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“Tente mover o mundo - o primeiro passo 

será mover a si mesmo.”  (Platão) 



 

RESUMO 

A mineração artesanal em pequena escala (MAPE), comumente denominada de garimpo, 

ocupa aproximadamente 263 mil hectares no Brasil. Na Amazônia, cerca de 85,4% dessas 

atividades são ilegais e informais. Entre os métodos empregados, destaca-se o uso de mercúrio 

(Hg) na amalgamação do ouro (Au), um processo que eleva os riscos ambientais e à saúde 

humana. Muitos garimpos na Amazônia passam por um processo de reexploração 

denominado mineração de repasse, no qual rejeitos anteriormente explorados são revisitados, 

promovendo um enriquecimento contínuo de Hg na mesma área ao longo do tempo. O 

objetivo do estudo foi avaliar as concentrações, os riscos à saúde humana e ambiental e o 

fracionamento químico do Hg em resíduos de garimpos de ouro e solos de florestas no 

município de São Félix do Xingu, Pará. Para isso, foram coletadas amostras em garimpos 

ativos e desativados com diferentes idades dos resíduos: G1 (ativo), G2 (inativo há 3 meses), 

G3 (inativo há 1 ano), G4 (inativo há 2 anos), G5 (inativo há 8 anos) e G6 (inativo há 20 

anos), além de áreas de florestas nativa. Foram realizadas análises de determinação das 

concentrações pseudototais de Hg, Fe e Al por meio de digestão ácida e detecção via MP-

AES com gerador de hidretos. Também foram calculados os índices de enriquecimento, 

geoacumulação, risco ecológico potencial e risco à saúde humana. O fracionamento químico 

do Hg foi realizado utilizando o protocolo BCR adaptado de extração sequencial. Os 

resultados foram submetidos a análise estatística descritiva e análise de componentes 

principais (PCA) para avaliar as relações entre os elementos e as diferentes áreas amostradas. 

Os resultados demonstraram que tanto as áreas de florestas quanto os garimpos, 

independentemente do tempo de inatividade, apresentaram concentrações elevadas de Hg, 

entre 4,5 mg kg-1 e 64,8 mg kg-1. Nas áreas de garimpo, o Hg apresentou forte correlação com 

Fe e Al, enquanto nas áreas de floresta a relação foi mais evidente com pH, MO e CTC. Os 

índices de poluição indicaram níveis alarmantes de contaminação nas áreas de estudo, 

confirmando um alto risco ecológico potencial. Além disso, os índices de risco à saúde 

humana apontaram valores superiores a 1 para crianças e adultos, indicando risco significativo 

de exposição. O fracionamento químico revelou que a fração residual foi predominante na 

maioria das áreas, especialmente em G6. Entretanto, frações mais móveis do Hg (solúvel em 

água e redutível) representaram entre 11,8% e 33,8% do total, sugerindo alta mobilidade e 

risco de dispersão no meio ambiente. Diante disso, o Hg presente nos resíduos de garimpos e 

nas áreas de florestas apresentam elevadas concentrações, potencial de contaminação 

ambiental e riscos à saúde humana. A persistência desse contaminante em frações móveis 

reforça a necessidade de monitoramento contínuo e implementação de estratégias para 

mitigação dos impactos ambientais associados à mineração artesanal na Amazônia. 

 

Palavras-chaves: mercúrio no solo; mineração de repasse; risco ambiental e à saúde. 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT 

 

Artisanal and small-scale gold mining (ASGM), commonly referred to as garimpo in Brazil, 

covers approximately 263,000 hectares in the country. In the Amazon region, around 85.4% 

of these activities are illegal and informal. One of the main techniques used is the application 

of mercury (Hg) for gold (Au) amalgamation, a process that significantly increases 

environmental and human health risks. Many mining sites in the Amazon undergo a process 

of re-mining known as mineração de repasse, where previously explored tailings are 

revisited, leading to continuous mercury enrichment in the same area over time. This study 

aimed to evaluate mercury concentrations, environmental and human health risks, and 

mercury chemical fractionation in gold mining residues and forest soils in the municipality of 

São Félix do Xingu, Pará, Brazil. Samples were collected from active and inactive mining 

sites with varying tailings ages: G1 (active), G2 (inactive for 3 months), G3 (inactive for 1 

year), G4 (inactive for 2 years), G5 (inactive for 8 years), and G6 (inactive for 20 years), in 

addition to native forest areas. Pseudo-total concentrations of Hg, Fe, and Al were determined 

through acid digestion and detection via MP-AES with a hydride generator. Enrichment 

factor, geoaccumulation index, potential ecological risk index, and human health risk index 

were also calculated. Mercury chemical fractionation was performed using a modified BCR 

sequential extraction procedure. Data were analyzed using descriptive statistics and principal 

component analysis (PCA) to assess relationships between elements and sampled areas. 

Results showed that both forest and mining areas, regardless of inactivity time, exhibited high 

Hg concentrations, ranging from 4.5 to 64.8 mg kg⁻¹. In mining areas, Hg showed a strong 

correlation with Fe and Al, while in forest soils, it correlated more with pH, organic matter, 

and cation exchange capacity (CEC). Pollution indices indicated alarming levels of 

contamination, confirming a high potential ecological risk. Additionally, human health risk 

indices exceeded 1 for both children and adults, indicating a significant risk of exposure. 

Chemical fractionation revealed that the residual fraction was predominant in most areas, 

especially in G6. However, more mobile Hg fractions (water-soluble and reducible) accounted 

for 11.8% to 33.8% of the total, suggesting high mobility and environmental dispersion risk. 

These findings demonstrate that mercury in both mining residues and forest areas is present 

at elevated concentrations, poses contamination potential, and represents significant human 

health risks. The persistence of Hg in mobile fractions underscores the urgent need for 

continuous monitoring and the implementation of mitigation strategies to address the 

environmental impacts of artisanal gold mining in the Amazon. 

Keywords: soil mercury; re-mining; environmental and human health risk. 
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1. CONTEXTUALIZAÇÃO 

A Amazônia, maior bioma tropical do mundo, desempenha um papel fundamental na 

regulação climática global, na conservação da biodiversidade e na manutenção dos serviços 

ecossistêmicos. Entretanto, esse vasto território tem sido pressionado por diversas atividades 

antrópicas, entre elas a mineração artesanal e de pequena escala (MAPE), popularmente 

conhecida como garimpo, que se destaca pela sua ampla disseminação e pelos impactos 

socioambientais que provoca (Salomão et al., 2023). 

A busca pelo ouro (Au) na Amazônia, frequentemente realizada de forma informal ou 

ilegal, está diretamente associada à degradação ambiental, à perda de cobertura florestal, à 

alteração das características do solo e à contaminação dos ecossistemas aquáticos e terrestres 

(Ngom et al., 2023; Danala Danga et al., 2024). Entre os principais agentes poluentes 

utilizados nessa atividade, o mercúrio (Hg) se sobressai devido à sua elevada toxicidade e 

persistência no ambiente. Utilizado no processo de amalgamação do ouro, o Hg é liberado no 

solo, na água e na atmosfera, contribuindo para a contaminação dos ecossistemas e colocando 

em risco a saúde de populações humanas, especialmente comunidades tradicionais e 

ribeirinhas que dependem diretamente dos recursos naturais (Castilhos et al., 2023). 

Na Amazônia brasileira, além da exploração convencional, uma prática recorrente é a 

mineração de repasse, caracterizada pela reexploração de resíduos de garimpos antigos em 

busca de ouro residual. Esse processo pode intensificar ainda mais os impactos ambientais, 

promovendo a mobilização contínua de contaminantes como o Hg, que pode permanecer no 

ambiente por longos períodos, associado às partículas do solo ou na forma gasosa, sendo 

depositado em áreas distantes das fontes de emissão (Hellal et al., 2020; Zhang et al., 2024). 

Diante desse cenário, compreender as dinâmicas associadas à contaminação dos solos por 

Hg em áreas impactadas pela mineração artesanal é essencial para a avaliação dos riscos 

ambientais e à saúde humana. Dessa forma, este estudo originou-se a partir da hipótese de que 

as áreas de garimpo de repasse possuem maior potencial de risco ambiental e à saúde humana 

devido a remobilização de Hg durante e após a atividade. Com isso, os objetivos do presente 

trabalho foram obter informações quanto às características químicas, avaliar riscos ambientais 

e à saúde associados ao Hg em resíduos de garimpo com diferentes idades de abandono e o 

potencial de mobilização desse elemento para o meio ambiente.  
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1.1 REVISÃO DA LITERATURA 

1.1.1. Mineração Artesanal e de Pequena Escala (MAPE) 

  Mineração Artesanal e de Pequena Escala (MAPE) refere-se a uma atividade 

desenvolvida individualmente ou por grupos, cooperativas ou famílias, geralmente de maneira 

informal e com pouca ou nenhuma integração tecnológica. Em várias partes do mundo, a 

MAPE é tão significativa quanto a mineração em grande escala, gerando elevados 

rendimentos financeiros devido ao grande volume de trabalho envolvido (Hentschel et al., 

2002). 

A MAPE envolve técnicas rudimentares e é praticada por cerca de 30 milhões de 

pessoas em todo o planeta. Esse tipo de mineração pode envolver tanto minerais primários 

quanto secundários, sendo realizada em pequenas produções. No entanto, as definições e o 

conceito de MAPE variam entre diferentes territórios e jurisdições (Veiga e Marshall, 2019). 

No Brasil, a Lei nº 7.805 de 18 de julho de 1989 trata a MAPE como garimpo. Esse 

regime permite a remoção imediata de jazidas minerais de pequena escala, sem a necessidade 

de trabalhos prévios de pesquisa, conforme critérios do Departamento Nacional de Produção 

Mineral (DNPM). A legislação ampliou o conceito de garimpagem, que passou a incluir não 

apenas a atividade rudimentar e de baixa tecnologia, mas também a distribuição e o tipo de 

minério explorado (Federal, 2020). 

De acordo com a Agência Nacional de Mineração (ANM), a porta de mineração é 

classificada pela quantidade de minério extraído anualmente. O garimpo inclui desde a 

mineração artesanal até operações de porte micro, pequeno e médio, com produções variando 

de menos de 10 mil até 1 milhão de toneladas anuais (Castilhos et al., 2023). Em muitos países 

em desenvolvimento, a garimpagem é predominante, especialmente na África, Ásia e 

América Latina. Países como Argentina, Bolívia, Brasil, Chile e Colômbia possuem 

atividades significativas dessa forma de exploração, que abrangem uma variedade de 

minerais, como ouro, diamantes, minerais metálicos e não metálicos (Vale, 2000; EPA, 2023). 

O papel do garimpo no desenvolvimento econômico é relevante, pois gera empregos, 

descobre novos depósitos minerais e desenvolve regiões de potencial econômico limitado, 

especialmente em áreas rurais e remotas, onde alternativas econômicas são escassas. Esse tipo 

de mineração também pode aumentar o poder de compra local, estimulando a demanda por 

bens e serviços como alimentos, ferramentas, habitação e infraestrutura (World Bank, 2013). 

A exploração do ouro (Au), em particular, gera aproximadamente US$30 bilhões 

anuais e envolve cerca de 20 milhões de mineiros em mais de 80 países, incluindo 4 a 5 
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milhões de mulheres e crianças (ANM, 2022; Unep, 2023). Países em desenvolvimento, com 

menos regulamentações rigorosas e fiscalização, têm uma grande concentração dessas 

atividades, atraídas pela abundância de recursos minerais e pela acessibilidade da mineração 

(Hinton, 2005). 

No Brasil, a área ocupada pela mineração artesanal aumentou em 35 mil hectares, com 

a Amazônia representando 92% dessas áreas. A mineração ilegal de Au na região ocupa 

85,4% dos 263 mil hectares minerados no país e houve um aumento significativo da atividade 

em terras indígenas e unidades de conservação nos últimos anos (MapBiomas, 2022). 

O garimpo de Au, assim como outras atividades antropogênicas, traz uma série de 

riscos, principalmente devido ao uso de mercúrio (Hg). O Brasil, junto com a China, Índia, 

Indonésia e Peru, está entre os maiores emissores de Hg no mundo. O mercúrio é altamente 

tóxico, com impactos negativos sobre a saúde humana e o meio ambiente, particularmente em 

áreas de mineração (PNUMA, 2019; WHO, 2021). 

1.1.2. Processo de Amalgamação e uso do mercúrio (Hg) na mineração de ouro 

A mineração de Au, historicamente centrada em regiões como os Estados Unidos, 

passou por uma migração para países de renda média e baixa, especialmente na região 

amazônica, em resposta ao aumento dos preços globais do ouro desde a década de 1980 

(Garnier et al., 2022). Na Amazônia, a mineração ocorre predominantemente em operações a 

céu aberto, onde o desmatamento é a principal ferramenta para exportar depósitos superficiais 

de minerais valiosos. O uso de bombas de água permite a remoção de sedimentos, que são 

separados para a remoção de metais (Moulatlet et al., 2023). 

O garimpo na Amazônia não corresponde mais apenas a métodos rudimentares. 

Estudos mostram que muitas operações agora utilizam dragas movidas ao óleo diesel, quando 

a exploração ocorre dentro dos rios, já no leito são usadas retroescavadeiras, intensificando a 

remoção do solo, mas também agravando a contaminação ambiental, especialmente pela 

liberação de Hg (Salomão et al., 2023; Bandeira Júnior e Carvalho, 2023). 

No processo de extração de Au, é utilizado o Hg líquido, formando uma liga metálica, 

conhecida como amálgama. Essa liga é aquecida a temperaturas acima de 300º C, obtendo-se 

o ouro, enquanto o Hg é emitido para a atmosfera (Esdaile e Chalker, 2018; Sysalová et al., 

2019). Durante o processo, quantidades variáveis de Hg são perdidas na forma metálica para 

rios, solos, e rejeitos contaminados são deixados a céu aberto na maioria dos sítios de garimpo 

(IBAMA, 2022). 



16 

 

A Amazônia tem sido fortemente impactada pela contaminação por Hg, que representa 

uma das principais fontes de emissões desse metal na América do Sul (Garnier et al., 2022). 

O Hg é um poluente persistente, não biodegradável, e sua presença no ambiente pode ter 

efeitos a longo prazo sobre os ecossistemas e a saúde humana, devido à sua toxicidade crônica 

e capacidade de se acumular nos organismos ao longo do tempo (Wang et al., 2022). 

1.1.3. Ciclo Biogeoquímico do Hg no Ambiente 

O Hg transita entre os compartimentos atmosférico, aquático, terrestre e biótico, 

passando por várias transformações químicas e físicas complexas, com diferentes padrões de 

transporte e deposição no meio ambiente. Esse metal pode existir na natureza na forma 

orgânica (CH3Hg, C2H6Hg), inorgânica (Hg+, Hg2+, HgS, HgO) e elementar (Hg0) e, devido 

a variação da sua forma, os compostos Hg apresentam vários estados de oxidação dependendo 

das vias de exposição (Sing et al., 2023). 

O Hg0 existe como vapor na atmosfera, sendo foto-oxidada com o ozônio e reagindo 

com a água, podendo viajar longas distâncias e retornar à superfície através da precipitação. 

Este pode voltar à atmosfera como vapor ou ser convertido em metilmercúrio (CH3Hg) por 

microrganismos em sedimentos ou na água de rios e mares (Lyman et al., 2022). 

O Hg2+ é a forma do mercúrio que mais predomina no ambiente (água, solo e 

sedimentos). No solo este resiste em uma fase sólida devido a adsorção com sulfetos, matéria 

orgânica e argila. Outros fatores do solo como a textura, temperatura e população microbiana 

afetam a transformação, mobilização e metilação do Hg2+, além da natureza do material de 

origem que influenciam a concentração desse metal no solo (Singh et al., 2023). 

A concentração natural de Hg em solos em todo o mundo varia entre 0,58 e 1,8 mg 

kg-1, e em média a concentração estimada é de 1,1 mg kg-1, sendo que os Cambissolos 

correspondem a uma das classes de solo que apresentam maiores teores de Hg em sua 

estrutura pedológica (Kabata-Pendias, 2010).  

Entretanto, teores naturais de Hg no estado do Pará são inferiores à média mundial, 

com valores de background em torno de 0,19 mg kg-1 e um valor de referência de qualidade 

de 0,26 mg kg-1 (Fernandes et al., 2019). Estudos específicos na região de Carajás apontam 

concentrações ainda menores, variando de < 0,01 a 0,12 mg kg⁻¹ (Salomão et al., 2018), 

enquanto em Parauapebas o background registrado foi de 0,13 mg kg⁻¹ (Sahoo et al., 2020). 

Esses valores de backgrounds são importantes devido à proximidade da região de estudo (São 

Felix do Xingu) com essas áreas, sendo esperado concentrações naturais de Hg semelhantes 
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ou superiores aos observados em Carajás e Parauapebas na avaliação dos impactos da 

atividade garimpeira. 

O Hg é pouco móvel durante o intemperismo, embora forme várias espécies iônicas, 

tendendo a ser fortemente retido no solo quando adicionado na forma elementar ou como 

complexo aniônico e catiônico (Bansal, 2011). 

Nas plantas, o Hg pode ser facilmente absorvido através dos pelos radiculares e da 

biomassa aérea. Essa absorção depende da espécie da planta, especiação química do Hg e das 

propriedades do solo. Valores elevados de Hg em plantas podem causar redução na 

fotossíntese e na biomassa (De siqueira et al., 2021). Entretanto, plantas resistentes à 

toxicidade conhecidas como fitorremediadoras, liberam exsudatos radiculares que alteram o 

pH da rizosfera, melhoram a solubilidades dos elementos potencialmente toxicos (EPTs), 

aumentam a sua biodisponibilidade e auxiliam na remediação de locais contaminados por 

esses elementos (Yang et al., 2020).  

Muitos estudos abordam sobre formas de remediação de locais contaminados por 

garimpos. O uso de plantas nativas como Clidemia sericea D. Don apresentou alta tolerância 

à exposição de Hg, Cd e Pb em solo degradado por mineração de Au (Durante-Yánez et al., 

2021), assim como as espécies Erato polymnioides e Miconia sp., que possuem potencial de 

fitoextração de Hg em áreas de mineração (Chamba-Eras et al., 2022). 

 O Hg orgânico (Me–Hg, Et–Hg) são os mais prejudiciais e seguem uma sequência de 

toxicidade Hg 0 < Hg 2+, Hg + < CH 3 –Hg (Singh et al., 2023). O metilmercúrio acumula-se 

em organismos vivos, alcançando concentrações elevadas em peixes predadores, 

representando a forma mais significativa de exposição humana (Costa et al., 2023). Este ciclo, 

conhecido como biogeoquímico, permite a interação do mercúrio com o ambiente e os seres 

vivos. Os efeitos variados nos organismos dependem da forma química do metal, da via de 

exposição e da intensidade da exposição (Tomiyasu et al., 2020). 

O Hg afeta diretamente a saúde humana através do consumo de peixes contaminados 

com metilmercúrio, que se biomagnificam nas cadeias alimentares. Esse acúmulo é 

especialmente perigoso para populações que carecem de peixes como principal fonte de 

proteína (Castilhos et al., 2023). 

1.1.4. Impactos Ambientais do garimpo de Au 

A atividade garimpeira causa sérios impactos ambientais, principalmente devido ao uso 

de Hg e ao desmatamento. Além de contaminar corpos d'água, o Hg altera os ecossistemas 
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aquáticos, afetando a biodiversidade e a saúde humana em áreas próximas (Esdaile; Chalker, 

2018). 

O uso impróprio e excessivo do Hg na extração artesanal e ilegal de Au não só tem 

elevado suas concentrações, mas também tem modificado ecossistemas, especialmente no 

ambiente aquático (Castilhos et al., 2015). Pesquisas apontam que cerca de 77% das áreas de 

garimpo na Amazônia estão a cerca de 500 metros dos corpos hídricos como rios, lagos e 

igarapés (Mapbioma, 2023).  

Nas bacias do rio Branco, Tapajós e Xingu, foram constatados níveis crescentes de 

mercúrio a jusante, sendo que 27% das sub-bacias apresentaram concentrações acima dos 

parâmetros estabelecidos pela legislação brasileira para mercúrio em peixes. Nos rios Branco 

e Tapajós, 52,4% das sub-bacias excederam o limite máximo permitido. A avaliação de risco 

das comunidades tradicionais nessas regiões indicou um risco que variou de alto a 

extremamente alto, devido ao consumo da biota contaminada pelo Hg (Domingues et al., 

2024). 

O desmatamento e a degradação do solo também são consequências dessa forma de 

exploração mineral, pois, muitas vezes, requer a remoção de vegetação para acessar os 

depósitos minerais (Ngom et al., 2023). O desmatamento pode levar à perda de habitats, 

diminuição da biodiversidade e aumento da vulnerabilidade à erosão do solo (Danala Danga 

et al., 2024). A movimentação de terra durante a mineração artesanal, pode levar à 

compactação do solo e remoção da camada fértil, o que deixa o solo desprotegido e suas 

partículas desagregadas (Hilson, 2003; Veiga et al., 2002). 

As operações de MAPE no sudeste da Nigéria, contribuíram para a degradação do 

solo, aumentando a carga de metais pesados no ecossistema (Kyowe et al., 2024), assim como 

encontrado nas minas de Ghana, que apresentaram contaminação da camada superficial do 

solo com alto risco ecológico para Cd e As (Darko Asamoah et al., 2024). Os impactos dessa 

atividade vão além das características do solo, afetando também a ecologia local, como 

relatado por Chakuya et al. (2023) que, ao analisar a MAPE dentro de uma área protegida, 

concluiu que essa atividade representa ameaça significativa à vegetação, vida selvagem e 

corpos d’água, contribuindo para a migração da fauna. 

A perturbação do ecossistema sem sua devida recuperação, causa perdas expressivas 

na caracterização e paisagem do local, incluindo a camada fértil e a flora nativa, as quais 

impossibilitam a rebrota de espécies locais, e diminuem a qualidade do regime hídrico. A 

perda da estrutura física, química e biológica dos solos degradados resulta na perda de 
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adaptação das plantas, dificultando a recuperação desses solos (Alarcón-Aguirre et al., 2023; 

Yuwono et al., 2023). 

Ademais, o solo atua como um grande reservatório para emissões antropogênicas de 

Hg. Altas concentrações de Hg em solos e rejeitos de mineração abandonados representam 

um sério problema de saúde pública que pode ameaçar a saúde humana e a integridade do 

meio ambiente. Trabalhos como os de Zhang et al., 2024; Yoon et al., 2022; Marrugo-Madrid 

et al., 2021 e Velásquez et al., 2021 demonstram a problemática da contaminação causada 

pelas MAPEs referente aos riscos ambientais e à saúde humana.  

1.1.5. Risco à saúde pública em comunidades expostas ao Hg  

As concentrações elevadas de Hg emitido pela MAPE representam grande ameaça 

também à saúde humana. O Hg emitido viaja longas distâncias por vias aéreas e oceânicas, 

além de se bioacumular em organismos. Martoredjo et al., 2024 identificaram que áreas 

localizadas até 50 km das atividades de mineração mostraram níveis de médios a altos de Hg 

em cabelos humanos, ultrapassando o limite de 6 µg/g estabelecido pela OMS. 

 Além disso, o tipo de Hg influencia na forma como ele age no corpo humano. O vapor 

de mercúrio, por exemplo, é absorvido facilmente pelos pulmões, chegando a cerca de 80%, 

mas é quase insignificante a absorção pelo estômago ou pela pele. Já o mercúrio na forma 

inorgânica tem uma absorção incerta pela pele, mas, se ingerido, de 2 a 38% pode ser 

absorvido, dependendo do tipo específico. O mercúrio orgânico, por outro lado, é absorvido 

facilmente pelo estômago, chegando a até 95%, em casos como o metilmercúrio presente em 

peixes (Holmes et al., 2009). O mercúrio residual da MAPE chega na superfície da água, 

bioacumula e metila na cadeia alimentar aquática (Kumar et al., 2023). 

No caso dos ribeirinhos, que vivem em áreas rurais às margens dos rios, 

predominantes na região Norte do Brasil, enfrentam desafios como saneamento e serviços de 

saúde inadequados (Siqueira et al., 2023). A alimentação é baseada principalmente no 

consumo de frutas, feijão, arroz, farinha de mandioca e peixes, que são a principal fonte de 

proteína e um meio de exposição ao mercúrio, especialmente o metilmercúrio (CH3Hg), o 

qual sua concentração varia entre os táxons invertebrados, podendo chegar a 90% em peixes 

(Barst et al., 2022). 

A exposição ao Hg ocorre principalmente pelo consumo de pescado, uma das 

principais fontes na população (Pérez et al., 2019). Um dos casos mais notáveis de intoxicação 

por mercúrio ocorreu entre 1920 e 1968 na Baía de Minamata, no Japão. Resíduos de mercúrio 

usados na produção de acetaldeído e cloreto de vinila foram descartados por uma fábrica local, 
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contaminando peixes e frutos do mar. Pessoas que consumiram esses alimentos, 

especialmente crianças, apresentaram sintomas como ataxia, amplitude de fala, constrição do 

campo visual, perda auditiva, alterações sensoriais e paralisia mental. Esses casos ocorreram 

devido à identificação da doença de Minamata, descritos por graves sinais de intoxicação por 

mercúrio (Micaroni et al., 2000). 

A contaminação humana por Hg não depende apenas da quantidade de peixe 

consumida, mas também da espécie escolhida, já que algumas acumulam mais mercúrio do 

que outras (Rodriguez-Levy et al., 2022). É importante ressaltar que indivíduos em fase de 

desenvolvimento, como fetos e crianças pequenas, são especialmente vulneráveis aos efeitos 

da exposição ao Hg, devido à sua capacidade de atravessar tanto a barreira hematoencefálica 

quanto a placentária. A exposição prolongada ao metilmercúrio, mesmo em pequenas 

quantidades, pode causar distúrbios imunológicos e hematológicos (Pérez et al., 2019; Silva 

et al., 2017). 

No entanto, devido à simplicidade e ao baixo custo da fusão Hg-Au, é difícil convencer 

os mineiros a reduzir o uso do Hg, apesar dos perigos para a saúde (Laing et al., 2023). Assim, 

a intoxicação por Hg na MAPE é um problema de saúde global importante e amplamente 

negligenciado (Waack et al., 2023). 

1.1.6. Mineração de repasse e suas implicações 

A mineração de repasse, prática comum na Amazônia, tem impactos significativos 

devido ao processamento do ouro (Au) utilizado na região, que apresenta baixo desempenho, 

com uma recuperação de menos de 30% do ouro presente no material processado. Durante a 

queima da amálgama, parte do ouro também é perdida devido ao arraste, um aspecto que se 

agrava com o aumento da temperatura. Estudos indicam que altas concentrações de ouro, 

cerca de 15 mg kg⁻¹, são frequentemente encontradas em solos próximos às áreas de 

amalgamação (Souza et al., 2018). Essa baixa eficiência contribui para que áreas já exploradas 

sejam reutilizadas em atividades mineradoras subsequentes, caracterizando a mineração de 

repasse.  

Mesmo em períodos de inatividade, como na estação seca, o mercúrio residual nessas 

áreas continua sendo exportado para os rios, com a mobilização intensificada na estação 

chuvosa. A erosão do solo, por ações antrópicas, facilita a mobilização do mercúrio para os 

reservatórios de água, e a reexploração de minas antigas aumenta o risco de remobilização do 

mercúrio residual (Hellal et al., 2020). 
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O Hg apresenta afinidade pelos coloides do solo, podendo permanecer armazenado 

por longos períodos. Mensah e Tuokuu (2024), ao avaliar a contaminação por elementos 

potencialmente tóxicos em áreas de mineração relataram maior fator de contaminação em 

áreas de mineração desativada, comparado às áreas de mineração ativas, indicando que os 

riscos à saúde para as comunidades próximas se mantêm ou até aumentam após o 

encerramento das atividades mineradoras. 

Além disso, muitos garimpos na Amazônia, após inativação, tendem a ser utilizadas 

para a agropecuária. A utilização de áreas de garimpo para agricultura sem um prévio estudo 

sobre o estado e preparo para recuperação do solo pode trazer consequências para a saúde 

humana, pois os EPT ́s podem se acumular em vegetais e entrar na cadeia alimentar (Zhang 

et al., 2024; Wang et al., 2021; Xiao et al., 2017).  

Dessa forma, em áreas onde a mineração de repasse é recorrente, a contaminação 

humana e ambiental pode ser agravada.  O Hg armazenado em solo de explorações antigas 

pode ser mobilizado continuamente, mantendo o risco ambiental e a exposição humana por 

décadas após o término das atividades de mineração. 

1.1.7. Avaliação dos riscos ecológicos e à saúde humana   

Os EPTs ocorrem naturalmente no solo, sendo sua presença atribuída ao material de 

origem, geralmente apresentando baixa mobilidade e risco. No entanto, quando encontrado 

em altas concentrações, sua origem está frequentemente relacionada a fontes antropogênicas 

(Pereira et al., 2020). 

O aumento das concentrações de EPTs no ambiente promove a contaminação do ar, 

da água e do solo, resultando em impactos adversos ao equilíbrio dos ecossistemas. Essas 

alterações comprometem significativamente as propriedades do solo, prejudicando suas 

funções produtivas e afetando a biodiversidade e os organismos que dependem desse recurso 

(Shehu et al., 2023). Dessa forma, a avaliação do potencial risco ecológico é fundamental para 

a proteção do meio ambiente, prevenindo a poluição secundária decorrente da presença desses 

elementos.  

Para avaliar a contaminação por Hg no solo, diversos indicadores geoquímicos são 

amplamente utilizados. Entre eles, destacam-se o índice de geoacumulação (Igeo), o índice 

de risco ecológico potencial (IREP) (Owusu-Prempeh et al., 2022), fator de contaminação 

(FC) e Fator de enriquecimento (FE) (Gyamfi et al., 2021). Esses índices permitem não apenas 

a análise da qualidade do solo, mas também auxiliam na previsão da sustentabilidade dos 

ecossistemas a longo prazo (Souza Neto et al., 2020). 
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Em áreas de mineração de repasse, os indivíduos vivem em constante contato com o 

Hg, seja no uso do metal líquido durante o primeiro processamento, na exposição aos rejeitos, 

no processo de amalgamação ou no reprocessamento dos rejeitos, onde mais Hg é adicionado. 

A toxicidade do Hg em humanos afeta principalmente o sistema nervoso, os rins e o sistema 

cardiovascular, além de comprometer os sistemas gastrointestinal, hematológico, 

imunológico e reprodutivo (Munthe et al, 2010).  

Devido à má gestão dos resíduos de Hg em áreas de MAPEs, esse elemento é 

frequentemente associado a risco à saúde humana (Soe et al., 2022; Taux et al., 2022; 

Odukoya et al., 2022; Teixeira et al., 2021). Diante disso, modelos de avaliação de risco não 

carcinogênico são vastamente utilizados para estimar os impactos do Hg na saúde, 

considerando sua concentração, a via de exposição, sua toxicidade e a frequência de exposição 

(Sousa e Zaitune, 2022). 

1.1.8. Extração química sequencial 

O Hg é um elemento químico altamente tóxico, que pode assumir diferentes formas 

no solo, afetando sua mobilidade e disponibilidade para os organismos. No ambiente, ele pode 

estar retido nos constituintes sólidos do solo, ligado a diferentes compostos, ou dissolvido em 

pequenas quantidades na solução do solo (Reis et al., 2006). 

Em muitas análises ambientais, a concentração total de Hg costuma ser utilizada como 

referência para avaliação de risco. No entanto, esse tipo de abordagem assume que todo o Hg 

presente está disponível para ser mobilizado e absorvido, o que raramente acontece. Dessa 

forma, essa análise considera um cenário extremo, podendo superestimar os riscos reais e 

resultar em interpretações equivocadas sobre a toxicidade e o impacto ambiental do elemento 

(Ali et al., 2024).  

Para compreender melhor a interação do Hg com o solo e sua real capacidade de 

contaminação, é essencial investigar suas diferentes formas químicas. Esse conhecimento é 

fundamental para avaliar sua biodisponibilidade e seu potencial de transporte no ambiente, 

auxiliando na definição de estratégias mais eficazes para remediação e controle da poluição 

(Tytla et al., 2022). 

Uma das abordagens mais utilizadas para essa caracterização é a extração sequencial, 

técnica que permite separar o Hg em diferentes frações químicas. Esse método consiste na 

aplicação de reagentes específicos que solubilizam progressivamente cada fração, de acordo 

com a força de ligação do metal aos constituintes do solo (Pelcová et al., 2020). Dessa forma, 
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é possível determinar quais formas de Hg apresentam maior risco de mobilização e quais 

permanecem mais estáveis ao longo do tempo. 

Dentre os protocolos de extração sequencial, o método desenvolvido pelo Bureau 

Communautaire de Référence (BCR) destaca-se como uma abordagem amplamente utilizada 

para o fracionamento de metais em solos e sedimentos (Pereira et al., 2020). Esse método 

apresenta boa eficiência e reprodutibilidade, sendo frequentemente adaptado conforme os 

objetivos da pesquisa, seja por ajustes na concentração de reagentes, tempo de extração ou 

inclusão de etapas adicionais para melhor discriminar as formas químicas dos elementos (Ali 

et al., 2024).  

Para o Hg, diversos protocolos de extração sequencial foram desenvolvidos, 

diferenciados pelos reagentes usados na liberação das frações individuais. De acordo com 

Reis et al (2006), as principais frações identificadas incluem: (i) fração solúvel em água, 

liberada por centrifugação ou filtração; (ii) fração trocável, extraída por soluções salinas como 

MgCl₂ e NH₄OAc; (iii) fração associada a carbonatos, extraída por acetato de sódio em pH 5; 

(iv) fração redutível, extraída por hidroxilamina em meio ácido; (v) fração oxidável, extraída 

por H₂O₂ em meio ácido quente e (vi) fração residual, determinada por digestão com água 

régia, representando o Hg fortemente ligado à estrutura cristalina dos minerais. 

Na região amazônica, muitos estudos sobre contaminação em áreas de mineração 

avaliam a biodisponibilidade de EPTs (Ribeiro et al., 2025; Nahum et al., 2024; Covre et al., 

2022; Pereira et al., 2020). No entanto, ainda há uma carência de pesquisas voltadas para o 

fracionamento químico do Hg em áreas de MAPEs. Diante disso, compreender como esse 

tipo de atividade influencia as transformações químicas do Hg nos solos da região é 

importante para avaliar sua mobilidade, persistência e riscos ambientais associados. 
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2. MINERAÇÃO ARTESANAL DE OURO NA AMAZÔNIA: 

CRONOSSEQUÊNCIA E CONTAMINAÇÃO DO SOLO POR MERCÚRIO 

2.1 INTRODUÇÃO 

A mineração artesanal e de pequena escala (MAPE), conhecida como garimpo no 

Brasil, é uma atividade comum em regiões ricas em recursos minerais, mais recorrente em 

países em desenvolvimento. Embora seja uma importante fonte de subsistência para muitas 

comunidades (Da Costa et al., 2024), essa prática envolve métodos rudimentares e de baixo 

custo que resultam em impactos ambientais severos, principalmente devido ao uso de 

mercúrio (Hg) na extração do ouro (Au) (Mensah e TuoKuu., 2023).  

O Hg é amplamente utilizado na amalgamação do Au devido à sua eficiência e baixo 

custo, mas sua toxicidade representa um grande risco ambiental e à saúde humana. Uma vez 

liberado no ambiente, pode permanecer ativo por longos períodos, contaminando solos, rios 

e organismos vivos (Mensah e Tuokuu., 2023). Além disso, sua conversão em metilmercúrio 

aumenta sua biodisponibilidade e toxicidade, favorecendo sua bioacumulação e 

biomagnificação nas cadeias alimentares. O consumo de peixes contaminados é uma das 

principais vias de exposição, afetando diretamente populações ribeirinhas que dependem da 

pesca (Ramos et al., 2020). A exposição crônica ao Hg está associada a danos neurológicos, 

imunológicos e reprodutivos, sendo mais prejudicial em gestantes e crianças (Nieder e Benbi, 

2023; Raj e Maiti, 2020).  

Na Amazônia, uma prática recorrente é a mineração de repasse, na qual rejeitos 

antigos são reprocessados em busca de ouro residual. Esse método aumenta a exposição ao 

Hg, pois a remobilização do metal em solos previamente explorados intensifica sua dispersão 

e prolonga seus impactos ambientais (Hellal et al., 2020). O Hg pode permanecer disponível 

por décadas após o encerramento das atividades mineradoras, agravando os riscos de 

contaminação (Mantey et al., 2020). Além disso, em regiões onde as áreas de florestas se 

encontram em posição topográfica superior aos garimpos (como as do presente estudo), o 

principal mecanismo de transferência de Hg para esses ambientes florestais é a deposição 

atmosférica de Hg volatilizado durante o processo de queima da amalgama (Wang et al., 

2022). A matéria orgânica e a vegetação atuam como reservatórios temporários de Hg, pois 

formam complexos estáveis com o metal. Entretanto, alterações nas condições ambientais, 

como mudanças no pH, potencial redox ou decomposição da MO, podem desestabilizar esses 
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complexos e liberar Hg na sua forma mais móvel e toxica em áreas naturais (Gerson et al., 

2022). 

Diante disso, a análise de contaminação dos solos e dos resíduos de garimpos de 

repasse na Amazônia torna-se essencial para compreender a dinâmica do Hg e os riscos 

associados. O estudo das características químicas, concentrações pseudototais, além da 

avaliação de índices de contaminação e risco ecológico, fornecem informações importantes 

sobre a persistência e mobilidade do Hg no ambiente (Hussain et al., 2022; Alengebaway et 

al., 2021). O fracionamento químico do Hg, por sua vez, permite identificar em quais formas 

esse metal se encontra no solo, diferenciando as frações mais estáveis daquelas que possuem 

maior potencial de dispersão (Pelcová et al., 2020). 

Portanto, pesquisas em áreas de garimpos de repasse e florestas são essenciais na 

compreensão dos mecanismos de dispersão e acúmulo do Hg em solos e resíduos, bem como 

os potenciais riscos ao ambiente e a saúde humana e os efeitos negativos de longo prazo dessa 

contaminação em áreas de mineração artesanal ativas e abandonadas, com diferentes idades 

de exploração na Amazônia. 

2.1.2 OBJETIVOS 

2.1.2.1 Objetivo geral 

Avaliar as concentrações, formas químicas e riscos ambientais e à saúde humana associados 

ao Hg em solos e rejeitos de mineração artesanal de ouro em São Félix do Xingu, Pará. 

2.1.2.2 Objetivos específicos 

a) Quantificar as concentrações pseudototais de Hg em solos e rejeitos em áreas de mineração 

artesanal de repasse.  

b) Determinar os índices de poluição ambiental relacionados à contaminação por Hg em áreas 

de mineração de repasse. 

c) Avaliar o risco à saúde humana decorrente da exposição ao Hg em áreas de mineração de 

repasse. 

d) Avaliar o fracionamento químico do Hg em solos e resíduos, identificando sua mobilidade e 

biodisponibilidade no ambiente. 
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2.2 MATERIAL E MÉTODOS 

2.2.1. Área de Estudo 

O estudo foi desenvolvido em áreas de garimpo de Au, localizadas no município de São 

Félix do Xingu (06°37 '48 " S e 51°57' 36” W), dentro da província mineral de Carajás, no 

sudeste do Pará (Figura 1). O estado do Pará, situado na Amazônia Oriental, é o segundo 

maior produtor mineral do Brasil (Fapespa, 2023). São Félix do Xingu possui a maior 

extensão territorial do estado (84.212,90 km²) e uma população estimada em 65.957 

habitantes (IBGE, 2024). O clima predominante é tropical úmido, sujeito a uma estação 

chuvosa entre novembro e abril e uma precipitação anual de 1.734 mm, classificado como 

Am segundo Koppen (Alvares et al., 2013).  

Fonte: A autora (2025) 

A província mineral de Carajás apresenta grande diversidade de depósitos polimetálicos 

associados aos granitoides e greenstone belts (e.g., Au, Cu, Fe, W, Ni e Mn) (Costa et al., 

2017). A atividade de mineração estudada ocorre em uma microbacia pertencente à bacia 

hidrográfica do rio Xingu, sendo sua geologia composta por formações do Grupo Rio Fresco, 

Figura 1: Mapa de localização da área de estudo no município de São Félix do Xingu 
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caracterizado por sucessão metassedimentar peleoproterozoica, composta por metassiltitos, 

meta-argilitos laminados, metarenitos estratificados com intercalações de 

metaconglomerados oligomíticos, metagrauvacas, metacherts (Dados da CPRM, 2019 – Carta 

Geológica – Geofísica Folha SB.22-Y-D-VI Rio Fresco). 

Na área de estudo a mineração iniciou no final dos anos 80 e permanece atualmente, 

operando de forma ilegal e informal. Nos últimos anos, o uso de novos equipamentos, como 

retroescavadeiras, para a abertura das cavas, tornou-se comum. A atividade, no entanto, 

apresenta variações de intensidade, alternando entre períodos de alta e baixa atividade. A 

intensidade da mineração está relacionada com as oscilações do mercado internacional de Au 

e as ações de fiscalização dos órgãos locais. 

Fonte: A autora (2025) 

Figura 2: Mapa geológico do município de São Félix do Xingu. 
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Os garimpos são pequenos, com cavas de profundidade entre 2 e 4 m, sendo mineradas 

por um período de 30 a 60 dias, aproximadamente. Após a extração inicial do Au, novas cavas 

são abertas ao longo do mesmo veio mineral, o que resulta na formação de diversas crateras 

a céu aberto e no intenso revolvimento do solo. A distância entre as minas pode variar de 30 

a 150 metros. Quando a mineração é interrompida, os resíduos (estéril e rejeitos) são deixados 

a céu aberto e as minas ficam inundadas. No entanto, esses garimpos abandonados podem ser 

reexplorados futuramente, caracterizando a mineração de repasse, uma vez que parte do ouro 

ainda pode estar presente nos resíduos.  

Fonte: A autora (2025) 

A tecnologia usada depende de cada equipe que está minerando, recurso financeiro e da 

experiência de cada garimpeiro. De maneira geral, os equipamentos utilizados não mudam 

muito, utilizam-se retroescavadeira, bombas hidráulicas, mangueiras de sucção e calhas de 

madeira para lavagem do Au (Figura 3C). Sobre a calha é colocado um tapete (carpete) de 

nylon para reter o Au.  A potência do motor, a polegada das mangueiras, inclinação da calha 

e a velocidade da água que passa pela calha depende de cada garimpo e garimpeiro que está 

na operação. A proporção usada no processo de amalgamação é de 2:1, ou seja, dois gramas 

de Au para cada grama de Hg, embora essa relação não seja padronizada e possa variar de 

acordo com a experiência do garimpeiro e a quantidade de Au esperada. O Hg é colocado 

Figura 3: Calha revestida com carpete de nylon onde o Hg é depositado e há passagem do sedimento 

contendo Au (A). Detalhes do carpete de nylon utilizado na retenção do Au (B). Bomba hidráulica e 
mangueira de sucção dos sedimentos contendo o Au (C). 
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sobre o tapete de nylon (carpete) que recobre a base da calha (Figura 3A, B). O sedimento 

rico em Au passa sobre o tapete embebido de Hg. Porém, a ausência de padronização e 

capacitação dos garimpeiros leva a perdas significativas de Au e Hg nos resíduos. 

Fonte: A autora (2025) 

Após a exploração realizada por um determinado grupo de garimpeiros, a área minerada 

pode passar por regeneração natural ou ser revegetada com gramíneas para a criação de 

bovinos (Figura 4). Após um tempo, anos, décadas, os resíduos em diferentes estágios de 

regeneração podem ser explorados novamente, atividade denominada “mineração de 

repasse”. Esse processo envolve o revolvimento dos solos e rejeitos, seu enriquecimento com 

Hg, pela segunda vez, e sua degradação contínua. A periodicidade da mineração de repasse 

depende do interesse do garimpeiro e da comprovação de que há Au em quantidade 

economicamente viável para extração. O rejeito, material que passa pela calha, é armazenado 

em outras cavas, lançado diretamente no rio ou sobre o solo no entorno. 

2.2.2. Amostragem de solos e resíduos 

Foram coletadas 5 amostras simples para compor uma (1) amostra composta de dois (2) 

kg de solos em áreas de floresta, caracterizando áreas nativas, e 2 kg de resíduos da mineração 

de repasse, totalizando cinco (5) amostras de florestas e 23 amostras de resíduos. As amostras 

simples estavam equidistantes de 10 a 50 metros entre si, a depender do tamanho da área a ser 

amostrada.  Em média, as áreas de florestas estavam entre 100 e 200 metros das áreas de 

mineração, em topo de morros, não havendo risco de contaminação por escoamento 

Figura 4: Área de pastagem contendo cava de mineração artesanal de Au, inativa há 8 anos. 
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superficial. Para a coleta foram utilizados trado holandês de aço inoxidável e sacos de 

polietileno para armazenamento das amostras. 

A amostragem dos resíduos (mistura de rejeito e estéril) foi realizada em garimpos 

ativos e inativos (Tabela 1), com diferentes idades de exploração. A quantidade de amostras 

em cada garimpo dependeu do tamanho da área explorada. 

Tabela 1: Identificação e localização das amostras de resíduos em garimpos ativos e inativos e áreas 
de florestas 

Garimpo/Idade Amostras (n) Identificação Coordenadas 

 Latitude Longitude 

Ativo 5 
G1 (G1.1, G1.2, 

G1.3) 

9348291.21 

9344751.27 

9345000.01 

447060.67 

446756.66 

446764.64 

3 meses 4 G2 (G2.1, G2.2) 
9344694.73 

9344574.08 

446571.20 

446391.99 

1 ano 2 G3 (G3.1, G3.2 
9348725.41 

9348620.32 

448077.58 

447990.22 

2 anos 2 G4: G4.1) 9344492.84 447041.80 

8 anos 9 

G5 (G5.1, G5.2, 

G5.3, G5.4, 

G5.5, G5.6, 

G5.7, G5.8) 

9348891.83 

9348718.31 

9348593.38 

9348775.72 

9348607.63 

9348291.21 

9348021.48 

9348413.88 

447483.01 

447525.22 

447508.72 

447441.04 

447362.59 

447060.67 

447063.11 

447021.82 

20 anos 1 G6 (G6.1) 9344330.29 446979.95 

Florestas 5 
F (F1, F2, F3, 

F4 e F5) 

9346019.81 

9348371.31 

9348473.37 

9345033.22 

9348940.46 

446152.75 

447651.71 

446782.67 

446818.85 

447468.58 

Fonte: A autora (2025) 

2.2.3. Caracterização química 

As amostras foram secas ao ar, peneiradas (< 2 mm) e armazenadas em recipientes de 

polietileno. O pH foi determinado em suspensão de solo/água (1:2,5). O carbono orgânico 

total (COT) foi quantificado pelo método colorimétrico (Quaggio et al., 1979) através da 

oxidação com dicromato de potássio (0,0667 mol L-1 K2Cr2O7) em ácido sulfúrico. A 

matéria orgânica (MO) foi estimada com base na multiplicação do COT por 1,72. A 

capacidade de troca catiônica total (CTC) foi quantificada através do método sugerido por 

Munera-Echeverri et al. (2018) pela saturação por cloreto de amônio (NH4Cl2) 1 M e cloreto 
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de potássio (KCl) 1 M. Tanto a COT quanto a CTC total foram lidos em espectrofotômetro a 

650 e 697 nm, respectivamente. 

2.2.4. Quantificação dos EPTs 

Para a determinação das concentrações de Fe, Al e Hg foi pesado 0,5 g de amostras 

de solo/resíduos processado em peneira de Ø = 100 mesh, adicionado com 9 mL de HNO3 e 

3 mL de HCl concentrado em tubos de teflon e digeridas em um forno de micro-ondas de 

acordo com a EPA 3051A (USEPA, 2007). Os extratos digeridos foram diluídos em água 

deionizada até um volume final de 50 mL e filtrados (0,45 μm PTFE). A quantificação do Hg 

foi feita pelo gerador de hidreto e Fe e Al por Mp-AES. 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). 

2.2.5. Índices de poluição e risco ambiental 

O nível de poluição na área de estudo foi avaliado por meio de três indicadores: o fator 

de enriquecimento (EF), o índice de geoacumulação (Igeo) e o fator de contaminação (CF). 

Esses índices são amplamente utilizados em estudos ambientais para determinar o grau de 

poluição de metais em solos e sedimentos em áreas de mineração na Amazônia (Da Costa et 

al., 2024; Teixeira et al., 2021; Covre et al., 2021). Neste estudo, foram utilizados valores de 

fundo para o estado do Pará, para Hg e para o Fe (Fernandes et al., 2018), tendo em vista que 

as áreas de floresta próximas às áreas de garimpo podem conter concentrações elevadas desse 

elemento devido à sua alta taxa de volatilização nas MAPEs e pela absorção através da 

biomassa florestal (Gerson et al., 2022). 

2.2.5.1.Fator de enriquecimento (FE) 

O FE é um índice indicado para a determinação da contaminação relativa de elementos 

químicos e possíveis impactos antrópicos no solo (Gyamfi et al., 2021).  O FE foi obtido de 

acordo com a equação (1): 

𝐹𝐸 =
( 

𝐶𝐻𝑔

𝐶𝐹𝑒
 )

( 
𝐵𝐻𝑔

𝐵𝐹𝑒
 )
                                                                                                                              (1) 

Em que o CHg é a concentração do Hg na amostra (mg kg −1), CFe é a concentração de 

Fe na mesma amostra (mg kg −1), BHg é a concentração do Hg de referência 0,1 mg kg −1 e 

BFe é a concentração de Fe de referência 5000 mg kg para o estado do Pará (Fernandes et al., 

2018). A interpretação dos valores, de acordo com Sakan et al. (2009), é:  EF ≤ 1 indica 
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nenhum enriquecimento, 1 < EF ≤ 3 enriquecimentos menor, 3 < EF ≤ 5 enriquecimento 

moderado, 5 < EF ≤ 10 enriquecimento moderado a grave, 10 < EF ≤ 25 enriquecimento 

grave, 25 < EF ≤ 50 enriquecimento muito grave e EF > 50 enriquecimento extremamente 

grave. 

2.2.5.2.Índice de geoacumulação (Igeo) 

Para entender o nível atual de poluição de um elemento em relação ao ambiente natural 

(Nkinahamira et al, 2019), o índice de geoacumulação (Igeo) foi calculado de acordo com a 

equação (2):  

𝐼𝑔𝑒𝑜 = 𝐿𝑜𝑔2  ( 
𝐶𝐻𝑔

1,5𝐵𝐻𝑔
 )                                                                                                            (2) 

Em que o CHg é a concentração de Hg (mg kg−1) na amostra, BHg é a concentração do 

Hg de referência para o estado do Pará (mg kg−1) (Fernandes et al., 2018) e 1,5 é uma constante 

utilizada para controlar possíveis variações nos dados de fundo devido a efeitos litogênicos 

(Nkinahamira et al., 2019). O Igeo foi interpretado de acordo com Nkinahamira et al. (2019):  

Igeo ≤ 0 indica solo não poluído, 0 < Igeo ≤ 1 solo fracamente poluído, 1 < Igeo ≤ 2 solo 

moderadamente poluído, 2 < Igeo ≤ 3 solo moderadamente a fortemente poluído, 3 < Igeo ≤ 

4 solo fortemente poluído, 4 < Igeo ≤ 5 solo fortemente a extremamente poluído e Igeo > 5 

solo extremamente poluído. 

2.2.5.3.Fator de contaminação (FC) 

O FC foi obtido a partir da equação (3): 

𝐶𝐹 = ( 
𝐶𝐻𝑔

𝐵𝐻𝑔
 )                                                                                                                               (3) 

Em que o CHg é a concentração do Hg (mg kg −1) na amostra e BHg  é a concentração de Hg 

(mg kg −1) de referência para o estado do Pará (Fernandes et al., 2018). A interpretação dos 

resultados segue de acordo com Hakanson (1980): CF < 1 indica baixa contaminação, 1 ≤ CF 

< 3 contaminação moderada, 3 ≤ CF ≤ 6 contaminação considerável e CF > 6 contaminação 

alta. 
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2.2.6. Avaliação de risco ambiental e para a saúde humana 

2.2.6.1. Índice de Risco Ecológico Potencial (IREP) 

O Índice de Risco Ecológico Potencial (IREP), proposto por Hakanson (1980), é uma 

ferramenta amplamente utilizada para avaliar o impacto potencial de Elementos 

Potencialmente Tóxicos (PTEs) em ecossistemas.  O IREP tem sido aplicado em diversos 

estudos para analisar o risco ecológico em solos e resíduos de mineração, sendo reconhecido 

por sua eficácia em identificar áreas de risco ambiental elevado (Zhang et al., 2018). O IREP 

foi calculado de acordo com a equação (4): 

𝑃𝐸𝑅𝐼 = 𝑇𝐻𝑔  ( 
𝐶𝐻𝑔

𝐵𝐻𝑔
 )                                                                                                                 (4) 

Em que THg é o fator de resposta tóxica para Hg igual a 40 (Hakanson, 1980), CHg é a 

concentração medida de Hg na amostra, e BHg é a concentração do Hg de referência 0,1 mg 

kg −1 para o estado do Pará (Fernandes et al., 2018). Os valores de IREP foram classificados 

de acordo com Kowalska et al. (2018): IREP < 90 indica risco ecológico baixo, 90 ≤ IREP < 

180 risco ecológico moderado, 180 ≤ IREP < 360 risco ecológico forte, 360 ≤ IREP < 720 

risco ecológico muito forte e IREP ≥ 720 risco ecológico muito forte. 

2.2.6.2. Risco à saúde humana 

Não há efeitos carcinogênicos conhecidos associados ao Hg. Sendo assim, foi avaliado 

a exposição direta ao Hg em seu risco potencial não carcinogênico baseado na dose média 

diária (ADD) por meio de três vias principais: ingestão (ADD-ing), inalação (ADD-ina) e 

contato dérmico (ADD-der), o que permite estimar o quociente de perigo (HQ) de todas as 

vias para uma determinada amostra. Somados os HQs, esses produzem o índice de risco (HI) 

para adultos e crianças (Gyamfi et al., 2021; USEPA, 2002). O HI foi calculado de acordo 

com De Souza et al. (2017). Definidos de acordo com as equações abaixo: 

𝐴𝐷𝐷𝑖𝑛𝑔 = 𝐶 𝑥 
𝑖𝑛𝑔𝑅 𝑥 𝐸𝐹 𝑥 𝐸𝐷

𝐵𝑊 𝑥 𝐴𝑇
 𝑥 𝐶𝐹                                                                                          (5) 

𝐴𝐷𝐷𝑖𝑛𝑎𝑙 = 𝐶 𝑥 
𝑖𝑛𝑔𝑅 𝑥 𝐸𝐹 𝑥 𝐸𝐷

 𝑃𝐸𝐹 𝑥 𝐵𝑊 𝑥 𝐴𝑇
 𝑥 𝐶𝐹                                                                                         (6) 

𝐴𝐷𝐷𝑑𝑒𝑟 = 𝐶 𝑥 
𝑆𝐿 𝑥 𝑆𝐴 𝑥 𝐴𝐵𝑆 𝑥 𝐸𝐹 𝑥 𝐸𝐷

 𝐵𝑊 𝑥 𝐴𝑇
 𝑥 𝐶𝐹                                                                                     (7) 

𝐻𝑄𝑖𝑛𝑔 =  
𝐴𝐷𝐷 𝑖𝑛𝑔

 𝑅𝑓𝑑
 (𝐻𝑔)                                                                                                             (8) 
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𝐻𝑄𝑖𝑛𝑎𝑙 =  
𝐴𝐷𝐷 𝑖𝑛𝑎𝑙

 𝑅𝑓𝑑
 (𝐻𝑔)                                                                                                             (9) 

𝐻𝑄𝑑𝑒𝑟 =  
𝐴𝐷𝐷 𝑑𝑒𝑟

 𝑅𝑓𝑑
 (𝐻𝑔)                                                                                                            (10) 

𝐻𝐼 =  𝐻𝑄 𝑖𝑛𝑔 + 𝐻𝑄 𝑖𝑛𝑔 + 𝐻𝑄 𝑑𝑒𝑟                                                                                        (11) 

Em que, HQ ou HI > 1 indica preocupação com efeitos adversos (Thongyuan et al., 2020). O 

Fator de exposição para doses de Hg para crianças e adultos é exposto no Apêndice 1. 

2.2.7. Extração sequencial BCR adaptado 

A abordagem convencional de extração sequencial BCR pode levar à liberação de Hg 

na forma gasosa, o que resulta em uma eficiência reduzida na extração (Zhou et al., 2024). 

Diante disso, o fracionamento químico foi obtido a partir da metodologia adaptada para Hg 

de extração sequencial considerando as frações de maior reatividade: F1 - (solúvel em água); 

F2 - Trocável (fracamente adsorvidos); F3 - Solúvel em ácido (precipitadas com carbonato); 

F4 - redutível (ligado a óxidos); F5 - Residual (Reis et al., 2016).  

As amostras foram secas ao ar e processadas em peneiras de 100 mesh, sendo pesados 

1 g de cada amostra para a análise. As amostras foram colocadas em triplicatas em tubos 

falcon, sendo realizadas as extrações:  

Na extração da F1, foram adicionados aos tubos com as amostras, 25 ml de água 

deionizada. Os tubos foram colocados em mesa agitadora por 16 horas a 190 rpm, em 

temperatura ambiente (25ºC) e, após isso, centrifugados a 3000 rpm durante 3 min. O 

sobrenadante foi retirado e submetido a filtragem. 

Para a extração da F2, foram adicionados 25 ml de Acetato de Amônio (NH4OAc) 1 

mol L-1 no resíduo da F1. Foi realizada a agitação, centrifugação seguindo a metodologia da 

etapa anterior. Na extração F3, foram adicionados Ácido acético (C2H4O2) 1 mol L-1 (pH 5,0) 

ao resíduo da F2, sendo o pH ajustado com ácido clorídrico (HCl). A agitação, a centrifugação 

e a filtragem seguiram a metodologia das etapas anteriores. 

Para a extração F4, foram adicionados 25 ml de cloridrato de hidroxilamina 1 mol L-

1 (pH 2,0) ao resíduo da F3, sendo o pH ajustado com ácido clorídrico (HCl). A agitação, a 

centrifugação e a filtragem seguiram a metodologia das etapas anteriores. A F5 foi obtida 

através da diferença entre a soma das concentrações encontradas nas etapas anteriores e a 

concentração pseudototal das amostras.  
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2.3. Análise estatística 

Os resultados das concentrações foram submetidos à análise estatística descritiva para 

as concentrações Hg e ao teste de normalidade de Shapiro-Wilk (p < 0.05). Devido à ausência 

de normalidade, foi comparado às concentrações de Hg entre as áreas de garimpos e áreas de 

florestas pelo teste de Kruskal-Wallis (p < 0.05). A análise de componentes principais (ACP) 

foi utilizada para avaliar a relação entre a concentração pseudototal de Hg e as propriedades 

químicas das áreas estudadas. As análises estatísticas descritiva e ACP foram realizadas 

utilizando R (versão 4.3.3) (Equipe Central R, 2017).  

2.4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

2.4.2. Característica de solos e resíduos de mineração de repasse  

O pH do solo e dos resíduos de mineração variam ao longo do tempo, sendo 

influenciado pelo intemperismo, mineralização da matéria orgânica (MO) e composição 

mineralógica dos solos e resíduos da mineração. Os solos das áreas de florestas são 

naturalmente ácidos, com pH de 4,8, enquanto os resíduos de mineração apresentam pH que 

variam de ácidos a pouco ácidos, pH 4,6 a 6,0 (Tabela 2).  

A acidez nos solos de floresta é resultado do alto grau de intemperismo a que esses solos 

são submetidos em regiões tropicais, além da rápida decomposição da MO (Sellan et al., 

2020), que libera ácidos orgânicos e íons H+, o que contribui para a acidificação dos solos 

(Bolan et al., 2023). Estudos em áreas de mineração artesanal de cobre realizados por Covre 

et al. (2022) na região de Carajás e mineração artesanal de ouro por Teixeira et al. (2021) no 

nordeste do Pará, também relataram maior acidez nas áreas de florestas comparado às áreas 

de mineração.  

Em garimpo ativo, G1, o pH é menos ácido (pH 6,0) quando comparado às áreas de 

garimpos inativos, principalmente aquelas cujos resíduos são mais antigos como o G6, com 

pH 4,6 (Tabela 2). Essa diferença pode estar associada à movimentação constante do solo 

durante a mineração, que expõe minerais menos intemperizados à superfície, o que reduz, 

temporariamente, a acidez do solo (Covre et al., 2022). No caso dos garimpos inativos há mais 

tempo, como o G6, a exposição prolongada desses resíduos às condições intempéricas 

favorece a lixiviação de bases e a oxidação de minerais, que libera H+ para a solução do solo 

e acidifica (Tabelin et al., 2020; Da Costa et al., 2024). 
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Tabela 2: Atributos químicos e pseudototais de Fe e Al em resíduos de mineração artesanal de repasse 
e solos de florestas 

Fonte: A autora (2025).  

G1: ativos; G2: inativos há 3 meses; G3: inativos há 1 ano; G4: inativos há 2 anos; G5:inativos há 8 

anos; G6: inativo há 20 anos. 

* Desvio padrão 

A acidez de solos e resíduos influencia diretamente na mobilidade de EPTs. Em 

ambientes com pH ácido, a disponibilidade de EPTs pode ser aumentada devido à menor 

sorção nos coloides, elevando o risco de contaminação ambiental (Nieder e Benbi, 2022). De 

outro modo, nas áreas com pH pouco ácido a alcalino, a retenção desses EPTs pode ser 

favorecida, o que diminui sua mobilidade no solo (Chileshe et al., 2020). 

A MO apresentou valores mais elevados nas áreas de florestas, 14,7 g kg⁻¹, enquanto 

nas áreas de garimpo variou entre 5,7 e 7,1 g kg⁻¹ (Tabela 2). Entre os garimpos, G5 e G6 

apresentaram os menores valores (6,2 e 5,7 g kg⁻¹, respectivamente, p < 0,05). Esses valores 

Áreas 

 

Características Químicas 

                      pH 

                    (H2O) 

MO 

(g kg-1) 

CTC Total  

(cmolc dm-3) 

Fe  

(g kg-1) 

Al  

(g kg-1) 

G1 Mediana 6,0 ± 1.0* 7,1 ± 0,8* 14,6 ± 3,5* 41,8 ± 12,7* 8,6 ± 2,2* 

Max 7,3 8,7 17,2 51,8 13,9 

Min 4,5 6,2 7,7 17,3 6,0 

G2 Mediana 5,4 ± 1,0*  6,4 ± 2,0* 9,9 ± 3,9* 41,1 ± 41,6* 8,0 ± 1,8* 

Max 7,6 11,2 18,7 49,6 49,6 

Min 5,2 5,6 6,8 14,4 3,9 

G3 Mediana 5,3 ± 0,1*  7,1 ± 1,0* 5,9 ± 2,7* 43,2 ± 4,4* 7,7 ± 2,0* 

Max 5,5 7,9 10,8 47,3 9,6 

Min 5,3 5,5 4,7 37,2 5,3 

G4 Mediana 5,9 ± 0,3*  7,0 ± 1,1* 12,2 ± 1,6* 58,1 ± 14,6* 12,5 ± 2,0* 

Max 6,4 8,2 15,7 73,1 14,7 

Min 5,6 5,7 11,5 44,9 10,1 

G5 Mediana 5,5 ± 0,4* 6,2 ± 0,5* 11,5 ± 5,0* 21,6 ± 7,2* 5,6 ± 2,5* 

Max 6,2 7,2 19,6 73,1 9,6 

Min 4,8 5,6 3,5 44,9 1,2 

G6 Mediana 4,6 ± 0,0* 5,7 ± 0,2* 12,9 ± 2,3* 71,3 ± 3,4* 10,9 ± 0,5* 

Max 4,6 5,9 15,6 74,8 11,5 

Min 4,6 5,6 11,1 67,9 10,4 

Floresta Mediana 4,8 ± 0,4* 14,7 ± 2,7* 14,9 ± 3,7* 12,7 ± 14,6* 5,9 ± 3,3* 

Max 5,4 22,2 26,3 45,8 10,5 

Min 4,2 12,0 11,9 4,1 1,2 
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de MO nas áreas de mineração são inferiores aos relatados para outras regiões de mineração 

do estado do Pará (Teixeira et al., 2021; de Lima et al., 2020; Souza Neto et al., 2020; Pereira 

et al., 2020). 

A baixa MO nos garimpos pode ser atribuída à baixa cobertura vegetal e pouca 

deposição de resíduos orgânicos na camada superficial, o que reduz a entrada de carbono no 

solo (Alarcón-Aguirre et al., 2023). Quando a MO está em níveis baixos, como observado nas 

áreas de garimpo, há um risco maior de lixiviação de EPTs. Além disso, como a MO é o 

principal agente responsável pela CTC dos solos tropicais, sua perda compromete a retenção 

de nutrientes e pode aumentar a mobilidade de EPTs no solo, o que pode resultar em 

contaminação ambiental (Raso et al., 2022).  

A variação nos valores de MO entre garimpos de diferentes idades reflete a influência 

do tempo de inativação dos garimpos, das características de cada área e das condições 

ambientais sobre a recuperação do solo. No garimpo mais antigo, G6, era esperado uma 

concentração de MO próximo a das áreas de florestas, devido à revegetação natural que está 

ocorrendo nessa área, porém, os baixos valores observados sugerem uma rápida 

decomposição da serrapilheira. A ausência de estrutura nesses resíduos pode reduzir a 

estabilização do carbono orgânico nessa área (Sayer et al., 2021). 

 Os garimpos mais recentes, G1 e G2, apresentaram concentrações de MO de 7,1 g kg⁻¹ 

e 6,4 g kg⁻¹, respectivamente, possivelmente devido à MO residual e ao menor tempo de 

exposição às condições intempéricas, apesar disso, as concentrações de MO encontradas 

nessas áreas são consideradas baixas. Souza neto et al (2020) em área de mineração artesanal 

de ouro com mais de 10 e menos de 10 anos, no nordeste do estado do Pará, encontraram 

concentração de MO entre 10,3 e 13 g kg⁻¹, respectivamente.  

A intensa exploração e reexploração mineral dessas áreas provoca o deslocamento de 

sedimentos de camadas mais profundas para a superfície, bem como a deposição de resíduos 

em áreas desprotegidas que facilitam a perda da MO (Teixeira et al., 2021). Isso pode explicar 

a variação observada nos valores de MO.  

A CTC apresentou valores médios de 14,9 cmolc dm⁻³ nas áreas de florestas, enquanto 

nos garimpos os valores variaram de 5,9 a 14,6 cmolc dm⁻³. O garimpo G3 registrou o menor 

valor de CTC, sendo 2,5 vezes inferior às áreas de florestas. Nos demais garimpos, as 

variações não foram significativamente diferentes entre si (p < 0,05).  

A CTC é um indicador fundamental da qualidade do solo, pois reflete sua capacidade 

de reter cátions essenciais para o desenvolvimento da vegetação (Jiang et al., 2022) e de 
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imobilizar EPTs (Hyun et al., 2022). Em solos com maior CTC é favorecido o processo de 

recuperação ecológica das áreas degradadas, pois retém os nutrientes necessários para a 

vegetação (Jiang et al., 2022). No entanto, em áreas degradadas que apresentam baixa CTC, 

como no G2 e G3, a capacidade de retenção de nutrientes é limitada, o que compromete a 

recuperação da vegetação e a mobilidade de EPTs.  

A CTC tende a ser menor nas áreas mais degradadas e expostas ao intemperismo. Nos 

garimpos mais antigos, a lixiviação prolongada durante as reexplorações pode remover bases 

solúveis e reduzir a CTC. Já nos garimpos ativos (G1) e recentemente desativados (G2), ainda 

podem restar sedimentos menos intemperizados, o que pode explicar os valores pouco mais 

elevados de CTC em comparação com as áreas mais antigas, como o G6. Esse comportamento 

se adequa com estudos que indicam que áreas mineradas apresentam menor CTC devido ao 

baixo aporte orgânico e argila (Pereira et al., 2023). 

Nas áreas de florestas, as concentrações de Fe e Al foram 12,8 g kg⁻¹ e 10 g kg⁻¹, 

respectivamente. As concentrações de Fe foram menores nas áreas de floresta do que nas áreas 

de garimpos, enquanto as concentrações de Al nas áreas de florestas foram superiores apenas 

ao encontrado em G5, sem diferença estatística significativa (p < 0,05) entre as demais áreas. 

Essas concentrações se assemelham dos valores médios de background para áreas de floresta 

no estado do Pará, onde o Fe corresponde a 9,3 g kg⁻¹ e o Al à 8,2 g kg⁻¹ (Gonçalves et al., 

2022). 

Nos resíduos dos garimpos, as maiores concentrações de Fe e Al foram observadas em 

G4 e G6, com 58,1 g kg⁻¹ e 71,3 g kg⁻¹ de Fe, e 12,5 g kg⁻¹ e 10,9 g kg⁻¹ de Al, 

respectivamente. Essa concentração pode estar associada aos fatores pedológicos da região 

que favorecem a formação de óxidos hidróxidos de Fe e Al (Perlatti et al., 2021). Esse 

resultado é compatível com os padrões geoquímicos observados na Província de Carajás 

(Salomão et al., 2018). 

A concentração de Fe e Al pode influenciar a dinâmica do Hg na área. Estudos indicam 

que óxidos e hidróxidos de Fe e Al apresentam afinidade com o Hg, reduzindo sua mobilidade 

no solo (Quintanilla-Villanueva et al., 2020). No entanto, em condições de maior acidez, esse 

equilíbrio pode ser alterado, aumentando o risco de redistribuição do Hg no ambiente. 

2.4.3. Concentrações de Hg 

Os resultados indicam que as concentrações médias de Hg nas áreas de floresta foram 

de 4,5 mg kg⁻¹ enquanto nos garimpos, essas concentrações apresentaram alta variabilidade, 

com coeficiente de variação (CV) superior a 47%, com variação entre 12,3 e 64,8 mg kg⁻¹ de 
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Hg (Figura 5). A distribuição das concentrações seguiu a ordem G6 > G4 > G3 > G2 > G1 > 

G5 > Florestas.  

Nos solos de floresta, as concentrações de Hg foram nove (9) vezes superiores aos 

valores de prevenção (VP), estabelecidos pelo Conselho Nacional de Meio Ambiente 

(CONAMA, 2009) e 15 vezes superiores aos valores de referência de qualidade (VRQs) para 

solos do estado do Pará (Fernandes et al., 2018). 

Fonte: A autora (2025) 

As concentrações elevadas de Hg observadas nos solos de floresta podem ser atribuídas 

à atividade garimpeira na região, e não a características naturais dos solos locais. As 

concentrações médias encontradas foram cerca de 23 vezes superiores ao background do 

estado do Pará, estabelecido em 0,19 mg kg-1, aproximadamente 37 vezes superior ao 

background da região de Carajás (0,12 mg kg-1) (Salomão et al., 2018) e cerca de 34 vezes 

superior ao valor de background de Hg em Parauapebas (0,13 mg kg-1) (Sahoo et al., 2020). 

Essas regiões são próximas à área de estudo do presente trabalho, o que reforça que as 

concentrações naturais da região são mais baixas. Além disso, as rochas locais são de origem 

metassedimentar e metamórfica, sem características geológicas que favoreçam a formação 

natural de jazidas de Hg (CPRM, 2019), como ocorre em áreas de vulcanismo ou sistemas 

hidrotermais, onde são registradas mineralizações de Hg, como o cinábrio (HgS) (Bryndzia, 

2023). 

Concentrações elevadas de Hg em solos de florestas podem estar relacionadas à forma 

de extração do minério. Durante o processo de amalgamação o Hg metálico (Hg0) é liberado 

diretamente no solo, água e na atmosfera. A queima da amálgama Au-Hg emite Hg0 na 

atmosfera, pode sofrer oxidação atmosférica e se transformar em Hg2+ e ser transportado por 

Figura 5: Concentrações de Hg em solos de florestas e resíduos da mineração. 
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correntes de ar, e assim, ser devolvido ao ambiente terrestre por deposição úmida/seca 

(Donkor et al., 2024). Esse processo favorece o acúmulo progressivo de Hg nos solos 

florestais, principalmente em áreas próximas aos garimpos. 

Os solos de floresta, próximos a garimpos, possuem alta capacidade de reter Hg, 

principalmente quando associados a níveis mais elevados de MO e CTC (Becerra-Lira et al., 

2024). A MO apresenta uma relação com o Hg, principalmente em solos argilosos, onde as 

propriedades físico-químicas do Hg favorecem sua interação com os argilominerais, 

principalmente os óxidos de ferro e aglomerados organominerais. Essas interações facilitam 

o transporte de Hg para áreas mais distantes dos locais de amalgamação, elevando o risco de 

contaminação em regiões adjacentes (Moreno-Brush et al., 2020).  

Além disso, a absorção de Hg pelas plantas e sua incorporação ao solo pela 

serapilheira podem contribuir para o aumento das concentrações. Estima-se que até 40% da 

deposição total de Hg em solos amazônicos ocorre via vegetação (Becerra-Lira et al., 2024). 

À medida que a serapilheira se decompõe, o Hg é adsorvido pelos grupos funcionais da MO 

e incorporado ao solo (Gerson et al., 2022). Isso pode explicar as concentrações elevadas de 

Hg nas áreas florestais, valores que foram superiores aos relatados por Teixeira et al. (2021); 

e de Souza et al. (2024) em áreas de florestas próximo a garimpos no estado do Pará. 

Segundo Teixeira et al. (2018a), em florestas da Mata Atlântica, sudeste do Brasil, as 

concentrações de Hg na serapilheira variaram entre 0,05 e 0,09 mg kg-1. Os autores 

observaram que solos desenvolvidos a partir de matriz geológica pobre em Hg, como é o caso 

do presente estudo, possuem um padrão típico de enriquecimento do metal da superfície para 

o interior do solo, o que indica que a principal via de entrada é a atmosférica, mesmo distante 

de fontes de poluição.    

Em todas as áreas de garimpo as concentrações médias de Hg encontram-se acima dos 

valores de investigação (VI) para áreas agrícolas de 12 mg kg⁻¹ (Conama, 2009). O VI sugere 

que o solo não é adequado para o uso agrícola por estar poluído, devendo a área ser interditada 

(CONAMA, 2009). Concentração de Hg superior ao VI, reduz a capacidade biológica do solo 

e aumenta os riscos à saúde humana através da entrada do Hg na cadeia alimentar (Teixeira 

et al., 2021; Adewumi et al., 2021).  

Altas concentrações de Hg nessas áreas podem ser explicadas pela reexploração dos 

garimpos através da mineração de repasse. Os rejeitos remanescentes da exploração, podem 

ser minerados novamente com nova adição de Hg. Esse ciclo contínuo contribui para o 

aumento das concentrações do Hg nos ecossistemas ao longo do tempo. 
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Além disso, a localização de garimpos em diferentes vertentes topográficas, 

associadas aos processos erosivos também influenciam nas concentrações de Hg. No G4, 

segunda maior concentração de Hg, entre os garimpos estudados, 53,3 mg kg⁻¹ (Figura 5), 

pode ter sido favorecido pelo fato desta área está localizado em uma vertente inferior ao 

garimpo G6 e acumular sedimentos percolados dessa área.  

Já no G5 as concentrações de Hg foram menores, 12,3 mg kg-1, em relação aos demais 

garimpos, provavelmente devido à introdução de gramíneas, Brachiaria arrecta e Brachiaria 

Humidicola, para criação de gado. Algumas espécies vegetais são conhecidas por acumular 

EPTs na biomassa e, assim, reduzir os teores disponíveis no solo (Pinna et al., 2024; Garau et 

al., 2021; Mwesigye e Mwavu, 2024). Além disso, devido à sua proximidade com o rio, essa 

área tende a sofrer alagamentos sazonais, o que pode favorecer a lixiviação e percolação do 

Hg, o que contribui para a dispersão do Hg na área. 

O Hg é um elemento persistente no ambiente e o seu tempo de permanência determina 

o grau de contaminação no ecossistema (Júnior Pereira et al., 2021). O garimpo inativo a mais 

tempo, 20 anos, o G6, apresentou concentrações médias de Hg de 64,8 mg kg-1, duas (2) vezes 

superiores às dos garimpos ativos e mais de cinco (5) vezes superiores ao garimpo inativo há 

oito (8), o G5.  

As altas concentrações de Hg em G6, quando comparado aos outros garimpos, pode 

ser atribuído a revegetação da área. A cobertura do solo reduz as perdas de Hg por erosão e 

lixiviação (Ziguan Wang et al., 2022). A vegetação dessa área pode estar absorvendo e 

depositando Hg nesse solo de forma semelhante às áreas de florestas. Além disso, pode 

ocorrer a deposição atmosférica contínua ao longo dos anos, em que o Hg retorna ao solo via 

chuvas e partículas suspensas (Gerson et al., 2022).  

Concentrações de Hg em áreas sem atividade de mineração e que recebem Hg de 

forma contínua no ambiente tem sido documentada em diversas regiões do mundo impactadas 

por garimpos, como na Amazônia Peruana (Gerson et al. 2022), México (Quintanilla-

Villanueva et al., 2020), China (Mao et al., 2023), Egito (Abdelaal et al., 2023), Indonésia 

(Nisah et al., 2022), Colômbia (Casso-Hartmann et al., 2022) e na Amazônia brasileira 

(Malvino et al., 2023; Lino et al., 2019; Vega et al., 2018).  

Concentrações elevadas de Hg em solos e resíduo de garimpo são preocupantes para 

o município, pois a principal atividade econômica é a agropecuária, principalmente a criação 

de gado. Após a mineração, os fazendeiros cultivam gramíneas e há criação de animais nessas 

áreas e isso pode contribuir para a entrada de Hg na cadeia alimentar (Qian et al., 2021). Outro 
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fator preocupante é o uso do fogo como principal técnica adotada para a limpeza e 

implantação de áreas para atividades agropastoril nessa região (MapaBiomas 2024). A queima 

de vegetação pode volatilizar o Hg acumulado no solo e nas plantas e este ser depositado em 

outros ecossistemas (Filimonenko et al., 2024; Richter et al., 2023).  

2.4.4. Análise de Componentes Principais (ACP) 

  A ACP foi utilizada para avaliar a relação entre os EPTs e as propriedades químicas 

dos solos e resíduos nas áreas estudadas. Os resultados indicaram que duas componentes 

principais (CP1 e CP2) explicam juntas 68,9% da variabilidade total dos dados (autovalores 

> 1).  

Fonte: A autora (2025) 

A CP1 foi responsável por 44,8% da variância e apresentou forte relação com as 

concentrações de Hg (0,89), Fe (0,83) e Al (0,71) (Figura 10, apêndice 1 e 2). Essa correlação 

positiva, com cargas superiores a 0,5, reflete a influência da mineração sobre o acúmulo e a 

mobilidade desses EPTs no solo (Bacerra-lira et al., 2024). Esse resultado corrobora com os 

dados apresentados por Ayari et al. (2021) que, através da ACP, relacionou o Hg (-0,63) e 

outros EPTs às atividades de mineração e ao intemperismo de resíduos abandonados.  

A presença de Fe e Al são indicadores da existência de óxidos metálicos, que 

contribuem para a sorção e estabilização de Hg (Moreno-Brush et al., 2020). As áreas ativas 

(G1) e recentemente inativadas (G2 e G3) apresentaram pH mais elevado, entre 5,3 e 6,0, 

menores concentrações de Hg (32 e 36,8 mg kg⁻¹) e Fe (41,1 e 43,2 mg kg⁻¹). Por outro lado, 

garimpos mais antigos (G6), apresentaram as maiores concentrações de Fe (71,3 g kg⁻¹) e Hg 

Figura 6: Análise de componentes principais (ACP) referente aos teores de Hg, Fe e Al, nos resíduos 
de garimpo e nos solos de florestas e características do solo apresentando com 69% da variância dos 
dados 
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(64,8 mg kg⁻¹) dentre as demais áreas estudadas. Isso pode ocorrer devido a redistribuição 

desses elementos ao longo do tempo, através do intemperismo, adsorção, lixiviação e 

formação de novos compostos (Nieder e Benbi, 2022; Deng et al.,2022; Alonso et al., 2020). 

Na CP2, que explica 22,4% da variância, revelou uma relação negativa com o pH (-

0,64) e correlação positiva com a MO (0,54) e a CTC total (0,58) (apêndice 2). Essa relação 

indica que solos com maior concentração de MO, como os apresentados nas áreas de florestas 

(14,7 mg kg⁻¹) tendem a apresentar pH (4,8) mais ácido, em contraste com as áreas de garimpo 

onde as concentrações de MO são inferiores a 7,1 mg kg⁻¹ e o menor pH (4,6) corresponde ao 

garimpo mais antigo revegetado (G6). Esse resultado corrobora com os apresentados na 

literatura devido à liberação de ácidos orgânicos e à complexação de cátions metálicos 

(Velásquez et al., 2021).  

Portanto, de acordo com a ACP, o tempo de inativação dos garimpos influência na 

redistribuição de EPTs no solo bem como nas suas características químicas. Solos descobertos 

são suscetíveis a processos de lixiviação e volatilização, contaminando o ambiente aquático e 

atmosférico (Velásquez et al., 2021). 

2.4.5. Avaliação da poluição e risco ambiental 

Os índices de FE, Igeo e FC foram usados para avaliar a gravidade da contaminação 

de solos e resíduos de mineração por Hg. Para todos os índices avaliados, em todas as áreas, 

o nível de contaminação foi alto (Tabela 3). 

O FE apresentou enriquecimento de Hg muito grave em todas as áreas de garimpos 

com valores variando de 30,3 (G5) a 45,8 (G2) e nos solos de florestas com 13,9 (FE > 25) 

(Tabela 2). Valores de FE entre 0,5 e 1,5 indicam que o metal é de origem litogênica e 

pedogenética, enquanto valores de FE maiores que 1,5 sugerem que as fontes são 

antropogênicas (Gyamfi et al., 2021).  

Os valores de FE registrados na área de estudo indicam que a mineração de repasse 

tem sido a principal responsável pelo acúmulo de Hg na região. Estudos anteriores conduzidos 

na Amazônia brasileira, em áreas de mineração, apontaram para um enriquecimento grave de 

Hg, com FE variando entre 11 e 12 (Teixeira et al., 2018; Teixeira et al., 2021). 

Para o Igeo, o grau de poluição de todas as áreas estudadas é considerado 

extremamente poluídas (Igeo > 5). As áreas de florestas, embora apresentem um valor de Igeo 

menor (6,8), comparado às áreas de garimpos que variaram de 7,5 (G5) a 9,9 (G6), ainda se 

enquadram na categoria de extremamente poluídos. Esses resultados indicam que as áreas de 

garimpos estão severamente contaminadas e essa contaminação se estende às áreas de 
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florestas, o que contribui com os trabalhos que mencionam que os efeitos da mineração 

ultrapassam as áreas de extração direta do minério e podem afetar ecossistemas naturais no 

seu entorno (Wang et al., 2022).  

Tabela 3: Fator de enriquecimento (EF), Índice de geoacumulação (Igeo), Fator de acumulação (FC) 
das concentrações de Hg em rejeitos de garimpo de ouro e solos de florestas 

Fonte: A autora (2025). G1: ativo, G2: inativo a 3 meses, G3: inativo a 1 ano, G4: inativo a 2 anos, 

G5: inativo a 8 anos, G6: inativo a 20 anos e Florestas. 

Nos garimpos ativos (G1) e recentemente desativados (G2, G3, G4), os altos valores 

de Igeo (8,9 a 9,6) estão relacionados à atividade garimpeira recente, que deixa um grande 

volume de resíduos ricos em Hg. Além disso, nesses curtos períodos desativados, o Hg ainda 

se encontra disponível no solo, sendo pouco alterado por processos naturais. Já no G6 o maior 

valor do Igeo (9,9) reforça a ideia de que o Hg pode persistir no ambiente por longos períodos, 

bem como sofrer processos de transformação e redistribuição no solo (Thiombane et al., 

2023). Igeo classificado de forte a extremamente poluído (Igeo >- 5) foi encontrado em 

rejeitos de mineração artesanal subterrânea no nordeste do estado do Pará (Teixeira et al., 

2021) bem como em Darmali, no Sudão (Elwaleed et al., 2024). 

O FC, que avalia diretamente o nível de poluição, demonstrou que todas as áreas 

estudadas apresentaram alta contaminação (FC > 6). Nas áreas de florestas o FC apresentou 

menores valores (45), em relação aos garimpos e, ainda sim, essas áreas foram classificadas 

com alta contaminação. G4 e G6 apresentaram os maiores valores de FC com 533.4 e 648,0, 

respectivamente. Isso pode estar relacionado ao tempo de inativação desses garimpos, que, 

por isso, tem pouco revolvimento do solo e perde menos Hg.  

Os resultados dos índices de poluição mostram que as concentrações de Hg 

encontradas nas áreas estudadas estão muito acima dos níveis naturais esperados para a regiao. 

O solo do estado do Pará possui um background de 0,1 mg/kg (Fernandes et al., 2018), 

enquanto em Carajás e Parauapebas os valores de background variam em torno de 0,12 mg/kg 

Áreas 
Índices de poluição 

    FE       Igeo   FC   

G1 43,3 Muito grave 8,9 Extremamente 320,0 Alta 

G2 45,8 Muito grave 9,0 Extremamente 338,0 Alta 

G3 42,1 Muito grave 9,1 Extremamente 367,5 Alta 

G4 45,2 Muito grave 9,6 Extremamente 533,4 Alta 

G5 30,3 Muito grave 7,5 Extremamente 122,5 Alta 

G6 43,9 Muito grave 9,9 Extremamente 648,0 Alta 

Florestas 13,9 Grave 6,1 Extremamente 45,0 Alta 
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e 0,13 mg/kg, respectivamente (Salomão et al., 2019; Sahoo et al., 2020). Isso indica que a 

mineração de repasse, independentemente do tempo de desativação, influencia não apenas 

nos locais de extração, mas também em regiões próximas, sendo uma das principais fontes de 

emissão de Hg no solo. 

O IREP, muito utilizado na avaliação do impacto ambiental de EPTs no solo, indicou 

risco ecológico altamente forte nas áreas de garimpo e nas florestas (IREP > 720), com 

variações ligadas ao tempo de inativação e à reexplorarão. Nas florestas o IREP apresentou o 

valor de 1.800, valor menor do que os observados nos demais garimpos, mas ainda assim 

classificado como risco ecológico altamente forte. Esse resultado complementa os resultados 

da avaliação da poluição em que as áreas de florestas, apesar de apresentarem menores valores 

do que as áreas de garimpo, são consideradas altamente poluídas.  

Fonte: A autora (2025) 

Os garimpos ativos (G1) e recentemente inativados (G2, G3 e G4) apresentaram altos 

valores de IREP, variando entre 12.800 e 21.336, o que indica risco ecológico extremo. Esse 

alto valor de risco está associado à recente liberação de Hg nos resíduos e à pouca retenção 

dele. Nessas áreas a mobilidade do elemento pode ser favorecida pela baixa MO e pelo pH 

menos ácido (Velásquez et al., 2021).   

O garimpo G5, apresentou menor valor de IREP do que os demais garimpos (4.900), 

porém elevado, sendo classificado com risco ecológico altamente forte. Esse comportamento 

era esperado pelas características da área revegetada com gramíneas e por sofrer alagamentos 

periódicos, o que o fez ter as menores concentrações de Hg (12,3 mg kg-1) entre os garimpos.  

Entretanto, o garimpo G6 (inativo há 20 anos), apresentou os maiores valores de IREP 

Figura 7: Índice de risco ecológico potencial (IREP) das concentrações de Hg em resíduos de 
garimpos com diferentes idades e solos de áreas de florestas. 
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(25.920), o que indica que as concentrações de Hg nessas áreas podem representar risco 

significativo ao ecossistema, principalmente quando relacionadas à queima da vegetação. 

Estudos demonstram um risco ambiental variando de moderado a alto em áreas de 

mineração de ouro em vários locais do mundo. Marrugo-Negrete et al. (2023), ao analisar o 

impacto da mineração no norte da Colômbia, apresentou risco moderado (40 ≤ IREP ≤ 80) e 

considerável (80 ≤ IREP ≤ 160) em 61% das amostras. Da mesma forma, Fodoué et al. (2022) 

encontrou alto risco ecológico (160 ≤ IREP < 320) associado ao Hg, Pb e Cu em solos de 

mineração de ouro em Pawara, região leste de Camarões, comprovando que essa atividade 

libera EPTs no ambiente e contamina os solos. 

Os resultados da avaliação de risco ambiental indicam que as áreas estudadas 

apresentam alta contaminação pela mineração artesanal de Au, sugerindo que medidas de 

controle e remediação devem ser tomadas, visando conter e reduzir a contaminação nessas 

áreas. A recuperação de áreas com altos valores de PERI é necessária, mas extremamente 

desafiadora, uma vez que os solos contaminados por Hg tendem a apresentar baixa qualidade 

química, física e biológica, dificultando os processos de remediação e recuperação (Souza 

Neto et al., 2020; Pereira et al., 2023; Asare et al.,2024; Timsina et al., 2022).  

2.4.6. Índices de risco à saúde humana 

Os quocientes de risco (HQ) para crianças e adultos foram avaliados sob três vias de 

exposição ao Hg no solo (contato dérmico, ingestão e inalação). Os resultados indicaram que, 

para os adultos, a via predominante de exposição foi a dérmica, seguida pela ingestão e 

inalação. Em crianças, a principal via de risco foi a ingestão, seguida pela exposição dérmica 

e inalação (Figura 8). 

Os valores dos índices de risco (HI) variaram entre 0,7 e 3,5 para adultos e entre 1,3 e 

6,8 para crianças nos garimpos, enquanto nas áreas de florestas os valores foram menores, 

variando entre 0,3 para adultos e 0,5 para crianças. Entre as áreas estudadas, G6 apresentou 

maior índice de risco, seguido por G4, G3, G2, G1, G5 e as áreas de Florestas (Figura 9). 

Os maiores valores de HQ foram associados principalmente à via dérmica para adultos 

(HQ dérmico) e à ingestão para crianças (HQ ingestão). Esses resultados indicam riscos não 

carcinogênicos (HQ >1), ou seja, a exposição ao Hg nas áreas analisadas ultrapassa os níveis 

recomendados. Em adultos, o risco mais elevado por via dérmica está relacionado ao contato 

direto da pele com resíduos contaminados. Segundo Olusola et al. (2024), a exposição dérmica 

representa uma das principais vias de absorção de EPTs em ambientes contaminados por Hg. 
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Assim, indivíduos que mantêm contato contínuo com esses materiais estão mais suscetíveis 

aos efeitos adversos. 

Fonte: A autora (2025) 

Já em crianças, a exposição ocorre predominantemente pela ingestão acidental de 

partículas de solo e poeira, comportamento comum devido às atividades mão-boca (Teixeira 

et al., 2021; Ma et al., 2020). Os valores mais altos de HI em crianças podem ser atribuídos à 

sua maior vulnerabilidade fisiológica, menor peso corporal e maior taxa de absorção de 

contaminantes (Mensah et al., 2023). 

Embora inativo, o garimpo G6 apresentou risco elevado (HI >1) tanto para adultos 

quanto crianças, o que evidencia a capacidade do Hg em impactar a saúde mesmo após a 

inatividade da exploração. Entre os efeitos adversos da exposição ao Hg destacam-se a 

neurotoxicidade, alterações comportamentais, impactos no desenvolvimento, e disfunções 

nos sistemas endócrino, imunológico e neurológico (Gyamfi et al., 2021). 

Figura 8:Quocientes de risco (HQ) para adultos e crianças: HQ contato dérmico; HQ ingestão; HQ 

inalação. 
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Fonte: A autora (2025) 

De acordo com a Agência nacional de Proteção Ambiental (EPA, 1994), valores de 

HI maiores que 1,0 indicam que a exposição ao EPT é maior do que a dose recomendada 

(EPA, 1994). Estudos conduzidos em diversas regiões impactadas pela mineração artesanal 

também apontam elevados HI, como na Amazônia oriental (Teixeira et al., 2021), no Sudão 

(Elwaleed et al., 2024), na região andina do Equador (Mestanza-Ramón et al., 2023), na 

Amazônia equatoriana (Passarelli et al., 2024), na Colômbia (McCourt et al., 2024) e em 

Mianmar no sudeste asiático (Soe et al., 2022). Esses resultados reforçam a necessidade de 

monitoramento ambiental nas áreas estudadas e de estratégias para reduzir a exposição ao Hg. 

2.4.7 Fracionamento químico 

Os resultados das análises nas áreas estudadas mostram diferenças na distribuição do 

Hg nas frações, o que indica diferentes graus de mobilidade e disponibilidade. A fração 

solúvel em água (F1) compreende as formas de Hg mais móvel, geralmente encontradas na 

solução do solo e apresentou os maiores valores nas Florestas (13,6%) e em G5 (6,1%), o que 

sugere que essas áreas estão mais propensas à lixiviação. Nos garimpos mais recentes (G1, 

G4), a F1 representa menos de 1,3%, o que indica uma baixa disponibilidade imediata do Hg 

(Figura 10).  

A F2 (Hg trocável) também representa uma fração potencialmente móvel que inclui 

as espécies de Hg liberadas através de troca iônica e espécies coprecipitadas com carbonatos. 

Os maiores valores na F2 foram observados em G6 (27,7%), G5 (12,2%) e G1 (17,8%). o que 

indica maior risco de redistribuição do Hg nesses locais, principalmente em G6, onde a 

concentração de Hg também foi elevada (64,8 mg kg-1).  

Figure 9: Índice de risco (HI) para adultos e crianças. 



56 

 

As duas frações mais móveis (F1 e F2), juntas, correspondem a concentrações que 

variaram entre 11,8% (G6) e 33,8% (G5) nas áreas de garimpo, enquanto nas áreas de florestas 

esse valor foi de 26 %, com 0,6 mg kg⁻¹ (F1) e 0,5 mg kg⁻¹ (F2) (Figura 10, apêndice 4). Isso 

sugere que, além das emissões antrópicas, pode haver a introdução de Hg por processos 

secundários. Zhou et al (2021), em uma revisão sobre medições de Hg em ecossistemas 

florestais, concluíram que a absorção de Hg atmosférico e a sua transferência para os solos 

corresponde a 60-90% da deposição de Hg terrestre sendo a principal fonte de Hg em todos 

os biomas.  

Fonte: A autora (2025) 

A presença de concentrações elevadas nas frações mais móveis de garimpos 

explorados reflete o impacto contínuo da mineração na introdução do Hg no ambiente. O uso 

do metal no processo de amalgamação favorece sua dispersão, aumenta a biodisponibilidade 

e o risco de transporte para águas superficiais, subterrâneas e organismos vivos (Donkor et 

al., 2024). Alta concentração na fração lábil também foi relatada por Fernández-Martinez et 

al (2019) em solos de mineração de Hg subterrânea, com 18,9 - 49,7 mg kg⁻¹ de Hg nas 

amostras, indicando a presença de espécies altamente reativas do metal, como HgCl2, HgO 

ou HgSO4. 

A fração solúvel em ácido (F3), engloba o Hg associada aos carbonatos, considerado 

de mobilidade média, foi maior em G4 (13,3%) e G6 (28,2%). isso sugere que o Hg nessas 

áreas pode estar menos disponível do que nas frações mais móveis, mas ainda suscetível a 

mudanças ambientais, como a acidificação do solo (Reis et al., 2016). Esse comportamento 

indica que parte do Hg liberado no ambiente passa por processos de precipitação e 

Figura 10: Fracionamento químico de Hg em solos e resíduos de garimpos 
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estabilização geoquímica, com o pH desempenhando um papel essencial nessas características 

(Wang et al., 2024). Já nas florestas, a F3 é de apenas 13,6 %, sugerindo maior controle do 

Hg por outras formas de retenção. 

A fração redutível (F4), associada a óxidos de Fe e Mn, foi maior nas Florestas 

(51,4%), isso sugere que, apesar das menores concentrações de Fe (12,7 g Kg-1) e Al (5,9 g 

Kg-1), o Hg está estabilizado no solo por esses compostos minerais (Li et al., 2025). Já nas 

áreas de garimpos, que apresentaram concentrações elevadas de Fe (entre 21,6 e 71,4 mg kg-

1) e Al (5,7 a 12,6 mg kg-1), o Hg redutível foi baixo, entre 4,6% e 6,2%. Isso indica que a 

estabilização do Hg por adsorção e coprecipitação com óxidos é menos eficiente nos 

garimpos, enquanto nas áreas de florestas, os óxidos são mais ativos, o que favorece a 

imobilização do Hg na fração redutível (Ye et al., 2022).  

A fração residual (F5), o qual apresenta Hg mais estável e pouco disponível, é 

predominante na maioria dos garimpos. A concentração relativa (concentração na 

fração/concentração pseudototal) variou entre 64,9% no G1 e 75,3% no G6. Essa variação 

reflete as diferentes características entre os garimpos, sendo o mais antigo com maior 

imobilização do metal. Nas áreas de florestas a F5 foi de apenas 9% o que indica menor 

incorporação do Hg às estruturas cristalinas do solo (Pereira et al., 2020). 

A fração residual (F5) é considerada a mais estável, fortemente associada à matriz 

mineral e, portanto, menos disponível para processos de mobilização e absorção por plantas 

(Moharem et al., 2019). Nas áreas de florestas, a menor concentração de Hg na F5 reforça a 

ideia de que a deposição atmosférica de Hg nas florestas ocorre de forma contínua e que, ao 

longo do tempo, o Hg pode estar sendo incorporado à matriz mineral através da coprecipitação 

com óxidos de Fe e Al ou adsorção em minerais de argila, tornando-se menos móvel no 

ambiente (Perlatti et al., 2021).  Junho Zhou et al (2021), em uma revisão sobre medições de 

Hg em ecossistemas florestais, concluíram que a absorção de Hg atmosférico e a sua 

transferência para os solos corresponde a 60-90% da deposição de Hg terrestre sendo a 

principal fonte de Hg em todos os biomas.  

O garimpo G5, no entanto, apresentou um comportamento diferente, com altas 

concentrações na fração trocável (F2 = 27,7 %) e ligado a carbonatos (F3 = 28,2 %), o que 

indica que uma parte significativa do Hg no G5 está fracamente adsorvido na solução do solo. 

Isso pode ser relacionado à menor concentração de MO (6,2 mg kg-1), e menor presença de 

óxidos para atuar como adsorventes. Além disso, a fração redutível (F4 = 21,9%) é a maior 

entre os garimpos, o que sugere uma maior estabilização do Hg por óxidos de Fe e Mn. Esse 
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fator pode estar associado à revegetação da área ao longo dos 8 anos. Apesar da parcial 

estabilização, a alta proporção do Hg nas frações móveis (F2 e F3) indica que a área pode 

apresentar risco ambiental, principalmente em períodos de variação hídrica, pois, em 

condições redutoras, o Hg pode ser mobilizado e redistribuído, principalmente para as formas 

mais móveis (Gilli et al., 2018). 

 Dessa forma, o Hg sofre um processo de estabilização progressiva nas áreas de 

garimpo ao longo do tempo, mas ainda há riscos de mobilização quando observadas as frações 

mais lábeis como as trocáveis (F2) e solúvel em ácido (F3). Nos garimpos mais antigos (G5 

e G6), essas frações apresentaram potencial para liberar Hg sob condições ambientais 

específicas, enquanto nas florestas há uma maior retenção do metal em óxidos.  

2.5. CONCLUSÃO 

Os solos de florestas e os resíduos de garimpos, independentemente da idade de 

exploração, apresentaram concentrações elevadas de Hg, superiores ao VRQ do estado. A 

análise dos índices de poluição revelou que a mineração de repasse foi o principal fator 

responsável pelo acúmulo do metal, resultando em nível de contaminação classificado de altos 

a extremamente altos, conforme o FC e o Igeo. Além disso, os impactos ambientais se 

mostraram severos, com risco extremo à biodiversidade (PERI) e à saúde humana (HI), sendo 

as crianças o grupo mais vulnerável à exposição. Altas concentrações do Hg também foram 

encontradas nas frações mais móveis do solo, indicando maior potencial de dispersão e 

biodisponibilidade do metal no ambiente. Esses resultados reforçam a necessidade de 

estratégias eficazes para o monitoramento ambiental, assim como de técnicas de remediação 

para minimizar os impactos da atividade. Diante da relevância do tema, estudos adicionais 

sobre a dinâmica do Hg nos solos da Amazônia são fundamentais, considerando a proporção 

da atividade na região e o impacto ambiental e social gerado.  
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APÊNDICES 

Apêndice 1 - Fator de exposição de Hg para crianças e adultos. 

Símbolo Descrição Unidade 
Valor 

Referência 
Crianças Adultos 

ADD Dose média diária mg kg-1 dia-1 - - - 

C Concentração de Hg mg kg-1 - - - 

ingR Taxa de ingestão do solo mg dia-1 200 100 USEPA, 2001 

InhR Taxa de inalação m³ dia-1 7,6 20 
Lu et al., 2014; 

USEPA, 2001 

PEF 
Fator de emissão de 

partículas 
m³ kg-1 1,36 x 109 1,36 x 109 USEPA, 2001 

SL Fator de aderência à pele mg cm² dia-1 0,2 0,875 USEPA, 2001 

AS Área de pele exposta cm² 732 3202 USEPA, 2001 

ABS Fator de absorção dérmica - 0,03 0,03 Lu et al., 2014 

EF Frequência de exposição dias ano-1 279 279 
Moreira et al., 

2018 

ED Duração da exposição horas 4 24 
Moreira et al., 

2018 

PC Peso corporal kg 16 70 
Moreira et al., 

2018 

AT 
Tempo médio, sem efeitos 

carcinogênicos (ED x 365 d) 
dias - - - 

CF Fator de conversão kg mg-1 10-6 10-6 USEPA, 2001 

Rfd Dose de referência para Hg mg kg-1 dia-1 
ingestão (1×10 

−4
); 

inalação (7,66×10 
−5

); 

Li et al., 2017; 

USEPA, 2001 
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Fonte: A autora (2025) 

 

Apêndice 2: Autovalores das dimensões na Análise de Componentes Principais (ACP). 

Dimensões Autovalor 
Percentual de 

Variância 

Percentual de 

Variância 

acumulativa 

Dim.1 2,7 44,7 44,7 

Dim.2 1,5 24,1 68,9 

Dim.3 0,8 12,9 81,9 

Dim.4 0,7 11,6 93,4 

Dim.5 0,3 5,2 98,6 

Dim.6 0,1 1,4 100,0 

Fonte: A autora (2025) 

 

 

 

Apêndice 3: Valores de componentes das dimensões da Análise de Componentes Principais (ACP) 

Características 
Dimensões 

Dim.1 Dim.2  Dim.3  Dim.4 Dim.5 

Hg 0,89 0.17 0.20 -0.20 0.24 

pH 0,37 -0.64 0.56 0.34 0.07 

MO -0,61 0.54 0.02 0.47 0.32 

CTC_Total -0,41 0.58 0.63 -0.20 -0.18 

Fe 0,83 0.48 -0.06 -0.12 0.11 

Al 0,71 0.36 -0.08 0.50 -0.30 

Fonte: A autora (2025) 

 

Apêndice 4: Concentrações e porcentagem de Hg nas frações do solo. 

contato dérmico 

(2,1×10 
−5

) 

Áreas   F1 % F2 % F3 % F4 % F5 % 

G1 

Mediana 0,6 ± 0,4 1,9 5,6 ± 1,4 17,8 2,9 ± 0,4 9,2 1,9 ± 0,3 6,2 20,3 ± 1,0 64,9 

Max 1,0  7,9  3,4  2,1  21,1  

Min 0,2   4,3   2,4   1,4   18,5   

G2 

Mediana 0,5 ± 0,4 1,3 4,8 ± 0,5 14,0 2,6 ± 0,4 7,6 1,7 ± 0,2 5,1 24,5 ± 7,1 72,0 

Max 0,9  5,5  3,4  2,1  30,6  

Min 0,1   4,2   2,3   1,5   14,5  

G3 

Mediana 0,1 ± 0,1 0,4 5,3 ± 0,4 14,3 3,7 ± 0,4 10,0 2,1 ± 0,2 5,7 25,6 ± 8,0 69,6 

Max 0,5  5,7  4,1  2,5  32,2  

Min 0,1   4,7   3,1   1,9   20,8  

G4 Mediana 0,5 ± 0,3 0,9 6,5 ± 0,4 12,2 7,1 ± 0,6 13,3 2,5 ± 0,2 4,6 36,9 ± 14,2 69,1 



69 

 

 

Fonte: A autora (2025) 

 

 
 

 

 

 

Max 1,0  7,2  7,6  2,8  49,6  

Min 0,2   6,1   5,9   2,2   20,8  

G5 

Mediana 0,64 ± 0,26 6,1 2,9 ± 2,3 27,7 3,0 ± 1,2 28,2 2,3 ± 0,4 21,9 1,7 ± 5,4 16,2 

Max 1,10  9,6  5,7  3,2  14,6  

Min 0,18   2,1   2,3   2,0   0,8  

G6 

Mediana 1,1 ± 0,1 1,6 6,6 ± 0,3 10,2 5,2 ± 0,2 7,9 3,2 ± 0,3 5,0 49,1 ± 2,5 75,3 

Max 1,2  6,8  5,4  3,3  51,3  

Min 0,9   6,3   4,9   2,8   46,3  

Florestas 

Mediana 0,6 ± 0,2 13,6 0,5 ± 0,3 12,4 0,6 ± 0,3 13,6 2,1 ± 0,5 51,4 0,4 ± 0,4 9,0 

Max 1,0  0,9  1,2  2,9  1,6  

Min 0,3   0,1   0,4   1,2   0,2   
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