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RESUMO 

A mina artesanal de Serra Pelada foi descoberta no início da década de 80, quando atraiu 

trabalhadores de diversas partes do mundo para a exploração de ouro. Atualmente, as pilhas de 

resíduos de mineração estão depositadas de maneira desprotegida na superfície do solo, 

podendo colocar a saúde da população em risco pela exposição a elementos potencialmente 

tóxicos (EPTs), especialmente considerando que a exploração mineral pode ter alterado a 

mobilidade, a biodisponibilidade e a bioacessibilidade de EPTs na região, o que ainda não foi 

estudado. Os objetivos foram realizar o fracionamento químico de bário (Ba), cromo (Cr), cobre 

(Cu), níquel (Ni), chumbo (Pb) e zinco (Zn) e determinar a bioacessibilidade destes elementos 

em solos e resíduos de mineração da área de influência da mina de Serra Pelada, Brasil. Foram 

coletadas 10 amostras de resíduos de mineração, 10 em áreas urbanas, 5 em áreas de agricultura 

e 2 em áreas de vegetação nativa. Foi realizada a caracterização química, física e mineralógica 

das amostras. As concentrações pseudototais foram extraídas por digestão ácida em forno de 

micro-ondas. O fracionamento químico foi obtido pelo protocolo BCR (Bureau Community of 

Reference) de extração sequencial, a bioacessibilidade oral foi obtida pelo método SBET 

(Simple Bioaccessibility Extraction Test) e a bioacessibilidade pulmonar foi obtida através da 

solução de Gamble. As concentrações foram quantificadas por espectroscopia de absorção 

atômica de chama e submetidas a análise estatística descritiva. Os resultados indicaram 

contaminação por Ba, Cu e Ni, principalmente para o Ba na área de mineração. O fracionamento 

químico revelou o predomínio dos elementos na forma residual. No entanto, o Ba está em altas 

concentrações em formas de maior mobilidade (trocável + redutível + oxidável), variando de 

166,36 a 1379,58 mg kg-1. Independente da área, Cr e Cu são mais bioacessíveis por via oral na 

fase intestinal e o Zn na fase gástrica. Ba, Cr e Zn não são bioacessíveis via pulmonar, enquanto 

Cu, Ni e Pb são bioacessíveis por inalação. Os elementos estudados merecem atenção não 

apenas devido às altas concentrações pseudototais (que indicam risco potencial), mas também 

pelas concentrações em formas de alta mobilidade e frações bioacessíveis. 

Palavras-chave: Serra Pelada, extração sequencial, biodisponibilidade de metais. 

 

 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT 

The Serra Pelada artisanal mine was discovered in the early 1980s, when it attracted workers 

from around the world to explore gold. Currently, mining waste piles are deposited unprotected 

on the soil surface, which may put the population's health at risk from exposure to potentially 

toxic elements (PTEs), especially considering that mineral exploration may have altered the 

mobility, bioavailability and bioaccessibility of PTEs in the region, which has not yet been 

studied. The objectives were to perform the chemical fractionation of barium (Ba), chromium 

(Cr), copper (Cu), nickel (Ni), lead (Pb), and zinc (Zn), and to determine the bioaccessibility of 

these elements in soils and mining wastes from the influence area of the Serra Pelada mine, 

Brazil. Twenty-seven samples were collected: 10 in mining areas, 10 in urban areas, 5 in 

agriculture areas, and 2 in forest areas. Chemical, physical, and mineralogical characterizations 

of the samples were carried out. Pseudototal concentrations were extracted by acid digestion in 

a microwave oven. Chemical fractionation was obtained using the BCR (Bureau Community 

of Reference) protocol for sequential extraction, oral bioaccessibility was obtained using the 

SBET (Simple Bioaccessibility Extraction Test) method, and lung bioaccessibility was obtained 

using Gamble’s solution. The concentrations were quantified by flame atomic absorption 

spectroscopy and subjected to descriptive statistical analysis. The results indicated 

contamination by Ba, Cu, and Ni, mainly for Ba in the mining area. The chemical fractionation 

revealed the predominance of the elements in the residual form. However, Ba is in high 

concentrations in greater mobility forms (exchangeable + reducible + oxidable), ranging from 

166.36 to 1379.58 mg kg-1. Regardless of the area, Cr and Cu are more oral bioaccessible in the 

intestinal phase and Zn in the gastric phase. Ba, Cr, and Zn are not lung bioaccessible, while 

Cu, Ni, and Pb are bioaccessible by inhalation. The studied elements deserve attention not only 

due to the high pseudototal concentrations (which indicate potential risk), but also the 

concentrations in high mobility forms and bioaccessible fractions. 

Key-words: Serra Pelada, sequential extraction, metal bioavailability. 
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1 CONTEXTUALIZAÇÃO 

A mina artesanal de ouro de Serra Pelada foi descoberta na década de 80, atraindo 

milhares de trabalhadores de diferentes partes do mundo (Veiga e Hinton, 2002), contribuindo 

de maneira significativa com a produção nacional de ouro (Teixeira et al., 2019). As atividades 

foram encerradas pelo governo brasileiro em 1989 com a inundação da mina a céu aberto (Berni 

et al., 2014; Teixeira et al., 2019). No entorno da antiga mina, um povoado com cerca de 6000 

pessoas foi formado, onde a mineração de ouro permanece com a escavação de novos pontos e 

reprocessamento dos rejeitos de mineração (Souza et al., 2017; Teixeira et al., 2019). As pilhas 

de rejeitos somam milhões de toneladas depositadas aleatoriamente e de forma desprotegida na 

superfície do solo (Teixeira et al., 2018). 

 Alguns estudos realizados na área de influência do garimpo de Serra Pelada revelaram 

a contaminação ambiental por uma série de EPTs. As avaliações de risco ambiental e à saúde 

da população, exposta aos contaminantes, indicaram alto risco potencial a diversos metais e 

metaloides, especialmente bário (Ba), arsênio (As), mercúrio (Hg), cobre (Cu), cromo (Cr), 

níquel (Ni), chumbo (Pb) e zinco (Zn) (Souza et al., 2017; Teixeira et al., 2019). Todavia, estes 

estudos levaram em consideração as concentrações pseudototais, que não informam sobre a 

mobilidade, biodisponibilidade e bioacessibilidade destes elementos, tornando imprescindível 

a realização destas pesquisas para definição do risco iminente. 

O fracionamento químico foi utilizado para identificar o particionamento de Ba, Cr, Cu, 

Ni, Pb e Zn nas frações químicas de solos e resíduos de mineração da zona de influência da 

mina de Serra Pelada e revelar a força de ligação destes metais às partículas de solo. Testes de 

bioacessibilidade oral e pulmonar in vitro foram realizados para estimar a fração destes 

elementos que é disponível para absorção nas fases gástrica e intestinal da digestão humana, 

bem como o conteúdo que pode ser absorvido no organismo via inalação. 

 Este estudo parte das seguintes hipóteses: I - as atividades antropogênicas alteraram as 

formas químicas de elementos potencialmente tóxicos nos solos de Serra Pelada; e II - existe 

alta bioacessibilidade oral de elementos potencialmente tóxicos nos solos de áreas antropizadas 

de Serra Pelada. 

 Dada a exposição das pilhas de rejeito a céu aberto, os EPTs estão susceptíveis a erosão 

e lixiviação (Fernandes et al., 2018; Souza et al., 2017; Teixeira et al., 2019). Além disso, a 

ocupação antropogênica nas áreas contaminadas, com o reaproveitamento de rejeitos, 

construção de moradias e estabelecimento de cultivos agrícolas aumentam os riscos de contato 

da população com os metais tóxicos. Nesse contexto, os objetivos foram realizar o 

fracionamento químico de bário (Ba), cromo (Cr), cobre (Cu), níquel (Ni), chumbo (Pb) e zinco 
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(Zn) e determinar a bioacessibilidade destes elementos em solos e resíduos de mineração da 

área de influência da mina de Serra Pelada, Brasil. 

 

1.1 REVISÃO DA LITERATURA 

1.1.1 Elementos potencialmente tóxicos em áreas de mineração de ouro 

 Os elementos potencialmente tóxicos (EPTs) ocorrem naturalmente nos solos como 

resultado do intemperismo. No entanto, as atividades antropogênicas, como industrialização e 

mineração, têm aumentado de maneira significativa o conteúdo destes elementos no solo (Souza 

et al., 2015). A mineração é uma das principais fontes de EPTs e pode levar a uma série de 

impactos ambientais negativos (Hernández-Mendiola et al., 2016; Moore et al., 2016), como a 

geração de grandes quantidades de rejeitos, contaminação do solo e da água, desmatamento e 

redução da biodiversidade (Farjana et al., 2019). Os resíduos gerados pela mineração podem 

ser transportados para áreas naturais, agrícolas e urbanas próximas aos locais de exploração 

(Abraham et al., 2018; Doronila et al., 2014), contribuindo com o aumento dos níveis de 

elementos tóxicos e podendo colocar a saúde humana em risco (Martin et al., 2016). 

Considerando a mineração artesanal de ouro (Au), o problema é ainda mais grave, pois 

a extração é feita de maneira rudimentar, ou seja, sem adoção de técnicas para mitigar o impacto 

ambiental e a saúde humana (Gutiérrez et al., 2016; Nyanza et al., 2019). Uma prática 

comumente adotada na extração do ouro é a amalgamação de mercúrio, a qual contribui 

diretamente com o aumento das concentrações de metais como níquel (Ni), chumbo (Pb), cromo 

(Cr), zinco (Zn) e cobre (Cu) no ambiente (Odumo et al., 2018), pois envolve a trituração das 

rochas e associação do material triturado ao mercúrio (Hg) metálico para reter o ouro, seguido 

da queima do amálgama sob temperaturas acima de 300 ºC (Sysalová et al., 2019). Esta forma 

de exploração é praticada na região amazônica desde a década de 50 (Balzino et al., 2015; Lobo 

et al., 2016), onde estudos sobre a dinâmica dos EPTs eram restritos ao Hg até recentemente, 

quando outros metais passaram a ser estudados (Souza et al., 2017; Teixeira et al., 2019). 

Assim como na Amazônia, diversas partes do mundo apresentaram contaminação 

ambiental por EPTs em áreas de exploração de Au. No Irã, em área de mineração de Au em 

Dashkasan, a exploração acelerou o intemperismo dos minerais nas pilhas de rejeito a partir da 

exposição do material de diferentes camadas do solo e rochas subterrâneas na atmosfera, 

resultando em alta contaminação, enriquecimento e dispersão de prata (Ag), Au, arsênio (As), 

mercúrio (Hg), antimônio (Sb), Pb, enxofre (S) e bismuto (Bi), além de alta absorção de 

alumínio (Al), As, Au, ferro (Fe), Hg, Pb, urânio (U), Sb e Zn por duas espécies de plantas 
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medicinais amplamente consumidas na região, colocando a saúde da população em risco 

(Moore et al., 2016). 

Na África do Sul, em área de mineração de ouro na cidade de Krugersdorp, o acúmulo 

de rejeitos nos solos causou alta contaminação por As, cobalto (Co) e Ni. A avaliação de risco 

a saúde humana indicou que as crianças estão submetidas a maior risco carcinogênico pela 

exposição a As e Ni quando comparadas aos adultos. Estes resultados se tornam ainda mais 

preocupantes pela baixa imunidade da população local, ocasionada pela alta incidência do vírus 

HIV (Ngole-Jeme e Fantke, 2017). 

Na Austrália, em área de mineração de ouro em Victoria Central, a avaliação de risco a 

saúde humana revelou que os níveis de As, Hg, Pb, Cu e Zn excederam as concentrações médias 

para solos da Austrália, mas somente As e Hg foram superiores aos níveis de investigação 

ecológica estabelecidos pelo Departamento de Conservação e Ambiente do país, indicando 

maior risco por estes elementos quando comparados aos demais (Abraham et al., 2018). 

 No Equador, em sedimentos da área de mineração artesanal de ouro de Ponce Enríquez, 

foram encontradas concentrações de Hg que excederam em até 50 vezes o nível de efeito 

provável, bem como concentração de As cerca de 80 vezes maior que o estabelecido nas 

diretrizes de qualidade de sedimentos (Buchman, 2008). Além disso, tanto Cr quanto Cu 

também estão contribuindo significativamente com a contaminação local (Sierra et al., 2017). 

 Na China, em área de mineração artesanal de ouro de Tongguan, leste da província de 

Shaanxi, foi constatada contaminação dos solos pela liberação de metais pesados dos rejeitos 

da exploração, principalmente Hg e cádmio (Cd) na camada superficial. Além disso, foram 

encontradas altas concentrações de Hg, Cd e Pb em vegetais consumidos pela população local, 

colaborando com um alto risco à saúde humana (Xiao et al., 2017). 

Na mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Amazônia oriental, o acúmulo de rejeitos 

(expostos a céu aberto e submetidos a ação do forte intemperismo da região) ocasionou a 

contaminação difusa por uma série de EPTs e criou um cenário de alto risco à saúde humana. 

As concentrações encontradas nos solos e água foram acima dos valores de referência de 

qualidade estabelecido para solos da região, resultados preocupantes considerando o contato 

destes contaminantes com a população local (Souza et al., 2017; Teixeira et al., 2019). 

 

1.1.2 Avaliação de risco à saúde humana 

 Os EPTs podem causar efeitos negativos as plantas e seres humanos quando encontrados 

em altas concentrações no ambiente (Antoniadis et al., 2017; Cao et al., 2015), podendo 

apresentar origem natural e antropogênica (Galán et al., 2019). Os níveis naturais de EPTs no 
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solo são atribuídos à riqueza no material de origem (Zhong et al., 2014), quando geralmente 

estão em formas de baixa mobilidade e risco, enquanto os induzidos pelo homem, através da 

mineração, agricultura, industrialização e urbanização, comumente causam problemas 

ambientais (Ngole-Jeme e Fantke, 2017). Os EPTs podem entrar no corpo humano por três 

principais vias: digestão, inalação e contato direto com a pele (Mendoza et al., 2017). 

A concentração total de EPTs não informa sobre a mobilidade e a biodisponibilidade 

destes contaminantes (Adamo et al., 2017; Alan e Kara, 2019; Rivera et al., 2016; Shaheen et 

al., 2017). Em contrapartida, os estudos sobre fracionamento químico de EPTs possibilitam 

identificar as principais frações em que os EPTs estão ligados e a força de ligação destes metais 

às partículas de solo (Gabarrón et al., 2019), permitindo determinar o risco atual e potencial 

(Matong et al., 2016; Shaheen et al., 2017; Shaheen e Rinklebe, 2014). 

As concentrações bioacessíveis de EPTs representam a fração dissolvida no corpo 

humano quando estes elementos são dissolvidos em fluidos gastrointestinais (Ettler et al., 2012; 

Hu et al., 2013; Liu et al., 2017; Zhu et al., 2016) e pulmonares (Guney et al., 2017, 2016; 

Zádrapová et al., 2019). Nos últimos anos, para aprimorar as avaliações de risco à saúde 

humana, maior ênfase tem sido direcionada aos estudos sobre bioacessibilidade de EPTs em 

áreas de mineração (Drahota et al., 2018; Ettler et al., 2019; Meunier et al., 2010; Thomas et 

al., 2018), considerando que somente uma fração da concentração total é metabolizada (Palmer 

et al., 2015) e as concentrações totais ou pseudototais podem superestimar o risco à saúde 

humana (Luo et al., 2012). 

 

1.1.3 Fracionamento químico de elementos potencialmente tóxicos 

 A comunidade científica concluiu que a toxidade e a biodisponibilidade de EPTs não 

depende somente das concentrações totais, mas também das suas formas químicas (Gope et al., 

2017; Yıldırım e Tokalıoğlu, 2016). Os métodos de extração sequencial foram criados para 

caracterizar a partição dos elementos nas frações químicas de solos, sedimentos e materiais 

residuais contaminados (Milačič et al., 2012; Rauret et al., 1999; Tessier et al., 1979), 

fornecendo informações quantitativas sobre a força de ligação dos metais nas fases sólidas e a 

potencial reatividade em diferentes condições ambientais (Li et al., 2013; Yuan et al., 2011). 

 Existem vários métodos de extração sequencial, que variam principalmente quanto a 

duração do processo e reagentes e suas proporções (Gabarrón et al., 2019). Dois dos 

procedimentos mais utilizados são os desenvolvidos por Tessier et al. (1979) e o método BCR, 

criado pela Comunidade de Referência de Bureau (Bureau Community of Reference - BCR) 

(Ure et al., 1993). O método BCR foi criado por conta da necessidade de esquemas de extração 
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sequencial para análise de sedimentos (Schintu et al., 2016), tendo em vista que o método de 

Tessier havia sido desenvolvido para solos. O método BCR ainda foi modificado alguns anos 

depois (Rauret et al., 1999). 

Os métodos de Tessier e BCR diferem principalmente na primeira fase. No de Tessier, 

a extração dos metais ligados a fração trocável é independente da extração dos metais 

associados aos carbonatos (que constitui outra fração), enquanto no BCR a extração da fração 

trocável também extrai os metais ligados a carbonatos. Além disso, a quantidade e a molaridade 

dos reagentes também variam entre estes métodos (Gabarrón et al., 2019; Huang e Yuan, 2016). 

O protocolo BCR possibilita o fracionamento de metais em quatro principais formas: 

extraíveis com ácido (solúveis em água, trocáveis e ligados a carbonatos), redutíveis (ligados a 

óxidos de Fe e Mn), oxidáveis (associados a sulfetos e matéria orgânica) e residuais. As formas 

solúveis em água e trocáveis são consideradas prontamente disponíveis para a biota. As formas 

associadas a carbonatos, óxidos de Fe, Mn e Al e matéria orgânica podem ser consideradas 

relativamente ativas ou fortemente ligadas, o que varia em função dos atributos físicos e 

químicos dos solos e sedimentos, já os metais incorporados nas estruturas cristalinas das argilas 

são relativamente inativos (Schintu et al., 2016). 

 A nível mundial, o fracionamento químico tem sido amplamente utilizado em avaliações 

de risco em áreas contaminadas, pois informa o risco atual e potencial de EPTs em solos e 

sedimentos. Em solos contaminados de área de exploração de Pb e Zn em Zawar, na Índia, foi 

encontrado alto percentual de Cd na fração solúvel (32,42%), Zn na forma residual (30,44%) e 

Pb com a fração redutível do solo (66,86%). Os resultados encontrados neste estudo indicaram 

que a mobilidade e a biodisponibilidade dos elementos estavam associadas à solubilidade das 

formas geoquímicas dos metais, apontando para uma ordem de biodisponibilidade potencial na 

sequência Cd > Zn > Pb (Anju e Banerjee, 2011). 

 No Irã, foram coletadas amostras em solos de áreas de cultivo de arroz irrigado com 

água contaminada por atividades industriais. O fracionamento químico dos solos apontou para 

forte associação do Cd com as frações trocável, redutível e oxidável, bem como do Pb com as 

frações residual, redutível e oxidável, apontando maior mobilidade potencial e, 

consequentemente, maior risco ambiental por Cd. Estes resultados são preocupantes tendo em 

vista que a agricultura é uma das atividades principais na região (Ahmadipour et al., 2014). 

 Em solos e rejeitos de mineração de Pb e Zn no distrito de Moulouya Superior, 

Marrocos, a extração sequencial revelou que as amostras mais contaminadas apresentaram alta 

ligação de Pb (até 80%) e Zn (até 52%) com a fração trocável, enquanto nas amostras não 

contaminadas estes elementos foram mais associados a fração redutível (Pb até 68% e Zn até 
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80%), provavelmente em óxidos de Fe, resultados que indicam que a mineração mobilizou Pb 

e Zn para a forma mais móvel (Iavazzo et al., 2012). 

Na região amazônica, não existem estudos sobre fracionamento químico de EPTs, seja 

em áreas naturais ou impactadas por atividades antropogênicas. Tendo em vista o potencial 

mineral da região (Souza et al., 2017), é determinante compreender como a exploração mineral 

pode alterar as formas químicas dos EPTs nos solos da região. 

 

1.1.4 Bioacessibilidade de elementos potencialmente tóxicos 

A bioacessibilidade de um elemento é definida como a fração do conteúdo total que é 

solúvel no meio gastrointestinal ou pulmonar e está disponível para absorção (Li et al., 2020a), 

podendo ser estimada por métodos in vitro ou in vivo (Moreda-Piñeiro et al., 2011). Os métodos 

in vitro fornecem resultados similares aos in vivo e têm diversas vantagens, como baixo custo, 

alta precisão e boa reprodutibilidade (Li et al., 2014). A simulação in vitro da dissolução de 

EPTs do solo no meio gastrointestinal e pulmonar humano tem recebido ampla atenção em 

avaliações de risco à saúde humana por ingestão (Li et al., 2015) e inalação (Li et al., 2020b), 

pois reduz a dependência das concentrações totais de EPTs no solo e melhora a precisão dos 

estudos (Palmer et al., 2015). 

Diversos métodos in vitro foram desenvolvidos para determinação da bioacessibilidade 

de EPTs no trato gastrointestinal humano, como o teste de extração fisiologicamente baseado 

(PBET) (Ruby et al., 1996), teste de extração simples da bioacessibilidade (SBET) (Wragg e 

Cave, 2003), método gastrointestinal in vitro (IVG) (Rodriguez et al., 1999), método do 

consórcio de pesquisa em biodisponibilidade em solubilidade (SBRC) (Julien et al., 2011) e 

método BARGE (grupo de pesquisa em bioacessibilidade da Europa) unificado (Wragg et al., 

2011), enquanto para a bioacessibilidade pulmonar merecem destaque o método do fluido 

lisossômico artificial (ALF) (Twining et al., 2005) e a solução de Gamble (Colombo et al., 

2008). 

 Em área de exploração de Zn na cidade de Três Marias, Minas Gerais – Brasil, o Cd e o 

Pb apresentaram bioacessibilidade orais na fase intestinal inferiores a 47 e 4%, respectivamente, 

indicando baixo risco a saúde humana (Ono et al., 2016). No entanto, a riqueza em Pb e Zn nas 

áreas contaminadas aponta para a necessidade de um acompanhamento dos solos, segundo os 

mesmos autores, tendo em vista que estes elementos podem se tornar mais bioacessíveis em 

função de alterações nos atributos do solo, em especial o pH. 

Em Cuba, a bioacessibilidade oral gástrica e intestinal do As foi estudada em rejeitos de 

mineração de ouro. Foram encontradas concentrações bioacessíveis de As de até 4184 mg kg-1 
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na fase gástrica e 1750 mg kg-1 na fase intestinal, sugerindo alto risco à saúde humana. Neste 

estudo, quanto maior o grau de cristalinidade dos minerais de As, mais limitada foi a 

bioacessibilidade oral, indicando que a mineralogia é um dos principais fatores que controla as 

concentrações bioacessíveis do metaloide (Toujaguez et al., 2013). 

 Em solos contaminados pela mineração de Pb na região sudeste do Brasil, entre os 

estados de São Paulo e Paraná, cerca de 70% do Pb total foi bioacessível quando as amostras 

foram dissolvidas em três soluções gástricas (pH entre 1,5-1,7) (Bosso e Enzweiler, 2008). 

Neste mesmo estudo, a bioacessibilidade do Pb diminuiu consideravelmente na fase intestinal 

(pH 7,0), indicando que boa parte do Pb é dissolvida no estômago e altas concentrações no 

intestino não são dissolvidas, se tornando potencialmente disponíveis para absorção. 

 No sudoeste da China, em solos contaminados pela mineração de Pb e Zn, os testes de 

bioacessibilidade oral revelaram maior concentração de Cd bioacessível, tanto na fase gástrica 

(78%) quanto na fase intestinal (40%). Nas mesmas áreas, o Pb apresentou bioacessibilidade 

de 27 e 10% do total nas fases gástrica e intestinal, respectivamente. O Zn foi 38 e 19% 

bioacessível nas fases (gástrica e intestinal) extraídas em pH 1,5 e 7,0, respectivamente. Os 

resultados apontaram que o pH é um dos principais atributos que controla a bioacessibilidade 

oral (Liu et al., 2018). 

 Em Portugal, foram coletadas amostras de solos em zonas urbanas, industriais e de 

mineração para caracterizar a bioacessibilidade oral de Hg. Os resultados indicaram baixa 

bioacessibilidade oral de Hg (<1%) na fase gástrica, e que maior parte do Hg no estômago se 

torna potencialmente disponível (Rodrigues et al., 2014). 

O entendimento das respostas simultâneas dos EPTs ao ataque químico de fluidos 

gastrointestinais é ainda mais importante em solos multicontaminados, pois os efeitos 

prejudiciais à saúde humana podem ser muito mais graves com a toxidade combinada (Qin et 

al., 2016). No garimpo de ouro de Serra Pelada, não existem estudos sobre as concentrações 

bioacessíveis de EPTs. Considerando a Amazônia de maneira geral, um único estudo sobre 

bioacessibilidade oral foi conduzido em áreas de florestas naturais, ou seja, com baixo grau de 

influência antropogênica (Moreira et al., 2018), o que ressalta a importância da condução destas 

abordagens em áreas com elevada influencia antrópica, como as de exploração mineral. 
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2 FRACIONAMENTO QUÍMICO E BIOACESSIBILIDADE DE ELEMENTOS 

POTENCIALMENTE TÓXICOS EM ÁREA DE MINERAÇÃO ARTESANAL DE 

OURO NA AMAZÔNIA 

 

2.1 INTRODUÇÃO 

A mineração artesanal de ouro é uma das maiores causas de aumento nas concentrações 

elementos potencialmente tóxicos (EPTs) no ambiente (Ettler et al., 2019; Souza et al., 2017; 

Teixeira et al., 2019), sobretudo na Amazônia, onde é praticada desde a década de 50 (Balzino 

et al., 2015; Lobo et al., 2016). Apesar da contribuição com a economia local, esta atividade 

representa uma grave ameaça para a biodiversidade e qualidade ambiental da região (Sevilla-

Perea et al., 2016; Souza et al., 2019; Teixeira et al., 2019), visto que é realizada de maneira 

rudimentar (Pavilonis et al., 2017) e produz resíduos ricos em EPTs, que são dispostos na 

superficie do solo, expostos aos intempéries e podem sofrer dispersão para pontos distantes 

(Puga et al., 2016; Quinton e Catt, 2007), ocasionando poluição mesmo muito tempo após a 

exploração (Liu et al., 2018; Yan et al., 2015). 

 Os EPTs podem causar alto risco ambiental e para a saúde humana (Antoniadis et al., 

2017; Cao et al., 2015), o que está associado a persistência e capacidade de transferência na 

cadeia alimentar que estes elementos apresentam (Gall et al., 2015; Subida et al., 2013). Metais 

como cobre (Cu) e zinco (Zn) são essenciais aos seres humanos, mas se tornam tóxicos quando 

encontrados em altas concentrações. De outro modo, bário (Ba), cromo (Cr), chumbo (Pb) e 

níquel (Ni) não possuem função biológica no corpo humano e podem provocar graves 

problemas à saúde (Abbas et al., 2017; Abbasi et al., 2016). A ingestão destes elementos em 

altas concentrações pode causar danos como disfunção renal, problemas cardiovasculares, 

doenças respiratórias, erupções cutâneas, distúrbios ósseos e endócrinos e redução das defesas 

imunológicas (Järup, 2003), enquanto a inalação crônica pode levar a doenças respiratórias, 

neuropatias, aumento da pressão arterial, anemia e danos nos rins (Liu et al., 2019). 

A concentração total de EPTs não é um bom indicativo do risco ambiental, pois não 

informa sobre a mobilidade e a biodisponibilidade destes contaminantes (Adamo et al., 2018; 

Alan e Kara, 2019; Gope et al., 2017; Nkinahamira et al., 2019). Por outro lado, as extrações 

sequenciais identificam as principais frações em que os EPTs estão associados (Gabarrón et al., 

2019), possibilitando avaliar o risco atual e potencial associado as altas concentrações destes 

elementos (Matong et al., 2016; Shaheen et al., 2017; Shaheen e Rinklebe, 2014). O protocolo 

BCR é um dos principais métodos de extração sequencial, o qual permite o fracionamento de 

metais em quatro principais formas: trocáveis (solúveis em ácido e ligados a carbonatos), 
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redutíveis (ligados a óxidos de Fe e Mn), oxidáveis (associados a sulfetos e matéria orgânica) 

e residuais (Mendoza et al., 2017). 

A determinação das concentrações bioacessíveis de EPTs, que constituem a fração 

disponível destes contaminantes para absorção pelo organismo quando dissolvidos em fluidos 

gastrointestinais e pulmonares (Ettler et al., 2012; Guney et al., 2016; Hu et al., 2013; Liu et al., 

2017; Zádrapová et al., 2019; Zhu et al., 2016), também tem sido apontada como uma 

importante ferramenta em avaliações de risco, pois reduz a dependência das concentrações 

totais e melhora a precisão destes estudos (Palmer et al., 2015). Recentemente, maior atenção 

tem sido direcionada aos estudos sobre bioacessibilidade de EPTs em áreas de mineração, 

visando avaliar o risco da exposição humana aos contaminantes nas pilhas de rejeito (Drahota 

et al., 2018; Ettler et al., 2019; Meunier et al., 2010; Thomas et al., 2018), considerando que 

somente parte da concentração total é metabolizada no corpo humano, onde estes elementos 

podem entrar por ingestão, inalação e absorção pela pele (Guney et al., 2017; Li et al., 2013; 

Mendoza et al., 2017). 

A mina artesanal de ouro de Serra Pelada, na Amazônia oriental, foi uma das primeiras 

áreas de mineração a céu aberto no mundo, localizada em região naturalmente rica em EPTs 

(Berni et al., 2014). A exploração mineral pode ter alterado a mobilidade, biodisponibilidade e 

bioacessibilidade destes elementos na área, o que ainda não foi estudado. Estas informações são 

essenciais para conhecer precisamente o risco ambiental e à saúde humana causado por EPTs 

na área de mineração e sua zona de influência. O objetivo foi realizar o fracionamento químico 

de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn e determinar as concentrações bioacessíveis destes elementos em 

áreas agrícolas, florestais, de mineração e urbanas na zona de influência da mina de Serra 

Pelada, Brasil. 

 

2.2 MATERIAL E MÉTODOS 

2.2.1 Área de estudo 

A cava da mina de ouro de Serra Pelada apresentava área de 300 m por 400 m, com 

profundidade de 130 m, localizada no município de Curionópolis (5º 56’ 50,543” S e 49º 38’ 

44,795” W de Greenwich.), Amazônia oriental. O clima predominante é do tipo monção 

tropical de acordo a classificação de Köppen, com temperatura média anual de 26 ºC e 

precipitação pluviométrica média de 2000 mm (Souza et al., 2017; Teixeira et al., 2019). 

Serra Pelada está localizada na Província Mineral de Carajás, região sudeste do cráton 

amazônico. A área dispõe de grandes reservas de minerais (Souza et al., 2017; Torresi et al., 

2012) e inclui formações de ferro e rochas félsicas clásticas sedimentares, piroclásticas, 
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vulcânicas básicas e metamórficas. Nesta região, há ocorrência de minerais como quartzo, 

hematita, caulinita, goethita, clorita, magnetita, pirita, calcopirita, arsenopirita, covelita e uma 

série de sulfetos (Cabral et al., 2002b, 2002a; Moroni et al., 2001; Souza et al., 2017; Tallarico 

et al., 2000) e o ouro ocorre associado ao paládio (Pd) e à platina (Pt) em superfície e ligado a 

enxofre (S), selênio (Se) e arsênio (As) em profundidade (Berni et al., 2014; Teixeira et al., 

2019). 

As atividades de mineração nesta área iniciaram na década de 80 e atraíram milhares de 

trabalhadores de diferentes partes do mundo (Veiga e Hinton, 2002), contribuindo 

significativamente com a produção nacional de ouro (Teixeira et al., 2019). Em 1989, o governo 

brasileiro fechou oficialmente as atividades com a inundação da mina a céu aberto (Berni et al., 

2014). 

Atualmente, cerca de 6000 pessoas vivem no entorno da antiga mina, em zona que 

compreende cerca de 21 ha, onde a exploração de ouro ainda ocorre com a escavação de novos 

pontos e reprocessamento dos rejeitos de mineração provenientes da mina (Souza et al., 2017; 

Teixeira et al., 2019). As pilhas de rejeitos somam milhões de toneladas com altas 

concentrações de EPTs, depositados de maneira desprotegida na superfície do solo próximo a 

cava (Teixeira et al., 2018), ocupando área com mais de 10 ha e alcançando mais de 10 m de 

altura (Souza et al., 2017). 

 

2.2.2 Coleta e caracterização das amostras 

Cada amostra foi composta por três subamostras, coletadas com trado holandês de aço 

inoxidável, na camada de 0,0-0,2 m, sendo dez amostras compostas em áreas de depósito de 

rejeito de mineração (margem da cava e pilhas de rejeito), dez em áreas urbanas, cinco em áreas 

agrícolas e duas em áreas de floresta, totalizando 27 amostras (Figura 1). Estas amostras foram 

secas ao ar, peneiradas (Ø = 2,0 mm), homogeneizadas e armazenadas em recipientes de 

polipropileno para caracterização química, física e mineralógica. 
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Figura 1 – Mapa de localização dos pontos de coleta. 

 

A análise de fertilidade foi feita em triplicata e seguiu a metodologia descrita por 

Teixeira et al. (2017). O pH foi determinado em potenciômetro, na relação amostra-água de 

1:2,5. O fósforo (P) e o potássio (K) foram extraídos com solução de Mehlich I (HCl 0,05 mol 

+ H2SO4 0,0125 mol), sendo o P determinado por espectrofotometria de ultravioleta visível e o 

K por fotometria de chama. A extração dos teores trocáveis de cálcio (Ca), magnésio (Mg) e 

alumínio (Al) foi feita com KCl 1 mol L-1 e a determinação por titulometria. A extração da 

acidez potencial (H+Al) foi feita com acetato de cálcio (C4H6O4Ca pH 7,0) e a titulação com 

solução de hidróxido de sódio (NaOH) na presença de fenolftaleína (C20H16O4) como indicador. 

O carbono orgânico total (COT) foi determinado pela oxidação com dicromato de potássio 

(K2Cr2O7) e titulação com sulfato ferroso amoniacal. A matéria orgânica (MO) foi estimada 

com a multiplicação do COT por 1,72. 

A granulometria foi determinada pelo método da pipeta. Foi feito pré-tratamento com 

peróxido de hidrogênio (H2O2) e ditionito-citrato-bicarbonato de sódio para oxidação da 

matéria orgânica e óxidos e hidróxidos de Fe e Al, respectivamente, seguido de dispersão 

química com NaOH 1 mol L-1 e dispersão física com agitação dos frascos durante 16 h em mesa 

agitadora a 120 rpm. A fração argila foi separada por sedimentação, a fração areia por 

peneiração e a fração silte foi calculada a partir da diferença (Gee e Bauder, 1986). 
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A caracterização mineralógica das amostras (fração fina de 0,15 mm) foi realizada pelo 

método de difratômetro PANalytical X'PERT PRO MPD (PW 3040/60), com goniômetro 

PW3050/60 (θ/θ), tubos de raios X de cerâmica com ânodo de cobre (Cu) (Kα1 = 1,540598 Å), 

modelo PW3373/00, foco longo e fino (2200 W - 60 kV), filtro de níquel Kβ. As condições de 

exploração instrumental foram: 4° a 70°2θ, tamanho do passo 0,02° 2θ e tempo / passo de 10s, 

fenda divergente e automática e anti-espalhamento de 4°; máscara de 10 mm; amostra em 

movimento circular com frequência de 1 rotação/s para todas as amostras. Os materiais foram 

identificados por difração de raios X (XRD). 

As concentrações pseudototais de EPTs e de ferro (utilizado para cálculos de índices de 

poluição) foram extraídas conforme EPA 3051A (USEPA, 2007), sendo adicionados 9 mL de 

HNO3 e 3 mL de HCl em 0,5 g de solo processado em peneira (Ø = 100 mesh), seguido de 

digestão em forno de micro-ondas. Visando o controle da qualidade analítica, as amostras foram 

analisadas em triplicata e, a cada bateria, foram incluídas uma amostra em branco e uma amostra 

certificada de material de referência (144 ERM-CC141). 

 

2.2.3 Índices de contaminação 

O fator de enriquecimento (FE), o índice de geoacumulação (Igeo), o fator de 

contaminação (FC) e o índice de risco ecológico potencial (IREP) foram calculados para estudar 

a contaminação do solo a partir das concentrações pseudototais de EPTs. As concentrações na 

área de floresta foram utilizadas como referência por conta da maior concentração de origem 

natural. O FE foi calculado de acordo com a equação 1: 

 

FE = (
CEPT

CFe
)/(

BEPT

BFe
)                    (1) 

 

 Onde CEPT é a concentração do EPT na amostra, CFe é a concentração de ferro na mesma 

amostra, BEPT é a concentração do EPT na área de referência e BFe é a concentração de ferro na 

área de referência. O ferro foi utilizado para normalização geoquímica por apresentar 

comportamento geoquímico conservador (Bhuiyan et al., 2010). O FE foi interpretado de 

acordo com Looi et al. (2019), onde FE < 2 indica enriquecimento ausente ou mínimo, 2 ≤ FE 

< 5 enriquecimento moderado, 5 ≤ FE < 20 enriquecimento significativo, 20 ≤ FE < 40 

enriquecimento muito alto e FE > 40 enriquecimento extremo. 

O Igeo é utilizado para entender o nível atual de poluição de um dado elemento em 

relação ao ambiente natural (Nkinahamira et al., 2019), calculado de acordo com a equação 2: 
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Igeo = Log2(
CEPT

1,5BEPT
)                    (2) 

 

 Onde CEPT é a concentração do EPT na amostra, BEPT é a concentração do EPT na área 

de referência e 1,5 é uma constante. Os Igeo foram interpretados conforme Nkinahamira et al. 

(2019), onde Igeo ≤ 0 indica solo não contaminado, 0 < Igeo ≤ 1 solo pouco contaminado, 1 < 

Igeo ≤ 2 solo moderadamente contaminado, 2 < Igeo ≤ 3 solo moderadamente a altamente 

contaminado, 3 < Igeo ≤ 4 solo altamente contaminado, 4 < Igeo ≤ 5 solo altamente a 

extremamente contaminado, e Igeo > 5 solo extremamente contaminado.  

 O FC foi obtido a partir da equação 3: 

 

FC =
CEPT

BEPT
                              (3) 

 

Onde CEPT é a concentração do EPT na amostra e BEPT é a concentração do EPT na área 

de referência. Os FC foram interpretados conforme Hakanson (1980), onde FC ≤ 1 indica baixa 

contaminação, 1 < FC ≤ 3 contaminação moderada, 3 < FC ≤ 6 contaminação considerável e 

FC > 6 contaminação muito alta. 

 O IREP permite mensurar a sensibilidade da comunidade biológica à contaminação 

geral ocasionada por EPTs em um determinado local (Hakanson, 1980), encontrado a partir das 

equações 4 e 5: 

 

FREPEPT = FCEPT x FRTEPT                        (4) 

 

IREP = Σ(FREPEPT)                         (5) 

 

 Onde FREPEPT é o fator de risco ecológico potencial, FCEPT é o fator de contaminação 

do EPT, FRTEPT é fator de resposta a toxidez do respectivo EPT, e IREP representa o índice de 

risco ecológico potencial para o conjunto de EPTs estudados. Neste estudo, os FRT utilizados 

foram Cr = 2, Cu = 5, Ni = 5, Pb = 5, Zn = 1 e Ba = 2 (Hakanson, 1980; Yang et al., 2015). Os 

resultados foram interpretados conforme Nkansah et al. (2017), onde IREP ≤ 50 representa 

baixo risco, 50 < IREP ≤ 100 risco moderado, 100 < IREP ≤ 200 risco considerável, e IREP > 

200 risco alto. 
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2.2.4 Extração sequencial BCR 

O fracionamento químico foi obtido pelo protocolo BCR (Bureau Community of 

Reference) de extração sequencial, no qual são consideradas quatro frações: F1 - trocável 

(ácido-solúvel); F2 - redutível (ligada à óxidos); F3 - oxidável (associada à matéria orgânica e 

sulfetos); e F4 - residual (Rauret et al., 1999). Dessa forma, as amostras foram secas ao ar e 

processadas em peneira de 100 mesh, sendo feita a pesagem de 1 g de cada amostra para as 

análises. As amostras foram alocadas, em triplicata, em tubos de centrifugação de 

policarbonato, sendo realizadas as extrações: 

Na extração da F1, foram adicionados 20 mL de ácido acético 0,11 mol L-1. Os tubos 

foram alocados em mesa agitadora durante 16 horas em temperatura ambiente (25 ºC) e, 

posteriormente, centrifugados a 3000 rpm durante 30 minutos. O sobrenadante foi retirado e 

submetido à filtragem. Foi realizada lavagem do resíduo com 20 mL de água deionizada, 

seguida de agitação por 15 minutos e centrifugação a 3000 rpm durante 30 minutos. O 

sobrenadante da lavagem foi filtrado e as amostras foram armazenadas. 

Para extração da F2, foram adicionados 20 mL de cloridrato de hidroxilamina 0,5 mol 

L-1 (pH 2,0) ao resíduo da primeira etapa, sendo realizado o ajuste do pH com ácido clorídrico 

(HCl). A agitação, a centrifugação e a filtragem seguiram os mesmos procedimentos da etapa 

anterior. 

Na extração da F3, foram adicionados 5 mL de peróxido de hidrogênio (H2O2) 8,8 mol 

L-1 ao resíduo da segunda etapa. Os tubos de centrifugação, contendo o material, foram 

levemente tampados e mantidos em temperatura ambiente (25 ºC) durante uma hora. 

Posteriormente, os tubos foram submetidos à banho-maria sob temperatura de 85 ºC ± 2, sendo 

feita a adição de 5 mL de H2O2 8,8 mol L-1. Foram adicionados 20 mL de acetato de amônio 

(C2H7NO2) 1,0 mol L-1 e o extrato foi separado seguindo o mesmo procedimento de agitação, 

centrifugação e filtragem das etapas anteriores. 

A F4 foi encontrada a partir da diferença entre a soma das concentrações encontradas 

nas etapas anteriores e a concentração pseudototal. 

 

2.2.5 Índices de fracionamento químico 

Para estudar a contaminação a partir das concentrações de EPTs encontradas nas 

frações, foram calculados o código de avaliação de risco (CAR), o fator de contaminação 

individual (FCI), o fator de contaminação global (FCG) e o fator de mobilidade (FM). O CAR 

consiste na fração do EPT extraída em ácido (fração trocável ou ácido-solúvel – F1), utilizado 
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para uma avaliação mais confiável do risco ao ecossistema (Mao et al., 2020; Sungur et al., 

2016), encontrado a partir da equação 6: 

 

CAREPT = (
F1

F1+F2+F3+F4
) x 100            (6) 

 

Onde F1, F2, F3 e F4 representam as concentrações de EPTs nas frações do solo. Os 

valores de CAR foram interpretados de acordo com Matong et al. (2016), onde CAR ≤ 1 indica 

que não há risco, 1 < CAR ≤ 10 baixo risco, 10 < CAR ≤ 30 médio risco, 30 < CAR ≤ 50 alto 

risco e CAR > 50 risco extremo. 

O FCI é utilizado para estudar a contaminação dos elementos de maneira isolada, 

considerado um importante índice para calcular o risco dos elementos ao ambiente (Jung et al., 

2019), encontrado a partir da equação 7: 

 

FCI =
F1 + F2 + F3

F4
                    (7) 

 

 Onde F1, F2, F3 e F4 representam as concentrações de EPTs nas frações do solo. Os 

FCI foram interpretados conforme Zhao et al. (2012), onde FCI ≤ 1 aponta baixa contaminação, 

1 < FCI ≤ 3 moderada contaminação, 3 < FCI ≤ 6 contaminação considerável e FCI > 6 alta 

contaminação. 

 O FCG é um índice multielementar que considera as formas químicas dos EPTs 

estudados e reflete o risco potencial representado pelo efeito complexo dos metais no ambiente 

(Jung et al., 2019), encontrado a partir da equação 8: 

 

FCG = ΣFCI               (8) 

 

 Onde FCI é o fator de contaminação individual. Os valores de FCG foram interpretados 

conforme Zhao et al. (2012), no qual FCG ≤ 6 aponta baixa contaminação, 6 < FCG ≤ 12 

contaminação moderada, 12 < FCG ≤ 24 contaminação considerável e FCG > 24 alta 

contaminação. 

 O FM é um índice de mobilidade potencial de metais que considera as concentrações de 

EPTs nas formas de maior mobilidade (Tokalıoğlu et al., 2010), obtido a partir da equação 9: 

 

FM = (
F1 + F2+ F3

F1+F2+F3+F4
) x 100                    (9) 



32 

 

 Onde F1, F2, F3 e F4 representam concentrações de EPTs nas frações do solo. Altos 

valores de FM apontam para um estado de alta mobilidade de metais e, consequentemente, 

maior biodisponibilidade (Gope et al., 2017). 

 

2.2.6 Extração da bioacessibilidade 

2.2.6.1 Oral 

A bioacessibilidade oral foi obtida conforme o protocolo Simple Bioaccessibility 

Extraction Test (SBET), que permite simular as fases gástrica e intestinal da digestão humana 

(Mendoza et al., 2017). Todas as análises foram feitas em triplicata. Para a fase gástrica, foi 

utilizada uma solução de 0,4 mol L-1 de glicina (pH 1,5) na proporção sólido:líquido de 1:100. 

Esta mistura foi agitada a 37 ºC durante uma hora. Após isso, uma alíquota de 10 mL foi 

extraída, submetida a centrifugação e filtrada com papel filtro (0.45 µm). Para simular a 

passagem para a fase intestinal, a suspensão remanescente foi neutralizada com carbonato de 

sódio (Na2CO3) (pH 7,0) e o volume inicial do extrator foi restaurado com 0,4 mol L-1 de glicina 

(pH 7,0). As amostras foram agitadas durante três horas e uma alíquota de 10 mL foi extraída, 

a qual foi centrifugada e filtrada da mesma forma que na etapa anterior (Poggio et al., 2009). 

 

2.2.6.2 Pulmonar 

A bioacessibilidade pulmonar foi obtida a partir da solução de Gamble, a qual foi 

preparada com 0,095, 6,019, 0,298, 0,126, 0,063, 0,368, 0,574, 2,604 e 0,097 g L-1 de MgCl2, 

NaCl, KCl, Na2HPO4, Na2SO4, CaCl2.2H2O, C2H3O2Na, NaHCO3 e C6H5Na3O7.2H2O, 

respectivamente e nesta ordem, para evitar a precipitação dos sais. As análises foram feitas em 

triplicata. Em cada erlenmeyer contendo 0,5 g de amostra, foram adicionados 50 mL da solução 

extratora e, no escuro, as amostras foram colocadas em banho-maria (37° C ± 2) com agitação 

(25 rpm) durante uma hora. As amostras foram centrifugadas (4000 rpm) e filtradas com papel 

filtro faixa azul de filtragem lenta. O tamanho de partículas testado foi entre 53 e 105 μm 

(Midander et al., 2007). 

 

2.2.7 Quantificação e análise estatística 

As concentrações pseudototais, nas frações e bioacessíveis (via oral e pulmonar) de Ba, 

Cr, Cu, Ni, Pb e Zn nos solos e resíduos de mineração foram quantificadas por espectroscopia 

de absorção atômica de chama. Os resultados foram submetidos a análise estatística descritiva, 

sendo utilizado o software computacional Statistica, versão 10.0 (StatSoft Inc., 2011). 
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2.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

2.3.1 Caracterização dos solos e resíduos de mineração 

O pH dos solos, que variou entre 5,97 e 6,6 (Tabela 1), é considerado alto em relação 

aos geralmente encontrados em solos do estado do Pará, que variam entre 3,7 e 5,0 (Souza et 

al., 2018). O solo da área de floresta foi classificado como de média acidez, enquanto as áreas 

de agricultura, urbana e de mineração apresentam solos de baixa acidez (Venegas et al., 1999). 

A baixa acidez dos solos nas áreas de maior influência antrópica pode ser explicada pela 

dissolução de minerais carbonáticos presentes nas áreas (Tallarico et al., 2000), que consome 

íons H+ e gera espécies aquosas de carbonato e cátions divalentes, aumentando o pH (Lindsay 

et al., 2015). Por outro lado, na área de floresta, o pH mais baixo pode estar relacionado a 

deposição e decomposição de serapilheira, que libera ácidos orgânicos e, por conseguinte, 

prótons H+ que acidificam os solos. 

 

Tabela 1 – Atributos físicos e químicos de solos e resíduos de mineração da área de influência 

da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

Análise 
Área 

Agrícola Florestal Mineração Urbana 

Al+3 (mmolc dm3) 8,00 ± 4,1 10,34 ± 7,34 7,60 ± 5,94 7,85 ± 5,06 

Ca+2 (mmolc dm3) 45,10 ± 19,74 23,75 ± 4,25 14,20 ± 10,45 29,25 ± 19,36 

K (mmolc dm3) 3,97 ± 4,13 2,12 ± 1,13 0,88 ± 0,70 3,26 ± 2,79 

Mg+2 (mmolc dm3) 19,50 ± 13,83 10,25 ± 2,25 9,70 ± 7,04 15,85 ± 13,08 

SB (mmolc dm3)a 68,57 ± 30,0 36,12 ± 7,63 24,78 ± 17,87 48,36 ± 25,54 

CTC (mmolc dm3)b 76,57 ± 31,59 46,46 ± 0,29 32,38 ± 21,82 56,21 ± 28,34 

H+Al (mmolc dm3) 50,99 ± 26,64 55,28 ± 33,00 8,91 ± 7,30 31,43 ± 13,85 

V (%)c 61,02 ± 11,68 45,33 ± 20,93 60,69 ± 31,75 57,13 ± 19,74 

m (%)d 12,62 ± 7,44 22,35 ± 15,94 36,24 ± 29,19 16,01 ± 13,07 

Matéria orgânica (g dm3) 41,46 ± 28,46 32,24 ± 30,96 21,55 ± 17,39 30,94 ± 16,07 

pH (H2O) 6,27 ± 0,44 5,97 ± 0,37 6,60 ± 0,51 6,29 ± 0,53 

Areia (g dm3) 543,11 ± 183,78 492,65 ± 80,58 577,95 ± 118,35 513,76 ± 126,07 

Argila (g dm3) 313,69 ± 158,30 329,37 ± 70,96 217,97 ± 91,09 314,27 ± 119,89 

Silte (g dm3) 143,20 ± 36,70 177,97 ± 9,62 204,08 ± 160,75 171,97 ± 68,08 
aSoma de bases; bCapacidade de troca catiônica efetiva; cSaturação por bases; dSaturação por alumínio. 

 

Os teores de MO foram médios nas áreas de floresta, urbana e mineração e altos na área 

de agricultura (Venegas et al., 1999). Na área de agricultura, que apresentou conteúdo de MO 

igual a 41,46 mg kg-1, é frequente o uso de esterco bovino e resíduos orgânicos no cultivo de 

hortaliças e frutíferas, o que contribui com aumento no conteúdo de MO do solo. Na área de 
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mineração, com 21,55 mg kg-1 de MO, a ocorrência de plantas do entorno da cava da mina, por 

muitas vezes nas pilhas de rejeitos, parece ter contribuído com a atividade biológica e o aumento 

do teor de MO. Ainda assim, esta área apresenta o menor conteúdo de MO entre as áreas 

estudadas, o que está associado a práticas como remoção da cobertura vegetal e lavagem de 

resíduos, que aceleram a decomposição (Teixeira et al., 2019), o que já é naturalmente rápido 

em regiões tropicais (Silva Júnior et al., 2019). 

A SB foi média na área de mineração (24,78 mmolc dm3), alta nas áreas de floresta 

(36,12 mmolc dm3) e urbana (48,36 mmolc dm3), e muito alta na agricultura (68,57 mmolc dm3) 

(Venegas et al., 1999). Na área de mineração, apesar do maior pH, foi encontrada a menor SB, 

principalmente devido à ausência de cobertura do solo, que favorece as perdas por erosão e 

lixiviação (Fernandes et al., 2018). De outro modo, as maiores concentrações de bases trocáveis 

nas áreas de floresta, urbana e agricultura podem ser explicadas pelo maior teor de matéria 

orgânica, que melhora a CTC do solo, especialmente em regiões tropicais (Ramos et al., 2018). 

A CTC dos solos, por sua vez, foi classificada como média nas áreas de floresta, urbana e 

agricultura, e baixa na área de mineração (Venegas et al., 1999). 

A concentração de Al3+ foi média nas áreas de agricultura, urbana e mineração e alta na 

área de floresta, enquanto a saturação por esse elemento foi muito baixa na área de agricultura, 

baixa nas áreas de floresta e urbana e média na área de mineração, de acordo com a classificação 

de Venegas et al. (1999). As menores concentrações de Al3+ nas áreas de maior influência 

antropogênica (8,0, 7,60 e 7,85 mmolc dm-3 nas áreas de agricultura, mineração e urbana, 

respectivamente) podem ser explicadas pelo maior pH dos solos, visto que nestas condições o 

Al precipita na forma de hidróxido (Tchiofo Lontsi et al., 2019). A acidez potencial, que seguiu 

a mesma tendência do Al3+, foi classificada como muito baixa na área de exploração mineral, 

média na área urbana e alta nas áreas de floresta e agricultura (Venegas et al., 1999). 

A granulometria do solo foi classificada como franco-arenosa em todas as áreas de 

acordo com o Sistema Brasileiro de Classificação do Solo (Santos et al., 2018). Na área de 

mineração, que apresentou maior conteúdo de areia (577,95 g dm3) entre as áreas estudadas, a 

granulometria está relacionada com as características dos resíduos de exploração, que são 

constituídos por rochas processadas, ou seja, partículas grosseiras que se enquadram na fração 

areia. 

As áreas de agricultura, floresta e urbana apresentaram conteúdos de areia iguais a 

543,11, 492,65 e 513,76 g dm3, respectivamente. Estes resultados estão de acordo com a 

granulometria predominante dos solos da Amazônia oriental (Fernandes et al., 2018). O maior 

conteúdo de areia nesta região está relacionado ao material de origem rico em quartzo (Cabral 
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et al., 2002b; Souza et al., 2018), o que foi evidenciado na análise mineralógica (Anexo I). O 

conhecimento da granulometria dos solos nestas áreas é determinante, tendo em vista a 

influência direta do tamanho de partículas na sorção e disponibilidade de metais (Silva Júnior 

et al., 2019; Souza et al., 2017). 

 

2.3.2 Concentrações pseudototais de EPTs 

As concentrações pseudototais seguem a ordem Ba > Cu > Pb > Cr > Zn > Ni nas áreas 

de agricultura e urbana, Cr > Ba > Pb > Zn > Cu > Ni na área de floresta, e Ba > Cu > Zn > Pb 

> Ni > Cr na área de exploração mineral (Tabela 2). Independente da área, as concentrações 

pseudototais de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn estão extremamente superiores aos valores de referência 

de qualidade (VRQ) estabelecidos para solos do estado do Pará (Fernandes et al., 2018), com 

destaque para o Ba, cujas concentrações são 28, 31 e 147 vezes mais altas que o VRQ (36 mg 

kg-1) nas áreas urbanas, agricultura e de mineração, respectivamente. 

 

Tabela 2 – Concentrações pseudototais de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em solos e resíduos de 

mineração da área de influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

Elemento 
Área 

Agrícola Florestal Mineração Urbana 

Ba (mg kg-1) 1126,92 ± 725,42 384,55 ± 21,00 5312,65 ± 8807,1 1024,00 ± 489,34 

Cr (mg kg-1) 239,37 ± 105,62 418,54 ± 264,09 82,05 ± 52,62 166,83 ± 67,22 

Cu (mg kg-1) 323,80 ± 138,76 129,98 ± 60,75 266,67 ± 107,66 468,21 ± 585,03 

Ni (mg kg-1) 76,47 ± 39,01 51,62 ± 27,35 126,61 ± 69,78 142,00 ± 101,02 

Pb (mg kg-1) 309,93 ± 112,31 331,43 ± 242,11 168,70 ± 69,31 235,51 ± 73,75 

Zn (mg kg-1) 141,54 ± 60,12 300,19 ± 194,90 207,04 ± 99,05 156,08 ± 131,45 

 

No solo, o Ba ocorre comumente associado a minerais como micas e K-feldspatos 

(Cappuyns, 2018), que foram encontrados nas áreas estudadas (Anexo I). As concentrações de 

EPTs acima do VRQ indicam a necessidade de monitoramento em função dos possíveis riscos 

ao ambiente e a saúde humana (Souza et al., 2017), especialmente nos pontos de maior 

influência antropogênica, onde estes elementos estão em contato direto com a população. 

Com exceção do Zn nas áreas de agricultura, urbana e mineração, todos os elementos 

estudados estão em concentrações superiores aos valores de prevenção (VP) estabelecidos pelo 

Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA) para solos do Brasil. Os VP se referem a 

concentração limite, de determinada substância no solo, que permite a manutenção das suas 

principais funções (CONAMA, 2009). Além disso, Ba, Cu e Ni estão em concentrações acima 
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dos valores de investigação (VI) para áreas agrícolas e urbanas, e Cr e Pb apenas nas áreas 

agrícolas. O VI é outro valor orientador de qualidade do solo estabelecido pelo CONAMA, o 

qual indica a concentração de determinada substância acima da qual podem existir riscos 

potenciais à saúde humana. 

As altas concentrações de EPTs em Serra Pelada estão associadas ao material de origem 

dos solos da região, composto por rochas máficas e ultramáficas ricas em EPTs (Berni et al., 

2014; Souza et al., 2017). A escavação e trituração destas rochas na exploração mineral, 

acompanhada pelo descarte de rejeitos, favorece a liberação dos EPTs e pode causar a 

contaminação do solo, ar, água e plantas (Teixeira et al., 2019), podendo colocar a saúde da 

população local em risco, especialmente quando altas concentrações destes elementos são 

mobilizadas para formas de alta reatividade (Mendoza et al., 2017). 

 

2.3.3 Índices de contaminação 

 A área de mineração apresenta enriquecimento extremo e alta contaminação por Ba, 

com FE, Igeo e FC iguais a 115,6, 3,2 e 18,82, respectivamente, além de enriquecimento 

significativo e contaminação moderada por Cu e Ni, e enriquecimento moderado e baixa 

contaminação por Pb e Zn. Na área urbana, o enriquecimento por Ba, Cu e Ni é significativo e 

os solos variam de contaminados a moderadamente contaminados por esses elementos. A área 

agrícola apresenta enriquecimento significativo por Ba e moderada por Cu e Ni, com Igeo e CF 

indicando solo contaminado a moderadamente contaminado. O índice de risco ecológico 

indicou baixo risco nas áreas agrícola e urbana e moderado na área de mineração (Tabela 3). 

 

Tabela 3 – Fator de enriquecimento (FE), índice de geoacumulação (Igeo), fator de 

contaminação (FC) e índice de risco ecológico potencial (IREP) de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em 

solos e resíduos de mineração da área de influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, 

Brasil. 

Elemento Índice 
Área 

Agrícola Mineração Urbana 

Ba 

FE 5,39 115,60 8,27 

Igeo 0,48 3,20 0,63 

FC 2,93 13,82 2,66 

Cr 

FE 0,76 0,73 0,90 

Igeo -1,57 -2,93 -2,17 

FC 0,57 0,20 0,40 

 Cu FE 4,03 10,56 8,51 
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Igeo 0,60 0,45 0,51 

FC 2,49 2,05 3,60 

 Ni 

FE 2,29 14,16 7,99 

Igeo -0,31 0,71 0,60 

FC 1,48 2,45 2,75 

Pb 

FE 1,28 2,44 1,75 

Igeo -0,80 -1,56 -1,17 

FC 0,94 0,51 0,71 

 Zn 

FE 0,79 3,39 1,16 

Igeo -1,79 -1,12 -2,29 

FC 0,47 0,69 0,52 

Todos IREP 32,01 53,78 41,96 

 

Os FE, Igeo e FC indicam alta contaminação e extremo enriquecimento de Ba na área 

de mineração, o que está associado a mobilização do material de origem rico em Ba (Cabral et 

al., 2002b) na exploração do ouro. Nas áreas urbanas, localizadas próximas às áreas de 

mineração (Figura 1), é comum o reprocessamento de resíduos de mineração (Teixeira et al., 

2019), que associados à dispersão pelo vento e pela água, podem ter causado a dispersão de 

partículas ricas em EPTs, contribuindo para o enriquecimento de Ba, Cu e Ni nessas áreas. O 

enriquecimento de todos os elementos foi menor nas áreas agrícolas que nas urbanas, o que 

pode ser explicado pela maior altitude (Souza et al., 2017) e distância das áreas agrícolas até a 

área de mineração (Figura 1). 

Os índices de risco ecológico potencial revelaram que a contaminação e o 

enriquecimento de EPTs em Serra Pelada podem gerar risco a comunidade biológica, variando 

de baixo a moderado (Hakanson, 1980). Risco ecológico em decorrência da mineração de ouro 

também foi encontrado em solos de Krugersdorp, na África do Sul, com contribuição direta das 

altas concentrações de Ni, que esteve entre os três elementos em maior concentração (Ngole-

Jeme e Fantke, 2017). Em Hunan, na China, o risco ecológico foi evidenciado em solos 

próximos a pontos de exploração mineral, sendo encontradas altas concentrações de Pb e Zn 

(Lu et al., 2015). 

 

2.3.4 Fracionamento químico 

A extração sequencial revelou que os elementos predominam na forma residual, 

indicando a forte associação com as estruturas cristalinas dos minerais (Schintu et al., 2016). O 

Ba está em altas concentrações nas formas de maior mobilidade (trocável + redutível + 

oxidável) (Gope et al., 2017; Li e Ji, 2017) quando comparado aos demais elementos, 
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correspondendo a 166,36, 358,31, 396,8 e 1379,58 mg kg-1 nas áreas de floresta, agricultura, 

urbana e de mineração, respectivamente (Figura 2, Anexo II). 

 

Figura 2 – Fracionamento químico de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em solos e resíduos de mineração 

da área de influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

 

As concentrações de Ba nas três frações de maior mobilidade dos solos da área de 

mineração podem ser explicadas pela mobilização do solo na exploração do ouro, que pode ter 

contribuído com a passagem do Ba para as formas mais móveis, em processo acentuado pelas 
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altas temperatura e precipitação pluviométrica da região amazônica (Souza et al., 2017). Nas 

áreas urbanas, mais próximas e à jusante da mina (Souza et al., 2017), as concentrações de Ba 

encontradas podem estar relacionadas ao transporte desse metal pela água e vento (Teixeira et 

al., 2019). Além disso, em áreas urbanas, o reprocessamento de resíduos de mineração pode ter 

contribuído para as concentrações de Ba em frações de alta reatividade. Nas áreas agrícolas, 

que estão mais afastadas da mina e não há reprocessamento de resíduos, as concentrações de 

Ba em formas de alta mobilidade foram menores que nas áreas urbanas. Na área florestal, as 

concentrações podem estar associadas à maior cobertura vegetal, que reduz as perdas por erosão 

e lixiviação. 

Além do Ba, com exceção do Cr, todos os elementos estão em maiores concentrações 

em formas mais móveis nas áreas antropizadas em relação a área de floresta natural. Estes 

resultados sugerem que as atividades antropogênicas podem ter favorecido a mobilização dos 

elementos para formas de maior mobilidade, especialmente na área de exploração mineral. Nas 

áreas de agricultura, urbana e mineração, também é provável que as altas precipitação 

pluviométrica e temperatura da região amazônica tenham contribuído diretamente com as 

mudanças nas formas químicas dos elementos, tendo em vista que estas áreas apresentam solos 

mais desprotegidos e susceptíveis a ação do intemperismo (Souza et al., 2017). 

Os EPTs estudados merecem atenção nas áreas estudadas pelas altas concentrações nas 

frações de alta mobilidade, principalmente nas áreas de maior ocupação antropogênica, tendo 

em vista que concentrações elevadas de EPTs em formas de alta mobilidade podem causar risco 

para a saúde humana (Moreira et al., 2018). Além disso, as altas concentrações residuais podem 

ser transferidas para formas mais móveis em função do forte intemperismo na região, bem como 

transportadas para outras áreas (Teixeira et al., 2019), podendo ocasionar danos. 

Os CAR, calculados a partir das concentrações na fração mais móvel (F1), revelaram 

baixo risco para todos os elementos e independente da área, com exceção do Ba, que apresenta 

alto risco na área de floresta (35,66%) e médio risco nas áreas de agricultura (16,82%) e urbana 

(11,61%) (Tabela 4), conforme a classificação proposta por Matong et al. (2016). Na área de 

floresta, que apresenta solos com maiores teores de argila, com alta superfície específica e sítios 

de adsorção, as perdas de Ba na fração trocável podem ter sido reduzidas pela maior retenção 

(Sultan e Shazili, 2009). É importante ressaltar que, considerando que não há ocupação 

antrópica nesta área, o alto risco apontado é pouco preocupante. Por outro lado, os CAR do Ba 

nas áreas de agricultura e urbanas, que apontaram médio risco (Mao et al., 2020), merecem 

maior atenção por conta da ocupação humana e cultivo de plantas para consumo, tendo em vista 
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que a exposição crônica a níveis elevados de Ba pode levar a hipertensão aguda, vômito, 

diarreia, arritmia cardíaca e até a morte nos casos não tratados (Abbasi et al., 2016). 

 

Tabela 4 – Código de avaliação de risco (CAR), fator de contaminação individual (FCI), fator 

de mobilidade (FM) e fator de contaminação global (FCG) de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em solos 

e resíduos de mineração da área de influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

Elemento Índice 
Área 

Agrícola Florestal Mineração Urbana 

Ba 

CAR (%) 16,82 35,66 2,72 11,61 

FCI 0,47 0,76 0,35 0,63 

FM (%) 31,80 43,26 25,97 38,75 

Cr 

CAR (%) NCa NC 7,84 2,14 

FCI 0,01 0,15 0,12 0,07 

FM (%) 1,47 13,33 10,59 6,25 

Cu 

CAR (%) 0,66 NC 4,35 3,61 

FCI 0,10 0,08 0,16 0,09 

FM (%) 8,87 7,71 14,00 7,93 

Ni 

CAR (%) 3,82 1,92 4,67 7,98 

FCI 0,11 0,02 0,31 0,48 

FM (%) 9,55 1,92 23,79 32,65 

Pb 

CAR (%) 1,14 0,51 1,72 NC 

FCI 0,03 0,02 0,10 0,06 

FM (%) 2,72 1,83 8,83 5,88 

Zn 

CAR (%) 3,17 NC 0,88 5,45 

FCI 0,07 0,00 0,02 0,15 

FM (%) 6,85 0,32 1,86 12,89 

Todos FCG 0,79 1,04 1,06 1,48 
aNão calculado em função das concentrações abaixo do limite de detecção. 

 

Os FCI encontrados para todos os elementos, independente da área, indicaram baixa 

contaminação do solo. Como consequência, os FCG (ΣFCI) foram baixos e também indicaram 

baixa contaminação (Zhao et al., 2012), principalmente em virtude das altas concentrações 

residuais encontradas nas áreas estudadas. Estes índices contrastam os calculados a partir das 

concentrações pseudototais, que revelaram contaminação por Ba, Cu e Ni. No entanto, é 

importante destacar que, embora os índices de fracionamento químico tenham apontando baixa 

contaminação, as concentrações em formas de alta mobilidade merecem atenção pois podem 

trazer riscos, especialmente no caso do Ba. 

De acordo com os FM encontrados, os elementos seguem a ordem Ba > Ni > Cu > Zn 

> Pb > Cr na área de agricultura, Ba > Cr > Cu > Ni > Pb > Zn na área de floresta, Ba > Ni > 
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Cu > Cr > Pb > Zn na área de mineração e Ba > Ni > Zn > Cu > Cr > Pb na área urbana, 

indicando que o Ba é o elemento maior mobilidade em todas as áreas, com FM que variam de 

25,97 a 43,26%. O Ni é o segundo elemento de maior mobilidade em todas as áreas, exceto na 

floresta natural, enquanto o Pb é o elemento de menor mobilidade na área urbana e o segundo 

menos móvel nas demais áreas. 

 

2.3.5 Bioacessibilidade oral 

As maiores concentrações bioacessíveis via oral entre os EPTs estudados foram 

encontradas para o Ba, em ambas as fases do teste e independente da área. Além disso, é notável 

que o Ba está em concentrações maiores nas áreas de maior influência antrópica, sendo 6, 7 e 

10 vezes mais alto na fase gástrica nas áreas urbana, de mineração e agrícola, respectivamente, 

e 6, 6 e 8 vezes mais alto na fase intestinal nas áreas agrícola, de mineração e urbana, 

respectivamente (Figura 3). 

 

Figura 3 – Bioacessibilidade oral de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em solos e resíduos de mineração 

da área de influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 
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O Ba não apresentou comportamento claro quanto a mudança de pH entre as fases 

gástrica (pH 1,5) e intestinal (pH 7,0), sendo mais bioacessível na fase gástrica nas áreas de 

agricultura e mineração, e mais bioacessível na fase intestinal nas áreas de floresta e urbana 

(Figura 3). As concentrações mais altas na fase gástrica nas áreas de agricultura e mineração 

podem estar associadas à precipitação de fases minerais de óxidos e hidróxidos de Al e Fe em 

pH alto, gerando locais de sorção que diminuem a solubilidade do Ba (Abbasi et al., 2016). Por 

outro lado, nas áreas florestais e urbanas, a maior bioacessibilidade na fase intestinal pode estar 

relacionada à dissolução de Ba(OH)2 em pH alto (Abbasi et al., 2016). As concentrações 

bioacessíveis via oral de Ba nas áreas de maior influência antropogênica, independentemente 

da fase, são preocupantes devido ao risco de absorção por ingestão. 

Elementos como Cr, Cu, Ni, Pb e Zn tendem a apresentar maior bioacessibilidade na 

fase gástrica devido à alta acidez do meio estomacal, que geralmente aumenta a solubilidade 

destes metais (Fernández-Caliani et al., 2019). Todavia, esse comportamento foi observado 

apenas para Cr, Cu e Pb (exceção do Pb na área de agricultura), enquanto Zn e Ni foram mais 

bioacessíveis na fase intestinal (exceção do Ni na área de floresta) (Figura 3). 

A menor concentração bioacessível de Ni na fase gástrica dos solos das áreas de 

agricultura, urbana e mineração pode estar relacionada a ocorrência de minerais de Ni com 

baixa solubilidade em pH baixo (Vasiluk et al., 2019). Estes resultados estão de acordo com o 

comportamento do Ni nas três frações químicas de maior mobilidade dos solos destas áreas, 

que apresentaram maior pH e concentrações maiores que na área de floresta (Figura 2). Maior 

concentração bioacessível de Ni na fase intestinal (2,24 mg kg-1) quando comparada a fase 

gástrica (1,66 mg kg-1) também foi observada em solos de áreas urbanas de Guangzhou, na 

China (Gu e Gao, 2018). 

As maiores concentrações de Zn bioacessível na fase gástrica em relação a intestinal 

podem ser explicadas pela precipitação do metal em pH neutro ou alcalino (Liu et al., 2018; 

Souza et al., 2018), especialmente com óxidos de Fe, que tem formação favorecida nessa 

condição (Mendoza et al., 2017). A mesma tendência foi observada em solos de áreas agrícolas 

próximos a pontos de mineração de Zn e Pb na província de Guangdong, na China (Li et al., 

2019), no qual a bioacessibilidade oral do Zn na fase gástrica (6,25% do Zn total) foi maior que 

na fase intestinal (2,30% do Zn total) e em cinco áreas de agricultura próximas a depósitos de 

rejeitos de mineração na Espanha, onde a bioacessibilidade oral do Zn passou de 266, 181, 314, 

238 e 334 mg kg-1 na fase gástrica para 57, 38, 54, 48 e 64 mg kg-1 na fase intestinal (Fernández-

Caliani et al., 2019). 
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Para o Pb bioacessível na fase gástrica do solo da área de agricultura, que apresentou 

menor concentração em relação a fase intestinal, a ocorrência de minerais mais estáveis e de 

baixa solubilidade (como sulfatos e fosfatos de Pb) em condições ácidas pode ter favorecido a 

menor bioacessibilidade (Pelfrêne et al., 2013). Todavia, na maioria dos estudos prévios, o Pb 

apresenta comportamento similar ao que foi encontrado nas áreas de floresta, mineração e 

urbana (maiores concentrações bioacessíveis na fase gástrica), como em solos de áreas 

industrializadas na Irlanda (Palmer et al., 2015) e na China (Fujimori et al., 2018) e em áreas 

urbanas no México (González-Grijalva et al., 2019). 

A maior bioacessibilidade de Cu na fase intestinal pode estar relacionada a formação de 

complexos não carregados, como Cu(Gly)2, em pH 7,0, que reduz a interação do Cu com a 

superfície do solo e aumenta a bioacessibilidade (Mendoza et al., 2017). Além disso, é possível 

que ligantes orgânicos com alta afinidade pelo Cu tenham formado complexos com este metal 

em pH neutro (Cai et al., 2016). Maior concentração bioacessível de Cu via oral na fase 

intestinal também foi encontrada em solos de Glasgow, no Reino Unido (Sialelli et al., 2010), 

Torino, na Itália (Sialelli et al., 2011), Nova Iorque, Estados Unidos (Cai et al., 2016) e no Vale 

Central do Chile (Mendoza et al., 2017). 

Para o Cr, que apresentou comportamento similar ao Cu, a maior concentração 

bioacessível na fase intestinal pode estar associada a formação de oxo-espécies solúveis em pH 

mais alto (Sialelli et al., 2011). Resultado similar foi encontrado em solos de áreas urbanas de 

Newcastle, na Inglaterra (Okorie et al., 2011). Em solos de áreas florestais na Amazônia, as 

concentrações de Cr bioacessível via oral variaram entre 21 e 22 mg kg-1 (Moreira et al., 2018), 

similares as encontradas na fase intestinal do solo da área de floresta deste estudo. 

 

2.3.6 Bioacessibilidade pulmonar 

 Foram encontradas concentrações bioacessíveis de Cu, Ni e Pb em todas as áreas, com 

destaque para o Pb, com resultados variando de 75,22 a 89,07 mg kg-1 (Tabela 5), 

correspondendo a percentuais de 34,85 a 49,02% do Pb pseudototal. Ni e Pb apresentam maior 

bioacessibilidade pulmonar na área de mineração e menor na área de floresta. Independente da 

área, Ba, Cr e Zn não foram bioacessíveis via pulmonar. 
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Tabela 5 – Bioacessibilidade pulmonar de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em solos e resíduos de 

mineração da área de influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

Concentração bioacessível (mg kg-1) 
Área 

Agrícola Florestal Mineração Urbana 

Ba ALDa ALD ALD ALD 

Cr ALD ALD ALD ALD 

Cu 20,47 ± 6,70 7,19 ± 0,80 22,60 ± 5,15 16,77 ± 3,19 

Ni 23,40 ± 12,04 18,21 ± 4,98 30,23 ± 9,55 24,62 ± 6,96 

Pb 89,07 ± 6,02 78,51 ± 19,19 75,22 ± 17,22 77,80 ± 15,42 

Zn ALD ALD ALD ALD 

aAbaixo do limite de detecção. 

 

O Pb está entre os elementos que recebem atenção prioritária para a saúde pública 

(Tchounwou et al., 2012). As concentrações bioacessíveis de Pb via pulmonar podem levar a 

alta toxidade na área de estudo. Da mesma maneira, as concentrações bioacessíveis de Cu e Ni, 

embora mais baixas que as de Pb, também merecem atenção pois estes elementos podem 

ocasionar efeitos tóxicos por inalação quando associados (Guney et al., 2016), o que se torna 

ainda mais alarmante em função das maiores concentrações bioacessíveis de Cu e Ni em áreas 

de maior ocupação humana. 

 

2.4 CONCLUSÃO 

Os índices calculados em função das concentrações pseudototais apontam para a 

contaminação por Ba, Cu e Ni. O fracionamento químico indicou que os elementos predominam 

na forma residual, revelando a forte associação dos elementos com as estruturas cristalinas dos 

minerais nas áreas estudadas. 

O Ba está em altas concentrações nas três formas de maior mobilidade e bioacessíveis 

via oral em ambas as fases, especialmente nas áreas com maior influência antrópica. Cr e Cu 

são mais bioacessíveis via oral na fase intestinal e o Zn na fase gástrica, independente da área. 

Nas áreas estudadas, Ba, Cr e Zn não são bioacessíveis via pulmonar, enquanto Cu, Ni e Pb são 

bioacessíveis via inalação. 

Os EPTs estudados merecem atenção devido às concentrações pseudototais (que 

apontam para risco potencial), concentrações nas formas de maior mobilidade e frações 

bioacessíveis (oral e pulmonar) encontradas na zona de influência da mina artesanal de Serra 

Pelada, principalmente nas áreas de maior ocupação antropogênica, onde os elementos estão 

em contato direto com a população. 
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ANEXOS 

 

Anexo I – Difratogramas de raios X de amostras de solos e resíduos de mineração da área de 

influência da mina artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

 

Qtz – Quartzo; Hem – Hematita; Mca – Mica; Kln – Caulinita; Gt – Goethita; Gbs – Gibbsita; 

Kfs – K–feldspato; Pl – Plagioclase. 
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Anexo II – Concentrações de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn nas frações trocável (F1), redutível (F2), 

oxidável (F3) e residual (F4) de solos e resíduos de mineração da área de influência da mina 

artesanal de ouro de Serra Pelada, Brasil. 

Área 
Frações 

F1 F2 F3 F1+F2+F3 Residual 

 Ba (mg kg-1) 

Agrícola 189,51 ± 36,54 127,69 ± 133,50 41,11 ± 46,26 358,31 ± 201,99 768,6 ± 654,75 

Florestal 137,12 ± 19,72 22,39 ± 8,87 6,85 ± 5,47 166,36 ± 19,44 218,18 ± 42,36 

Mineração 144,72 ± 85,30 1207,73 ± 1896,89 27,13 ± 28,74 1379,58 ± 1943,07 3933,07 ± 6911,24 

Urbana 118,93 ± 40,32 243,25 ± 135,50 34,62 ± 13,75 396,8 ± 155,49 627,21 ± 382,89 

 Cr (mg kg-1) 

Agrícola ALDa ALD 3,51 ± 3,02 3,51 ± 3,02 235,86 ± 103,11 

Florestal ALD 48,93 ± 5,43 6,86 ± 5,17 55,79 ± 1,50 362,75 ± 264,72 

Mineração 6,43 ± 7,17 ALD 2,26 ± 4,58 8,69 ± 7,49 73,36 ± 51,14 

Urbana 3,57 ± 1,27 ALD 6,86 ± 6,87 10,43 ± 6,29 156,4 ± 66,69 

 Cu (mg kg-1) 

Agrícola 2,13 ± 1,76 5,42 ± 5,46 21,16 ± 11,69 28,71 ± 15,69 295,09 ± 124,78 

Florestal ALD 1,51 ± 0,32 8,51 ± 4,82 10,02 ± 4,50 119,96 ± 57,10 

Mineração 11,61 ± 7,63 15,92 ± 6,72 9,81 ± 4,46 37,34 ± 8,81 229,33 ± 114,32 

Urbana 16,89 ± 3,13 9,46 ± 3,49 10,77 ± 3,66 37,12 ± 4,58 431,1 ± 583,69 

 Ni (mg kg-1) 

Agrícola 2,92 ± 1,35 3,07 ± 3,41 1,31 ± 0,70 7,3 ± 5,02 69,17 ± 35,12 

Florestal 0,99 ± 0,66 ALD ALD 0,99 ± 0,66 50,63 ± 28,00 

Mineração 5,91 ± 3,70 14,06 ± 10,25 10,15 ± 8,32 30,12 ± 20,35 96,48 ± 77,87 

Urbana 11,33 ± 2,30 18,14 ± 10,00 16,89 ± 6,79 46,36 ± 14,85 95,64 ± 93,05 

 Pb (mg kg-1) 

Agrícola 3,53 ± 1,35 4,9 ± 0,90 ALD 8,43 ± 1,79 301,49 ± 113,05 

Florestal 1,68 ± 0,32 3,88 ± 0,97 0,49 ± 0,13 6,05 ± 0,89 325,38 ± 242,43 

Mineração 2,9 ± 3,17 10,22 ± 5,22 1,77 ± 2,07 14,89 ± 3,82 153,8 ± 71,67 

Urbana ALD 13,85 ± 4,53 ALD 13,85 ± 4,53 221,65 ± 74,97 

 Zn (mg kg-1) 

Agrícola 4,48 ± 3,12 5,21 ± 3,97 ALD 9,69 ± 5,92 131,85 ± 58,76 

Florestal ALD 0,49 ± 0,56 0,48 ± 0,13 0,97 ± 0,66 299,23 ± 194,71 

Mineração 1,83 ± 2,94 2,03 ± 1,64 ALD 3,86 ± 3,34 203,18 ± 105,14 

Urbana 8,5 ± 9,65 11,62 ± 9,47 ALD 20,12 ± 17,38 135,95 ± 121,36 
aAbaixo do limite de detecção. 


