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BIOACUMULAÇÃO DE MERCÚRIO NA CADEIA TRÓFICA AQUÁTICA E TERRESTRE 

DE UMA PLANÍCIE DE INUNDAÇÃO NEOTROPICAL 

 

Resumo 

O mercúrio (Hg) é um elemento químico disponível naturalmente na crosta terrestre, no 

entanto, sua emissão por atividades humanas se tornou uma preocupação global devido à 

sua capacidade de bioacumulação nos organismos, e biomagnificação ao longo das cadeias 

tróficas. Portanto, o objetivo geral desse estudo é quantificar concentrações de Hg em 

compartimentos ambientais aquáticos (água, sedimento, plâncton, macrófitas, perifíton e 

peixes) e terrestres (solo, serapilheira, vegetação e invertebrados) da planície de inundação 

do rio Araguaia, visando avaliar o potencial de bioacumulação nas comunidades biológicas e 

identificar as variáveis ambientais que influenciam sua distribuição. Nossos resultados 

indicaram que os sedimentos apresentaram baixos níveis de poluição e risco ecológico baixo 

a moderado, com dependência espacial moderada a forte em relação à intensidade de uso 

do solo (Capítulo 1). O fator de bioacumulação foi mais elevado no plâncton, seguido do 

perifíton e das macrófitas. As concentrações de Hg na água foram positivamente relacionadas 

com o pH, e o Hg no sedimento foi relacionado positivamente com o conteúdo de matéria 

orgânica. As concentrações nas macrófitas foram influenciadas positivamente pelas 

concentrações de Hg da água e, principalmente, do sedimento. No perifíton, as concentrações 

de Hg foram positivamente relacionadas com a proporção de áreas queimadas e as 

concentrações de Hg nas macrófitas, e inversamente relacionadas com a profundidade dos 

lagos (Capítulo 2). Em relação aos peixes, bioacumulação foi mais elevada nos piscívoros, 

seguida por carnívoros, onívoros e detritívoros, e o fator de biomagnificação confirmou o 

processo de biomagnificação entre as guildas tróficas. A bioacumulação de Hg foi 

significativamente relacionada com o comprimento e peso dos peixes, no entanto, o nível 

trófico demonstrou ser mais importante para o acúmulo de Hg em nosso pool de espécies 

(Capítulo 3). Nos ecossistemas terrestres, as concentrações de Hg foram significativamente 

superiores no horizonte superficial do solo e na serapilheira em comparação com o horizonte 

mais profundo do solo e a vegetação. Apenas o conteúdo de matéria orgânica apresentou 

relações significativas e positivas com as concentrações de Hg nas duas profundidades do 

solo. As concentrações de Hg nos invertebrados foram positivamente relacionadas com as 

concentrações da serapilheira, e inversamente relacionadas com as concentrações do solo. 

Entre as ordens mais abundantes, Araneae apresentou concentrações significativamente 

superiores às determinadas em Hymenoptera e Orthoptera. Os fatores de bioacumulação 

calculados com base no solo e na serapilheira apresentaram padrões distintos entre os grupos 

taxonômicos, mas a bioacumulação significativa foi determinada na maioria das amostras 

(Capítulo 4). 

 

Palavras-chave: Bacia Hidrográfica do rio Araguaia; risco ecológico; bioacumulação; uso do 

solo; planície de inundação.  



 
 

MERCURY BIOACCUMULATION IN THE AQUATIC AND TERRESTRIAL TROPHIC 

CHAIN OF A NEOTROPICAL FLOODPLAIN 

 

Abstract 

Mercury (Hg) is a chemical element naturally available in the earth's crust; however, its 

emission by human activities has become a global concern due to its ability to bioaccumulate 

in organisms and biomagnify along trophic chains. Therefore, the overall objective of this study 

is to quantify Hg concentrations in aquatic (water, sediment, plankton, macrophytes, 

periphyton, and fish) and terrestrial (soil, litter, vegetation, and invertebrates) environmental 

compartments of the Araguaia River floodplain, aiming to assess the bioaccumulation in 

biological communities and identify environmental variables that influence its distribution. Our 

results indicated that sediments presented low pollution levels and low to moderate ecological 

risk, with moderate to strong spatial dependence on land use intensity (Chapter 1). The 

bioaccumulation factor was highest in plankton, followed by periphyton and macrophytes. Hg 

concentrations in water were positively related to pH, and Hg in sediment was positively related 

to organic matter content. Concentrations in the macrophytes were positively influenced by Hg 

concentrations in the water and especially in the sediment. In periphyton, Hg concentrations 

were positively related to the proportion of burned areas, and Hg concentrations in 

macrophytes and inversely related to lake depth (Chapter 2). The bioaccumulation in fishes 

was highest in piscivores, followed by carnivores, omnivores, and detritivores. The 

biomagnification factor confirmed the biomagnification process among trophic guilds. The 

bioaccumulation was significantly related to fish length and weight; however, trophic level 

proved to be more important for Hg accumulation in our species pool (Chapter 3). In terrestrial 

ecosystems, Hg concentrations were significantly higher in the topsoil horizon and the litter 

compared to the deeper soil horizon and vegetation. Only organic matter content showed 

significant positive relationships with Hg concentrations in both soil depths. Hg concentrations 

in the invertebrates were positively related to litter concentrations and inversely related to soil 

concentrations. Among the most abundant orders, Araneae showed significantly higher 

concentrations than those determined in Hymenoptera and Orthoptera. Bioaccumulation 

factors calculated based on soil and litter showed distinct patterns among taxonomic groups, 

but significant bioaccumulation was determined in most samples (Chapter 4). 

 

Keywords: Araguaia River basin; ecological risk; bioaccumulation; land use; floodplain.  
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APRESENTAÇÃO GERAL 

O mercúrio (Hg) é um elemento químico distribuído naturalmente na crosta terrestre, 

mobilizado para atmosfera por fontes naturais, como pela evaporação natural, erupções 

vulcânicas e intemperismo de rochas (Mason, 2009). No entanto, as atividades antrópicas 

excederam as taxas naturais de emissão (Outridge et al., 2018), sendo a mineração de ouro, 

as atividades industriais e a queima de combustíveis fósseis as principais fontes de Hg em 

escala global (Selin et al., 2009; Streets et al., 2019). O mercúrio elementar (Hg0), emitido 

para a atmosfera, pode ser rapidamente convertido em mercúrio inorgânico (Hg2+ e Hg2++) e 

removido desta, ou propagado por longas distâncias até ser oxidado e depositado em 

ecossistemas aquáticos e terrestres (Obrist et al., 2018). Uma vez depositado em 

ecossistemas aquáticos, o Hg é agregado aos sedimentos ou dissolvido na coluna d’água 

(Chen et al., 2012), e o seu comportamento é mediado pelas condições ambientais, como os 

parâmetros físico-químicos da água e do sedimento de fundo (Vieira et al., 2018; He et al., 

2019; Portela et al., 2020). No entanto, o ciclo biogeoquímico do Hg é muito complexo, e os 

fatores que o influenciam podem variar entre localidades distintas (Paranjape e Hall, 2017). A 

complexidade do ciclo biogeoquímico do Hg é pronunciada em planícies de inundação, onde 

o pulso de inundação controla a produtividade e as interações bióticas (Junk et al., 1989) e, 

consequentemente, também influencia diretamente a distribuição ambiental do Hg entre os 

compartimentos abióticos (Maia et al., 2009; Almeida et al., 2014) e bióticos desses 

ecossistemas (Brito et al., 2017; Azevedo et al., 2019; Paiva et al., 2022).  

Apesar de cobrirem uma pequena área em todo o mundo, os lagos naturais possuem 

altos níveis de biodiversidade (Heino et al., 2021), e os sedimentos lacustres são apontados 

como importantes substratos para a conversão do Hg2+ em CH3Hg+ (metilmercúrio ou MeHg), 

uma substância neurotóxica capaz de se bioacumular em organismos e biomagnificar ao 

longo das cadeias tróficas (Fleck et al., 2016). Nesse sentido, índices de bioacumulação foram 

desenvolvidos para verificar o acúmulo de Hg entre diferentes grupos taxonômicos em relação 

ao ambiente a qual estão inseridos (Arnot e Gobas, 2006). O Hg disponível na coluna d’água 

pode ser absorvido através da difusão passiva ou adsorvido à superfície celular dos 

organismos fitoplanctônicos (Pickhardt e Fisher, 2007). O zooplâncton, por sua vez, também 

incorpora este elemento em seu organismo através da exposição dietética (Kainz e 

Mazumder, 2005), podendo apresentar concentrações aproximadamente 2 a 3 vezes maiores 

que o fitoplâncton (Roulet et al., 2000; Lino et al., 2019).  

As macrófitas também desempenham um papel importante para a ciclagem do Hg em 

ecossistemas aquáticos (Cosio et al., 2014). Além da capacidade de captação de Hg em seus 

tecidos aéreos, as raízes das macrófitas captam o material particulado da coluna d’água e 
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atuam como substrato para a colonização de comunidades perifíticas, sendo identificadas 

como importantes sítios de metilação em ecossistemas aquáticos neotropicais (Guimarães et 

al., 2000; Branfireun et al., 2020). Esses diferentes grupos de organismos servem como base 

das cadeias tróficas aquáticas, representando o elo principal para o acúmulo de Hg em peixes, 

que ocupam os níveis tróficos superiores (Monikh et al., 2013; Razavi et al., 2019; Gentès et 

al., 2020). Os peixes, por sua vez, são a principal fonte de exposição não-ocupacional ao Hg 

para as populações humanas, de modo que a bioacumulação de Hg nos peixes, a depender 

das concentrações, pode representar riscos à saúde humana (Hacon et al., 2020).  

A incorporação do Hg em peixes ocorre pela exposição à coluna d’água e, sobretudo, 

através da alimentação (Wang et al., 2010). Desse modo, o potencial de bioacumulação de 

Hg deve variar conforme o hábito alimentar de cada espécie. Uma análise global, que 

investigou as concentrações de Hg em peixes de 26 países, concluiu que as maiores 

concentrações médias foram determinadas em peixes predadores (carnívoros e piscívoros) 

(Buck et al., 2019). Assim, o aumento progressivo das concentrações de Hg entre peixes que 

ocupam diferentes níveis tróficos indica o processo de biomagnificação na cadeia trófica 

(Lavoie et al., 2013). Além do processo de biomagnificação as espécies de peixes que ocupam 

o topo da cadeia trófica necessitam de um maior volume de presas para suprir a demanda 

energética (Keppeler e Winemiller, 2020), aumentando a exposição ao Hg através do acúmulo 

na dieta ao longo do seu ciclo de vida. Nesse sentido, bioacumulação de Hg também pode 

ser influenciada pelas características biométricas dos peixes (peso e comprimento) (Gewurtz 

et al., 2011; Souza-Araujo et al., 2016), visto que, em geral, o tamanho corporal pode ser 

utilizado como um proxy para a idade (Izzo et al., 2016).  

Em relação aos ecossistemas terrestres, a captação de Hg pelas plantas e a 

subsequente queda da serapilheira (deposição seca) são importantes vias de entrada deste 

elemento, pois as copas das árvores possuem uma ampla superfície de contato, servindo 

como interface entre a atmosfera e o solo (Wang et al., 2016). O Hg0 é absorvido pelos 

estômatos das folhas e retido no tecido foliar (Ericksen et al., 2003), bem como o Hg0 reemitido 

pelos solos (Bushey et al., 2008). Já o Hg particulado (Hg-p) e o Hg2+ podem ser adsorvidos 

à superfície das folhas, e lixiviados para o solo durante eventos de precipitação (deposição 

úmida) (Rea et al., 2002; Demers et al., 2007). O acúmulo de Hg no solo e na serapilheira 

pode implicar na transferência para as comunidades biológicas, como os artrópodes 

terrestres. Esta transferência ocorre pela absorção em contato direto com o solo, ou pela 

ingestão de tecidos vegetais (Zhang et al., 2009;2012; Yung et al., 2019). Entretanto, a 

mobilidade e biodisponibilidade do Hg nos ambientes terrestres são intrinsecamente ligadas 

às propriedades físico-químicas dos solos, como o pH e o conteúdo de matéria orgânica (Yang 

et al., 2007; Šípková et al., 2016).  
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A região da planície de inundação do rio Araguaia, situada no Brasil Central, é um 

importante remanescente de áreas úmidas do bioma Cerrado, que está sob forte influência 

de áreas com atividades agropecuárias (Martins et al., 2021). Atualmente, 51% da área da 

bacia hidrográfica do rio Araguaia foi convertida em pecuária e agricultura, além da grande 

ocorrência de incêndios, com 4.011.095 ha de áreas queimadas apenas em 2019 e 2020 

(Projeto MapBiomas, 2022). Nesse sentido, as intervenções antrópicas em larga escala na 

bacia do rio Araguaia têm potencial para alterar o ciclo biogeoquímico do Hg na região, 

conforme já relatado em regiões próximas, como demonstrado na Amazônia (Crespo-Lopez 

et al., 2021). Além disso, o potencial turístico do rio Araguaia e a falta de infraestrutura urbana 

das cidades situadas na sua margem podem representar fontes difusas para o acúmulo de 

Hg nos ecossistemas aquáticos. Entretanto, poucos estudos sobre o ciclo biogeoquímico do 

Hg estão sendo desenvolvidos na região. 

A alta toxicidade, elevada persistência ambiental, e a capacidade de dispersão 

atmosférica do Hg culminaram na Convenção de Minamata, um tratado internacional que tem 

como objetivos principais controlar suas fontes de emissão e mitigar os riscos à saúde humana 

e ao ambiente associados à sua exposição (Brasil, 2018; UNEP, 2019a). Assim, a 

investigação da bioacumulação de Hg na base das cadeias tróficas aquáticas é fundamental 

para compreender o processo de biomagnificação, e como isto afeta os peixes, que são a 

principal via de exposição não ocupacional deste poluente para as populações humanas 

(UNEP, 2019b). Além disso, considerando a complexidade do ciclo biogeoquímico do Hg, o 

conhecimento sobre suas concentrações naturais e sobre quais variáveis ambientais 

influenciam seu comportamento em diferentes regiões, em escala local e regional, é de 

extrema importância para o controle da poluição ambiental (Driscoll et al., 2013). Nesse 

sentido, o presente trabalho teve como objetivo principal determinar as concentrações de Hg 

e os fatores que influenciam sua distribuição em múltiplos compartimentos ambientais e em 

uma elevada escala espacial na planície de inundação do rio Araguaia. Nos ecossistemas 

aquáticos, as concentrações de Hg foram determinadas na água, sedimento, macrófitas, 

perifíton, plâncton e peixes. Nos ecossistemas terrestres, os compartimentos avaliados foram: 

solo, vegetação, serapilheira e invertebrados. 

No primeiro capítulo, intitulado “Risco ecológico associado ao mercúrio nos 

sedimentos e sua correlação espacial com o uso do solo em lagos de uma planície de 

inundação neotropical, rio Araguaia, Brasil”, avaliamos o potencial de geoacumulação e o 

risco ecológico associados às concentrações de Hg nos sedimentos de 30 lagos, no período 

de enchente (nov/2020). Nós verificamos a associação das concentrações de Hg com os 

parâmetros físico-químicos da água, conteúdo de matéria orgânica nos sedimentos e uso do 

solo em diferentes escalas espaciais, e avaliamos a correlação e dependência espacial dos 
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índices de geoacumulação e risco ecológico com a intensidade de uso do solo agrícola e 

urbano através de métodos geoestatísticos. Os resultados indicaram que os sedimentos 

apresentaram risco ecológico baixo a moderado, e as concentrações de Hg foram associadas 

ao conteúdo de matéria orgânica e ao uso do solo, principalmente em escala de paisagem 

(10 km). As análises geoestatísticas confirmaram a relação entre os índices de 

geoacumulação e risco ecológico com a intensidade de uso do solo, com dependência 

espacial moderada a forte. 

No segundo capítulo, intitulado “Fatores locais e da paisagem que influenciam a 

distribuição de mercúrio na água, sedimento e biota de lagos de uma planície de 

inundação neotropical, rio Araguaia, Brasil”, as concentrações de Hg foram determinadas 

na água, sedimento, macrófitas, perifíton e plâncton, visando compreender os padrões de 

bioacumulação na base da cadeia trófica aquática, assim como avaliar os fatores locais 

(parâmetros físico-químicos da água e conteúdo de matéria orgânica nos sedimentos) e da 

paisagem (intensidade de uso do solo e proporção de áreas queimadas) que influenciam 

esses padrões. As amostras de água, sedimento e plâncton foram coletadas em 98 lagos, e 

as macrófitas e perifíton forma coletados em 57 lagos, durante o período de águas altas 

(jan/2022). O fator de bioacumulação foi mais elevado no plâncton, seguido do perifíton e das 

macrófitas. As concentrações de Hg na água foram positivamente relacionadas com o pH, e 

o Hg no sedimento foi relacionado positivamente com o conteúdo de matéria orgânica. As 

concentrações nas macrófitas foram influenciadas positivamente pelas concentrações de Hg 

da água e, principalmente, do sedimento. No perifíton, as concentrações de Hg foram 

positivamente relacionadas com a proporção de áreas queimadas e as concentrações de Hg 

nas macrófitas, e inversamente relacionadas com a profundidade dos lagos. 

No terceiro capítulo, intitulado: “Bioacumulação e biomagnificação de mercúrio em 

peixes da planície de inundação do rio Araguaia, Centro-Oeste do Brasil”, avaliamos as 

concentrações e o potencial de bioacumulação de Hg em peixes detritívoros, onívoros, 

carnívoros e piscívoros de lagos da planície de inundação do rio Araguaia, na transição entre 

os períodos de enchente e águas altas (nov/2021 e jan/2022), em 64 lagos associados ao rio 

Araguaia e seus tributários. Nós avaliamos a influência do comprimento, peso e nível trófico 

dos peixes das quatro guildas tróficas no potencial de bioacumulação, e mensuramos o 

potencial de biomagnificação de Hg para todo o pool de espécies e entre as guildas tróficas. 

Apenas 13 indivíduos predadores apresentaram concentrações acima do limite recomendado 

pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária. A bioacumulação foi mais elevada nos 

piscívoros, seguida por carnívoros, onívoros e detritívoros, e o fator de biomagnificação 

confirmou o processo de biomagnificação entre as guildas tróficas. A bioacumulação de Hg 
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foi significativamente relacionada com o comprimento e peso dos peixes, no entanto, o nível 

trófico demonstrou ser mais importante para o acúmulo de Hg em nosso pool de espécies. 

No quarto capítulo, intitulado “Distribuição ambiental e bioacumulação de mercúrio 

em ecossistemas terrestres da planície de inundação do rio Araguaia, Centro-Oeste do 

Brasil”, nós avaliamos as concentrações de Hg nos solos, em diferentes profundidades (0 – 

0,2 m e 0,8 – 1,0 m), na serapilheira, nas folhas do estrato arbóreo-arbustivo, e nos 

invertebrados terrestres, com o objetivo principal de compreender a distribuição do Hg entre 

esses compartimentos, e o potencial de bioacumulação em artrópodes de diferentes grupos 

taxonômicos. Além disso, nós também avaliamos a influência das propriedades físico-

químicas do solo (pH e matéria orgânica) e a porcentagem de áreas naturais no entorno das 

unidades amostrais para o acúmulo e distribuição vertical do Hg nos solos. As coletas foram 

realizadas durante o período de enchente (nov/2021), na margem de 15 lagos associados ao 

rio Araguaia. As concentrações de Hg foram significativamente superiores no horizonte 

superficial do solo e na serapilheira em comparação com o horizonte mais profundo do solo e 

a vegetação. Apenas o conteúdo de matéria orgânica apresentou relações significativas e 

positivas com as concentrações de Hg nas duas profundidades do solo. Nos invertebrados, 

as concentrações de HgT foram positivamente relacionadas com as concentrações da 

serapilheira, e inversamente relacionadas com as concentrações do solo. Entre as ordens 

mais abundantes, Araneae apresentou concentrações significativamente superiores às 

determinadas em Hymenoptera e Orthoptera. Os fatores de bioacumulação calculados com 

base no solo e na serapilheira apresentaram padrões distintos entre os grupos taxonômicos, 

mas a bioacumulação significativa foi determinada na maioria das amostras. 
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CAPÍTULO 1 - RISCO ECOLÓGICO ASSOCIADO AO MERCÚRIO NOS SEDIMENTOS E 

CORRELAÇÃO ESPACIAL COM USO DO SOLO EM LAGOS DE UMA PLANÍCIE DE 

INUNDAÇÃO NEOTROPICAL, RIO ARAGUAIA, BRASIL 

 

Autores: Lucas Cabrera Monteiro, Ludgero Cardoso Galli Vieira, José Vicente Elias Bernardi; 

Lilian de Castro Moraes Pinto; Ygor Oliveira Sarmento Rodrigues, João Pedro Rudrigues de 

Souza; Jurandir Rodrigues de Souza. 
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Resumo 

A planície de inundação do rio Araguaia é uma importante barreira biogeográfica entre os dois 

maiores biomas da América do Sul: o Cerrado e a Amazônia. Entretanto, a intensificação do 

uso do solo na planície de inundação alterou as condições hidrológicas e condições 

ambientais da região. Nós analisamos as concentrações de mercúrio total (HgT) em 

sedimentos de 30 lagos conectados ao rio Araguaia e seus tributários. Os índices de 

geoacumulação e risco ecológico foram utilizados para classificar os lagos conforme as 

concentrações de HgT. A Análise de Componentes Principais foi utilizada para avaliar a 

associação entre as concentrações de HgT, as variáveis ambientais locais e o uso do solo em 

múltiplas escalas (1, 3, 5 e 10 km). A krigagem indicativa (KI) foi utilizada para avaliar a 

distribuição espacial do uso do solo, e a cokrigagem indicativa (coIK) foi aplicada para inferir 

a correlação e dependência espacial entre os índices de avaliação dos sedimentos e a 

intensidade de uso do solo. As concentrações de HgT variaram entre 22,6 e 81,9 ng.g-1 

(média: 46,5 ± 17.7 ng,g-1), sendo associadas com o uso do solo, turbidez e condutividade 

elétrica da água, e conteúdo de matéria orgânica dos sedimentos. Os sedimentos da planície 

de inundação do rio Araguaia não apresentaram níveis significativos de poluição, com risco 

ecológico baixo a moderado. No entanto, as análises geoestatísticas demonstraram um claro 

gradiente de antropização, com dependência espacial moderada a alta entre os índices de 

poluição e risco ecológico e o uso do solo. Portanto, a integração entre os índices de avaliação 

do sedimento e o uso do solo com os métodos geoestatísticos é uma ferramenta eficaz para 

identificar hotspot de HgT associados ao uso do solo em escalas local e regional. 

 

Palavras-chave: Cerrado; índice de geoacumulação; índice de risco ecológico; uso do solo; 

cokrigagem indicativa.  
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INTRODUÇÃO 

As planícies de inundação são ecossistemas fundamentais para o fornecimento de 

serviços ecossistêmicos (Petsch et al., 2022). No entanto, esses ecossistemas são altamente 

ameaçados pelas atividades antropogênicas, como agropecuária, mineração, assentamentos 

humanos, extração de água superficial e construção de usinas hidrelétricas (Schindler et al., 

2014). A planície de inundação do rio Araguaia, localizada na região Centro-Oeste do Brasil, 

representa uma importante barreira biogeográfica entre os dois maiores biomas da América 

do Sul: o Cerrado e a Amazônia (Valente et al., 2013). Esses dois biomas compreendem 89% 

das áreas desmatadas no Brasil entre 2019 e 2021, sendo que 97% do total de áreas 

desmatadas em escala nacional teve como principal vetor as atividades agropecuárias 

(Projeto MapBiomas, 2022). Apesar de a planície de inundação do rio Araguaia ser uma zona 

úmida de extrema importância para a conservação da biodiversidade e manutenção dos 

serviços ecossistêmicos (Junk et al., 2014; Latrubesse et al., 2019), as alterações no uso do 

solo, nos processos hidrológicos e nas condições ambientais comprometeram a 

biodiversidade, os ecossistemas naturais e os serviços associados da região (Pelicice et al., 

2021). Em outras planícies de inundação brasileiras, a intensificação do uso do solo resultou 

no incremento do transporte de poluentes, como o mercúrio (Hg), para os ecossistemas 

aquáticos (Bastos et al., 2006; Remor et al., 2015; Oestreicher et al., 2017). No entanto, até 

onde sabemos, poucos estudos sobre os níveis de Hg estão sendo desenvolvidos na bacia 

hidrográfica do rio Araguaia. 

O Hg é considerado um poluente global (Driscoll et al., 2013). Apesar de ser um 

elemento químico presente naturalmente na crosta terrestre, as emissões antropogênicas 

excederam as concentrações naturais (Outridge et al., 2018). O Hg depositado em ambientes 

aquáticos é suscetível a transformações químicas que, a depender das condições ambientais 

e das propriedades dos sedimentos, podem favorecer seu acúmulo nos sedimentos 

superficiais, ou no transporte para a atmosfera e para as comunidades biológicas (Pelcová et 

al., 2010; Rodrigues et al., 2019; Acquavita et al., 2021). Nesse sentido, os sedimentos 

superficiais são importantes indicadores das concentrações de Hg em ecossistemas 

aquáticos (Portela et al., 2020). No entanto, a biogeoquímica do Hg em ambientes aquáticos 

é muito complexa e dependente da sinergia entre diversos processos ambientais, portanto, 

os fatores que influenciam o seu ciclo podem variar em diferentes regiões (Paranjape e Hall, 

2017).  

Devido ao avanço das atividades antrópicas e o incremento da poluição em ambientes 

aquáticos, índices de poluição e risco ecológico associado aos metais potencialmente tóxicos, 

incluindo o Hg, foram desenvolvidos para avaliar a qualidade dos sedimentos em relação a 
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valores de referência (Ferreira et al., 2022). Em paralelo, análises geoestatísticas vêm sendo 

aplicadas para avaliar os padrões de distribuição espacial do Hg em ambientes aquáticos 

(Forsythe et al., 2013; Almeida et al., 2014). Entre os métodos geoestatísticos, a krigagem 

considera a correlação espacial entre as unidades amostrais, permitindo a simulação de 

valores para locais não amostrados (Landim e Sturaro, 2002). Ademais, ao considerar a 

correlação espacial, a krigagem possibilita a identificação de padrões comumente omitidos 

em análises estatísticas clássicas, que partem do pressuposto da independência espacial 

entre as amostras (Odumo et al., 2014). Desse modo, a integração dos índices de avaliação 

dos sedimentos e de análises geoestatísticas demonstrou ser uma ferramenta robusta para 

identificar pontos críticos de poluição e risco ecológico associado ao Hg e outros metais 

potencialmente tóxicos em ambientes aquáticos (Chen et al., 2013; Wang et al., 2015; Mitchell 

et al., 2019). 

No Brasil, os estudos sobre Hg em ambientes aquáticos foram impulsionados 

principalmente pelo desenvolvimento da mineração de ouro na Amazônia a partir da década 

de 1970 (Lacerda, 1997). Entretanto, apesar do avanço nas pesquisas sobre o Hg nas últimas 

décadas, grande parte dos estudos ainda se concentra na região amazônica, enquanto há um 

déficit de informação sobre os demais biomas brasileiros, sobretudo o Cerrado (Neto e Brito, 

2021). Desse modo, esse estudo tem como objetivo: (i) quantificar as concentrações de 

mercúrio total (HgT) nos sedimentos de lagos da planície de inundação do rio Araguaia, 

avaliando a qualidade do ambiente através dos índices de geoacumulação (Igeo) e risco 

ecológico (ERI); (ii) verificar a relação entre as concentrações de Hg e variáveis ambientais 

locais e da paisagem; e (iii) identificar regiões com maior probabilidade de acúmulo de Hg nos 

sedimento a partir da integração entre métodos geoestatísticos e os índices Igeo e ERI. 

 

MATERIAIS E MÉTODOS 

Área de estudo 

O rio Araguaia é o principal sistema fluvial do Planalto Central (Valente et al., 2013). 

Sua bacia hidrográfica tem aproximadamente 377.000 km2 de área e vazão média anual de 

6.420 m3.s-1 (Latrubesse e Stevaux, 2002; Aquino et al., 2009). A região do Médio Araguaia, 

foco desse estudo, possui aproximadamente 1.160 km de extensão, é caracterizada por uma 

planície aluvial bem desenvolvida e com baixa sinuosidade (Latrubesse et al., 2009), que 

drena sobre rochas Pré-Cambrianas e planícies sedimentares do Cenozóico tardio (Aquino et 

al., 2009). Esse segmento possui a maior área de drenagem da bacia hidrográfica, 

compreendendo um mosaico representativo de sistemas lacustres (Morais et al., 2005), e os 
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principais tributários da bacia do Araguaia (Aquino et al., 2009). O clima predominante na 

região é classificado como tropical com inverno seco (Aw), com duas estações bem definidas: 

uma seca, de maio a setembro; e outra chuvosa, de outubro a abril (Alvares et al., 2013). As 

estações sazonais bem demarcadas caracterizam a planície de inundação do rio Araguaia 

como uma zona úmida com flutuações no nível da água de baixa amplitude (Junk et al., 2014), 

com variações entre 3 e 7 m entre os períodos de seca e chuva (Irion et al., 2016).  

 

Coleta, processamento e determinação de mercúrio total (HgT) nas amostras de 

sedimento 

O presente estudo foi realizado em 30 lagos do Médio Araguaia, em um trecho que se 

estende por aproximadamente 350 km da planície de inundação. Os pontos de coleta foram 

distribuídos no rio Araguaia (n=13), rio Vermelho (n=10), rio do Peixe (n=4), ribeirão Água 

Limpa (n=2) e rio Crixás (n=1) (Figura 1). As amostras de sedimento superficial foram 

coletadas com uma draga de Eckman (~10 cm) em pontos distantes da influência dos rios, no 

início do período chuvoso (nov/2020). As amostras foram armazenadas em sacos plásticos, 

e mantidas resfriadas em caixas térmicas com gelo até chegar ao laboratório. Em laboratório, 

as amostras foram separadas em duas alíquotas, para análise de HgT e matéria orgânica. As 

alíquotas destinadas à análise de HgT foram secas em estufa a 50°C, desagregadas, 

peneiradas até frações menores que 125 μm, e armazenadas em tubos Eppendorf à 

temperatura ambiente. Para a análise de matéria orgânica, as amostras de sedimento foram 

secas ao ar e peneiradas até frações menores que 2 mm (TFSA). 

A determinação de HgT foi realizada por espectrometria de absorção atômica com 

decomposição térmica, no analisador direto com correção por efeito Zeeman RA915+, 

acoplado a uma câmara de pirólise (Pyro-915+) (Lumex, São Petersburgo, Rússia). A curva 

analítica foi feita com soluções de 0,5, 1, 2, 4, 8 e 10 μg.mL-1 diluídas com água Nanopure a 

partir de solução padrão de Hg para absorção atômica 1.000 μg.mL-1 em HNO3 10% (v/v) 

(Sigma-Aldrich, Missouri, EUA). Todas as amostras, analisadas em triplicata, estavam acima 

dos limites de detecção (0,8 ng.g-1) e quantificação (2,9 ng.g-1) estabelecidos pela curva de 

calibração, com coeficiente de variação máximo de 6%. A validação do método analítico foi 

realizada pela quantificação de HgT no material de referência certificado NRC MESS-4 

(Marine Sediment, n=3), com concentração certificada de 0,09 ± 0,04 mg.kg-1, e concentração 

média obtida igual 0,078 ± 0,0001 mg.kg-1 (87% de recuperação). 
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Figura 1. Localização das unidades amostrais associadas ao rio Araguaia e seus tributários 

 

Caracterização de variáveis locais e da paisagem 

O potencial hidrogeniônico (pH), oxigênio dissolvido (OD), condutividade elétrica (Ec), 

temperatura, turbidez e transparência da água foram mensurados in situ como uma sonda 

multiparâmetros (Horiba U-50). Para a quantificação do teor de matéria orgânica nos 

sedimentos, as amostras (TFSA) foram secas em estufa a 105ºC por 24 h. Posteriormente, 

as amostras foram peneiradas até frações menores que 125 µm, pesadas (~1,5 g), e 

incineradas, em triplicata, a 540ºC por 4 horas (Monroy et al., 2014). 

A caracterização do uso e cobertura do solo foi realizada baseada nos dados raster 

disponibilizados pela Coleção 6 do Projeto MapBiomas, referentes ao ano de 2020, com 

resolução espacial de 30 m (Projeto MapBiomas, 2021). Para o cálculo da área de cada classe 

de uso e cobertura do solo, foram definidos buffers de 1, 3, 5 e 10 km a partir do ponto central 

de cada lago. O índice de intensidade de uso da terra (LUI) foi utilizado para avaliar os 

distúrbios antrópicos no entorno de cada unidade amostral, e nos diferentes buffers, calculado 

pela equação proposta por Rawer-Jost et al. (2004) (Equação 1): 
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𝐿𝑈𝐼 = 4 ∗ %Á𝑟𝑒𝑎𝑠 𝑢𝑟𝑏𝑎𝑛𝑎𝑠 + 2 ∗ %𝐴𝑔𝑟𝑖𝑐𝑢𝑙𝑡𝑢𝑟𝑎/𝑝𝑎𝑠𝑡𝑎𝑔𝑒𝑚     (1) 

 

Índices de avaliação dRos sedimentos 

O índice de geoacumulação (Igeo) foi utilizado para inferir o grau de poluição Hg nos 

sedimentos, calculado através da Equação 2 (Müller, 1979), onde 𝐶𝑛 é a concentração medida 

do metal, e 𝐵𝑛 é a concentração geoquímica de referência. Um fator de 1,5 é aplicado ao 

valor de referência para incluir possíveis variações devido aos efeitos litogênicos entre as 

unidades amostrais (Müller, 1979). Os resultados do Igeo são classificados em sete classes, 

que variam de sedimentos não poluídos até sedimentos extremamente poluídos (Tabela 1). 

 

𝐼𝑔𝑒𝑜 = 𝑙𝑜𝑔2 [
𝐶𝑛

1.5∗𝐵𝑛
]           (2) 

 

Tabela 1. Classes do índice de geoacumulação (Igeo). 

Classe Igeo Nível de poluição 

0 Igeo < 0 Não poluído 

1 0 < Igeo < 1 Não poluído a moderadamente poluído 

2 1 < Igeo < 2 Moderadamente poluido 

3 2 < Igeo < 3 Moderadamente a fortemente poluído 

4 3 < Igeo < 4 Fortemente poluído 

5 4 < Igeo < 5 Fortemente a extremamente poluído  

6 Igeo > 5 Extremamente poluído 

 

O Índice de Risco Ecológico (ERI) foi calculado para verificar o risco ecológico 

associado ao acúmulo de Hg nos sedimentos do Médio Araguaia. Esse índice foi proposto 

para avaliar os riscos da presença de substâncias tóxicas especificamente em sedimentos de 

ecossistemas lacustres (Håkanson, 1980). O ERI é calculado através da Equação 3, onde 𝑇𝑟 

é o fator de toxicidade de determinada substância (Hg = 40), e 𝐶𝐹 é razão entre a 
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concentração determinada em cada unidade amostral e o valor de referência da área de 

estudo. Os resultados do ERI são agrupados em cinco classes que representam o risco 

ecológico associado ao metal (Håkanson, 1980) (Tabela 2): 

 

𝐸𝑅𝐼 = 𝑇𝑟 ∗ 𝐶𝐹           (3) 

 

Tabela 2. Classes do Índice de Risco Ecológico (ERI). 

ERI Risco ecológico 

ERI < 40 Baixo 

40 ≤ ERI < 80 Moderado 

80 ≤ ERI < 160 Considerável 

160 ≤ ERI < 320 Alto 

ERI ≥ 320 Muito alto 

 

A utilização de médias globais como valores de referências pode resultar em 

interpretações equivocadas sobre os padrões de acumulo de metais em escala regional e 

local (Matschullat et al., 2000), indicando respostas do tipo falso-negativo (Ferreira et al., 

2022). Desse modo, recomenda-se uso de concentrações referentes às áreas próximas da 

região a ser avaliada (Santolin et al., 2015). Considerando que ainda não há dados publicados 

sobre Hg na região do Araguaia, determinamos o valor de referência para o cálculo do Igeo e 

do ERI a partir de nosso conjunto de dados. O teste de Grubbs foi aplicado para identificar 

outliers, e o teste de Shapiro-Wilk foi usado para verificar a normalidade dos dados. Não foram 

identificados outliers e os dados não apresentaram distribuição normal, logo, o valor de 

referência foi obtido pela mediana das concentrações de HgT em todos os lagos (Yan et al., 

2020).  

 

Análise estatística 

Aplicamos a Análise de Componentes Principais (PCA) para avaliar a relação entre as 

concentrações de HgT, parâmetros físico-químicos da água, matéria orgânica dos sedimentos 

e uso do solo. Todas as análises estatísticas foram realizadas no software R (R Core Team, 
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2022). A PCA foi realizada com a função prcomp do pacote stats, e os biplots foram 

construídos com a função ggbiplot do pacote ggplot2. Os eixos da PCA foram escolhidos 

baseado critério de Kaiser-Guttman, selecionando apenas os eixos com autovalores acima de 

um (1) (Legendre e Legendre, 2012). Os índices de geoacumulação e risco ecológico foram 

representados em gráficos de pontos, indicando os limites entre as classes. Os gráficos foram 

realizados no software Prism 8.0.1. (GraphPad Software, San Diego, EUA). 

 

Análises geoestatísticas 

As análises geoestatísticas são baseadas no conceito da dependência espacial e no 

entendimento de que cada ponto no espaço não representa um único valor, mas sim uma 

distribuição de probabilidade de ocorrência de valores (variável regionalizada) (Yamamoto e 

Landim, 2013). Entre os métodos geoestatísticos, a krigagem indicativa (KI) é indicada para a 

avaliação de riscos ambientais (Journel, 1988). A KI não faz suposições distributivas, e 

acomoda alta conectividade de valores extremos (Pardo-Igúzquiza e Dowd, 2005). Assim, 

esse é o método mais adequado para nosso conjunto de dados, que apresenta elevada 

amplitude de valores entre as unidades amostrais. O método indicativo consiste na 

transformação dos dados originais para indicadores binários (0 ou 1), que estimam a 

probabilidade que uma variável de interesse ocorra abaixo ou acima de um determinado valor 

de corte (Bernardi et al., 2015). Após a transformação dos dados, calculam-se os variogramas 

experimentais conforme a Equação 4, onde ℎ é o passo (lag), 𝑣𝑐 é o valor de corte e N é o 

número de pares (Bernardi et al., 2015).  

 

𝑦𝑖(ℎ, 𝑣𝑐) =  
1

2𝑁ℎ
 ∑ [𝑖(𝑥 + ℎ, 𝑣𝑐) − 𝑖(𝑥, 𝑣𝑐)]2𝑁𝑘

𝑖=1         (4) 

 

Modelos geoestatísticos com mais de uma variável de interesse formam a base da 

cokrigagem (Johnston et al., 2001), calculada a partir da autocorrelação espacial de uma 

variável dependente com dados independentes (Yamamoto e Landim, 2013). A cokrigagem 

indicativa (coKI) é realizada pela mesma fórmula da cokrigagem ordinária (coKO), mas com 

indicadores binários no lugar dos valores originais (Johnston et al., 2001). A resolução da 

regressão linear da cokrigagem com uma única variável independente é calculada pela 

Equação 5,  onde  𝜆𝛼  é o peso da variável dependente,  𝜆𝛽  é o peso da variável independente, 

𝑛 (𝑥) é o número de amostras vizinhas da variável dependente, e 𝑛 (𝑦) é o número de 

amostras vizinhas da variável independente (Rodrigues et al., 2022).  
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𝑍𝐶𝐾
∗ (𝑥) =  ∑  𝜆𝛼  (𝑥) 𝑧 (𝑥𝛼 )

𝑛 (𝑥)
𝛼=1 + ∑  𝜆𝛽  (𝑥) 𝑦 (𝑥𝛽 )

𝑛 (𝑦)
𝛽=1       (5) 

 

Nesse estudo, a KI foi utilizada para analisar a probabilidade de ocorrência de áreas 

com maior intensidade de uso da terra (LUI). Em seguida, utilizamos dois coKI para avaliar a 

distribuição espacial do Hg na planície de inundação do rio Araguaia, representado o pelos 

valores Igeo e ERI nos sedimentos lacustres (variáveis dependentes), em função da 

intensidade de uso do solo (LUI, variável independente). Os seguintes valores de corte foram 

adotados para cada variável: (i) Igeo > 0, limite que indica incremento da poluição nos 

sedimentos (Müller, 1979); (ii) ERI > 40, limite que indica incremento do risco ecológico 

associado aos sedimentos (Håkanson, 1980); e (iii) a mediana determinada para o LUI no 

entorno dos lagos. A escala de LUI foi determinada a partir da distância com maior loading no 

primeiro eixo da PCA, indicando a escala com maior influência na ordenação das unidades 

amostrais em nosso conjunto de dados. 

O variograma é uma ferramenta central para as análises geoestatísticas. Ao mensurar 

a dissimilaridade média entre os pontos do conjunto de dados separados por uma distância ℎ 

(Goovaerts, 1997), o variograma permite a avaliação da dispersão espacial de variáveis 

regionalizadas (Bernardi et al., 2015). A KI foi realizada pelo modelo estável, e a coKI foi 

realizada pelo modelo exponencial, pois apresentaram os melhores ajustes. Os variogramas 

dos modelos estável e exponencial são representados pelas equações 6 e 7, respectivamente 

(Montero et al., 2015): 

 

𝛾(ℎ) = 𝐶0 + 𝐶 (1 − 𝑒𝑥𝑝 (− (
ℎ

𝑎
)

𝑎
)) , 0 < 𝑎 ≤ 2        (6) 

 

𝛾(ℎ) = 𝐶0 + 𝐶 (1 − 𝑒𝑥𝑝 (−
ℎ

𝑎
))         (7) 

 

Onde 𝛾(ℎ) é a semi-variância, 𝐶0 é o efeito pepita (nugget), 𝐶 é o patamar (sill), ℎ é o 

passo (lag), e 𝑎 é o intervalo entre as unidades amostrais (range). A razão entre os valores 

de nugget e sill foi calculada para avaliar a dependência espacial dos modelos. Uma razão de 
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<25% indica uma forte dependência espacial, entre 25 e 75% indica uma dependência 

espacial moderada, e >75% indica uma fraca dependência espacial (Cambardella et al., 

1994).  

Realizamos ajustes manuais nos variogramas, e os modelos ideais para nosso 

conjunto de dados foram selecionados a partir da validação cruzada. A validação cruzada foi 

realizada pelo procedimento de Jack-knifing, um processo de reamostragem na qual cada 

ponto do variograma é omitido sequencialmente, e o valor omitido é predito a partir do restante 

do conjunto de dados (Malvić e Bastaić, 2008). Assim, a validação cruzada permite o cálculo 

de parâmetros estatísticos do erro entre os valores observados e preditos. Os parâmetros 

avaliados nesse estudo foram: erro médio (ME), erro quadrático médio (RMSE), erro 

quadrático médio padronizado (RMSSE), e erro médio padronizado (ASE). Valores de ME 

próximos de zero (0) indicam que os modelos não são enviesados, e os valores de RMSE e 

ASE devem ser próximos entre si (Arétouyap et al., 2016). A RMSSE representa a variância 

do erro a partir de ME (Almeida, 2006), e valor próximos de um (1) indicam um bom ajuste 

entre os valores observados e preditos (Arétouyap et al., 2016). As análises geoestatísticas 

foram realizadas com a extensão Geoestatistical Analyst do software ArcMap 10.8.2 (Esri, 

Redlands, EUA). 

 

RESULTADOS 

Concentrações de mercúrio, variáveis ambientais e uso do solo 

Os valores médios ± desvio padrão, amplitude e coeficiente de variação das 

concentrações de Hg, variáveis ambientais e LUI para todo o conjunto de lagos estão 

representados na Tabela 3. As concentrações de HgT nos sedimentos variaram entre 22,6 e 

81,9 ng.g-1, com média de 46,5 ± 17,7 ng.g-1. As maiores concentrações médias foram 

determinadas no rio do Peixe (72,3 ± 8,3 ng.g-1) e ribeirão Água Limpa (63,1 ± 23,7 ng.g-1). 

Por outro lado, os rios Vermelho (44,2 ± 18,1 ng.g-1), Crixás (38,6 ng.g-1) e Araguaia (37,9 ± 

9,0 ng.g-1) apresentaram as menores concentrações, abaixo da concentração média 

determinada para todo o conjunto de dados (Tabela S1). A maioria dos lagos (76%) 

apresentou baixos teores de matéria orgânica nos sedimentos, caracterizados como minerais 

(< 10% de matéria orgânica). O pH da água variou de levemente ácido a alcalino (5,4 – 8,0), 

com oxigênio dissolvido entre 2,6 e 9,7 mg.L-1, e temperatura entre 26,6 e 31,5 ºC. A 

condutividade elétrica variou entre 8 e 62 µS.cm-1. A turbidez e a transparência foram os 

parâmetros físico-químicos da água com maior variação entre os lagos (1,9 - 207 NTU e 15 – 

210 cm, respectivamente). A intensidade de uso do solo apresentou ampla variação, 
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sobretudo no raio de 1 km (0 – 90,6). A partir de 3 km, todos os lagos apresentaram algum 

grau de intensidade de uso do solo. 

 

Tabela 3. Estatística descritiva (média, desvio padrão, amplitude e coeficiente de variação) 

das variáveis ambientais e uso do solo para todo o conjunto de lagos. 

Variáveis Média ± DP Mín - Máx CV% 

Sedimento 

HgT (ng.g-1) 46,5 ± 17,7 22,6 – 81,9 38,2 

Matéria orgânica (%) 8,6 ± 3,5 1,6 – 19,4 40,8 

Água 

pH 6,4 ± 0,7 5,4 – 8,0 10,2 

Oxigênio dissolvido (mg.L-1) 6,6 ± 1,6 2,7 – 9,6 24,4 

Temperatura (ºC) 28,6 ±1,3 26,6 – 31,5 4,4 

Condutividade elétrica 
(µS.cm-1) 

40 ± 13 8 – 62 33,5 

Turbidez (NTU) 44,8 ± 5,5 1,9 – 207,0 114,3 

Transparência (cm) 51,0 ± 7,3 15,0 – 210,0 78,8 

Uso do solo 

LUI1km 30,1 ± 28,2 0,0 - 90,6 93,7 

LUI3km 53,1 ± 33,2 5,4 – 146,6 62,3 

LUI5km 63,5 ± 36,7 12,5 – 148,1 57,8 

LUI10km 74,8 ± 37,7 10,9 – 146,2 50,4 

 

Os três primeiros eixos da PCA explicaram 72,8% da variação dos dados (Figura 2). 

O LUI foi positivamente relacionado com o eixo 1 em todas as escalas (principalmente 5 e 10 

km), enquanto pH, oxigênio dissolvido e temperatura foram negativamente relacionados. No 

eixo 2, as principais variáveis foram transparência, LUI em 1 e 3 km (negativo), e 

condutividade elétrica e turbidez (positivo). O eixo 3 demonstrou a relação entre Hg e a 

matéria orgânica nos sedimentos, sendo as variáveis com maiores loadings, ambas com sinal 

positivo (Figura 2b, Tabela S2). 

Considerando os eixos 1 e 2, os lagos associados ao rio Vermelho, que apresentaram 

elevada intensidade de uso do solo, foram agrupados junto ao LUI5km e LUI10km, e matéria 
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orgânica dos sedimentos, turbidez e condutividade elétrica. Os lagos associados do rio 

Araguaia foram ordenados inversamente ao uso do solo e Hg nos sedimentos, sendo 

associados principalmente com oxigênio dissolvido, pH e temperatura da água. Os lagos do 

rio do Peixe e ribeirão Água Limpa, que apresentaram maiores concentrações de Hg, foram 

associados ao Hg e ao LUI em escala local (1km) (Figura 2a). Nos eixos 1 e 3, houve uma 

maior dispersão das unidades amostrais entre os rios. No entanto, os lagos do rio Vermelho 

foram predominantemente associados ao uso do solo, e os lagos do rio Araguaia aos 

parâmetros da água, enquanto os lagos associados ao rio do Peixe e ao ribeirão Água Limpa 

foram agrupados junto ao Hg e aos teores de matéria orgânica dos sedimentos (Figura 2b). 

O resumo das variáveis em cada sistema fluvial está disponível na Tabela S1. 

 

 

Figura 2. Biplot representando a ordenação das variáveis e unidades amostrais de acordo 

com os resultados da PCA. HgT: HgT nos sedimentos; MO: matéria orgânica dos sedimentos; 

OD: oxigênio dissolvido; Temp: temperatua; Cond: condutividade elétrica; Turb: turbidez; 

Transp: transparência. L1, L3, L5 e L10: LUI em buffers de 1, 3, 5 e 10 km, respectivamente.  

 

Índices de avaliação dos sedimentos 

Os resultados do Igeo variaram entre -1,36 até 0,50, com 70% das unidades amostrais 

sem nenhum grau de poluição (Classe 0; n = 21), e o restante das unidades amostrais em 

transição entre não poluídas e moderadamente poluídas (Classe 1, n = 9). Todos os lagos do 

rio do Peixe foram classificados como Classe 1 (n = 4), e demais lagos são situados no rio 

Vermelho (n = 3), rio Araguaia (n = 1) e ribeirão Água Limpa (n = 1) (Figura 3a). Em relação 

ao ERI, 15 unidades amostrais apresentaram baixos riscos ecológicos (ERI < 40). Exceto o 
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lago do rio Crixás, todos os sistemas fluviais apresentaram lagos com risco ecológico 

moderado associado aos sedimentos (40 ≤ ERI < 80; n = 12). Riscos ecológicos consideráveis 

foram observados apenas no ribeirão Água Limpa, rio do Peixe e rio Vermelho (80 ≤ ERI < 

160, n = 3) (Figura 3b). Os resultados detalhados das concentrações de Hg, Igeo e ERI em 

cada lago foram descritos na Tabela S3. 

 

 

Figura 3. Gráfico de pontos representando os resultados de Igeo e ERI em cada unidade 

amostral, agrupadas por sistema fluvial. A figura (a) representa os resultados de Igeo, e as 

linhas horizontais indicam a separação entre as classes 0 (não poluído) e 1 (não poluído a 

moderadamente poluído). A figura (b) representa os resultados de ERI, e as linhas horizontais 

representam a separação entre as classes 1 (risco ecológico baixo), 2 (risco ecológico 

moderado) e 3 (risco ecológico considerável). 
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Distribuição espacial dos índices de uso da terra, geoacumulação e risco ecológico  

A distribuição espacial da intensidade de uso do solo demonstrou um claro gradiente 

de antropização na região do Médio Araguaia. As áreas com maior intensidade de uso do solo 

estão situadas à montante, na região do rio Vermelho e ribeirão Água Limpa, enquanto as 

áreas com menor probabilidade de intensidade de uso do solo acima da mediana regional 

estão localizadas à jusante (Figura 4a). O variograma indicou a dependência espacial 

moderada de LUI (31%), com continuidade espacial (range) de aproximadamente 150 km 

(Tabela 4).  

Os índices de avaliação dos sedimentos apresentaram padrões de distribuição 

similares ao de LUI, com menores valores ao norte. A coKI indicou o rio do Peixe como um 

hotspot para o acúmulo de Hg, com maiores probabilidades de poluição (Igeo > 0, 52-88% de 

probabilidade) (Figura 4b), e maiores probabilidades de risco ecológico no rio do Peixe e no 

Ribeirão Água Limpa (ERI > 40, 65-94% de probabilidade) (Figura 4c). Os variogramas 

determinaram uma dependência espacial moderada entre Igeo e LUI (63%), com continuidade 

espacial de 205 km, e uma forte dependência espacial entre ERI e LUI (24%), com 

continuidade espacial de 105 km (Tabela 5). As variáveis apresentaram anisotropia 

geométrica em direção à nordeste (18º NE), seguindo a direção do fluxo do rio Araguaia. A 

validação cruzada determinou que os ajustes dos variogramas foram precisos para os três 

modelos, com RMSSE próximo de um (1), ME próximo de zero (0), e valores similares para 

RMSE e ASE (Tabela 4). Os variogramas estão representados na Figura S1. 
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Figura 4. Mapas de probabilidade de ocorrência dos índices avaliados, sendo (a) krigagem 

indicativa de LUI, (b) cokrigagem indicativa entre Igeo e LUI (Class 0: Unpolluted; Class 1: 

Unpolluted to moderately polluted), e (c) cokrigagem indicativa entre ERI e LUI (Class 1: Low 

ecological risk; Class 2: Moderate ecological risk; Class 3: Considerable ecological risk). 

 

Tabela 5. Parâmetros de ajuste dos variogramas e da validação cruzada 

Variáveis 

Parâmetros do variograma Validação cruzada 

Método Modelo C C0 
C/ 
C0 

𝒂 ME RMSSE RMSE ASE 

LUI10km (> 84) KI Estável 0,08 0,26 0,31 1,48 0,002 1,02 0,31 0,31 

Igeo (> 0)    
LUI10km (> 84) 

coKI Exponencial 0,24 0,38 0,63 2,1 0,01 1,006 0,43 0,43 

ERI (> 40)   
LUI10km (> 84) 

coKI Exponencial 0,10 0,42 0,24 1,02 0,02 1,04 0,51 0,52 

KI: Krigagem Indicativa; coKI: Cokrigagem Indicativa; C: Nugget, C0: Sill, 𝑎: Range; ME: Erro médio; 

RMSSE: Erro quadrático médio padronizado; RMSE: Erro quadrático médio; AVS: Erro médio 

padronizado. Os parâmetros do variograma estão representados em graus decimais; para a conversão 

em escala métrica, utilizamos a proporção 1 grau decimal = 102,47 km. 

 

DISCUSSÃO 

As concentrações determinadas nos sedimentos dos lagos do Médio Araguaia estão 

de acordo com as concentrações relatadas em outros lagos de planícies de inundação no 

Brasil (Tabela 5). Nossos resultados foram muito similares aos determinados em lagos da 

planície de inundação do Pantanal, assim como na planície de inundação do rio Paraná, na 

região sul do Brasil. As concentrações de Hg nos lagos associados ao rio do Peixe e ao 

ribeirão Água Limpa, que apresentaram teores de Hg mais elevados, foram próximas das 

relatadas em lagos associados ao rio Madeira, na Amazônia. No entanto, as concentrações 

obtidas em nosso estudo foram substancialmente inferiores às determinadas nas bacias 

hidrográficas dos rios Negro e Tapajós. 

 

Tabela 5. Concentrações de HgT (ng.g-1) nos sedimentos superficiais de lagos de planície 

de inundação no Brasil. 

Bioma Rio associado  N HgT Referências 
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Cerrado 

Araguaia  13 37,9 

Este estudo 

Água Limpa  2 63,1 

Vermelho  10 44,2 

Do Peixe  4 72,3 

Crixás  1 38,6 

Mata 
Atlântica Paraná 

 
2 66,5 Remor et al. (2015) 

Pantanal 
Paraguai/Cuiabá  9 33,2 Hylander et al. (2000) 

Cuiabá 
 

2 46,3 Leady e Gottgens (2001) 

Amazônia 

Madeira  8 64,7 Bastos et al. (2006) 

Madeira  1 77,7 Almeida et al. (2014) 

Madeira  1 69,0 Araujo et al. (2018) 

Negro  2 194,2 Bisinoti et al. (2007) 

Negro  2 99,5 Araujo et al. (2018) 

Tapajós  8 157,8 Oestreicher et al. (2017) 

Tapajós  1 76,0 Araujo et al. (2018) 

N: número de lagos amostrados em cada estudo 

 

Apesar do caráter predominantemente mineral dos sedimentos, a ordenação da 

matéria orgânica e do HgT indica que a quantidade de matéria orgânica pode influenciar sua 

distribuição nos lagos do Médio Araguaia. Estudos conduzidos em ambientes neotropicais 

também observaram associações entre os teores de matéria orgânica e o Hg nos sedimentos 

(Bisinoti et al., 2007; Vergotti et al., 2009; Almeida et al., 2014; Lino et al., 2019). No entanto, 

o papel da matéria orgânica para ciclo biogeoquímico do Hg é multifacetado (He et al., 2019). 

O Hg apresenta forte afinidade com os grupos funcionais que compõem a matéria orgânica, 

como os ácidos húmicos e fúlvicos, e compostos organossulfurados do grupo tiol (Feyte et al., 

2010; Gu et al., 2011), resultando na maior adsorção desse elemento em sedimentos com 

caráter orgânico (Vergotti et al., 2009; Almeida et al., 2014). Por outro lado, o sedimento 

também representa uma fonte secundária de Hg em ecossistemas aquáticos (Acquavita et al., 

2021), atuando como um importante substrato para a conversão de Hg2+ em CH3Hg+ 

(metilmercúrio) por bactérias sulfato-redutoras (Regnell e Watras, 2019). A presença da 

matéria orgânica acelera a atividade microbiana, implicando em maiores taxas de metilação 

e, consequentemente, no maior transporte de Hg para as cadeias tróficas (He et al., 2019). 

Nossos resultados demonstraram que os lagos com maiores concentrações de HgT, situados 

no rio do Peixe e ribeirão Água Limpa, também apresentaram maiores teores de matéria 
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orgânica (Tabela S1). Nesse sentido, a adsorção e a subsequente metilação do Hg nesses 

sedimentos pode elevar o risco ecológico nesses ambientes, aumentando sua mobilização 

para as comunidades biológicas. 

Os sistemas fluviais podem ser classificados em ambientes de águas pretas, águas 

brancas e águas claras, de acordo com o os parâmetros físico-químicos que conferem 

coloração à água (Sioli, 1975). Estudos que compararam os teores de Hg nos sedimentos 

desses diferentes tipos de ambientes concluíram quem, em geral, as concentrações são mais 

elevadas em ecossistemas de águas pretas, seguido por ambientes de águas brancas e 

águas claras (Lacerda et al., 1990; Vieira et al., 2018). A planície do Araguaia é classificada 

como uma planície de inundação de águas claras (Junk et al., 2011; Irion et al., 2016), com a 

ocorrência não usual de alguns tributários de águas brancas (Ríos-Villamizar et al., 2020); o 

que foi observado em nossos resultados. Em geral, os lagos da planície de inundação do 

Araguaia apresentaram características de ecossistemas de águas claras, exceto pelo rio 

Vermelho, que apresentou características intermediárias entre os sistemas de águas claras e 

águas brancas (elevada turbidez e baixa transparência) (Tabela S1). Os sistemas de águas 

claras são representados pelo baixo transporte de sedimentos argilosos, baixos teores de 

matéria orgânica, transparência da água relativamente alta, e pH entre 5 e 8 (Irion et al., 2016; 

Ríos-Villamizar et al., 2020). Nesse sentido, considerando que as condições ambientais de 

ecossistemas de águas claras não são favoráveis ao acúmulo de Hg nos sedimentos, as 

fontes antrópicas devem ser as principais condutoras das maiores concentrações de Hg 

nesses ambientes. 

Integrando os resultados de Igeo e ERI, os lagos da planície de inundação do rio 

Araguaia não apresentaram graus significativos de poluição, e apresentaram riscos 

ecológicos predominantemente baixos a moderados. Não existem fontes pontuais de Hg 

(como mineração e indústrias) em nossa área de estudo, no entanto, pesquisas realizadas na 

Amazônia demonstraram que o desmatamento e a conversão das áreas nativas para 

atividades agrícolas são importantes fontes de Hg para os sedimentos (Farella et al., 2001; 

Roulet et al.; 1996;2000). Na bacia hidrográfica do rio Araguaia, 45% da área total da bacia 

foi convertida usos agrícolas (40% pecuária e 5% agricultura) (Martins et al., 2021). Esse 

processo de desmatamento para a implantação de áreas agrícolas, intensificado a partir da 

década de 1970, promoveu um aumento significativo da vazão do rio Araguaia (Coe et al., 

2011), assim como o acréscimo das taxas de transporte de sedimentos na calha do rio, com 

um aumento de 2,1 Mt entre 1970 e 2000 (Latrubesse et al., 2009). Assim, essas alterações 

ambientais podem promover favorecer o transporte e o subsequente acúmulo do Hg nos 

ambientes aquáticos da região. Considerando que os índices de avaliação de sedimentos são 

calculados com diferentes valores de referência, não é possível realizar comparações diretas 
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com outros estudos. Um estudo de larga escala na China indicou que sedimentos de bacias 

hidrográficas com intensa atividade agrícola foram classificados como não poluídos a 

moderadamente poluídos (Classe 1), similar ao nosso estudo; no entanto, o risco ecológico 

foi substancialmente mais elevado nessas bacias (Classe 4) (Gao et al., 2016). A distribuição 

espacial de LUI demonstrou um claro gradiente de antropização no Médio Araguaia, com 

elevadas proporções de áreas agrícolas na porção sul da planície de inundação, e 

predominância de áreas naturais ao norte. Realmente, uma análise recentemente sobre 

conflitos do uso do solo na bacia hidrográfica no rio Araguaia identificou a maior ocorrência 

de conflitos de uso do solo na região à montante da Ilha do Bananal, principalmente 

relacionados aos riscos ou limitações do uso da terra para pastagem e agricultura (Fernandes 

et al., 2022). 

As análises geoestatísticas indicaram a correlação espacial entre os índices de 

avaliação dos sedimentos e o uso do solo, com maiores probabilidades de poluição e risco 

ecológico no rio do Peixe, ribeirão Água Limpa e rio Vermelho, que representam as unidades 

amostrais com maior intensidade de uso do solo. A dependência espacial moderada entre Igeo 

e LUI (25 e 75%) confirmou a contribuição das fontes antrópicas para o incremento da poluição 

em nossa área de estudo, mas também a influência de fatores extrínsecos (como fatores 

geológicos e climáticos) (Huang et al., 2021). Por outro lado, a forte dependência espacial 

entre ERI e LUI (< 25%) indica que o uso do solo é a principal fonte de risco ecológico 

associado ao acúmulo de Hg nos sedimentos. Na Amazônia, a conversão da cobertura natural 

do solo elevou significativamente as emissões de Hg para a atmosfera e para os ecossistemas 

aquáticos nos últimos anos (Crespo-Lopez et al., 2021). Esse processo ocorre devido ao 

aumento da remobilização de Hg0 para a atmosfera (Carpi et al., 2014), mas principalmente 

pelo aumento das taxas de erosão e, consequentemente, do transporte de Hg2+ ligado ao 

material particulado para osr ecossistemas aquáticos (Oestreicher et al., 2017). Conforme 

supracitado, a PCA indicou a ordenação lagos do rio Vermelho junto às concentrações de 

HgT, LUI, turbidez e condutividade elétrica em nosso estudo (Figura 2, Tabela S2). Essa 

associação pode indicar a relação entre o processo de intensificação de transporte de 

materiais particulados em função do uso do solo. A turbidez indica a capacidade de dispersão 

solar na coluna d’água, sendo altamente relacionada à presença de sólidos em suspensão 

(Rügner et al., 2013), e a condutividade elétrica representa a capacidade da água de conduzir 

energia elétrica, mensurada pela concentração de íons na coluna d’água (Esteves et al., 

2014). Desse modo, essas variáveis ambientais são associadas à presença de materiais 

particulados em ecossistemas aquáticos, e já demonstraram relações diretas com a 

deposição do Hg nesses ambientes (Riscassi et al., 2011; Ning et al., 2021). Considerando 

que as planícies de inundação são importantes ambientes para a metilação, o acúmulo de Hg 



29 
 

nesses ambientes pode aumentar sua transferência entre as matrizes abióticas e a biota 

aquática (Lino et al. 2019). Assim, a intensificação do uso do solo na região do Médio Araguaia 

pode elevar o risco ecológico associado às concentrações de Hg nos sedimentos. 

A continuidade espacial dos modelos, baseada nos alcances dos variogramas, 

demonstraram padrões distintos entre os modelos. A menor continuidade espacial 

determinada na coKI entre ERI e LUI indica que as variáveis são autocorrelacionadas em 

distâncias de até 105 km. Por outro lado, a elevada continuidade espacial observada para a 

coKI entre Igeo e LUI (205 km) aponta para a distribuição mais ampla da interação entre o Igeo 

e uso do solo. A diferença da continuidade espacial entre os índices pode ocorrer devido à 

menor variação nos valores de Igeo (-1,4 a 0,5) em relação aos de ERI (23,4 a 85,0) (Fallah et 

al., 2019). Em resumo, o ERI demonstrou ser mais sensível às variações do uso do solo em 

menores escala (forte dependência e baixa continuidade espacial), enquanto os resultados 

do Igeo indicam a maior influência de fatores externos em sua distribuição espacial (por 

exemplo, diferentes formações geológicas), mas com potencial para a estimativa de 

probabilidades da poluição por Hg em grandes áreas (dependência moderada e elevada 

continuidade espacial). Desse modo, a combinação entre os índices de avaliação dos 

sedimentos e métodos geoestatísticos demonstrou ser uma ferramenta útil para a 

identificação de pontos prioritários para o acúmulo de Hg, permitindo a visualização de 

diferenças regionais da distribuição espacial do Hg entre o rio Araguaia e seus tributários. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

As concentrações de Hg determinadas nos sedimentos lacustres foram similares às 

encontradas nas planícies de inundação dos rios Paraná e Paraguai, mas inferiores às 

determinadas na Amazônia. Os lagos do Médio Araguaia podem ser classificados como 

ecossistemas de águas claras, que apresenta condições ambientais pouco favoráveis ao 

acúmulo de Hg. Desse modo, os resultados da PCA indicaram que a distribuição do Hg entre 

o rio Araguaia e seus tributários é associada principalmente ao uso do solo e aos teores de 

matéria orgânica nos sedimentos. Em geral, os sedimentos apresentam baixo grau de 

poluição, e riscos ecológicos baixos a moderados. A combinação dos índices de avaliação 

dos sedimentos e de intensidade de uso da terra com os métodos geoestatísticos demonstrou 

ser uma ferramenta eficaz para identificar os principais pontos de acúmulo de Hg, assim como 

a correlação espacial entre o Hg e o uso do solo. Considerando a expansão do desmatamento 

no Brasil, esses resultados são importantes para avaliar os impactos da intensificação do uso 

e ocupação do solo em ecossistemas aquáticos, podendo ser aplicado em diferentes áreas 



30 
 

de estudo. Ademais, esses dados primários são importantes para estabelecer valores de 

referência para a região e subsidiar futuras comparações na região do Médio Araguaia. 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 

 

Figura S1. Variogramas da krigagem indicativa dE (a) LUI; e cokrigagem indicativa de (b) 

Igeo e LUI, e (c) ERI e LUI. 
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Tabela S1. Estatística descritiva (média, desvio padrão, amplitude e coeficiente de variaç) das concentrações de Hg, variáveis ambientais e uso 

do solo separado por sistema fluvial 

Rio N 

Uso do solo         Sedimento          Água 

LUI 
(1km) 

LUI 
(3km) 

LUI 
(5km) 

LUI 
(10km) 

HgT MO pH OD Cond Temp Turb Transp 

Araguaia 13  

Média 
 

25,7 36,7 39,5 46,6 38,0 6,9 6,8 7,6 0,036 29,7 21,2 64,2 

DP 
 

21,8 19,1 18,7 30,4 9,1 2,6 0,6 1,4 0,007 0,9 13,8 28,8 

Mín 
 

0,34 10,0 15,3 10,9 29,6 1,6 5,8 4,4 0,029 28,2 7,5 24,0 

Máx 
 

74,5 71,8 75,3 97,2 64,3 10,8 8,0 9,6 0,050 31,5 59,8 135,0 

CV 
 

84,7 52,1 47,4 65,3 23,8 37,6 9,4 18,4 19,8 3,2 65,3 44,9 

Vermelho 10  

Média 
 

38,2 74,0 93,3 108,0 44,2 9,9 6,0 5,1 0,052 27,5 91,0 23,8 

DP 
 

36,3 29,6 29,8 20,6 18,1 4,1 0,4 1,3 0,008 0,6 67,5 8,8 

Mín 
 

0,2 36,6 56,9 88,2 22,6 6,1 5,4 2,7 0,034 26,6 18,8 15,0 

Máx 
 

90,6 127,1 126,2 146,2 80,2 19,4 6,9 7,0 0,062 28,6 207,0 38,0 

CV 
 

94,8 40,0 32,0 19,1 41,0 41,4 6,5 26,2 16,4 2,1 74,1 37,0 

do Peixe 4  

Média 
 

24,5 45,6 54,3 76,1 72,3 10,0 6,2 6,6 0,035 27,6 23,9 39,5 

DP 
 

27,3 13,5 5,5 16,3 8,3 3,8 0,2 0,5 0,003 0,2 2,5 13,5 
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Mín 
 

0,7 32,2 47,1 65,5 60,9 6,2 6,0 6,2 0,031 27,5 21,2 22,0 

Máx 
 

48,4 63,3 60,2 100,3 80,9 15,2 6,4 7,4 0,038 27,9 26,3 55,0 

CV 
 

111,1 29,6 10,1 21,4 11,5 37,6 3,0 8,3 8,3 0,7 10,3 34,3 

Água Limpa 2  

Média 
 

44,0 96,5 114,7 110,5 65,1 10,2 5,7 6,7 0,010 28,8 17,2 126,0 

DP 
 

30,9 70,9 47,3 5,4 23,8 4,0 0,4 0,2 0,002 0,1 21,6 118,8 

Mín 
 

22,2 46,4 81,2 106,7 48,3 7,3 5,4 6,6 0,008 28,7 1,9 42,0 

Máx 
 

65,9 146,6 148,1 114,3 82,0 13,0 5,9 6,9 0,012 28,9 32,5 210,0 

CV 
 

70,3 73,5 41,3 4,9 36,5 39,2 6,2 3,1 28,3 0,5 125,8 94,3 

Crixás 1 0,0 5,4 12,5 34,0 38,6 8,6 7,0 7,6 0,055 29,3 27,5 47,0 

Geral 30  

Média  30,1 53,1 63,5 74,8 46,0 8,6 6,4 6,6 0,040 28,6 44,8 51,0 

DP  28,2 33,2 36,7 37,7 17,7 3,5 0,7 1,6 0,013 1,3 5,5 7,3 

Mín  0,0 5,4 12,5 10,9 22,6 1,6 5,4 2,7 0,010 26,6 1,9 15,0 

Máx  90,6 146,6 148,1 146,2 81,9 19,4 8,0 9,6 0,060 31,5 207,0 210,0 

CV  93,7 62,3 57,8 50,4 30,2 40,8 10,2 24,4 33,5 4,4 114,3 78,8 

LUI: Índice de intensidade do solo; HgT: Concentração de HgT nos sedimentos (ng.g-1); MO: Teor de matéria orgânica no sedimento (%); OD: 
Oxigênio dissolvido (mg.L-1); Cond: Condutividade elétrica (mS.cm-1); Temp: Temperatura da água (ºC); Turb: Turbidez (NTU); Transp: 
Transparência (cm).
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Tabela S2. Loadings dos três primeiros eixos da PCA 

 

LUI: Índice de intensidade do solo; HgT: Concentração de HgT nos sedimentos (ng.g-1); MO: Teor 

de matéria orgânica no sedimento (%); OD: Oxigênio dissolvido (mg.L-1); Cond: Condutividade 

elétrica (mS.cm-1); Temp: Temperatura da água (ºC); Turb: Turbidez (NTU); Transp: Transparência 

(cm) 

 

Tabela S3. Concentrações de HgT, Igeo e ERI em cada unidade amostral.  

UA Localidade Rio associado Latitude Longitude 
[HgT] 

(ng.g-1) 
Igeo ERI 

1 Lago dos Tigres Rio Vermelho 15°14'31.38"S 51° 8'29.70"O 33,93 -0,77 35,21 

2 Lago do Facão Rio Vermelho 15° 8'30.81"S 51° 8'35.57"O 29,81 -0,96 30,93 

3 Lago Ninharal Rio Vermelho 15° 7'48.09"S 51° 7'56.87"O 58,14 0,01 60,32 

4 Lago Acará Rio Vermelho 15° 3'42.57"S 51° 8'2.78"O 80,22 0,47 83,24 

5 Lago do Claré Rio Vermelho 15° 0'21.26"S 51° 7'53.66"O 28,20 -1,04 29,26 

6 Lago 6 Rio Vermelho 15° 1'8.04"S 51° 7'52.08"O 22,59 -1,36 23,44 

7 Lago Gavião Rio Vermelho 14°59'3.03"S 51° 7'39.61"O 52,65 -0,14 54,63 

8 
Lago da Volta 

Grande 
Rio Vermelho 14°58'40.95"S 51° 7'36.55"O 38,91 -0,57 40,37 

9 
Lago Arranca 

Anzol 
Rio Vermelho 14°57'59.28"S 51° 7'15.99"O 60,66 0,07 62,94 

10 Lago Tainã Rio Vermelho 14°57'27.48"S 51° 6'43.13"O 36,77 -0,65 38,16 

Variáveis PC1 PC2 PC3 

LUI (1km) 0,264 -0,647 -0,461 

LUI (3km) 0,679 -0,631 -0,276 

LUI (5km) 0,832 -0,432 -0,224 

LUI (10km) 0,904 -0,166 -0,105 

HgT 0,308 -0,437 0,592 

MO 0,496 0,208 0,483 

pH -0,776 -0,165 -0,386 

OD -0,779 -0,312 -0,242 

Cond 0,362 0,648 -0,324 

Temp -0,823 -0,112 -0,028 

Turb 0,459 0,517 -0,341 

Transp -0,278 -0,735 0,251 
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11 Lago 11 Rio do Peixe 14°10'19.25"S 50°48'16.08"O 60,87 0,07 63,16 

12 Lago 12 Rio do Peixe 14° 8'6.83"S 50°50'29.92"O 74,08 0,36 76,87 

13 Lago 13 Rio do Peixe 14° 7'58.90"S 50°50'53.89"O 73,36 0,34 76,12 

14 Lago 14 Rio do Peixe 14° 7'21.02"S 50°50'8.97"O 80,91 0,48 83,95 

15 Lago da Saudade Rio Araguaia 14° 8'0.06"S 50°55'39.82"O 30,95 -0,90 32,11 

16 Lago Rico Rio Araguaia 14°11'55.85"S 50°55'16.66"O 64,33 0,15 66,75 

17 Lago Dumbá Rio Araguaia 14°28'12.06"S 50°59'32.22"O 31,29 -0,89 32,47 

18 Lago Mata Coral Rio Araguaia 14°43'37.91"S 51° 2'7.55"O 38,52 -0,59 39,97 

19 Lago Água Limpa Rib. Água Limpa 15° 5'23.84"S 51°24'27.78"O 81,95 0,50 85,03 

20 
Lago Água 

Amarela 
Rib. Água Limpa 15° 1'55.03"S 51°24'4.89"O 48,34 -0,26 50,15 

21 Lago Cocal Rio Araguaia 13°46'27.04"S 50°52'39.18"O 37,60 -0,62 39,01 

22 
Lago São José 

dos Bandeirantes 
Rio Araguaia 13°42'20.19"S 50°48'30.18"O 35,89 -0,69 37,24 

23 Lago Montaria Rio Araguaia 13°22'56.44"S 50°41'11.79"O 35,67 -0,70 37,01 

24 Lago 24 Rio Crixás 13°22'38.48"S 50°36'26.13"O 38,58 -0,58 40,03 

25 Lago Luiz Alves Rio Araguaia 13°13'32.14"S 50°34'20.52"O 45,55 -0,34 47,27 

26 Lago Comprido Rio Araguaia 12°51'16.01"S 50°34'34.71"O 41,27 -0,49 42,83 

27 Lago do Goiaba Rio Araguaia 12°50'54.26"S 50°32'4.40"O 29,56 -0,97 30,67 

28 Lago Varal Rio Araguaia 13° 1'43.32"S 50°36'28.87"O 34,09 -0,76 35,37 

29 Lago Piratinga Rio Araguaia 13° 3'58.54"S 50°34'56.09"O 36,42 -0,67 37,79 

30 Lago do Brito Rio Araguaia 13°10'36.47"S 50°34'57.10"O 32,70 -0,82 33,93 
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Figura 1 - Deslocamento entre as unidades amostrais 

 

 

Figura 2 – Pesagem para a determinação do conteúdo de matéria orgânica nos sedimentos de 

fundo
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Resumo 

O mercúrio (Hg) é um elemento químico amplamente distribuído na crosta terrestre, no entanto, sua 

elevada toxicidade, capacidade de se acumular nos organismos e o aumento progressivo das 

concentrações ao longo das cadeias tróficas o caracterizam como um poluente global de controle 

primário. A base da cadeia trófica das planícies de inundação neotropicais é composta 

principalmente pelo fitoplâncton, macrófitas aquáticas e algas perifíticas associadas às macrófitas, 

sendo uma importante via de transferência de Hg para os níveis tróficos superiores. Porém, as 

condições ambientais locais e as características da paisagem devem mediar esse processo. Nesse 

estudo, nós avaliamos as concentrações de Hg em compartimentos abióticos (água e sedimento) e 

bióticos (macrófita, perifíton e plâncton) da planície de inundação do rio Araguaia (Centro-Oeste 

Brasileiro). Nossos objetivos foram: avaliar o risco ecológico associado aos sedimentos e os 

hotspots das concentrações de Hg, a influência das variáveis locais e da paisagem na sua 

distribuição, e o fator de bioacumulação dos compartimentos bióticos. Os resultados indicaram que 

os sedimentos apresentam risco ecológico baixo a moderado, com maior probabilidade de risco 

ecológico na porção sul da área de estudo. Os hotspots das variáveis da paisagem e das 

concentrações de Hg apresentaram padrões de distribuição distintos, sendo o Hg na água, 

sedimento e macrófitas correlacionados espacialmente com a intensidade de uso do solo, e o Hg 

no perifíton correlacionado com as áreas queimadas. O plâncton não apresentou um padrão claro 

de distribuição espacial. O fator de bioacumulação foi mais elevado no plâncton (2,3 ± 1,8), seguido 

do perifíton (1,3 ± 0,9) e das macrófitas (0,7 ± 0,4). As concentrações de Hg na água foram 

positivamente relacionadas com o pH, e o Hg no sedimento foi relacionado positivamente com o 

conteúdo de matéria orgânica. As concentrações nas macrófitas foram influenciadas positivamente 

pelas concentrações de Hg da água e, principalmente, do sedimento. O perifíton foi o único 

compartimento influenciado significativamente com as variáveis da paisagem, sendo positivamente 

relacionado com a proporção de áreas queimadas no entorno dos lagos, confirmando a correlação 

espacial indicada pela análise de hotspot, além de ser positivamente relacionado com as 

concentrações de Hg nas macrófitas, e inversamente relacionado com a profundidade dos lagos. 

 

Palavras-chave: Bioacumulação; risco ecológico; análise de hotspot; planície de inundação; 

Cerrado.  
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INTRODUÇÃO 

O mercúrio (Hg) é um elemento químico amplamente distribuído na crosta terrestre, 

mobilizado para a atmosfera e ambientes superficiais por fontes naturais (e.g., evaporação natural 

e emissões vulcânicas) e, principalmente, por fontes antrópicas, como a mineração artesanal de 

ouro e as emissões industriais (Lindberg et al., 2007). Devido à sua elevada toxicidade, capacidade 

de bioacumulação em organismos e pelo aumento progressivo das concentrações de acordo com 

o nível trófico (biomagnificação), o Hg é considerado um poluente de controle primário em escala 

global (UNEP, 2019). Uma vez depositado em ecossistemas aquáticos, os processos de especiação 

química e transporte do Hg são mediados por diversos fatores ambientais, como pH, disponibilidade 

de oxigênio, conteúdo de matéria orgânica, entre outros (Paranjape e Hall, 2017), podendo ser 

reemitido para a atmosfera, agregado aos sedimentos superficiais ou transportado através da 

cadeia trófica (Chen et al., 2012).  

O sedimento de fundo é considerado um compartimento fundamental para a ciclagem do Hg 

nos ambientes aquáticos, principalmente devido à sua atuação como substrato para a conversão 

microbiana do Hg inorgânico (Hg2+) em metilmercúrio (CH3Hg+), uma substância neurotóxica 

altamente biodisponível (Helmrich et al., 2021). Assim, os sedimentos são amplamente utilizando 

no monitoramento do Hg em ecossistemas aquáticos, e servem como base para o cálculo de 

métricas de avaliação da integridade ecológica desses ambientes (Arnot e Gobas, 2006; Ferreira et 

al., 2022). Entre esses índices, o índice de risco ecológico (ERI) foi desenvolvido para mensurar o 

risco ecológico associado às concentrações de elementos potencialmente tóxicos, como o Hg 

(Håkanson, 1980). Em paralelo, o fator de bioacumulação (BSAF) foi proposto para avaliar a relação 

direta entre as concentrações de determinada substância em diferentes grupos de organismos e no 

sedimento de fundo (Arnot e Gobas, 2006). 

Em planícies de inundação, o pulso de inundação é o principal fator que promove a 

produtividade e as interações bióticas (Junk et al., 1989). Como consequência, o pulso de inundação 

também influencia diretamente o ciclo biogeoquímico do Hg nos ecossistemas aquáticos, 

controlando o transporte do Hg ligado ao material particulado em suspensão e de matéria orgânica 

para os sedimentos lacustres (Almeida et al., 2014), e alterando as características físico-químicas 

e morfométricas dos lagos (Brito et al., 2017). Assim, durante os períodos de inundação, o acúmulo 

de matéria orgânica e a baixa oxigenação da água caracterizam os lagos de planícies de inundação 

neotropicais como importantes áreas para a metilação (Roulet et al., 2001; Brito et al., 2017), e a 

transferência do Hg de compartimentos abióticos (i.e., água e sedimento) para a cadeia trófica pode 

ser intensificada nesses ambientes (Lino et al., 2019). 

A base da cadeia trófica das planícies de inundação neotropicais é composta principalmente 

pelo fitoplâncton, macrófitas aquáticas e algas perifíticas associadas às macrófitas (Melack et al., 

2009), sendo esses organismos apontados como a via de exposição primária de Hg para os níveis 
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tróficos superiores, como invertebrados (Molina et al., 2010) e peixes (Beltran-Pedreros et al., 2011). 

O Hg dissolvido na coluna d’água é absorvido pelo fitoplâncton através da difusão passiva, e o Hg 

ligado ao material particulado é adsorvido à sua superfície celular (Le Faucheur et al., 2014). Para 

o zooplâncton, essencialmente consumidores primários, a dieta é a principal via de bioacumulação 

de Hg (Kaiz e Mazumder, 2005), demonstrando concentrações significativamente superiores às 

determinadas no fitoplâncton (Lino et al., 2019). As macrófitas aquáticas também desempenham 

um papel importante para a ciclagem do Hg em ecossistemas aquáticos, capazes de adsorver o Hg 

pelos tecidos aéreos, bem como adsorver o Hg inorgânico presente nos sedimentos e partículas 

em suspensão nas raízes (Cosio et al., 2014), que são importantes sítios de metilação em lagos 

neotropicais (Guimarães et al., 2000). Além de servir como fonte alimentar para a biota aquática, as 

macrófitas servem como substrato para a colonização do perifíton (Alvim et al. 2019). O perifíton é 

representado por complexas comunidades de microrganismos (algas, bactérias, fungos e 

invertebrados) e detritos orgânicos e inorgânicos aderidos a um substrato (Wetzel, 1983). Em 

ecossistemas aquáticos neotropicais, as comunidades perifíticas associadas às macrófitas foram 

apontadas como pontos críticos para a metilação do Hg (Guimarães et al., 2000; Coelho-Souza et 

al., 2011). No entanto, o papel do perifíton como fonte de Hg ainda é negligenciado em muitos 

estudos (Branfireun et al., 2020) 

O rio Araguaia é um rio de grande porte situado na região Centro-Oeste do Brasil, 

fundamental para a manutenção dos serviços ecossistêmicos e manutenção dos recursos hídricos 

(Latrubesse et al., 2019). A planície de inundação do rio Araguaia, incluindo a Ilha do Bananal, é 

considerada o principal remanescente de áreas úmidas do bioma Cerrado (Savana brasileira) 

(Valente et al., 2013), ocupando uma área de aproximadamente 58.600 km2 (Melack e Hess, 2010). 

No entanto, a integridade ecológica da região é ameaçada pelo desmatamento em larga escala e 

propostas de implantações de usinas hidrelétricas (Pelicice et al., 2021). Atualmente, 51% da área 

da bacia hidrográfica do rio Araguaia foi convertida em agricultura e pecuária (19.611.117 ha), além 

da grande ocorrência de incêndios, com 4.011.095 ha de áreas queimadas entre 2019 e 2020 

(Projeto MapBiomas, 2022a).  

Estudos recentes demonstraram que o desmatamento e os incêndios florestais têm potencial 

para alterar seu ciclo biogeoquímico regional e global (Crespo-Lopez et al., 2018), aumentando a 

emissão de Hg atmosférico (Hg0) e o carreamento do Hg2+ ligado ao material particulado para os 

corpos hídrico (Abraham et al., 2017; Kocman et al., 2017). Em concordância, estudos realizados 

no Brasil indicaram relações positivas entre a conversão vegetação nativa e o acúmulo de Hg na 

água, sedimento e comunidades biológicas aquáticas (Silva et al., 2009; Oestreicher et al., 2017; 

Lino et al., 2019). Apesar dos impactos ambientais na bacia hidrográfica do rio Araguaia, poucos 

estudos sobre Hg estão sendo desenvolvidos na região. Portanto, nosso trabalho determinou as 

concentrações de mercúrio total (HgT) em compartimentos abióticos (água e sedimento de fundo) 

e bióticos (plâncton, macrófitas e perifíton) de lagos da planície de inundação do rio Araguaia, 



45 
 

visando responder as seguintes perguntas: (i) baseado no índice de risco ecológico (ERI), qual o o 

nível de risco ecológico associado às concentrações de Hg nos sedimentos?; (ii) onde estão 

localizados os pontos prioritários de acúmulo de Hg em todos os compartimentos avaliados?; (iii) 

qual o potencial de bioacumulação de Hg nos diferentes grupos que ocupam a base da cadeia 

trófica aquática?; e (iv) as variáveis locais  (parâmetros físico-químicos da água e matéria orgânica 

dos sedimentos) e da paisagem (intensidade de uso do solo e ocorrência de fogo) influenciam as 

concentrações de Hg nos compartimentos abióticos e bióticos? 

 

MATERIAIS E MÉTODOS 

Área de estudo 

O rio Araguaia é um dos principais sistemas fluviais do bioma Cerrado, segmentado em três 

regiões com diferentes características hidrológicas e geomorfológicas: Alto, Médio e Baixo Araguaia 

(Latrubesse e Stevaux, 2002). O foco desse estudo é o Médio Araguaia, que possui a maior 

extensão (~1.160km), e recebe a contribuição dos principais tributários da bacia hidrográfica 

(Aquino et al., 2009) (Figura 1). O Médio Araguaia é drenado sobre rochas Pré-Cambrianas e 

planícies sedimentares do Cenozóico tardio, transportando grandes quantidades de sedimentos 

arenosos (Latrubesse et al., 2009). De acordo com a classificação de Köppen, o clima predominante 

na região é classificado como tropical com inverno seco (Aw), com duas estações sazonais bem 

definidas ao longo do ano: uma seca e uma chuvosa (Alvares et al., 2013). A variação pluviométrica 

entre as estações sazonais resulta em flutuações de 3 a 7 m no nível da água entre a estação seca 

e chuvosa (Irion et al., 2016). 

O Médio Araguaia abriga um mosaico de lagos e regiões pantanosas (Valente et al., 2013), e a 

região apresenta um claro gradiente latitudinal de antropização (Figura 1). As atividades 

agropecuárias, sobretudo pastagens, são predominantes à montante do rio Araguaia, enquanto a 

Ilha do Bananal, representada por um conjunto de áreas protegidas (unidades de conservação e 

terras indígenas), está situada à jusante. Os municípios da área de estudo apresentam baixo grau 

de urbanização, com a população variando de 2.224 a 22.283 habitantes, e densidade demográfica 

de 0,33 a 3,63 hab/km2 (IBGE, 2010).  
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Figura 1. Mapa de localização da planície de inundação do rio Araguaia e dos pontos de coleta. Os 

números indicam o rio Araguaia e seus tributários do, sendo: 1 – rio Araguaia, 2– ribeirão Água 

Limpa, 3 – rio Vermelho, 4 – rio do Peixe, 5 – rio Crixás, 6 – rio Cristalino, 7 – rio das Mortes. 

 

Coleta e processamento de amostras 

As amostras foram coletadas em 98 lagos da planície de inundação do rio Araguaia, em janeiro 

de 2022 (período chuvoso). Os lagos estão distribuídos em um trecho de aproximadamente 750 km 

do canal do rio Araguaia, incluindo o rio Araguaia e seis tributários: ribeirão Água Limpa, rio 

Vermelho, rio do Peixe, rio Crixás, rio Cristalino e rio das Mortes (15°7′ a 9°50′S, e 51°24′ a 50°12′O) 

(Figura 1). As amostras de água, sedimento de fundo e plâncton foram coletadas em todos os lagos 

(n = 98), e as amostras de macrófitas e perifíton foram coletadas em 57 lagos. As amostras de água 

superficial foram coletadas com garrafas de politereftalato de etileno (PET), e as amostras de 

sedimento de fundo foram coletadas com uma draga de Eckman (~10 cm).  
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Nós coletamos todas as espécies de macrófitas disponíveis em cada lago, e selecionamos 

apenas a espécie mais abundante para a quantificação de HgT. As amostras foram identificadas à 

nível de espécie e lavadas em campo para a remoção de macroinvertebrados e sedimentos 

grosseiros. Foram coletadas as espécies flutuantes Eichhornia crassipes, Eichhornia azurea e 

Salvinia auriculata, e as espécies emergentes Paspalum repens e Ludwigia sp. Posteriormente, 

lavamos as macrófitas com água destilada e escovas de cerdas macias para a coleta das amostras 

de perifíton aderido aos seus tecidos. Para a coleta das amostras do plâncton, filtramos entre 2.000 

e 3.000 L de água em redes cônicas de 20 e 68 µm, e as amostras de ambas as redes foram 

homogeneizadas em uma única amostra de plâncton total (Nascimento et al., 2020). 

As amostras foram armazenadas em caixas com gelo até chegar ao laboratório. Em 

laboratório, amostras de sedimento e macrófitas foram secas em estufa a 50°C até peso constante, 

e as amostras de plâncton e perifíton foram liofilizadas. As macrófitas foram trituradas em um 

triturador elétrico, e amostras de plâncton, perifíton e sedimento foram maceradas em cadinho e 

pistilo de porcelana. Todas as amostras sólidas foram peneiradas a 125 µm para a uniformização 

das partículas. As amostras de água foram acidificadas com HNO3 e congeladas até a quantificação 

de HgT. 

 

Determinação de mercúrio total (HgT) 

A quantificação de HgT nas amostras de água foi realizada por espectrometria de 

fluorescência atômica com geração de vapor frio (CVAFS, MERX-T, Brooks Rand, Seattle, EUA), 

por meio da oxidação das formas de mercúrio com 100 µL de BrCl concentrado100 µL de 

NH2OH.HCl 30% (m/v) e 100 µL de SnCl2 20% (m/v) (EPA 1631, 2002). As amostras de sedimento 

foram analisadas por espectrofotometria de absorção atômica por geração de vapor frio (CVAAS), 

no equipamento FIMS-400 (Perkin Elmer, Norwalk, EUA), utilizando como agente redutor uma 

solução mista de NaBH4 0,2% (m/v) e NaOH 0,05% (m/v), e como agente oxidante uma solução de 

HCl 3% (v/v). Resumidamente, a extração química de HgT nos sedimentos foi realizada com 5 mL 

de HCl:HNO3, (3:1) e 5 mL de KMnO4 5% (m/v). As amostras foram mantidas em overnight, e 

tituladas com 0,5 mL de NH2OH.HCl 12% (m/v) para eliminação do excesso de KMnO4. Por fim, as 

amostras foram filtradas em filtros de papel (3 µm de porosidade), transferidas para tubos Falcon 

de 15 mL, e completadas com água Milli-Q (Milli-Q Plus, Millipore, Bedford, EUA) até o volume final 

de 12 mL. Todos os reagentes utilizados para a preparação das amostras e da curva analítica são 

da marca Merck®, exceto BrCl concentrado (Brooks Rand®). 

A determinação de HgT em amostras de plâncton, macrófitas e perifíton foi realizada por 

espectrometria de absorção atômica com decomposição térmica (TDAAS) no analisador direto com 

correção por efeito Zeeman RA915+, acoplado a uma câmara de pirólise (Pyro-915+) (Lumex, São 

Petersburgo, Rússia). Essas matrizes foram analisadas no RA915+ devido à pouca massa de 
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amostra obtidas nas coletas (principalmente plâncton), porque o equipamento apresenta limite de 

detecção baixo para amostras com pouca massa e não exige o pré-tratamento químico das 

amostras, reduzindo perdas (Sholupov et al., 2004). 

Todas as vidrarias utilizadas nas análises foram lavadas em banho de ácido HNO3 5% (v/v) 

por 24h, e enxaguadas com água deionizada. A quantificação de HgT em amostras em branco 

(apenas os reagentes) foi realizada para garantir a pureza das vidrarias e dos reagentes. A 

validação das análises de HgT na água foi realizada a partir da determinação de HgT em amostras 

fortificadas (spikes), e as análises das demais matrizes foram validadas a partir da análise de 

materiais de referência certificados (BCR-414, SRM-1515, PACS-3, SS-2), com taxas de 

recuperação dentro do limite aceitável (80-120%). As amostras sólidas foram analisadas em 

duplicata, com coeficiente de variação máximo de 15% entre as réplicas. Informações sobre os 

limites de detecção e as análises dos materiais de referência estão disponíveis no Material 

Suplementar (Tabela S1). 

 

Índice de risco ecológico (ERI) e fator de bioacumulação (BSAF) 

O Índice de Risco Ecológico (ERI) foi utilizado para verificar o risco às comunidades biológicas 

associado ao acúmulo de Hg nos sedimentos. O ERI é calculado pela multiplicação entre o fator de 

toxicidade do Hg (Tr = 40) e a razão entre a concentração determinada em cada unidade amostral 

(𝑐𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜) e o valor de referência da área de estudo (𝐶𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑) (Equação 1, Håkanson, 1980). 

O valor de referência regional foi calculado a partir da concentração média obtida para os lagos com 

mais de 75% de vegetação natural preservada em escala de paisagem (10 km) (Yan et al., 2020). 

Os resultados do ERI são agrupados em cinco classes que variam de baixo a muito alto risco 

ecológico (Tabela 1).  

O fator de bioacumulação entre a biota e o sedimento (BSAF) foi utilizado para avaliar o 

potencial de bioacumulação de Hg nos diferentes grupos de organismos, calculado a partir da razão 

entre as concentrações determinadas na biota (𝐶𝑏𝑖𝑜𝑡𝑎) e no ambiente (𝐶𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜) de cada lago 

(Equação 2, Arnot e Gobas, 2006). Os resultados do BSAF foram agrupados em três classes, de 

acordo com Roy et al. (2021) (Tabela 1). 

 

𝐸𝑅𝐼 = 𝑇𝑟 ∗
𝑐𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜

𝐶𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑
   (1) 

 

𝐵𝑆𝐴𝐹 =  
𝐶𝑏𝑖𝑜𝑡𝑎

𝐶𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜
      (2) 
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Tabela 1. Classes do Índice de Risco Ecológico (ERI) e fator de bioacumulação entre a biota e o 

sedimento (BSAF) 

ERIa Risco ecológico BSAFb Bioacumulação 

ERI < 40 Baixo  < 1 Não significativa 

40 ≤ ERI < 80 Moderado  1 ≤ BSAF ≤ 2 Microconcentração 

80 ≤ ERI < 160 Considerável > 2 Macroconcentração 

160 ≤ ERI < 320 Alto   

ERI ≥ 320 Muito alto    

aHåkanson (1980), bRoy et al. (2021) 

 

Caracterização das variáveis locais e da paisagem 

As variáveis locais são representadas pelos parâmetros físico-químicos da água e pelo 

conteúdo de matéria orgânica do sedimento. Os parâmetros físico-químicos da água foram 

mensurados in situ em todos os lagos. O potencial hidrogeniônico (pH), oxigênio dissolvido (OD), 

temperatura, transparência, condutividade elétrica (Ec), turbidez e sólidos dissolvidos totais (TDS) 

foram medidos com uma sonda multiparâmetros (Horiba U-50), e a profundidade foi mensurada 

com uma sonda portátil (Hondex PS-7). Para a análise de matéria orgânica do sedimento, as 

amostras de sedimento foram secas ao ar, peneiradas até frações menores que 125 µm, pesadas 

(~1,5 g), e incineradas a 540ºC por 4 horas (Monroy et al., 2014). A porcentagem de matéria 

orgânica foi calculada pela diferença entre a massa de amostra antes e após a incineração. 

As variáveis da paisagem são representadas pelo uso do solo e ocorrência de fogo, 

determinadas em buffers de 10 km a partir do ponto de coleta em cada lago. Todos os dados foram 

obtidos através da Coleção 7 do Projeto MapBiomas, com resolução espacial de 30 m (Projeto 

MapBiomas, 2022a). A classificação de uso e ocupação do solo é referente ao ano de 2021, e os 

dados de ocorrência de fogo são representados pela área queimada acumulada em 2019 e 2020. 

O índice de uso do solo (LUI) foi utilizado para avaliar a intensidade de uso do solo no entorno de 

cada unidade amostral (Equação 3, Rawer-Jost et al., 2004). Para o cálculo do LUI, os dados de 

uso do solo foram reclassificados em: áreas naturais (formações florestais, savânicas e 

campestres), agricultura e pecuária, áreas urbanas e outros (solo exposto, corpos d’água e não 

identificado).  

 

𝐿𝑈𝐼 = 4 ∗ %Á𝑟𝑒𝑎𝑠 𝑢𝑟𝑏𝑎𝑛𝑎𝑠 + 2 ∗ %Á𝑟𝑒𝑎𝑠 𝑑𝑒 𝑎𝑔𝑟𝑖𝑐𝑢𝑙𝑡𝑢𝑟𝑎 𝑒 𝑝𝑎𝑠𝑡𝑎𝑔𝑒𝑚  (3) 

 



50 
 

Análises espaciais 

A krigagem indicativa foi utilizada para avaliar a probabilidade de risco ecológico associado 

aos sedimentos em escala regional. O método da krigagem indicativa consiste na transformação 

dos dados originais para indicadores binários (0 ou 1), que estimam a probabilidade que uma 

variável de interesse ocorra abaixo ou acima de um determinado valor de corte (Bernardi et al., 

2015). Nós adotamos o valor de corte ERI > 40, visando identificar a probabilidade de ocorrência 

de locais com risco ecológico ao menos moderado (Tabela 1). Após a transformação dos dados, 

calculam-se os variogramas experimentais. O variograma do modelo esférico, adotado em nosso 

estudo, é representado pela Equação 4, onde 𝐶 é a variância estrutural (nugget), 𝐶𝑂 + 𝐶 é o patamar 

(sill), ℎ é a distância entre os pontos (lag), e 𝑎 é alcance do modelo (range) (Yamamoto e Landim, 

2013). 

 

𝛾(ℎ) = {
𝐶𝑂 + 𝐶 [1,5

ℎ

𝑎
− 0,5 (

ℎ

𝑎
)

3
] , ℎ < 𝑎

𝐶𝑂 + 𝐶, ℎ ≥ 𝑎
        (4) 

 

A partir dos parâmetros do variograma, calcula-se a dependência espacial (DE) da variável 

avaliada, de acordo com a Equação 5. Os resultados da análise de dependência espacial foram 

interpretados conforme Montanari et al. (2010), onde valores até 25% indicam dependência espacial 

fraca, moderada entre 25 e 75%, e forte acima de 75%. A validação dos modelos foi realizada pela 

validação cruzada, que possibilita a avaliação dos modelos por parâmetros estatísticos associados 

ao erro, como o erro quadrático médio padronizado (RMSSE) e erro médio padronizado (MSE) 

(Arétouyap et al., 2016).  

 

𝐷𝐸 =  
𝐶

𝐶𝑂 +𝐶
∗ 100            (5) 

 

O índice de Getis-Ord (Gi*) foi utilizado para identificar áreas prioritárias para o acúmulo de Hg 

de todas as matrizes ambientais em escala local. Além disso, também avaliamos pontos com maior 

intensidade de uso do solo e áreas queimadas. O método Gi* mensura o grau de autocorrelação de 

determinada variável entre as unidades amostrais vizinhas, via distância euclidiana, identificando 

agrupamentos espaciais estatisticamente significativos (p-value e z-score) de valores altos e valores 

baixos (Getis e Ord, 2010). Os agrupamentos com valores altos (hotspots, +) e baixos (coldspots,-

) são separados em três classes cada, de acordo com os intervalos de confiança de: 90% (Classes 

+1/-1), 95% (Classes +2/-2) e 99% (Classes +3/-3) (Getis e Ord, 2010). A krigagem indicativa foi 
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realizada com extensão Geoestatistical Analyst, e o Gi* foi calculado através da função Hot Spot 

Analysis, no software ArcMap 10.8.2 (Esri, Redlands, EUA). 

 

Análises estatísticas 

Todas as variáveis foram submetidas aos testes de Kolmogorov-Smirnov (n > 50) ou Shapiro-

Wilk (n < 50) para a avaliação da normalidade de suas distribuições. O teste de Kruskal-Wallis foi 

utilizado para comparar as concentrações de HgT entre sistemas fluviais e o BSAF entre as matrizes 

ambientais. Para as macrófitas e perifíton, as comparações entre tributários foi realizada apenas 

para sistemas fluviais com mais de três lagos coletados. Quando as diferenças foram significativas, 

o teste post hoc de Dunn foi aplicado para indicar quais classes diferiram entre si. Para as 

concentrações de Hg nos sedimentos, que apresentaram distribuição normal, a diferença entre os 

sistemas fluviais foi avaliada pela Análise de Variância (ANOVA) seguida do teste post hoc de 

Tukey. 

Regressões múltiplas foram utilizadas para avaliar a predição das concentrações e 

bioacumulação de Hg pelas variáveis locais e da paisagem. Considerando a ampla escala espacial 

do nosso estudo, realizamos a análise de variogramas para selecionar apenas as variáveis que 

apresentaram dependência espacial entre moderada e forte (> 25%), evitando a inclusão de 

variáveis com distribuição completamente aleatória nos modelos (Equações 4 e 5). As variáveis 

com distribuição aleatória (efeito pepita puro) ou dependência espacial fraca foram removidas do 

banco de dados, e a correlação de Spearman foi aplicada para identificar variáveis multicolineares. 

Variáveis com correlações significativas, porém, com coeficientes de correlação entre fraco e 

moderado (0,1 - 0,4) (Akoglu, 2018) foram consideradas, e a ausência de multicolinearidade entre 

as variáveis foi confirmada pelo fator de inflação da variância (VIF), com VIF < 5 para todas as 

variáveis. Todos os dados, exceto o pH, foram transformados para atender às premissas da 

regressão linear, sendo as porcentagens de matéria orgânica e áreas queimadas transformadas 

pela raiz quadrada do arco-seno, e as demais variáveis transformadas em escala logarítmica (log + 

1). O coeficiente de determinação ajustado (R2
adj) foi calculado para avaliar a importância relativa 

das variáveis significativas em cada modelo, através da função calc.relimp do pacote relaimpo 

(Groemping e Matthias, 2018). A homocedasticidade dos resíduos foi testada através do teste de 

Breusch-Pagan, e a normalidade foi avaliada pelo teste de Kolmogorov-Smirnov. Todas as análises 

estatísticas foram realizadas no software R (R Core Team, 2022). 
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RESULTADOS 

Caracterização das variáveis locais e da paisagem 

Os lagos da planície de inundação do rio Araguaia apresentam pH levemente ácido (6,3 ± 

0,5), sedimentos orgânicos (11,0 ± 4,7%) e temperatura da água entre 27,1 e 32,0°C. A 

profundidade variou entre 3,4 e 12,0 m (6,5 ± 1,7 m), e a transparência entre 0,3 e 4,6 m (1,0 ± 0,6 

m). O valor médio de oxigênio dissolvido foi de 3,0 ± 1,5 mg.L-1, no entanto, concentrações 

relativamente baixas foram observadas nos rios Vermelho (1,4 ± 0,9 mg.L-1) e do Peixe (1,5 ± 0,2 

mg.L-1). Os parâmetros turbidez (4,8 ± 4,8 NTU), condutividade elétrica (27,9 ± 8,3 µS.cm-1) e sólidos 

dissolvidos totais (18,1 ± 5,3 mg.L-1) tiveram grande variação entre o rio Araguaia e os tributários.  

Em relação às variáveis da paisagem, o valor médio de LUI foi 43,3 ± 43,4, e de porcentagem 

de áreas queimadas foi 18,4 ± 17,5%. As duas variáveis apresentaram ampla variação entre os 

sistemas fluviais. Os valores de LUI observados para o ribeirão Água Limpa (114,6 ± 7,5) e rios 

Vermelho (103,7 ± 15,0) e do Peixe (109,0 ± 22,4) fora muito acima da média regional, enquanto os 

menores valores foram determinados nos rios Cristalino (9,5 ± 3,9), das Mortes (12,6 ± 6,0) e Crixás 

(33,0 ± 9,9). Em contraste, as maiores proporções de áreas queimadas ocorreram na região sul da 

planície de inundação, nos rios Cristalino (30,4 ± 12,7%), Araguaia (25,6 ± 18,1) e das Mortes (19,3 

± 8,7), com valores menores que 1,1% nos demais sistemas fluviais. 

 

Concentrações de HgT nos compartimentos bióticos e abióticos  

A Tabela 2 resume as concentrações de Hg em todas as matrizes avaliadas, agrupadas por 

sistema fluvial. As concentrações de HgT na água para todo o conjunto de lagos variaram entre 

0,14 e 4,28 ng.L-1 (1,39 ± 0,79 ng.L-1), sendo significativamente superiores nos lagos do rio Peixe 

em comparação com o rio das Mortes (KW = 18,58; p = 0,003). No entanto, não houve diferença 

significativa entre os demais sistemas fluviais. Nos sedimentos, as concentrações variaram entre 

10,4 e 106,9 ng.g-1 (43,8 ± 16,0 ng.g-1), sendo significativamente superiores no rio do Peixe em 

relação ao rio Araguaia (F6,91 = 2,869, p = 0,013). Apesar de não haver diferenças significativas 

entre os demais sistemas fluviais, em geral, as maiores concentrações médias foram determinadas 

no ribeirão Água Limpa, seguida pelos rios do Peixe, Cristalino, Crixás, das Mortes, Vermelho e 

Araguaia. 

A concentração de HgT no plâncton apresentou ampla variação entre as unidades amostrais 

(16,2 - 305,3 ng.g-1), com média de 93,3 ± 53,3 ng.g-1. As amostras do rio Vermelho apresentaram 

concentrações significativamente inferiores às determinadas nos rios do Peixe (KW = 19,9; p = 003), 

no entanto, não houve diferença significativa entre os demais sistemas fluviais. Nas macrófitas, as 

concentrações variaram entre 5,3 e 76,6 ng.g-1 (30,5 ± 17,3 ng.g-1), sem diferença significativa entre 
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os tributários ou espécies. As concentrações foram mais elevadas na espécie Ludwigia sp. (45,0 

ng.g-1, n = 1), seguida por Salvinia auriculata (33,8 ± 12,5 ng.g-1, n = 10), Paspalum repens (31,6 ± 

20,3 ng.g-1, n = 36), Eichhornia azurea (23,9 ± 8,6 ng.g-1, n = 7), e E. crassipes (15,4 ± 9,1 ng.g-1, n 

= 3). No perifíton, as concentrações variaram entre 16,4 e 81,3 ng.g-1 (48,5 ± 17,5 ng.g-1), com 

concentrações significativamente mais elevadas no rio das Mortes em relação ao rio Vermelho (KW 

= 8,083; p = 0,018). 
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Tabela 2. Estatística descritiva das concentrações de Hg em todas as matrizes e sistemas fluviais analisados 

 
Geral Araguaia Água Limpa Vermelho Peixe Crixás Cristalino Mortes 

Água  
        

N 98 46 3 10 10 3 10 16 

Média ± DP 1,49 ± 0,79 1,32 ± 0,77a 1,47 ± 0,73a 1,88 ± 1,09a 2,04 ± 0,69a,b 1,69 ± 0,80a 1,12 ± 0,46a 1,02 ± 0,58a,c 

Mín - Máx 0,14 - 4,28 0,26 - 4,28 0,80 - 2,25 0,75 - 4,01 1,09 - 3,46 1,04 - 2,59 0,14 - 1,63 0,49 - 2,46 

Sedimento 
        

N 98 46 3 10 10 3 10 16 

Média ± DP 43,8 ± 16,0 38,4 ± 11,9a 62,0 ± 14,7a,b 44,1 ± 9,4a,b 53,3 ± 16,4b 50,2 ± 17,2a,b 51,2 ± 25,4a,b 44,1 ± 17,2a,b 

Mín - Máx 10,4 - 106,9 10,4 - 67,2 49,2 - 78,1 28,7 - 60,0 20,8 - 71,7 30,6 - 62,8 19,3 - 106,9 19,6 - 82,3 

Macrófita 
        

N 57 36 1 8 2 2 1 7 

Média ± DP 30,5 ± 17,8 33,0 ± 19,5a 45,5 20,0 ± 13,5a 26,0 ± 17,9 41,0 ± 23,4 8,5 28,6 ± 6,6a 

Mín - Máx 5,3 - 76,7 9,7 - 76,7 
 

5,3 - 48,5 13,4 - 38,7 24,5 - 57,6 
 

18,1 - 40 

Perifíton 
        

N 57 36 1 8 2 2 1 7 

Média ± DP 48,5 ± 17,5 49,4 ± 16,7a 69,9 36,9 ± 16,1a,b 26,5 ± 8,3 35,5 ± 9,2 51,9 63,1 ± 13,0a,c 

Mín - Máx 16,4 - 81,3 16,4 - 81,3 
 

16,4 - 62,8 20,7 - 32,4 29 - 41,9 
 

45,1 - 78,0 

Plâncton 
        

N 96 46 3 9 10 3 10 16 

Média ± DP 93,3 ± 53,3 91,2 ± 54,5a 44,8 ± 32,7a 46,7 ± 27,4a,b 118,8 ± 38,0a,c 127,8 ± 27,5a 98,5 ± 66,1a 107,8 ± 50,6a 

Mín - Máx 16,2 - 321,5 20,9 - 321,5 21,1 - 82,1 8,2 - 85,6 65,8 - 200,6 102,6 - 157,1 29 - 246,6 39,1 - 240,8 
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Água – ng.L-1. Sedimento, macrófita, perifíton e plâncton – ng.g-1. Duas amostras de plâncton apresentaram concentrações abaixo do limite de detecção, e não foram 

consideradas nas análises estatísticas. As letras ao lado dos valores médios indicam diferenças significativas entre os tributários. Os valores sem nenhuma letra não 

foram comparados devido ao pequeno número de amostras (N < 3). 
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Avaliação do risco ecológico associado ao sedimento e identificação de 

hotspots de Hg 

O valor de referência regional adotado para o cálculo do ERI foi 41,7 ± 17,3 ng.g-1, 

obtido através da média das concentrações determinadas em lagos com pelo menos 

75% da vegetação nativa preservada em um raio de 10 km (n = 59). Os resultados do 

ERI indicaram que apenas um lago que apresentou risco ecológico considerável, situado 

no rio Cristalino (ERI > 80). Os demais lagos apresentaram risco ecológico baixo (ERI 

< 40, n = 48) e moderado (40 ≤ ERI < 80, n = 49).  

A krigagem indicativa mostrou um claro gradiente de risco ecológico na planície de 

inundação, com dependência espacial moderada (71%) e continuidade espacial de até 

660 km, compreendendo toda a área de estudo (Figura 2, Tabela S2). As áreas com 

maior probabilidade de risco ecológico estão situadas entre o ribeirão Água Limpa, rio 

Vermelho e rio do Peixe, na região à montante da Ilha do Bananal (50 – 71%). Os rios 

Cristalino e das Mortes, situados à jusante da Ilha do Bananal, apresentaram baixa 

probabilidade de risco ecológico associado aos sedimentos (< 50%). A validação 

cruzada indicou o ajuste satisfatório do modelo geoestatístico, com RMSSE = 1,02 e 

MAE = 0,0001 (Arétouyap et al., 2016). Todos os parâmetros do variograma e da 

validação cruzada estão disponíveis na Tabela S2. 
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Figura 2. Mapas de probabilidade de risco ecológico (ERI > 40). (a) representa o ERI 

para toda área de estudo, e as demais figuras demonstram o recorte de ERI em cada 

sistema fluvial: (b) ribeirão Água Limpa e rio Vermelho; (c) rio do Peixe; (d) rio Crixás; 

(e) rio Cristalino; e (f) rio das Mortes. Os números na figura a indicam o rio Araguaia e 

seus tributários do, sendo: 1 – rio Araguaia, 2– ribeirão Água Limpa, 3 – rio Vermelho, 

4 – rio do Peixe, 5 – rio Crixás, 6 – rio Cristalino, 7 – rio das Mortes. 

 

Os resultados do Gi* indicaram padrões de distribuição espacial distintos entre 

as variáveis da paisagem e as concentrações de Hg nas diferentes matrizes (Figura 3). 

As maiores probabilidades de ocorrência de hotspots de intensidade de uso do solo 

(LUI) foram determinadas à montante da Ilha do Bananal, principalmente nos lagos 

associados ao ribeirão Água Limpa, rio Vermelho e rio do Peixe. Em contraste, esses 

sistemas fluviais foram os coldspots de incêndios, com os hotspots no rio Cristalino, na 

Ilha do Bananal (Figura 3a,b).  
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Os hotspots de Hg na água e no sedimento ocorreram principalmente nos rios 

Vermelho e do Peixe, à montante da Ilha do Bananal, em concordância com a 

probabilidade de risco ecológico determinada pela krigagem indicativa (Figura 3c,d). No 

entanto, entre os compartimentos bióticos, apenas as macrófitas apresentaram padrões 

em concordância com o risco ecológico (Figura 3e). Os pontos prioritários de acúmulo 

de Hg no perifíton apresentou um padrão contrário às macrófitas, concentrados no rio 

Cristalino e na porção à jusante do rio Araguaia, enquanto as concentrações de Hg 

plâncton não apresentaram padrão de distribuição espacial claro (Figura 3f,g). Todos os 

compartimentos ambientais tiveram hotspots de Hg determinados em pontos próximos 

às cidades (Figura 3). 

 

 

Figura 3. Identificação de hotspots das variáveis: (a) LUI; (b) área queimada; (c) [HgT] 

água; (d) [HgT] sedimento; (e) [HgT] macrófita; (f) [HgT] perifíton; e (g) plâncton. Os 

números na figura a indicam o rio Araguaia e seus tributários do, sendo: 1 – rio Araguaia, 
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2– ribeirão Água Limpa, 3 – rio Vermelho, 4 – rio do Peixe, 5 – rio Crixás, 6 – rio 

Cristalino, 7 – rio das Mortes. 

 

Bioacumulação na base da cadeia trófica aquática 

O BSAF demonstrou padrões de bioacumulação significativamente distintos entre 

os compartimentos (KW = 55,09; p < 0,0001, n = 56), sendo mais elevado no plâncton 

(2,3 ± 1,8), seguido do perifíton (1,3 ± 0,9) e das macrófitas (0,7 ± 0,4) (Figura 4a). O 

processo de bioacumulação positivo foi observado em 26% das amostras de macrófitas 

(n = 15), sendo essas classificadas como microconcentradoras de Hg (1 ≤ BSAF ≤ 2). 

No perifíton, 68% das amostras apresentaram processo de bioacumulação positivo, 

sendo 32 amostras microconcentradoras, e apenas 7 amostras macroconcentradoras 

(BSAF > 2). A maioria das amostras de plâncton apresentou bioacumulação significativa 

(85%), sendo a maioria das amostras classificadas como macroconcentradoras (n = 51). 

A diferença no potencial de bioacumulação entre as macrófitas não foi avaliada 

estatisticamente devido ao baixo número de amostras de cada espécie, no entanto, a 

ordem do BSAF foi: E. crassipes (0,4 ± 0,2) < Ludwigia sp. (0,6) < E. azurea (0,6 ± 0,2) 

< P. repens (0,7 ± 0,4) < S. auriculata (1,0 ± 0,4) (Figura 4b), sendo que nenhum 

indivíduo de E. crassipes, E. azurea e Ludiwigia sp. apresentaram BSAF ≥ 1.  

 

 

Figura 4. (a) Diferença do BSAF na base da cadeia tróficanas macrófitas, perifíton e 

plâncton. As letras indicam grupos com diferença significativa entre si de acordo com o 

teste de Dunn; e (b) valores de BSAF nas espécies de macrófitas. Considerando o 

pequeno número de amostras para a maioria das espécies, a diferença do BSAF entre 

as espécies não foi testada. 
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Influência das variáveis locais e da paisagem nas concentrações de Hg 

As concentrações de HgT na água apresentaram relação positiva com o pH (R2
adj = 

0,117; b = 0,169; p = 0,005), e as concentrações de HgT nos sedimentos foram 

positivamente relacionadas com o conteúdo de matéria orgânica (R2
adj = 0,225; b = 

0,039; p < 0,0001) (Tabela 3). As concentrações de Hg nas macrófitas foram 

positivamente relacionadas com as concentrações na água (R2
adj = 0,063; b = 0,617; p 

= 0,028) e no sedimento (R2
adj = 0,109; b = 0,762; p = 0,006) (Tabela 4).  

Apenas o perifíton apresentou relação significativa com as variáveis da paisagem, 

sendo influenciado positivamente pela proporção de áreas queimadas no entorno dos 

lagos (R2
adj = 0,153; b = 0,014; p = 0,013) (Tabela 4). As concentrações de Hg no 

perifíton também foram positivamente relacionadas com as concentrações das 

macrófitas (R2
adj = 0,059; b = 0,168, p = 0,04), e negativamente com a profundidade dos 

lagos (R2
adj = 0,049; b = -0,447; p = 0,016) (Tabela 3). O modelo de regressão múltipla 

considerando o Hg no plâncton como variável dependente não foi significativo, no 

entanto, foi indicada a relação marginalmente significativa com as concentrações de Hg 

nos sedimentos (p = 0,058) (Tabela 4).  

 

Tabela 3. Parâmetros do modelo de regressão linear múltipla das concentrações de 

HgT nos compartimentos abióticos (água e sedimento) 

Variável independente b t p R2
adj 

[HgT] Água (R2 = 0,252; p < 0,0001) 

[HgT] Sedimento 0,004 0,046 0,963 0,002 

MO -0,001 -0,088 0,930 0,001 

pH 0,169 2,895 0,005 0,117 

Temp 0,626 0,633 0,528 0,004 

Turb 0,016 0,420 0,675 0,003 

Prof 0,105 0,773 0,441 0,004 

OD 0,009 0,101 0,920 0,025 

LUI 0,017 0,391 0,696 0,068 

Áreas queimadas -0,006 -1,975 0,514 0,097 

[HgT] Sedimento (R2 = 0,337; p < 0,0001) 

[HgT] Água 0,005 0,046 0,936 0,002 

MO 0,039 5,279 <0,0001 0,225 

pH -0,128 -1,789 0,077 0,021 

Temp -1,982 -1,712 0,090 0,039 

Turb -0,086 -1,974 0,051 0,031 
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Prof -0,096 -0,594 0,554 0,017 

OD -0,010 -0,091 0,927 0,004 

LUI 0,044 0,874 0,384 0,032 

Áreas queimadas -0,003 -0,666 0,507 0,027 
Sedimento - MO: matéria orgânica do sedimento. Água - Temp: temperatura; Turb: turbidez; Prof: 

profundidade; OD: oxigênio dissolvido. Uso do solo – LUI: índice de uso do solo; áreas 

queimadas: porcentagem de áreas queimadas no entorno dos lagos. As variáveis em negrito 

indicam relações significativas. Os valores de R2 e p no título de cada variável independente são 

referentes ao respectivo modelo de regressão múltipla. 

 

Tabela 4. Parâmetros do modelo de regressão linear múltipla das concentrações de 

HgT nos compartimentos bióticos (macrófita, perifíton e plâncton) 

Variável independente b t p R2
adj 

[HgT] Macrófita (R2 = 0,162; p = 0,046) 

[HgT] Sedimento 0,762 2,870 0,006 0,109 

[HgT] Água 0,617 2,272 0,028 0,063 

MO -0,023 -1,079 0,286 0,008 

pH -0,217 -1,296 0,201 0,026 

Temp 2,095 0,795 0,431 0,005 

Turb 0,141 1,544 0,129 0,027 

Prof -0,087 -0,263 0,794 0,002 

OD 0,326 1,397 0,169 0,047 

LUI 0,121 1,031 0,308 0,013 

Áreas queimadas 0,007 0,805 0,425 0,009 

[HgT] Perifíton (R2 = 0,498; p < 0,0001) 

[HgT] Sedimento 0,044 0,285 0,777 0,008 

[HgT] Água -0,147 -0,095 0,925 0,028 

[HgT] Macrófita 0,168 2,115 0,04 0,059 

MO -0,020 -1,743 0,088 0,052 

pH -0,137 -1,498 0,141 0,074 

Temp 1,384 0,968 0,338 0,021 

Turb -0,072 -1,418 0,163 0,037 

Prof -0,447 -2,509 0,016 0,049 

OD 0,092 0,714 0,479 0,057 

LUI 0,014 0,215 0,831 0,056 

Áreas queimadas 0,013 2,591 0,013 0,153 

[HgT] Plâncton (R2 = 0,009; p = 0,380) 

[HgT] Sedimento 0,422 1,939 0,056 0,049 

[HgT] Água 0,218 0,838 0,404 0,005 

MO -0,001 -0,043 0,966 0,005 

pH -0,163 -1,097 0,276 0,016 

Temp 1,611 0,670 0,504 0,005 

Turb -0,087 -0,921 0,360 0,014 
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Prof 0,445 1,324 0,189 0,014 

OD -0,033 -0,143 0,887 0,001 

LUI 0,009 0,089 0,929 0,001 

Áreas queimadas 0,001 0,086 0,931 0,001 
Sedimento - MO: matéria orgânica do sedimento. Água - Temp: temperatura; Turb: turbidez; Prof: 

profundidade; OD: oxigênio dissolvido. Uso do solo – LUI: índice de uso do solo; áreas 

queimadas: porcentagem de áreas queimadas no entorno dos lagos. As variáveis em negrito 

indicam relações significativas. Os valores de R2 e p no título de cada variável independente são 

referentes ao respectivo modelo de regressão múltipla. 

 

DISCUSSÃO 

As concentrações de Hg determinadas em nosso estudo podem ser compradas 

com outros ecossistemas aquáticos neotropicais (Tabela S3). Assim, as concentrações 

de Hg na água foram substancialmente inferiores às relatadas nas bacias hidrográficas 

dos rios Solimões (Brito, 2015) e Tapajós (Lino et al. 2019), com uma grandeza de 

concentração com média 3 vezes menor. As concentrações de Hg nos sedimentos 

foram intermediárias em relação às determinadas em outros lagos de planície de 

inundação, similar às determinadas em lagos das planícies de inundação dos rios Beni 

(Molina et al., 2010) e Paraguai (Leady e Gottgens, 2001), mas significativamente 

inferiores às determinadas em lagos associados aos rios Madeira (Gomes et al., 2020) 

e Tapajós (Oestreicher et al., 2017). Em contraste, as concentrações de Hg nos 

sedimentos e no plâncton foram muito similares às determinadas em lagos de planície 

de inundação da Amazônia (Roulet et al., 2000; Nascimento et al., 2007; Molina et al., 

2010; Lino et al., 2019). Inclusive, a ampla variação nas concentrações de Hg no 

plâncton também foi observada nesses estudos.  

Nas macrófitas, as concentrações de Hg nas espécies Salvinia auriculata e 

Eichhornia crassipes foram próximas às determinadas em lagos do Pantanal (Leady e 

Gottgens, 2001) e em um reservatório na bacia hidrográfica do rio Madeira (Pestana et 

al., 2016). No entanto, foram muito inferiores às relatadas em reservatórios da região 

Sudeste do Brasil, situados em uma bacia hidrográfica altamente industrializada 

(Molisani et al., 2006). As concentrações de Hg no perifíton foram maiores que as 

relatadas no Pantanal (Leady e Gottgens, 2001), e menores que as determinadas em 

lagos de planície de inundação do rio Beni, na Bolívia, (Molina et al., 2010) e no rio 

Tapajós, na Amazônia brasileira (Coelho-Souza et al., 2011) (Tabela S3).  
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Distribuição espacial de risco ecológico e de pontos prioritários para o acúmulo 

de Hg  

Os sedimentos da planície de inundação apresentam risco ecológico entre baixo 

e moderado, e um claro gradiente de distribuição longitudinal ao longo do rio Araguaia, 

com maiores probabilidades de risco ecológico determinadas à montante da Ilha do 

Bananal, e as menores probabilidades na região da Ilha do Bananal. O análise de 

hotspot, realizada através do índice Gi*, indicou distribuições espaciais inversas de 

intensidade de uso do solo e áreas queimadas, de modo que os hotspots de incêndio 

ocorrem principalmente em áreas naturais. Esse resultado é consistente com um estudo 

recente que avaliou a ocorrência de incêndio em diferentes classes de uso do solo na 

planície de inundação do Pantanal (Barbosa et al., 2020). De acordo com Barbosa et al. 

(2022), 55% do Planalto do Pantanal é ocupado por atividades agrícola, no entanto, 

essas classes de uso do solo apresentaram as menores proporções de áreas 

queimadas, enquanto grandes proporções de áreas queimadas foram observadas em 

formações naturais savânicas e florestais.  

Esse padrão também é observado em escala nacional, de modo que 

aproximadamente 81% das áreas queimadas entre 2002 e 2019 correspondem às áreas 

naturais (Araújo et al., 2012). As planícies de inundação do rio Araguaia e do Pantanal 

estão situadas na região Centro-Oeste do Brasil, cuja expansão da fronteira agrícola em 

direção à região Norte do país resultou na conversão em larga escala da vegetação 

nativa (Trigueiro et al., 2020; Polizel et al., 2021). A intensificação do desmatamento foi 

impulsionada principalmente pela flexibilização das leis ambientais, que reduziu a 

obrigatoriedade de recuperar áreas desmatadas ilegalmente (Silva Júnior et al., 2018; 

Schielein e Börner, 2018). Assim, atividades agropecuárias se tornaram o principal vetor 

para o desmatamento no Brasil, responsável por 97,8% das áreas desmatadas entre 

2019 e 2021 (Projeto MapBiomas, 2022b), e as queimadas são amplamente utilizadas 

para a remoção da vegetação nativa e a implantação de monoculturas e pastagens no 

país (Pivello, 2011). Nesse contexto, considerando a concentração dos focos de 

incêndio nas áreas naturais e a expansão das atividades agropecuárias na região, os 

incêndios podem atuar como um vetor para o desmatamento na planície de inundação 

do rio Araguaia.  

Em relação às concentrações de Hg, observamos a correlação espacial entre de 

uso do solo e as concentrações de Hg na água, nos sedimentos e nas macrófitas, com 

hotspots identificados na porção sul da planície de inundação. Considerando que a 

pecuária é a principal atividade desenvolvida na região, a correlação espacial do Hg 
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com a intensidade do uso do solo pode ser justificada pela maior erosão associado aos 

solos de pastagem, resultando no transporte do Hg ligado ao material particulado para 

os corpos d’água (Comte et al., 2013; Miserendino et al., 2018). No entanto, o transporte 

do Hg via escoamento superficial é restrito à área de drenagem dos lagos, atuando 

principalmente em escala local. Por outro lado, a mobilização de Hg0 pode resultar no 

transporte e deposição atmosférica na forma de Hg2+ em unidades amostrais distantes 

dos focos de incêndio (Gworek et al., 2020), além do transporte eólico das formas 

recalcitrantes do Hg ligado às cinzas resultantes da queima da biomassa (Ku et al., 

2018). Quando depositadas em ecossistemas aquáticos, as cinzas dos incêndios têm 

potencial de sequestrar o Hg dissolvido na coluna d’água e fornecem matéria orgânica 

lábil para a metilação e nutrientes, modificando a estrutura trófica dos lagos e alterando 

a distribuição do Hg entre os compartimentos ambientais (Kelly et al., 2006; Li et al., 

2022). Assim, considerando a ampla superfície de contato e capacidade de acumular 

compostos orgânicos e inorgânicos (Wu, 2016), a adsorção de cinzas pode intensificar 

a bioacumulação e/ou a metilação nesse compartimento. 

 

Água e sedimento 

Nossos resultados indicaram a relação significativa entre Hg na água e o pH, com 

maiores concentrações de Hg em ambientes com pH mais elevado. A influência do pH 

na ciclagem do Hg em ambientes aquáticos já foi amplamente investigada, indicando a 

acidez das águas como um fator limitante para a disponibilidade do Hg para as 

comunidades biológicas (Paranjape e Hall, 2017). Na Amazônia, estudos indicaram que 

unidades amostrais com menor pH apresentaram maiores concentrações de 

metilmercúrio na água (Brito et al., 2017), no plâncton e nos macroinvertebrados 

bentônicos (Vieira et al., 2018). O mesmo padrão foi observado para macrófitas 

(Bergman et al., 2014), fitoplâncton (Zheng et al., 2022) e peixes (Dittman e Driscoll, 

2009) de outros ecossistemas de água doce ao redor do mundo. Portanto, considerando 

que o pH do conjunto de lagos é próximo de neutro, a relação positiva entre o Hg na 

água e pH determinada em nosso estudo aponta para a limitação da partição do Hg 

entre a água e as comunidades biológicas. 

A matéria orgânica do sedimento pode afetar as concentrações de Hg no sedimento 

de maneiras distintas, atuando como fonte ou reservatório elemento nos ambientes 

aquáticos (Liang et al., 2013). Essa relação fonte-reservatório é mediada pela 

composição da matéria orgânica, pela especiação química do Hg e pelas condições 

ambientais (He et al., 2019). Por exemplo, em baixo pH, o Hg é menos suscetível à 
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complexação com a matéria orgânica, disponibilizando maiores quantidades de Hg para 

a metilação microbiana (Ravichandran, 2004). Assim, o pH levemente ácido a neutro 

(5,1 – 7,5) e a forte relação positiva entre Hg nos sedimentos e o conteúdo de matéria 

orgânica sugerem os sedimentos como reservatórios de Hg, reforçando a limitação do 

transporte desse elemento entre os compartimentos abióticos e bióticos na nossa área 

de estudo. 

 

Macrófitas, perifíton e plâncton 

O fator de bioacumulação determinado em nossa área de estudo seguiu a ordem: 

macrófitas < perifíton< plâncton; sendo que apenas 26% das amostras de macrófitas 

apresentaram BSAF > 1. Esse resultado era esperado, visto que as macrófitas são 

produtoras primárias e as concentrações de Hg na água e no sedimento foram 

relativamente baixas. No entanto, apesar do baixo potencial de bioacumulação, o 

modelo de regressão linear múltipla indicou que as concentrações de Hg nas macrófitas 

foram positivamente influenciadas pelas concentrações na água e no sedimento. Entre 

as espécies avaliadas em nosso estudo, a Eichhornia crassipes é amplamente utilizada 

em estudos de fitorremediação de elementos potencialmente tóxicos, devido à sua vasta 

distribuição ao redor do mundo (Odjegba e Fasidi, 2007; Rahman e Hasegawa, 2011; 

Chattopadhyay et al., 2018; Ali et al., 2020). Experimentos realizados em condições 

controladas, visando identificar potenciais espécies para a fitorremediação, 

evidenciaram a eficácia da espécie E. crassipes na remoção de Hg do meio aquático 

(Mishra et al., 2008; Romero-Hernández et al., 2016), além de reduzir a volatilização do 

Hg da água para a atmosfera (Correia et al., 2012). No entanto, essa espécie apresentou 

os menores valores de BSAF no nosso estudo (Figura 4b). Por outro lado, P. repens, 

que apresentou o segundo maior valor médio de BSAF, foi caracterizada como uma 

espécie inadequada para o biomonitoramento de elementos potencialmente tóxicos em 

lagos de planície de inundação do rio Orinoco, demonstrando pouca sensibilidade à 

poluição ambiental (Narayan et al., 2020). Esses resultados reforçam que, além do 

potencial de bioacumulação ser dependente das características morfológicas e 

funcionais de cada espécie, as condições ambientais são fundamentais para o acúmulo 

de Hg nos tecidos das macrófitas (Cosio et al., 2014). 

Apesar da transferência limitada para as macrófitas, estas ainda podem representar 

uma importante via de aporte de Hg para o perifíton aderido aos seus tecidos e, 

consequentemente, para os níveis tróficos superiores, visto que o perifíton é uma 

importante fonte alimentar em lagos de planície de inundação (Roulet et al., 2000; 
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Molina et al., 2010). Essa afirmação é justificada pela proporção de amostras de perifíton 

que apresentaram bioacumulação significativa (68%, 1 ≤ BSAF ≤ 2), indicando o 

aumento em relação às macrófitas, e pelo aumento proporcional das concentrações de 

Hg no perifíton em função das macrófitas determinado pela regressão linear múltipla. 

O modelo de regressão linear múltipla do perífiton foi o mais forte entre as variáveis 

dependentes avaliadas (R2 = 0,498, p < 0,0001), indicando relação negativa com a 

profundidade do lago e positiva com a proporção de áreas queimadas no entorno. A 

relação negativa com a profundidade deve estar diretamente relacionada com a 

incidência de luz, visto que a radiação solar é o principal fator que impulsiona a 

produtividade do perifíton (Qin et al., 2007). Em lagos rasos e com transparência 

relativamente alta, similar aos lagos avaliados neste estudo, o maior alcance da zona 

eufótica intensifica a produtividade e aumenta a biomassa dos diferentes grupos de 

organismos que compõem o perifíton (Vadeboncoeur e Steinman, 2002). Assim, o 

aumento da biomassa pode resultar em maiores taxas de metilação (Lázaro et al., 

2013). Além disso, a maior incidência de luz também favorecer o crescimento das 

macrófitas (Tan et al., 2019) e aumenta a superfície para colonização do perifíton (Ahn 

et al., 2013), ampliando a superfície de contato para o acúmulo do Hg. A relação entre 

Hg no perifíton e áreas queimadas foi a única relação significativa com as variáveis da 

paisagem em nosso estudo, confirmando a correlação espacial determinada pelo índice 

Gi*. Conforme supracitado, os incêndios florestais podem aumentar as concentrações 

de Hg na biota aquática através do escoamento superficial, do transporte atmosférico 

do Hg e das cinzas com espécies recalcitrantes de Hg (Ku et al., 2018; Gworek et al., 

2020; Li et al., 2022).  

O maior fator de bioacumulação no plâncton era esperado, com BSAF > 2 em 

aproximadamente metade das amostras. Considerando a presença do zooplâncton 

(consumidor primário) nas amostras de plâncton total, os valores de BSAF nesse 

compartimento podem indicar o processo de biomagnificação na cadeia trófica 

(Córdoba-Tovar et al., 2022). A ausência de relações significativas das concentrações 

de Hg no plâncton com as variáveis ambientais e da paisagem pode ocorrer devido à 

elevada heterogeneidade na composição das amostras de plâncton total. Estudos 

realizados em lagos da planície de inundação do Araguaia observaram elevada 

heterogeneidade espacial na distribuição de espécies de fitoplâncton e zooplâncton 

entre os lagos (Nabout et al., 2007; Vieira et al., 2017). Como resultado, a variação da 

composição taxonômica resulta em diferentes padrões de acúmulo de Hg, visto que o 

potencial de bioacumulação é distinto em cada grupo funcional (e.g., o tamanho) ou 

espécie (Kainz et al., 2008; Nascimento et al., 2020).  
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Limitações e pontos fortes 

A principal limitação nesse estudo é a falta de caracterização taxonômica das 

amostras de plâncton. Considerando que o fitoplâncton e o zooplâncton ocupam níveis 

tróficos diferentes, é importante conhecer as concentrações de Hg em ambos os grupos 

para conclusões mais precisas sobre a distribuição desse elemento na base da cadeia 

trófica. Além disso, considerando o pequeno tamanho dos organismos planctônicos, a 

presença de partículas inorgânicas também pode interferir nas concentrações de Hg 

(Lino et al. 2019). Adicionalmente, análises em diferentes estações sazonais e a 

quantificação de metilmercúrio também forneceriam informações importantes sobre os 

fatores que controlam a especiação química e ciclagem do Hg nos lagos. Apesar dessas 

limitações, nosso estudo possibilitou a avaliação da bioacumulação de Hg na base da 

cadeia trófica, e das condições ambientais e influências antrópicas que influenciam sua 

distribuição em uma ampla escala espacial, em aproximadamente 750 km da planície 

de inundação do rio Araguaia, abrangendo lagos associados ao rio Araguaia e seus 

tributários. Além disso, a integração entre o índice espacial Getis-Ord Gi* e as 

regressões lineares permitiram a observação de padrões que dificilmente seriam 

identificados isoladamente, visto que as interações influenciadas pela autocorrelação 

entre as unidades amostrais são comumente omitidas nas análises estatísticas 

clássicas (Odumo et al., 2014). 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

O presente estudo realizou um diagnóstico das concentrações de Hg em diferentes 

compartimentos ambientais da planície de inundação do rio Araguaia, em uma ampla 

escala espacial. Os resultados indicaram que as concentrações de Hg nos 

compartimentos abióticos e bióticos estão de acordo com as relatadas em outros 

ecossistemas aquáticos neotropicais sem fontes pontuais significativas de Hg, como 

mineração ou indústria. Os sedimentos apresentaram risco ecológico baixo a moderado, 

com elevada dependência e continuidade espacial. Em resumo, as análises espaciais 

apontaram para diferentes respostas nas concentrações de Hg entre os compartimentos 

ambientais em função das perturbações antrópicas (intensidade de uso do solo e 

incêndios), e as regressões lineares múltiplas também indicaram diferentes fatores que 

influenciam as concentrações de Hg. Aparentemente, a transferência de Hg da água e 

do sedimento para a biota é limitado. Entretanto, o aumento progressivo do BSAF entre 

as amostras de macrófita, perifíton e plâncton podem indicar a biomagnificação do Hg 
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na cadeia trófica, desse modo, recomendamos a avaliação das concentrações de Hg 

em organismos que ocupam os níveis tróficos superiores, como macroinvertebrados e 

peixes. 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 

 

Tabela S1. Limites de detecção e validação dos métodos analíticos 

 Matriz Método 
Limite de 
detecção 

Material de 
referência 

N 
Valor 

certificado 
Valor obtido 

Recuperação 
(%) 

Água CVAFS 0,055 Spike 1 - - 104 

Sedimento CVAAS 0,006 EnviroMAT SS2  1 0,28 0,33 119 

Macrófita TDAAS 0,001 SRM 1515  6 0,0432 ± 0,002 0,0434 ± 0,0003 100 

Perifíton TDAAS 0,005 
SRM 1515  3 0,0432 ± 0,002 0,041 ± 0,003 95 

PACS 3  3 2,98 ± 0,36 2,96 ± 0,11 99 

Plâncton TDAAS 0,002 BCR 414  5 0,276 ± 0,018 0,236 ± 0,008 85 

Todas as concentrações estão representadas em mg.kg-1. 

 

Tabela S2. Parâmetros do variograma e da validação cruzada 

Parâmetros do variograma Validação cruzada 

Variável Modelo Range Nugget Partial Sill Sill 
Dependência espacial 

(%) 
MSE RMSSE 

ERI Esféricol 6,5 0,226 0,09 0,316 71,5 0,0001 1,018 

Os parâmetros do variograma estão representados em graus decimais. 
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Tabela S3. Concentrações de HgT na água, sedimento, plâncton, macrófita e perifíton em ecossistemas aquáticos neotropicais 

 Ambiente Rio associado HgTMédia/mediana HgTMín-Máx Referência 

Água1 Lago(s) Araguaia  1,4 ± 0,8 0,1 - 4,3 Esse estudo 

 Lago(s) Solimões  4,3 ± 0,2 Não informado Brito (2015) 

 Rios e lagos Tapajós 4,6 ± 4,1 0,6 - 23,8 Lino et al. (2019) 

 Rios Negro  8,5 ± 5,0 1,8 - 29,1 Bisinoti et al. (2007) 

Sedimento Lago(s) Araguaia  44 ± 16 10 - 106 Esse estudo 

 Lago(s) Beni Não informado 46 - 79 Molina et al. (2010) 

 Lago(s) Paraguai  Não informado 29 - 45 Leady e Gottgens (2001) 

 Lago(s) Tapajós  157 ± 41 98 - 217 Oestreicher et al. (2017) 

 Lago(s) Madeira  103 ± 10 51 - 140 Gomes et al. (2020) 

Plâncton2 Lago(s) Araguaia 93 ± 53 16 - 321 Esse estudo 

 Lago(s) Tapajós  Não informado 66 - 212 Roulet et al. (2000) 

 Lago(s) Madeira  Não informado 34 - 337 Nascimento et al. (2007) 

 Lago(s) Beni Não informado 55 - 356 Molina et al. (2010) 

 Rios e lagos Tapajós Não informado <34 - 316 Lino et al. (2019) 

Macrófita3 Lago(s) Araguaia  30 ± 17 5 - 77 Esse estudo 

 Lago(s) Paraguai  Não informado 24 - 91 Leady e Gottgens (2001)a 

 Lago(s) Paraguai  Não informado 23 - 34 Leady e Gottgens (2001)b 

 Reservatório Madeira  Não informado 23 - 33 Pestana et al. (2016)b 

 Reservatório Paraíba do Sul Não informado 83 - 265 Molisani et al. (2006)a 

 Reservatório Paraíba do Sul Não informado 78 - 136 Molisani et al. (2006)b 

Perifíton Lago(s) Araguaia  48 ± 17 16 - 81 Esse estudo 
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 Lago(s) Beni River Não informado 54 - 182 Molina et al. (2010) 

 Lago(s)l Paraguai  Não informado 24 - 90 Leady e Gottgens (2001) 

 Lago(s) Tapajós  126 ± 31 67 - 198 Coelho-Souza et al. (2011) 

As concentrações na água estão descritas em ng.L-1, e nas demais matrizes em ng.g-1. 1Apenas amostras de água não filtradas. 2Consideramos plâncton total as 

amostras coletadas com redes de fitoplâncton e zooplâncton, e os grupos taxonômicos não foram diferenciados. 3Quando as concentrações de Hg foram 

determinadas separadamente nas raízes e folhas, o resultado foi reportado como apenas um compartimento. aSalvinia auriculata, bEichhornia crassipes
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Figura 1- Coleta das amostras de água 

 

 

Figura 2 - Coleta das amostras de sedimento de fundo com a draga de Eckman 
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Figura 3 - Filtragem de água para a coleta das amostras de plâncton 

 

 

Figura 4 - Coleta das amostras de macrófitas 
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CAPÍTULO 3 - BIOACUMULAÇÃO E BIOMAGNIFICAÇÃO DE MERCÚRIO EM 

PEIXES DA PLANÍCIE DE INUNDAÇÃO DO RIO ARAGUAIA, CENTRO-OESTE DO 

BRASIL 

 

Autores: Lucas Cabrera Monteiro, Ludgero Cardoso Galli Vieira, José Vicente Elias 

Bernardi, Maria Cristina Nery do Nascimento Recktenvald, Adriely Ferreira da Costa 

Nery, Lilian de Castro Moraes Pinto, Wanderley Rodrigues Bastos. 

 

Proposta de revista para submissão: Chemosphere. 

 

Resumo 

O fluxo de matéria e energia nos ecossistemas é fundamental para a manutenção das 

populações e comunidades. Materiais (elementos químicos) são transportados 

constantemente entre organismos de diferentes níveis tróficos, sofrendo transformações 

químicas e alterações em suas concentrações. Entre os elementos químicos, o mercúrio 

(Hg) é considerado um poluente de controle primário ao nível global, capaz de se 

bioacumular nos organismos e se biomagnificar ao longo da cadeia trófica. Portanto, o 

objetivo desse trabalho foi avaliar o potencial de bioacumulação e biomagnificação de 

Hg em peixes de 64 lagos da planície de inundação do rio Araguaia. Adicionalmente, 

nós avaliamos a influência do comprimento, peso e nível trófico dos peixes no acúmulo 

de Hg. Apenas 13 indivíduos predadores apresentaram concentrações acima do limite 

recomendado pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária. A bioacumulação foi mais 

elevada nos piscívoros (10,3 ± 8,7), seguida por carnívoros (8,9 ± 6,3), onívoros (2,8 ± 

2,6 ) e detritívoros (1,2 ± 0,6). O fator de biomagnificação foi positiva entre todos os 

níveis tróficos, com um incremento médio 1,1 no fator de biomagnificação entre 

sedimentos e os peixes detritívoros, 2,1 entre detritívoros e onívoros, 3,4 entre onívoros 

e carnívoros, e 4,6 entre onívoros e piscívoros. A bioacumulação de Hg foi 

significativamente relacionada com o comprimento e peso dos peixes. No entanto, o 

nível trófico demonstrou ser mais importante para o acúmulo de Hg, indicando o 

processo de biomagnificação em todo o conjunto de espécies, e em cada guilda trófica.  

 

Palavras-chave: Bioacumulação; comprimento; peso; nível trófico; planície de 

inundação.  
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INTRODUÇÃO 

O fluxo de matéria e energia nos ecossistemas é fundamental para a manutenção 

das populações e comunidades. Materiais (elementos químicos) são transportados 

constantemente entre organismos de diferentes níveis tróficos, sofrendo transformações 

químicas e alterações em suas concentrações (Garvey e Whiles, 2016). Alguns 

elementos-traço, como magnésio, zinco, ferro e manganês, são essenciais para as 

reações metabólicas dos organismos (Esteves e Guariento, 2014). Entretanto, outros 

elementos, como o mercúrio (Hg), não têm função biológica conhecida e podem ser 

potencialmente tóxicos para as comunidades biológicas e para a saúde humana (Han 

et al., 2020; Balali-Mood et al., 2021). Nesse sentido, o Hg é considerado um poluente 

de controle primário ao nível global, principalmente devido à elevada toxicidade, 

capacidade de se bioacumular nos organismos e se biomagnificar ao longo da cadeia 

trófica (UNEP, 2019). 

Nos ecossistemas aquáticos, o ciclo biogeoquímico do Hg é mediado por diversos 

fatores, incluindo as fontes de emissão, condições locais (parâmetros físico-químicos 

do ambiente), e as interações tróficas (Pouilly et al., 2013; Branfireun et al., 2020). Em 

relação às condições locais, os sedimentos de fundo desempenham um papel chave 

como substrato para a conversão do Hg inorgânico (Hg2+) para metilmercúrio (CH3Hg+ 

ou MeHg), um composto orgânico altamente biodisponível (Paranjape e Hall, 2017); 

mediando a transferência do Hg entre compartimentos abióticos e as comunidades 

biológicas (Lino et al., 2019). Assim, o fator de bioacumulação entre a biota e o 

sedimento foi proposto para avaliar o acúmulo de compostos químicos na biota em 

relação ao ambiente (nesse caso, o sedimento de fundo) (Ankley et al., 1992), sendo 

amplamente utilizado para caracterizar a distribuição do Hg em ecossistemas aquáticos 

(Pisanello et al., 2016; Vieira et al., 2018; Morgado et al., 2021; Prajapati et al., 2022). 

A incorporação do Hg em peixes ocorre pela exposição à coluna d’água e aos 

sedimentos (Wang et al., 2010; Gehrke et al., 2011) e, sobretudo, através da 

alimentação (Bradley et al., 2017). O Hg disponibilizado para as comunidades biológicas 

é acumulado nos produtores primários, e suas concentrações são progressivamente 

aumentadas de acordo com o nível trófico, até os peixes, que ocupam o topo das 

cadeias tróficas aquáticas (Córdoba-Tovar et al., 2022). Desse modo, o potencial de 

bioacumulação de Hg nos peixes pode variar conforme o hábito alimentar e o nível 

trófico de cada espécie (Bastos et al., 2015; Souza-Araujo et al., 2016; Nyholt et al., 

2022). Além disso, a bioacumulação pode ser influenciada pelas características 

biométricas dos peixes (comprimento e peso) (Buck et al., 2019), visto que o tamanho 

corporal está diretamente associado ao nível trófico, afetando a demanda energética e 
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as potenciais interações presa-predador dos indivíduos (Arim et al., 2010; Romanuk et 

al., 2010). Nesse sentido, foram desenvolvidos índices para a avaliação do processo de 

biomagnificação em toda a cadeia trófica, e o grau de biomagnificação entre os níveis 

tróficos (Burkhard et al., 2013). Assim, a combinação entre índices de bioacumulação e 

biomagnificação permite a avaliação entre guildas tróficas, dentro de cada guilda, e em 

toda a cadeia trófica (Conder et al., 2011). 

O rio Araguaia é considerado o principal rio do Brasil Central, e detém a maior 

riqueza de espécies de peixes entre as bacias hidrográficas do bioma Cerrado 

(Latrubesse et al., 2019). Os lagos da planície de inundação do Araguaia suportam uma 

grande diversidade de peixes, principalmente de espécies da base da cadeia trófica (i.e., 

consumidores primários), devido à maior disponibilidade de habitats e itens alimentares 

proporcionada pela vegetação densa nas margens e a conexão lateral com o rio 

(Tejerina-Garro et al., 2002; Corrêa et al., 2022). Em regiões com grandes rios, como o 

rio Araguaia, o consumo de pescado costuma ser a principal fonte de proteína das 

populações ribeirinhas (Oliveira et al., 2010; Costa Junior et al., 2018), de modo que o 

acúmulo de Hg em peixes representa a principal via de exposição não-ocupacional do 

Hg às populações humanas (UNEP, 2019). Nesse sentido, é fundamental a identificação 

de espécies com maior potencial de bioacumulação de Hg e como ocorre o processo de 

biomagnificação ao longo da cadeia trófica (Campbell et al., 2008; Eagles-Smith et al., 

2016; Okpala et al., 2018). No entanto, poucos estudos sobre a bioacumulação de Hg 

estão sendo desenvolvidos na bacia hidrográfica do rio Araguaia, sem dados publicados 

até o momento. Portanto, o presente estudo avaliou as concentrações de Hg em peixes 

de lagos da planície de inundação do rio Araguaia, abrangendo uma elevada escala 

espacial, com o objetivo de responder as seguintes perguntas: (i) há indivíduos de 

peixes com concentrações acima dos limites de segurança determinados pela Agência 

Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA)?; (ii) existe diferença no potencial de 

bioacumulação de Hg entre as guildas tróficas?; (iii) as concentrações de Hg são 

influenciadas pelo comprimento, peso e nível trófico dos peixes?; e (iv) o processo de 

biomagnificação ocorre da mesma forma em todo o pool de espécies, em cada guilda 

trófica, e entre as guildas tróficas? 

 

MATERIAIS E MÉTODOS 

Área de estudo 

A planície de inundação do rio Araguaia é o último grande remanescente de áreas 

úmidas do bioma Cerrado (Valente et al., 2013), situada na região Centro-Oeste do 
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Brasil (Figura 1). O clima da região é caracterizado por duas estações sazonais bem 

definidas ao longo do ano: uma seca e uma chuvosa (Alvares et al., 2013), cuja variação 

pluviométrica entre as estações sazonais resulta em flutuações de 3 a 7 m no nível da 

água (Irion et al., 2016).O trecho Médio do rio Araguaia, onde a planície de inundação 

está inserida, que drena sobre sobre rochas Pré-Cambrianas e sedimentos do 

Cenozóico tardio, e recebe a contribuição dos principais tributários da bacia hidrográfica 

(Aquino et al., 2009). Os ecossistemas aquáticos do Médio Araguaia são classificados 

como sistemas de águas claras, caracterizados pelo baixo transporte de sedimentos 

argilosos, baixos teores de matéria orgânica, transparência da água relativamente alta, 

e pH entre 5 e 8 (Irion et al., 2016; Ríos-Villamizar et al., 2020). 

 

 

Figura 1. Localização das unidades amostrais associadas ao rio Araguaia e seus 
tributários, na região do Médio Araguaia 

 

Coleta e processamento de amostras 

As amostras foram coletadas em novembro de 2021 (enchente) e em janeiro de 

2022 (águas altas), totalizando 64 lagos associados aos rios Araguaia (n = 36), Água 

Limpa (n =2), Vermelho (n = 6), do Peixe (n = 5), Crixás (n = 2), Cristalino (n = 3), e das 

Mortes (n = 10) (Figura 1). Os peixes foram coletados com redes de espera com abertura 
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de malha de 15, 25, 30, 35 e 40 mm entre nós. Foram coletados 583 indivíduos de 34 

espécies. Todos os indivíduos foram avaliados quanto ao peso e comprimento padrão, 

e as amostras do músculo dorsal foram coletadas para a determinação de Hg. Os dados 

sobre hábito alimentar e nível trófico de cada espécie coletados na base de dados 

FishBase (Froese e Pauly, 2022). Em cada ponto, também coletamos amostras de 

sedimento de fundo para o cálculo do fator de bioacumulação. As amostras de ambas 

as matrizes foram armazenadas em caixas com gelo até chegar ao laboratório. Em 

laboratório as amostras de peixe foram congeladas até a determinação de HgT. As 

amostras de sedimento foram secas em estufa a 50°C até peso constante, maceradas 

em cadinho e pistilo de porcelana, e peneiradas a 125 µm para a uniformização das 

partículas.  

 

Determinação de mercúrio total (HgT) 

As amostras de sedimento e peixes foram analisadas por espectrofotometria de 

absorção atômica por geração de vapor frio (CVAAS), no equipamento FIMS-400 

(Perkin Elmer, Norwalk, EUA), utilizando como agente redutor uma solução mista de 

NaBH4 0,2% (m/v) e NaOH 0,05% (m/v), e como agente oxidante uma solução de HCl 

3% (v/v). Resumidamente, a extração química de HgT nos sedimentos foi realizada com 

5 mL de HCl:HNO3, (3:1) e 5 mL de KMnO4 5% (m/v). Para a digestão das amostras de 

peixe, adicionamos 0,5 mL de H2O2 30% (m/v), 4 mL de H2SO4:HNO3 (1:1) e 5 mL de 

KMnO4 às amostras. As amostras de ambas as matrizes foram mantidas em overnight, 

e tituladas com 0,5 mL de NH2OH.HCl 12% (m/v) para eliminação do excesso de KMnO4. 

As amostras de sedimento foram filtradas em filtros de papel (3 µm de porosidade). Por 

fim, as amostras foram transferidas para tubos Falcon de 15 mL, e completadas com 

água Milli-Q (Milli-Q Plus, Millipore, Bedford, EUA) até o volume final de 12 mL 

(sedimento) e 14 mL (peixe). Todos os reagentes utilizados para a preparação das 

amostras e da curva analítica são da marca Merck®. 

A validação do método analítico foi realizada através da determinação de HgT 

em materiais de referência certificados. Para os sedimentos, utilizou-se o material de 

referência SS-2 (Contaminated soil), com valor certificado de 0,28 mg.kg-1, e valor obtido 

de 0,33 mg.kg-1 (119%, n = 1). Para as amostras de peixe, utilizou-se o material de 

referência BCR-462 (Tuna fish), com valor certificado de 2,85 ± 0,16 mg.kg-1, e valor 

obtido de 2,88 ± 0,31 mg.kg-1 (101%, n = 12). Todas as vidrarias utilizadas nas análises 

foram lavadas em banho de ácido HNO3 5% (v/v) por 24h, e enxaguadas com água 
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deionizada. A quantificação de HgT em amostras em branco (apenas os reagentes) foi 

realizada para garantir a pureza das vidrarias e dos reagentes.  

 

Cálculo dos fatores de bioacumulação e biomagnificação 

As concentrações de HgT nos indivíduos de peixe foram comparadas com os 

limites de segurança estabelecidos pela ANVISA, sendo 1,0 mg.kg-1 para espécies 

predadoras, e 0,5 mg.kg-1 para espécies não predadoras (Brasil, 2013). O fator de 

bioacumulação entre a biota e o sedimento (BSAF) foi utilizado para a avaliação do 

potencial de bioacumulação de Hg nas diferentes guildas tróficas, na qual resultados 

maiores que um (1) indicam o processo positivo de bioacumulação. O BSAF foi 

calculado a partir da razão entre as concentrações determinadas na biota (CBiota) e no 

sedimento (CSedimento) em cada lago (Equação 1; Arnot e Gobas, 2006). Ao normalizar 

as concentrações da biota pelas concentrações dos sedimentos, o BSAF reduz a 

variabilidade entre localidades e períodos sazonais distintos, permitindo a identificação 

de tendências reais de bioacumulação de Hg nas espécies (Gamboa-García et al., 

2020).  

 

𝐵𝑆𝐴𝐹 =  
𝐶𝐵𝑖𝑜𝑡𝑎

𝐶𝑆𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜
         (1) 

 

Utilizamos o fator de biomagnificação (BMF) para avaliar o fator de 

enriquecimento das concentrações de Hg entre as guildas tróficas (i.e., processo de 

biomagnificação). O BMF foi calculado pela razão entre as concentrações determinadas 

no nível trófico superior (𝐶𝑆𝑢𝑝𝑒𝑟𝑖𝑜𝑟) e as determinadas no nível trófico inferior (𝐶𝐼𝑛𝑓𝑒𝑟𝑖𝑜𝑟) 

(Equação 2), e valores de BMF maiores que um (1) indicam a biomagnificação entre os 

níveis tróficos. (Conder et al., 2011). Para o cálculo do BMF, as amostras foram 

agrupadas de acordo com o nível tróficl (TL), conforme Zanden e Rasmussen (1996) e 

Hope (2003), sendo: sedimento (TL = 1), consumidores primários (detritívoros, TLFishBase 

= 2,0 – 2,4), consumidores secundários (onívoros, TLFishBase = 2,7 – 3,5) e consumidores 

terciários (carnívoros e piscívoros, TLFishBase = 2,7 – 4,5). 

 

𝐵𝑀𝐹 =  
𝐶𝑆𝑢𝑝𝑒𝑟𝑖𝑜𝑟

𝐶𝐼𝑛𝑓𝑒𝑟𝑖𝑜𝑟
          (2) 
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Adicionalmente, o slope da magnificação trófica (TMS) foi utilizado para inferir o 

grau de biomagnificação na cadeia trófica dos peixes em todo o pool de espécies, e em 

cada guilda trófica. O TMS é calculado através do coeficiente angular (b) da regressão 

linear simples entre as concentrações de Hg nos peixes (log10) e o nível trófico de cada 

indivíduo (Equação 3, Lavoie et al., 2013), e valores de TMS superiores a 0 indica o 

processo de biomagnificação (Post, 2002). Nesse estudo, o TMS foi utilizado para 

avaliar a biomagnificação em todo o pool de espécies e em cada guilda trófica. O cálculo 

do nível trófico do FishBase (TLFishBase) é baseado nos itens alimentares, em estudos 

sobre a dieta, ou no tamanho e nível trófico de espécies filogeneticamente próximas 

(Froese e Pauly, 2022), e os resultados são altamente correlacionados com isótopos de 

nitrogênio (δ15N) (Mancinelli et al., 2013). No entanto, o nível trófico pode mudar ao 

longo de ciclo de vida em indivíduos de uma mesma espécie, devido às alterações 

ontogenéticas na dieta (Di Beneditto et al., 2013). Assim, considerando que o 

comprimento pode ser utilizado como um proxy para a idade dos peixes (Izzo et al., 

2016), nós corrigimos os valores de nível trófico em relação ao comprimento padrão dos 

peixes (TLSL). A correção foi obtida através dos valores preditos da regressão linear 

entre TLFishBase (variável dependente) e o comprimento padrão (variável independente) 

(Equação 4). 

 

𝑙𝑜𝑔10[𝐻𝑔𝑇] = 𝑎 + 𝑇𝑀𝑆 ∗ 𝑇𝐿𝑆𝐿         (3) 

 

𝑇𝐿𝐹𝑖𝑠ℎ𝐵𝑎𝑠𝑒 = 𝑎 + 𝑇𝐿𝑆𝐿 ∗ 𝐶𝑜𝑚𝑝𝑟𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 𝑝𝑎𝑑𝑟ã𝑜      (4) 

 

Análises estatísticas 

Todas as variáveis foram submetidas ao teste de Kolmogorov-Smirnov (n > 50) para 

avaliar a distribuição dos dados. O teste de Kruskal-Wallis e o teste post hoc de Dunn 

foram utilizados para comparar os fatores de bioacumulação entre as guildas tróficas. A 

correlação não-paramétrica de Kendall foi utilizada para avaliar a correlação entre 

BSAF, comprimento e peso dos peixes para todo o pool de espécies e para cada guilda 

trófica. A relação entre as concentrações de Hg e o nível trófico para todo o pool de 

espécies e por guilda trófica foi verificada a partir de regressões lineares simples (TMS). 

Todas as análises estatísticas foram realizadas no software R (R Core Team, 2022). 
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RESULTADOS 

As concentrações de HgT foram determinadas em 583 indivíduos de 34 espécies 

e quatro guildas tróficas: detritívoros (n = 220; 38%), onívoros (n = 174; 29%), carnívoros 

(n = 104; 18%) e piscívoros (n = 87; 15%). As espécies mais representativas em nosso 

pool de espécies foram as não-predadoras Psectrogaster amazonica (Curimatidae) (n = 

101; 17%), Triportheus auritus (Triportheidae) (n = 89; 15%), Curimata inornata 

(Curimatidae) (n = 80; 14%); e as predadoras Pygocentrus nattereri (Serrasalmidae) (n 

= 83; 14%) e Agoniates halecinus (Triportheidae) (n = 32; 5%). As concentrações de Hg, 

comprimento, peso e nível trófico de todas as espécies estão disponíveis na Tabela S1. 

 

Concentrações de Hg nos peixes 

A Figura 2 ilustra as concentrações de Hg em todos os indivíduos. As concentrações 

de HgT foram mais elevadas e apresentaram maior amplitude em indivíduos piscívoros 

(0,495 ± 0,421 mg.kg-1) e carnívoros (0,361 ± 0,217 mg.kg-1). Entre os não predadores, 

as concentrações de Hg nos onívoros (0,107 ± 0,069 mg.kg-1) foram mais elevadas do 

que nos detritívoros (0,050 ± 0,025 mg.kg-1). Entre os não-predadores, nenhum 

indivíduo apresentou concentrações superiores ao limite estabelecido pela ANVISA (0,5 

mg.kg-1), embora um indivíduo onívoro, da espécie T. auritus, tenha apresentado 

concentração de 0,418 mg.kg-1 (Figura 2b, Tabela S1). Apenas 13 indivíduos 

predadores (carnívoros e piscívoros) apresentaram concentrações acima da 

recomendada pela ANVISA (1 mg.kg-1), representativos das espécies A. halecinus (n = 

7), Pellona castelnaeana (n = 3), Ageneiosus inermis (n = 1), Pygocentrus nattereri (n = 

1) e Raphiodon vulpinus (n = 1) (Figura 2c,d, Tabela S1).  
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Figura 2. Concentrações de HgT em peixes (a) detritívoros, (b) onívoros, (c) carnívoros, 

e (d) piscívoros. As barras indicam o desvio padrão, e a linha central representa o valor 

médio de cada espécie. Para os carnívoros e piscívoros (c, d), a linha tracejada no eixo 

y representa o limite estabelecido pela ANVISA (1,0 mg.kg-1). 

 

Bioacumulação de Hg 

As concentrações de HgT no sedimento de fundo variaram entre 0,010 e 0,078 

mg.kg-1, com média de 0,044 ± 0,012 mg.kg-1. O BSAF de todo o pool de espécies variou 

entre 0,2 e 46,3 (média: 4,4 ± 5,8), com fator de bioacumulação positivo em 79% dos 

indivíduos avaliados (n = 121; BSAF > 1). O BSAF foi significativamente mais elevado 

nas guildas predadoras (carnívoros e piscívoros) em relação aos onívoros e detritívoros 

(KW = 291,4; p < 0,0001) (Figura 3). O BSAF médio para os piscívoros foi 10,3 ± 8,7, e 

8,9 ± 6,3 para os carnívoros, com alta variabilidade em ambas as guildas (0,4 – 43,6 e 
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0,8 – 35,8, respectivamente). Entre as guildas não predadoras, os onívoros 

apresentaram valor médio de BSAF igual a 2,8 ± 2,6 (0,3 – 25,1), significativamente 

maior que o determinado para os detritívoros, de 1,2 ± 0,6 (0,2 –3,4) (Figura 3).  

 

 

Figura 2. Valores médios BSAF em indivíduos detritívoros (n = 220), onívoros (n = 174), 

carnívoros (n = 102) e piscívoros (n = 87). As barras indicam o desvio padrão e as letras 

diferentes indicam diferenças significativas nos valores de BSAF entre as guildas 

tróficas. 

 

Considerando todas as espécies, o BSAF foi positiva e significativamente 

correlacionado com o comprimento e peso, no entanto, as correlações foram fracas (tau 

< 0,2) (Tabela 1). Entre as guildas tróficas, relações significativas fracas foram 

determinadas para os não-predadores, exceto entre o BSAF e peso dos detritívoros, 

que apresentou correlação marginalmente significativa (tau = 0,089; p = 0,051). Os 

carnívoros também apresentaram correlações significativas, porém fracas, entretanto, 

os piscívoros apresentaram correlações moderadas do BSAF com o comprimento (tau 

= 0,546; p < 0,0001) e o peso (tau = 0,425; p < 0,0001) (Tabela 1).  

 

Tabela 1. Resultados das correlações de Kendall entre o BSAF, comprimento padrão e 

peso e nível trófico em cada guilda trófica  

BSAF N Variáveis tau p 

Todas as guildas  583 
Comprimento padrão 0,257 < 0,0001 

Peso 0,225 < 0,0001 
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Detritívoros 220 
Comprimento padrão 0,136 0,003 

Peso 0,089 0,051 

Onívoros 174 
Comprimento padrão 0,125 0,014 

Peso 0,106 0,040 

Carnívoros 102 
Comprimento padrão 0,280 < 0,0001 

Peso 0,319 < 0,0001 

Piscívoros 87 
Comprimento padrão 0,546 < 0,0001 

Peso 0,425 < 0,0001 

 

Biomagnificação de Hg entre as guildas tróficas 

Os resultados do BMF indicaram o processo de biomagnificação entre os 

consumidores primários, secundários e terciários, com um incremento médio 1,1 no fator 

de biomagnificação entre sedimentos e os peixes detritívoros, 2,1 entre detritívoros e 

onívoros, 3,4 entre onívoros e carnívoros, e 4,6 entre onívoros e piscívoros. Os 

resultados do TMS reforçaram a ocorrência do processo de biomagnificação em todas 

as guildas tróficas (TMS > 0), no entanto, o padrão de biomagnificação apresentou 

características distintas entre as guildas tróficas (Tabela 2). Considerando todas as 

espécies, o fator de biomagnificação na planície de inundação do rio Araguaia é de 0,85 

± 0,06. Entre as guildas tróficas, os maiores valores de TMS foram determinados para 

os piscívoros (0,66 ± 0,08), carnívoros (0,45 ± 0,12), e detritívoros (0,38 ± 0,19). O menor 

valor de TMS foi observado nos onívoros (0,17 ± 0,13), que não apresentaram relação 

significativa entre log10HgT e o nível trófico corrigido pelo comprimento.  

 

Tabela 2. Resultados do TMS (Slope ± SE) para todo o pool de espécie, e para cada 

guilda trófica 

Guildas tróficas N Slope ± SE R2 F p 

Todas as guildas 583 0,85 ± 0,06 0,258 1·581 – 201,6 < 0,0001 

Detritívoros 220 0,38 ± 0,19 0,039 1·218 – 8,9 0,0032 

Onívoros 174 0,17 ± 0,13 0,009 1·172 – 1,2 0,1930 

Carnívoros 102 0,45 ± 0,12 0,123 1·100 – 14,1 0,0003 

Piscívoros 87 0,66 ± 0,08 0,417 1·85 – 60,8 < 0,0001 

 

DISCUSSÃO 

Bioacumulação e biomagnificação de Hg em peixes 

O resultado do BSAF indicou que o padrão de bioacumulação observado em nosso 

pool de espécies seguiu a ordem: detritívoros < onívoros < carnívoros < piscívoros. Esse 
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resultado era esperado, visto que as guildas predadoras (carnívoros e/ou piscívoros) 

também apresentaram concentrações significativamente mais elevadas em outros 

estudos conduzidos em lagos de planície de inundação dos rios Solimões (Beltran-

Pedreros et al., 2011), Bacajá (Souza-Araujo et al., 2016), Madeira (Azevedo et al., 

2020) e Tapajós (Lino et al., 2019). Os resultados do BMF confirmaram o processo de 

biomagnificação entre os consumidores primários (detritívoros), consumidores 

secundários (onívoros) e consumidores terciários (carnívoros e piscívoros). No entanto, 

foi constatado um padrão de bioacumulação distinto em relação às guildas não-

predadoras do rio Solimões, na qual os onívoros apresentaram potencial de 

bioacumulação inferior aos detritívoros, com BMF negativo entre as guildas tróficas 

(Beltran-Pedreros et al., 2011).  

Adicionalmente, nossos resultados demonstraram uma pequena variação do 

BSAF entre os detritívoros, e uma ampla variação nos onívoros, piscívoros e carnívoros, 

o que provavelmente também está relacionado à dinâmica de inundação e, 

consequentemente, a variação na disponibilidade de alimentos. A cadeia trófica 

detritívora é relativamente mais curta em comparação com as outras guildas tróficas, 

composta principalmente por detritos planctônicos, perifíton aderido aos sedimentos e 

às macrófitas, e matéria orgânica particulada (Fugi et al., 1996; Rejas, 2018; Peel et al., 

2019). Assim, os peixes detritívoros apresentam menor variação na disponibilidade de 

itens alimentares entre as localidades e períodos sazonais (Winemiller, 1990), portanto, 

também devem apresentar menor variação nas concentrações de Hg. Por outro lado, o 

pulso de inundação possibilita a conexão entre os rios, ecossistemas terrestres e os 

lagos adjacentes, aumentando a área disponível para forrageamento dos peixes (Dórea 

et al., 2006), e intensificando o transporte de fitoplâncton (Bortolini et al., 2014), 

zooplanctôn (Santos et al., 2022), invertebrados e vegetação terrestres para os lagos 

(Correa e Winemiller, 2018). As alterações morfométricas dos lagos e físico-químicas 

da água (e.g., profundidade, transparência e oxigênio dissolvido) promovidas pelo pulso 

de inundação na planície do rio Araguaia também demonstraram afetar diretamente a 

estrutura da ictiofauna, alterando a distribuição de espécies e a disponibilidade de 

presas para as espécies carnívoras e piscívoras (Tejerina-Garro et al., 1998; Melo et al., 

2009). Assim, ocorrem alterações significativas na disponibilidade de itens alimentares 

entre os períodos sazonais, sobretudo para os onívoros, carnívoros e piscívoros, 

justificando a ampla variação do BSAF entre e dentro das guildas tróficas.  

As correlações do BSAF com o comprimento e o peso dos peixes foram fracas para 

todas as guildas tróficas, exceto para os piscívoros, que apresentaram correlações 

moderadas (tau > 0,4). Em geral, peixes com maior tamanho corporal apresentam maior 
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riqueza de presas e maior número de fontes de energia (Arim et al., 2010). No entanto, 

existe um trade-off em relação ao tamanho corporal do indivíduo e a dieta, de modo que 

indivíduos maiores apresentam restrições energéticas devido à necessidade de obter 

um maior volume de alimentos (Segura et al., 2014). Nesse sentido, espécies de peixes 

de água doce com maior tamanho corporal devem compensar a elevada demanda 

energética se alimentando de espécies de ocupam níveis tróficos inferiores (Dantas et 

al., 2019). Considerando que as fontes alimentares são importantes determinantes para 

o potencial de bioacumulação nos peixes (Yoshino et al., 2020), esse trade-off pode 

justificar as correlações fracas do BSAF com o peso e comprimento dos peixes 

Apesar da correlação mais forte do BSAF com o comprimento e peso das espécies 

piscívoras, a espécie com maior número de indivíduos com concentrações acima do 

limite de segurança (A. halecinus, n = 7) apresentou os menores valores de 

comprimento padrão (9,2 – 21,7 cm) e peso total (9 – 90 g) em relação às outras 

espécies com concentrações acima de 1 mg.kg-1 (Tabela S1). Os indivíduos da espécie 

A. halecinus possuem corpo fusiforme e grande altura relativa da cabeça e área da 

nadadeira caudal, possibilitando a ingestão de grande volume de presas e a 

perseguição ativa na coluna d’água (Carmo, 2013). Desse modo, outras características 

morfológicas além do comprimento e peso corporal são intrinsecamente relacionadas à 

dieta, e podem ser fatores importantes para a bioacumulação de Hg nos peixes. Além 

disso, a espécie A. halecinus apresenta a dieta composta principalmente por peixes, 

representando até 99% da dieta em indivíduos avaliados na Usina Hidrelétrica de 

Balbina, no Amazonas (Santos, 2015), intensificando o potencial de bioacumulação 

através da dieta nessa espécie. 

O TMS determinado para todo o pool de espécies foi superior aos valores 

determinados para cada guilda trófica. Resultados similares foram relatados por 

Azevedo et al. (2021) em um lago amazônico, na qual o maior TMS foi determinado na 

cadeia trófica com espécies representativas das guildas herbívoras, detritívoras e 

piscívoras em comparações às cadeias tróficas mais restritas. Todos os valores de TMS 

determinados em nosso estudo, para todas as espécies e para cada guilda trófica, foram 

superiores à média global para ecossistemas de água doce (0,16 ± 0,10; Lavoie et al., 

2013). Em geral, esse resultado é esperado, visto que o TMS varia significativamente 

com a latitude, sendo mais elevado em regiões tropicais (Lavoie et al., 2013).  

No entanto, o valor geral de TMS determinado em nosso estudo (0,85) foi superior 

aos relatados em lagos de planícies de inundação neotropicais, que variaram entre 0,03 

e 0,46 (Pouilly et al., 2013; Azevedo-Silva et al., 2016; Azevedo et al., 2019, 2020, 2021; 
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Nyholt et al., 2022; Mussy et al., 2022). Por outro lado, ao considerar o TMS de cada 

guilda trófica, apenas os piscívoros excederam esse intervalo de valores (0,66). O TMS 

mais próximo ao determinado em nosso estudo foi observado na cadeia trófica do rio 

Iténez, na Bolívia, que também é um ecossistema de águas claras (Pouilly et al., 2013). 

Assim, as diferenças nos valores de TMS entre as áreas de estudo podem ser 

justificadas, ao menos parcialmente, pelas características físico-químicas das diferentes 

áreas de estudo, e pela estrutura da ictiofauna de cada região. Um estudo recente 

indicou diferenças significativas na composição da ictiofauna entre ecossistemas 

aquáticos de águas claras, pretas e brancas, de modo que todos os parâmetros 

avaliados (exceto equidade de Pielou), foram superiores em ambientes de águas 

brancas (Bogotá-Gregory et al., 2020). Como consequência, a diversidade e riqueza de 

espécies deve afetar a estrutura da cadeia alimentar entre os diferentes tipos de 

ecossistemas. Desse modo, em ecossistemas de águas claras e águas pretas, onde há 

menor riqueza e diversidade de espécies, as espécies predadoras devem se alimentar 

de presas que ocupam uma maior amplitude de níveis tróficos, aumentando o 

comprimento da cadeia trófica e o potencial de biomagnificação (Layman et al., 2005). 

Entre as guildas tróficas, o menor TMS foi observado para os onívoros, que não 

apresentaram relação significativa entre as concentrações de Hg e o nível trófico. No 

entanto, apesar da ausência de relação significativa com o nível trófico e o menor valor 

de TMS nos onívoros, os resultados do BMF indicaram o processo de biomagnificação 

entre detritívoros e onívoros (BMF > 1). Nesse sentido, além das alterações do nível 

trófico ao longo dos estágios ontogenéticos (Di Beneditto et al., 2013), os onívoros 

também podem apresentar variações no nível trófico entre os períodos sazonais em 

planícies de inundação, devido à alteração disponibilidade de alimentos e o 

comportamento oportunista (Wantzen et al., 2002; Mortillaro et al., 2015; McMeans et 

al., 2019), dificultando a observação de padrões claros da influência direta do nível 

trófico nas concentrações de Hg. 

 

Limitações e pontos fortes 

O presente estudo avaliou as concentrações de Hg em apenas um período sazonal, 

dificultando a compreensão do panorama dos padrões de bioacumulação, visto que, 

conforme supracitado, esses padrões são diretamente afetados pelos períodos de 

inundação. Além disso, nós realizamos uma avaliação regional incluindo diferentes 

lagos. Apesar da normalização das concentrações pelo BSAF permitir comparações 

entre localidades diferentes, um estudo concluiu que lagos com cadeias tróficas 
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similares apresentam diferentes padrões de biomagnificação, principalmente devido às 

interferências antrópicas (Gentès et al., 2021), o que não pôde ser avaliado em nosso 

estudo. No entanto, nossos resultados forneceram informações sobre as concentrações 

de Hg em diferentes espécies de peixes da planície de inundação do rio Araguaia, 

identificando concentrações acima dos limites de segurança e caracterizando os 

padrões de bioacumulação e biomagnificação em detritívoros, onívoros, carnívoros e 

piscívoros. Assim, apesar das limitações, esses resultados são importantes para 

subsidiar o desenvolvimento de políticas públicas, orientar futuros estudos e informar a 

população local sobre as espécies com maior potencial de bioacumulação de Hg. Nesse 

sentido, nós elaboramos uma nota informativa sobre as concentrações de Hg nos peixes 

do Médio Araguaia, que foi divulgada nas comunidades de pescadores da região, 

principalmente nos municípios de Aruanã (GO), Cocalinho (MT), e no distrito de Luiz 

Alves do Araguaia (GO) (Material Suplementar, Anexo A).  

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

O presente estudo realizou a avaliação das concentrações de Hg em ampla 

escala espacial na planície de inundação do rio Araguaia. Nossos resultados indicaram 

que apenas 13 indivíduos predadores apresentaram concentrações acima do limite 

recomendado pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária. Portanto, no geral, os 

peixes da planície de inundação apresentatam concentrações de Hg relativamente 

baixas. A bioacumulação foi mais elevada nos piscívoros, seguida por carnívoros, 

onívoros e detritívoros, e o fator de biomagnificação confirmou o processo de 

biomagnificação entre as guildas tróficas. A bioacumulação de Hg foi significativamente 

relacionada com o comprimento e peso dos peixes. No entanto, o nível trófico 

demonstrou ser mais importante para o acúmulo de Hg, indicando o processo de 

biomagnificação em todo o conjunto de espécies, e em cada guilda trófica, exceto para 

os onívoros, que não apresentaram relação significativa entre Hg e o nível trófico. 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 

 

Tabela S1. Concentrações de Hg, BSAF, nível trófico (TLFishBase) e biometria dos peixes 

Guildas tróficas/Espécies N [HgT] BSAF Nível trófico Comprimento Peso 

Detritívoros       

Curimatella immaculata (Curimatidae) 
Fernández-Yépez, 1948 

80 0,05 ± 0,02 1,1 ± 0,5 2,3 12,7 ± 0,9 43,7 ± 13,9 

Curimata inornata (Curimatidae) 
Vari, 1989 

8 0,03 ± 0,01 0,7 ± 0,3 2,0 9,4 ± 0,8 16,5 ± 4,2 

Hemiodus unimaculatus (Hemiodontidae) 
Bloch, 1794 

26 0,04 ± 0,02 0,9 ± 0,5 2,0 13,2 ± 2,2 36,5 ± 32,5 

Prochilodus nigricans (Prochilodontidae) 
Spix & Agassiz, 1829 

5 0,08 ± 0,04 1,9 ± 1,1 2,4 21,1 ± 1,9 236,0 ± 82,2 

Psectrogaster amazônica (Curimatidae) 
Eigenmann & Eigenmann, 1889 

101 0,05 ± 0,03 1,3 ± 0,6 2,0 13,9 ± 1,7 59,6 ± 25,0 

Onívoros       

Abramites hypselonotus (Anostomidae) 
Günter, 1868 

1 0,01 0,3 2,9 7,9 10,0 

Brycon falcatus (Bryconidae) 
Müller & Troschel, 1844 

1 0,03 0,6 2,7 7,6 6,0 

Brycon pesu (Bryconidae) 
Müller & Troschel, 1845 

1 0,08 2,5 2,8 10,6 19,0 

Caenotropus labyrinthicus (Chilodontidae) 
Kner, 1858 

3 0,05 ± 0,02 1,4 ± 0,5 2,8 10,8 ± 0,4 21,7 ± 2,5 

Hassar wilderi (Doradidae) 
Kindle, 1895 

3 0,06 ± 0,02 1,2 ± 0,7 2,8 12,3 ± 0,9 30,7 ± 6,5 
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Hemiodus microlepis (Hemiodontidae) 
Kner, 1858 

6 0,04 ± 0,01 1,2 ± 0,3 2,8 15,3 ± 2,3 65,7 ± 38,2 

Leporinus fasciatus (Anostomidae) 
Bloch, 1794 

1 0,10 2,3 3,0 22,1 200,0 

Leporinus friderici (Anostomidae) 
Bloch, 1794 

2 0,02 ± 0,01 0,6 ± 0,3 3,3 13,6 ± 0,9 39,0 ± 9,9 

Leptodoras praelongus (Doradidae) 
Myers & Weitzman, 1956 

25 0,12 ± 0,04 2,6 ± 0,9 2,8 9,1 ± 0,5 10,9 ± 1,9 

Pimelodus blochii (Pimelodidae) 
Valenciennes, 1840 

8 0,10 ± 0,04 2,1 ± 0,8 3,1 11,0 ± 0,7 16,2 ± 2,3 

Poptella compressa (Characidae) 
Günter, 1864 

5 0,03 ± 0,01 0,08 ± 0,03 3,1 5,9 ± 0,6 4,4 ± 2,2 

Tetragonopterus argenteus (Characidae) 
Cuvier, 1816 

14 0,12 ± 0,05 3,0 ± 1,3 3,2 6,6 ± 0,5 6,8 ± 1,3 

Thoracocharax stellatus (Gasteropelecidae) 
Kner, 1858 

1 0,10 2,5 3,5 11,0 28,0 

Triportheus albus (Triportheidae) 
Cope, 1872 

1 0,32 7,5 3,4 12,1 18,0 

Triportheus auritus (Triportheidae) 
Valenciennes, 1850 

89 0,12 ± 0,08 3,5 ± 3,4 2,8 12,4 ± 2,0 25,2 ± 19,0 

Triportheus elongatus (Triportheidae) 
Günther, 1864 

1 0,03 0,6 2,9 22,6 144,0 

Triportheus trifurcatus (Triportheidae) 
Castelnau, 1855 

12 0,09 ± 0,05 1,9 ± 1,1 2,8 13,1 ± 2,1 45,6 ± 18,7 

Carnívoros       

Ageneiosus inermis (Auchenipteridae) 
Müller & Troschel, 1845 

10 0,54 ± 0,20 13,0 ± 5,9 4,0 21,2 ± 5,5 151,9 ± 109,7 
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Boulengerella cuvieri (Ctenoluciidae) 
Spix & Agassiz, 1829 

4 0,19 ± 0,06 5,2 ± 1,4 4,5 29,1 ± 1,5 176,8 ± 36,2 

Plagioscion squamosissimus (Sciaenidae) 
Heckel, 1840 

5 0,28 ± 0,08 4,7 ± 0,7 4,4 20,7 ± 1,9 151,4 ± 38,4 

Pygocentrus nattereri (Serrasalmidae) 
Kner, 1858 

83 0,35 ± 0,22 8,9 ± 6,4 3,7 14,1 ± 3,0 121,0 ± 80,1 

Piscívoros       

Agoniates halecinus (Triportheidae) 
Müller & Troschel, 1845 

32 0,62 ± 0,52 11,5 ± 10,0 2,9 16,4 ± 3,7 42,5 ± 21,6 

Pachypops fourcroi (Sciaenidae) 
Lacepède, 1802 

2 0,04 ± 0,01 0,6 ± 0,1 4,2 13,1 ± 0,7 29,0 ± 4,2 

Pellona castelnaeana (Pristigasteridae) 
Valenciennes, 1847 

12 

0,83 ± 0,22 17,6 ± 9,7 3,7 31,5 ± 4,6 405,0 ± 200,1 

Pinirampus pirinampu (Pimelodidae) 
Spix & Agassiz, 1829 

1 

0,24 6,2 
4,5 

21,7 108,0 

Rhaphiodon vulpinus (Cynodontidae) 
Spix & Agassiz,1829 

10 

0,64 ± 0,33 13,9 ± 6,8 4,5 33,3 ± 1,9 233,2 ± 37,7 

Salminus hilarii (Bryconidae) 
Valenciennes, 1850 

1 

0,12 2,7 2,7 11,0 18,0 

Serrasalmus eigenmanni (Serrasalmidae) 
Norman, 1929 

12 

0,18 ± 0,09 5,2 ± 2,1 3,7 12,9 ± 2,0 65,7 ± 33,6 

Serrasalmus rhombeus (Serrasalmidae) 
Linnaeus, 1766 

17 

0,25 ± 0,16 6,1 ± 3,7 4,0 14,9 ± 3,0 97,2 ± 77,2 
HgT: mg.kg-1; Comprimento: cm Peso: g. O nível trófico foi obtido na base de dados FishBase (Froese e Pauly, 2022).
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Anexo A – Nota infrmativa sobre as concentrações de Hg em peixes do Médio Araguaia, 

divulgada nas comunidades de pescadores da região, principalmente nos municípios de 

Aruanã (GO), Cocalinho (MT), e no distrito de Luiz Alves do Araguaia (GO) 
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REGISTROS FOTOGRÁFICOS 

 

 

Figura 1 - Retirada da rede de espera em uma das unidades amostrais do rio das 
Mortes 

 

 

Figura 2 - Coleta das amostras de peixes pelo barqueiro Luiz Carlos Batista (“Gordo”) 
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Figura 3 - Medição da biometria e coleta do músculo dorsal dos peixes no barco hotel 

 

 

Figura 4 - Preparação das amostras de peixe para a quantificação de mercúrio total 
(HgT) 
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CAPÍTULO 4 – DISTRIBUIÇÃO AMBIENTAL E BIOACUMULAÇÃO DE MERCÚRIO 

EM ECOSSISTEMAS TERRESTRES DA PLANÍCIE DE INUNDAÇÃO DO RIO 

ARAGUAIA, CENTRO-OESTE DO BRASIL 

 

Autores: Lucas Cabrera Monteiro, Ludgero Cardoso Galli Vieira, José Vicente Elias 

Bernardi, Maria Cristina Nery do Nascimento Recktenvald, Adriely Ferreira da Costa 

Nery, Iara Oliveira Fernandes, Vinicius Lima de Miranda, Wanderley Rodrigues Bastos. 

 

Proposta de revista para submissão: Environmental Monitoring and Assessment. 

 

Resumo 

As copas das árvores são a principal interface do ciclo do mercúrio (Hg) entre a 

atmosfera e os ecossistemas terrestres, sendo a queda da serapilheira uma importante 

fonte de deposição nos solos. Os solos, por sua vez, são os principais reservatórios de 

Hg nesses ecossistemas. Desse modo, o acúmulo de Hg no solo superficial e na 

serapilheira pode implicar na transferência para os invertebrados terrestres. O presente 

estudo teve como objetivo quantificar as concentrações de Hg em duas profundidades 

de solo (A0: 0 – 0,2 m; B1: 0,8 – 1 m), serapilheira, vegetação e invertebrados terrestres 

da planície de inundação do rio Araguaia, visando avaliar a distribuição do Hg entre os 

compartimentos ambientais e o potencial de bioacumulação de Hg nos invertebrados 

terrestres. Adicionalmente, nós avaliamos a influência dos parâmetros físico-químicos e 

porcentagem de áreas naturais nas concentrações de Hg em solos; e das 

concentrações de Hg no solo e na serapilheira para o acúmulo de Hg nos invertebrados. 

As concentrações de Hg entre os compartimentos ambientais seguiram a ordem: solo 

A0 (41,6 ± 18,8 ng.g-1) > serapilheira (41,5 ± 4,9 ng.g-1) > vegetação (24,7 ± 19,0 ng.g-

1) > solo B1 (13,5 ± 4,3 ng.g-1), sem diferença significativa entre o solo superficial e a 

serapilheira, e entre o solo profundo e a vegetação. Apenas o conteúdo de matéria 

orgânica apresentou relações significativas e positivas com as concentrações de Hg nas 

duas profundidades do solo. Nos invertebrados, as concentrações de Hg foram 

positivamente relacionadas com as concentrações da serapilheira, e inversamente 

relacionadas com as concentrações do solo. Entre as ordens mais abundantes, Araneae 

apresentou concentrações significativamente superiores às determinadas em 

Hymenoptera e Orthoptera. Os fatores de bioacumulação calculados com base no solo 

e na serapilheira apresentaram padrões distintos entre os grupos taxonômicos, mas a 

bioacumulação significativa foi determinada na maioria das amostras. 

 

Palavras-chave: Bioacumulação; invertebrados; ecossistemas terrestres; planície de 

inundação. 
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INTRODUÇÃO 

O mercúrio (Hg) é considerado um poluente de controle primário pelo Programa 

das Nações Unidas para o Meio Ambiente, devido ao seu elevado grau de toxicidade e 

capacidade de causar efeitos adversos causados à saúde humana e ao meio ambiente 

(UNEP, 2019). Apesar de ser um elemento químico distribuído naturalmente na crosta 

terrestre, as emissões antropogênicas excederam as concentrações naturais (Outridge 

et al., 2018). Em ecossistemas terrestres, a captação de Hg pelas plantas e a queda da 

serapilheira são importantes vias de entrada desse elemento. O mercúrio atmosférico 

(Hg0) é absorvido pelos estômatos das folhas e retido no tecido foliar (Ericksen et al., 

2003), que entra em contato com o solo através da queda da serapilheira (deposição 

seca). Já o Hg ligado ao material particulado (Hg-p) e o Hg inorgânico (Hg2+) são 

adsorvidos à superfície das folhas, e lixiviados no solo durante eventos de precipitação 

(deposição úmida) (Rea et al., 2002; Demers et al., 2007).  

Os solos são os principais reservatórios de Hg em ecossistemas terrestres 

(Obrist et al., 2011), e as propriedades pedológicas controlam os processos de 

especiação química e transporte do Hg nesse compartimento (O’Connor et al., 2019). 

Em solos neotropicais, estudos recentes indicaram uma forte afinidade entre o Hg, os 

teores de matéria orgânica (Bernardi et al., 2015), pH (Soares et al., 2015) e a presença 

de oxi-hidróxidos de ferro e alumínio (Roulet e Lucotte, 1995; Figueiredo et al., 2018). 

Desse modo, o acúmulo de Hg no solo superficial e na serapilheira pode implicar na 

transferência para os invertebrados terrestres. Essa transferência ocorre via absorção 

ou difusão passiva em contato direto com o ambiente ou pela ingestão de tecidos 

vegetais (Zhang et al., 2009;2012; Yung et al., 2019), aumentando a biodisponibilidade 

do Hg para os níveis tróficos superiores (Ortiz et al., 2015; Zheng et al., 2018; Yung et 

al., 2019). Nesse sentido, o fator de bioacumulação (BAF) foi desenvolvido para avaliar 

o potencial de bioacumulação de compostos químicos (como o Hg) em comunidades 

biológicas em relação ao ambiente em que estão inseridas e às fontes alimentares 

(Cortet et al., 1999). 

Considerando que ecossistemas terrestres naturais atuam como sumidouros de 

Hg, a conversão da cobertura natural e a ocorrência de incêndios podem implicar 

diretamente em alterações regionais e/ou globais no ciclo biogeoquímico do Hg (Crespo-

Lopez et al., 2021). Assim, a avaliação da cobertura vegetal é importante para a 

compreensão da distribuição do Hg nos ecossistemas terrestres (Lima et al., 2017). 

Além disso, a conversão do uso natural dos solos resulta em maiores taxas de erosão 

e lixiviação, acarretando no transporte de materiais particulados ricos Hg2+ para os 
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ecossistemas aquáticos (Oestreicher et al., 2017). Uma vez depositado em ambientes 

aquáticos, o Hg2+ torna-se disponível para a metilação, sobretudo por bactérias sulfato-

redutoras, disponibilizando-o para a coluna d’água na forma de CH3Hg (MeHg ou 

metilmercúrio), um composto organomercurial altamente biodisponível (Bisinoti e 

Jardim, 2004). Adicionalmente, em regiões de planície de inundação, a biomassa 

vegetal e os invertebrados terrestres são importantes fontes alimentares para as 

comunidades aquáticas (Correa e Winemiller, 2018). Assim, o acúmulo de Hg nos 

ambientes terrestres pode ser uma potencial fonte de exposição ao Hg em sistemas 

aquáticos. 

Nas últimas décadas, houve um aumento significativo na quantidade de estudos 

que avaliaram as concentrações de Hg nos solos, com grupos de pesquisa da Europa 

e das Américas, incluindo o Brasil, investigando a interação entre o solo e os 

invertebrados, e a influência das concentrações de Hg na serapilheira e propriedades 

pedológicas no acúmulo de Hg em solos (Fernandes et al., 2021). No entanto, ainda há 

uma quantidade limitada de estudos que avaliaram a bioacumulação de Hg em 

invertebrados terrestres até o momento, sendo focados principalmente em áreas 

poluídas por atividades de mineração e industriais (Zhang et al., 2012; Zheng et al., 

2018; Yung et al., 2019; Fuentes et al., 2020). A área do presente estudo, representada 

pela planície de inundação do rio Araguaia, na região Centro-Oeste do Brasil, não 

apresenta nenhuma fonte representativa de Hg (como mineração e indústrias). No 

entanto, a bacia hidrográfica do rio Araguaia está sob forte pressão das atividades 

agropecuárias, que ocupam cerca de 50% da sua área (Projeto MapBiomas, 2022).  

Até o momento, apenas um estudo sobre a bioacumulação de Hg nos 

invertebrados foi realizado na planície de inundação do rio Araguaia, com foco no 

município de Cocalinho (Fernandes et al., submetido para publicação). Assim, o 

presente estudo teve objetivo principal a determinação das concentrações de Hg no 

solo, serapilheira, vegetação e invertebrados terrestres da planície de inundação do rio 

Araguaia, visando responder as seguintes questões: (i) como ocorre a distribuição de 

Hg entre os compartimentos ambientais terrestres?; (ii) qual o potencial de 

bioacumulação de Hg nos invertebrados com base no solo e na serapilheira?; (iii) os 

parâmetros físico-químicos do solo e a porcentagem de áreas naturais influenciam as 

concentrações de Hg no solo?; e (iv) as concentrações de Hg no solo e na serapilheira 

influenciam as concentrações de Hg nos invertebrados? 
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MATERIAIS E MÉTODOS 

Área de estudo 

O rio Araguaia é um dos principais sistemas fluviais da região Centro-Oeste do 

Brasil, atuando como uma importante barreira biogeográfica entre os biomas Cerrado e 

Amazônia (Figura 1). O trecho médio do rio Araguaia é caracterizado por uma planície 

aluvial bem desenvolvida, que drena sobre rochas Pré-Cambrianas e sedimentos do 

Cenozóico tardio (Aquino et al., 2009), e as classes de solo predominantes na região 

são Argissolo, Latossolo, Cambissolo, Plintossolo, Neossolo e Gleissolo (SEPLAN, 

2004). O clima predominante na região é classificado como tropical com inverno seco 

(Aw), com duas estações bem definidas: uma seca, de maio a setembro; e outra 

chuvosa, de outubro a abril (Alvares et al., 2013). Ocorre uma grande flutuação do nível 

da água entre as estações de seca e chuva (4 a 7m) (Irion et al., 2016), e a dinâmica de 

inundação controla o desenvolvimento das fitofisionomias na região, com formações 

savânicas em maiores altitudes, formações campestres em áreas periodicamente 

alagadas, e formações florestais nas margens dos rios e lagos (Valente et al., 2013). 

 

 

Figura 1. Mapa de localização da área de estudo 
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Coleta e processamento de amostras 

Amostras de solo, serapilheira, vegetação e invertebrados terrestres foram 

coletadas em 15 unidades amostrais do Médio Araguaia, durante o período de enchente 

(nov/2021), em um trecho de aproximadamente 200 km da planície de inundação 

(14°44’ a 12°49’S e 51°02’ a 50°36’O) (Figura 1). Cada unidade amostral é caracterizada 

por uma área com cobertura vegetal arbóreo-arbustiva adjacente a um ambiente 

lacustre. Amostras deformadas de solo das classes Argissolo, Argissolo Amarelo, 

Neossolo Flúvico e Gleissolo foram coletadas com um trado holandês em duas 

profundidades: 0 – 0,2 m (A0) e 0,8 – 1 m (B1). No mesmo local, coletamos amostras 

de serapilheira em uma área de 50 cm2, que passaram por uma triagem manual, 

selecionando apenas fragmentos foliares e galhos (<2 mm). Amostras de folhas vivas 

de quatro indivíduos do estrato arbóreo-arbustivo foram coletadas em cada ponto, 

totalizando 60 amostras das famílias Annonaceae, Arecaceae, Bignoniaceae, 

Bromeliaceae, Calophyllaceae, Clusiaceae, Euphorbiaceae, Fabaceae, Lauraceae, 

Malpighiaceae, Moraceae, Myrtaceae, Nyctaginaceae, Polygonaceae, Rubiaceae, 

Salicaceae, Sapotaceae e Vochysiaceae. 

Para a coleta dos invertebrados, foram instaladas 20 armadilhas tipo pitfall em 

cada unidade amostral, dispostas em dois transectos (~25m) paralelos aos lagos. Após 

24h, os invertebrados foram coletados, lavados com água destilada e congelados até a 

identificação. Para a quantificação de mercúrio total (HgT), os espécimes que 

apresentaram peso seco inferior a 0,5g foram agrupados em uma única amostra 

composta por unidade amostral, de acordo com a classe ou a ordem (pool sample). 

Todas as amostras foram secas a 50°C até peso constante (Zhang et al., 2012). As 

amostras de solo foram desagregadas em um moinho de bola, as amostras de 

vegetação e serapilheira foram trituradas em um triturador elétrico, e peneiradas até 

<125 µm. As amostras de invertebrados foram maceradas com cadinho e pistilo de 

porcelana. 

 

Determinação de mercúrio total (HgT)  

A quantificação de HgT em amostras de solo, vegetação e invertebrados 

terrestres foi realizada por espectrofotometria de absorção atômica por geração de 

vapor frio (CVAAS, FIMS-400, Perkin Elmer), utilizando como agente redutor uma 

solução mista de NaBH4 0,2% (m/v) e NaOH 0,05% (m/v), e como agente oxidante uma 
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solução de HCl 3% (v/v). A solubilização das amostras de invertebrados foi realizada 

com 0,5 mL de H2O2 30% (m/v), 4 mL de solução sulfonítrica (H2SO4:HNO3, 1:1), e 5mL 

de KMnO4 5% (m/v). Para a extração química de Hg nos solos, foram adicionados 5 mL 

de água régia (HCl:HNO3, 3:1) e 5 mL de KMnO4. A extração de HgT das amostras de 

vegetação foi realizada através da solubilização com HNO3 concentrado e 5 mL de 

KMnO4 5%. Todas as amostras ficaram em período de overnight. Após o período de 

overnight, amostras de todas as matrizes foram tituladas com 0,5 mL de NH2OH.HCl 

12% (m/v) para eliminação do excesso de KMnO4 5%. As amostras foram filtradas em 

filtros de papel (3 µm de porosidade), transferidas para tubos Falcon de 15 mL, e 

completadas com água Milli-Q (Milli-Q Plus, Millipore, Bedford, EUA) até o volume final 

de 12 mL (solo e vegetação) e 10 mL (invertebrados). Todos os reagentes utilizados 

para a preparação das amostras e da curva analítica são da marca Merck®. 

As concentrações de HgT na serapilheira foram determinadas por 

espectrometria de absorção atômica com decomposição térmica (TDAAS), no 

analisador direto RA-915+ com correação por efeito Zeeman, acoplado a uma câmara 

de pirólise (Pyro-915) (Lumex, São Peterburgo, Rússia). As análises realizadas no 

Lumex RA-915+ não exigem o pré-tratamento químico das amostras (Sholupov et al. 

2004). Todas as leituras foram realizadas em duplicata, com coeficiente de variação 

máximo de 15%. O controle de qualidade foi realizado a partir da descontaminação de 

todas as vidrarias em banho de ácido HNO3 5% (v/v) por 24h, e da determinação de 

HgT em amostras em branco. A validação do método analítico foi realizada através da 

determinação de HgT em materiais de referência certificados, com taxa de recuperação 

média entre 88 e 100% (Tabela S1). 

 

Cálculo do fator de bioacumulação (BAF) 

O fator de bioacumulação (BAF) é definido como a razão entre a concentração 

de um produto químico acumulado dentro de um organismo e a sua concentração no 

ambiente circundante (ou alimento) (Cortet et al., 1999). O BAF foi calculado de acordo 

com a Equação 1 (Cortet et al., 1999), onde, 𝐶𝑂𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑜 é a concentração de HgT nas 

amostras compostas de invertebrados; e 𝐶𝐴𝑚𝑏𝑖𝑒𝑛𝑡𝑒 𝑜𝑢 𝐴𝑙𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜é a concentração de HgT 

na serapilheira ou no horizonte A0 do solo. A interpretação dos resultados do BAF foi 

realizada de acordo com Roy et al. (2021), em que: BAF < 1 indica valores insignificantes 

de bioacumulação; 1 ≤ BAF ≤ 2 indica a microconcentração de Hg no indivíduo (ou 

conjunto de indivíduos); e BAF > 2 indica a macroconcentração de Hg no indivíduo. 
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𝐵𝐴𝐹 =  
𝐶𝑂𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑜

𝐶𝐴𝑚𝑏𝑖𝑒𝑛𝑡𝑒 𝑜𝑢 𝐴𝑙𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜
         (1) 

 

Variáveis ambientais 

A quantificação do teor de matéria orgânica do solo foi realizada por perda de 

massa por ignição em forno mufla. Amostras com aproximadamente 5 g de solo foram 

adicionadas em cadinhos de porcelana e secas a 100°C por 24 horas. Após esse 

período, as amostras foram calcinadas a 540°C graus por 4 horas, e a proporção de 

matéria orgânica foi calculada a partir da diferença da massa da amostra seca e 

calcinada (Monroy et al. 2014). Para a determinação do pH do solo, preparamos uma 

solução das amostras de solo e água destilada, na proporção 1:1,5 (m/v), e as leituras 

foram realizadas com um medidor de pH com eletrodo de vidro combinado (Teixeira et 

al. 2017). Todas as análises de matéria orgânica e pH foram realizadas em duplicada, 

com coeficiente de variação máximo de 5% entre as réplicas. Os dados de uso do solo 

foram obtidos através da Coleção 7 do Projeto MapBiomas, referente ao ano de 2021, 

com resolução espacial de 30 m (Projeto MapBiomas, 2022). A proporção de áreas 

nativas no entorno das unidades amostrais foi obtida através da proporção de áreas 

representativas de formações florestais, savânicas, campestres e áreas úmidas em 

buffers de 3 km. 

 

Análises estatísticas 

Todas as variáveis foram submetidas aos testes de Kolmogorov-Smirnov (n > 

50) ou Shapiro-Wilk (n < 50) para a avaliação da normalidade de suas distribuições. O 

teste de Kruskal-Wallis e o teste post-hoc de Dunn foram utilizados para comparar as 

concentrações de HgT nas diferentes profundidades do solo, serapilheira e vegetação, 

e as concentrações de HgT entre os invertebrados mais abundantes (n > 5). O teste de 

Wilcoxon foi aplicado para comparar os teores de matéria orgânica e pH entre as duas 

profundidades do solo, e os valores de BAF calculados com base no solo e na 

serapilheira. A relação das concentrações de Hg no solo com a matéria orgânica, pH e 

proporção de áreas naturais no entorno dos lagos foi avaliada com regressões lineares 

simples, assim como a relação entre as concentrações de Hg nas amostras compostas 

de invertebrados e as concentrações no solo e na serapilheira. Para as regressões 

lineares, todas as variáveis, exceto pH, foram transformadas em log10 para atender as 
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premissas de normalidade e homocedasticidade dos resíduos. Todas as análises foram 

realizadas no software R (R Core Team, 2022), e os gráficos foram realizados no 

software Prism 10.8 (GraphPad Software, San Diego, EUA).  

 

RESULTADOS 

HgT no solo, serapilheira e vegetação 

As concentrações médias de HgT foram 41,6 ± 18,8 ng.g-1 (11,4 – 73,6 ng.g-1) 

no horizonte A0 do solo, 13,5 ± 4,3 ng.g-1 (7,9 – 23,5 ng.g-1)  no horizonte B1 do solo, 

41,5 ± 4,9 ng.g-1 (31,0 – 50,1 ng.g-1) na serapilheira, e 24,7 ± 19,0 ng.g-1 (6,3 – 84,0 ng.g-

1) na vegetação (Tabela 1). Os compartimentos ambientais apresentaram diferença 

significativa nas concentrações de HgT (KW = 33,7, p < 0,0001), sendo mais elevadas 

no horizonte A0 do solo e na serapilheira, e menores concentrações no horizonte B1 e 

na vegetação. 

 

Tabela 2. Propriedades do solo e concentrações de Hg no solo, serapilheira e 

vegetação. 

Unidade 
amostral 

Classe de solo 

HgT (ng.g-1) 

Solo 
A0a 

Solo  
B1b 

Serapilheiraa Vegetaçãob 

1 Neossolo flúvico; Gleissolo1 73,6 23,5 38,3 25,8 ± 9,2 

2 Gleissolo 44,2 14,0 43,9 50,6 ± 27,5 

3 Gleissolo 32,1 18,4 37,7 23,3 ± 17,0 

4 Neossolo flúvico 29,6 8,6 31,0 14,9 ± 5,8 

5 Neossolo flúvico 42,1 12,4 40,7 10,4 ± 5,0* 

6 Argissolo 23,8 10,2 40,8 18,1 ± 6,5 

7 Argissolo amarelo 11,4 8,5 50,1 13,3 ± 5,5 

8 Gleissolo 51,3 14,5 46,4 37,4 ± 25,8 

9 Gleissolo2 42,7 19,0 48,7 33,6 ± 22,7 

10 Neossolo flúvico 48,4 11,1 40,2 37,6 ± 13,7 

11 Gleissolo 69,2 16,0 45,9 15,8 ± 2,9 

12 Neossolo flúvico 28,5 11,8 39,1 14,4 ± 6,3  

13 Neossolo flúvico 72,8 14,0 42,4 10,1 ± 2,9 

14 Gleissolo2 24,8 7,9 41,0 49,3 ± 28,3 

15 Gleissolo2 30,3 12,8 37,1 12,8 ± 2,6 
1Paleogleissolo no horizonte B, 2Mosqueamento ferrocárbico, *uma das amostras estava abaixo 

do LOD, portanto, a média foi calculada com apenas três valores. As letras a e b indicam os 

compartimentos que apresentaram diferenças significativas entre si. 
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O teor de matéria orgânica nos solos variou entre 4,8 e 46,5% (média: 15,8 ± 

11,2%) no horizonte A0, e entre 1,9 e 9,4% (média: 5,5 ± 2,4%) no horizonte B1, sendo 

estatisticamente mais elevado no horizonte superficial (W = -120,0; p < 0,0001). O pH 

foi ácido em todas as unidades amostrais, sem diferença significativa entre os 

horizontes, variando entre 3,8 e 4,6 (média: 4,3 ± 0,02) no horizonte A0, e entre 4,0 e 

4,9 (média: 4,2 ± 0,2) no horizonte B1. Em relação ao uso do solo, a proporção de áreas 

nativas no entorno dos lagos variou de 52,4 a 92,2% (média: 73,4 ± 11,4%). As 

regressões lineares simples determinaram que não há relações significativas das 

concentrações de HgT com o pH e a proporção de áreas naturais no entorno dos lagos 

(p > 0,05). No entanto, foram determinadas relações positivas entre as concentrações 

de HgT e o conteúdo de matéria orgânica em ambos os horizontes, sendo mais forte no 

horizonte A0 (R2 = 0,708; t = 5,92; p < 0,0001) em comparação com o horizonte B1 (R2 

= 0,376; t = 3,07; p = 0,009) (Figura 2).  

 

 

Figura 2. Regressão linear simples entre as concentrações de HgT nos solos e o teor 

de matéria orgânica, nos horizontes A0 (a) e B1 (b). 

 

Bioacumulação de HgT em invertebrados terrestres 

1019 indivíduos de invertebrados terrestres foram capturados e agrupados em 

100 amostras compostas de acordo com a classe ou ordem (Tabela 3). Entre as 

amostras compostas, as ordens de invertebrados mais abundantes foram Coleoptera 

(29,3%), Orthoptera (18,2%), Araneae e Hymenoptera (15,1% cada ordem). Os grupos 
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que apresentaram menor abundância, com apenas uma amostra de cada, foram 

Chilipoda, Dermaptera, Diptera e Opiliones. As concentrações de HgT nos 

invertebrados variaram entre 20,2 e 544,4 ng.g-1, com média de 125,9 ± 107,9 ng.g-1. As 

maiores concentrações foram determinadas em amostras de Dermaptera (344 ng.g-1), 

Zygentoma (230,3 ± 42,8 ng.g-1), Hemiptera (188,4 ± 207,7 ng.g-1), Araneae (185,4 ± 

115,2 ng.g-1) e Lepidoptera (172,1 ± 196,4 ng.g-1), enquanto Chilopoda (94,6 ng.g-1), 

Opiliones (72,1 ng.g-1) e Hymenoptera (71,1 ± 29,7 ng.g-1) apresentaram as menores 

concentrações (Tabela 3). Diferenças significativas nas concentrações de Hg foram 

determinadas entre as ordens mais abundantes (KW = 10,37; p = 0,016), com maiores 

concentrações em Araneae em comparação com Hymnoptera e Orthoptera. Não houve 

diferença significativa entre Araneae e Coleoptera, ou entre Coleoptera, Hymenoptera 

e Orthoptera.  

 

Tabela 3. Concentrações de HgT em amostras compostas de invertebrados 
terrestres 

Táxon N 
HgT (ng.g-1) 

Média* DP Mínimo Máximo 

Araneae 15 185,4 115,3 38 422 

Blattaria 4 62,77 34,7 28 100 

Chilopoda 1 95    

Coleoptera 29 112,9 84,5 35 325 

Dermaptera 1 344    

Diplopoda 4 109 68,81 32 195 

Diptera 1 154    

Hemiptera 5 188,4 207,6 28 544 

Hymenoptera 15 71,1 29,5 32 119 

Lepidoptera 3 172,3 196,2 25 395 

Opiliones 1 72    

Orthoptera 18 115,3 121,4 20 428 

Zygentoma 2 230,5 43,13 200 261 

*A média foi calculada para amostras n ≥ 2. Para as demais amostras, o valor indicado 

representa a concentração de uma única amostra composta. 

 

As concentrações de Hg nos invertebrados foram significativamente 

relacionadas com as concentrações de HgT no solo e na serapilheira (p < 0,05), no 

entanto, as relações apresentaram padrões distintos, sendo negativamente relacionada 

com o Hg no solo (b = -0,4204) e positivamente relacionada com o Hg da serapilheira 
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(b = 1,5425) (Figura 3). Assim, os valores de BAF calculados com base no solo e na 

serapilheira também apresentaram padrões diferentes, com maior potencial de 

bioacumulação em relação o solo (W = -1098, p = 0,022).  

 

 

Figura 3. Regressões lineares entre as concentrações de Hg nos invertebrados e no 

solo (a) e serapilheira (b). Solo: n = 15; Serapilheira, n = 15; Invertebrados n = 100 

(amostras compostas). 

 

O BAF do solo variou entre 0,5 e 37,2 (média: 4,4 ± 5,9), com 21,2% das 

amostras sem bioacumulação significativa, 26,3% das amostras classificadas como 

microconcentradoras, e 52,5% classificadas como macroconcentradoras (Figura 3a). 

Em relação à serapilheira, os valores de BAF variaram entre 0,5 e 13,9 (média: 3,0 ± 

2,6), sendo que 12,1% das amostras não apresentaram bioacumulação significativa, 

38,4% foram classificadas como microconcentradoras, e 49,5% foram classificadas 

como macroconcentradoras (Figura 3b). Apesar da diferença significativa nos valores 

de BAF do solo e da serapilheira, as amostras de Chilopoda, Coleoptera, Dermaptera, 

Diptera, Lepidoptera, Opiliones, Orthoptera e Zygentoma apresentaram elevado 

potencial de bioacumulação em ambos os compartimentos. Entretanto, a ordem 

Araneae foi predominantemente microconcentradora em relação ao solo (80%), e 

macroconcentradora em relação à serapilheira (80%). Em contraste, a ordem 

Hymenoptera foi predominantemente macroconcentradora em relação ao solo (46,7%), 

e microconcentradora em relação à serapilheira (66,7%) (Figura 3). 
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Figura 3. Resultados do BAF calculado com base nas concentrações de Hg no solo (a) 

e na serapilheira (b). As linhas tracejadas indicam os valores de BAF igual a 1 e 2, e a 

região sombreada indica valores na qual não houve bioacumulação significativa (BAF < 

1) 

 

DISCUSSÃO 

As concentrações de Hg no solo foram próximas das determinadas em 

ambientes naturais do bioma Cerrado (20 – 182 ng.g-1; Santana et al., 2008; Carvalho 

et al., 2019), e significativamente inferiores às relatadas em áreas diretamente 

impactadas rodovias com tráfego intenso de veículos automotores, no Distrito Federal 

(30 – 1977 ng.g-1; Rodrigues et al., 2022). Em comparação com solos naturais de outros 

biomas brasileiros, as concentrações determinadas em nosso estudo foram próximas 

das determinadas na Mata Atlântica (74 – 140 ng.g-1; Buch et al., 2015; Lima et al., 

2017), e inferiores às determinadas na Amazônia (90 – 292 ng.g-1; Almeida et al., 2005; 

Bernardi et al.; 2015; Figueiredo et al., 2018). As maiores concentrações observadas 

nos solos amazônicos podem ser justificadas pelos processos biogeoquímicos naturais 

de formação dos solos da região (intemperismo das rochas), pela deposição atmosférica 

contínua (Figueiredo et al., 2018) e, em escala local, pelo legado da mineração de ouro 

(Lechler et al., 2000). Entretanto, as concentrações determinadas em Neossolos 

Flúvicos (48 ng.g-1) e Gleissolos (68 ng.g-1) da bacia hidrográfica do rio Madeira 

(Linhares et al., 2009) foram muito similares às determinadas para as mesmas classes 

de solo em nosso estudo, indicando que o tipo de solo é um importante fator para o 

acúmulo de Hg. 
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As maiores concentrações no horizonte A0 eram esperadas, visto que a camada 

superior do solo é diretamente exposta à deposição atmosférica (Rodrigues et al., 2022). 

Entretanto, padrões inversos foram relatados em solos da Amazônia, indicando a 

relação entre Hg e os oxi-hidróxidos de ferro como um importante fator para a lixiviação 

e acúmulo do Hg nos horizontes mais profundos (Roulet et al., 1998; Almeida et al., 

2005). Entretanto, Grimaldi et al. (2018) observaram que a distribuição vertical do Hg 

associado aos oxi-hidróxidos de ferro é dependente da classe e da profundidade dos 

solos, sendo mais intensa em solos profundos (e.g., Latossolos) e restrita aos horizontes 

superficiais em solos menos profundos (e.g., Argissolos). Adicionalmente, um estudo 

realizado na bacia hidrográfica do rio Negro também observou a redução das 

concentrações de Hg e do conteúdo de matéria orgânica em horizontes mais profundos 

(Oliveira et al., 2007). Esse resultado foi corroborado em um estudo mais recente 

realizado na bacia hidrográfica do rio Negro, concluindo que, apesar da relação positiva 

do Hg com oxi-hidróxidos de ferro e alumínio, a interação com a matéria orgânica foi 

mais importante para a distribuição vertical do Hg (Oliveira et al., 2011). Portanto, 

acúmulo de matéria orgânica deve ser o principal fator que controla a distribuição vertical 

de Hg do solo em nossas amostras. 

Apesar da relação positiva entre Hg e matéria orgânica ser relatada em outros 

estudos (Frohne e Rinklebe, 2013; Bernardi et al. 2015; Carvalho et al., 2019), ainda 

não há um consenso sobre esse padrão, de modo que a matéria orgânica pode atuar 

como fonte ou sumidouro de Hg nos solos (He et al., 2019). Um estudo realizado por 

Fernandes et al. (submetido para publicação) no Médio Araguaia observou a relação 

inversamente proporcional entre Hg e o conteúdo de matéria orgânica em solos 

superficiais. Essa relação negatova foi atribuída à fermentação da matéria orgânica 

durante os períodos de inundação, que pode resultar na complexação dos compostos 

orgânicos com o Hg, intensificando o processo de metilação e a transferência do Hg 

para as comunidades biológicas (Fernandes et al., submetido para publicação). Por 

outro lado, em nosso estudo, a matéria orgânica intensificou o acúmulo de Hg no solo. 

Isto se deve principalmente à afinidade do Hg2+ com as substâncias húmicas e 

compostos organossulfurados que compõe a matéria orgânica do solo (Chai et al., 

2012), favorecendo a oxidação do Hg0 e evitando a redução de Hg2+, e reduzindo as 

taxas de reemisão atmosférica (Yang et al., 2007; Windmöller et al., 2015). Além disso, 

um estudo recente concluiu que a necromassa dos fungos decompositores é 

incorporada à matéria orgânica do solo ao longo do tempo, acumulando quantidades 

significativas das frações recalcitrantes do Hg (400 – 4.500 ng.g-1) e, 

consequentemente, intensificando a imobilização do Hg pela matéria orgânica (Maillard 
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et al., 2022). Em relação à distribuição vertical, as menores concentrações de Hg e de 

matéria orgânica no horizonte B1 podem ser justificadas pela dinâmica de inundação do 

Médio Araguaia, na qual a saturação dos solos hidromórficos (i.e., Gleissolos e 

Neossolos Flúvicos) durante o período de cheia deve intensificar o processo de 

lixiviação nos horizontes mais profundos e transporte do Hg complexado à matéria 

orgânica para os corpos d’água (Roulet e Lucotte, 1995; Poulin et al., 2016).  

As concentrações de Hg na serapilheira foram próximas das relatadas em 

ecossistemas naturais situados na Mata Atlântica (23 – 42 ng.g-1; Buch et al., 2015; Lima 

et al., 2017), e na Amazônia (34,5 -  119 ng.g-1; Silva et al., 2009; Fostier et al., 2015). 

Em relação à vegetação, considerando a pequena variação nas concentrações de Hg 

no solo entre as unidades amostrais e a ausência de fontes significativas de emissão 

atmosférica de Hg na área de estudo, a elevada variabilidade nas concentrações de Hg 

na vegetação pode ser justificada pela variação da composição das amostras. O 

acúmulo de Hg nas folhas é altamente dependente do tamanho da superfície foliar, 

idade dos indivíduos e posição das folhas na copa das árvores, que são inerentes à 

cada espécie (Laacouri et al., 2013; Pleijel et al., 2021; Méndez-López et al., 2022). 

Nesse sentido, apesar da dificuldade da comparação direta com outros estudos, as 

concentrações estão de acordo amplitude das relatadas em outros estudos realizados 

no Brasil (14 – 72 ng.g-1; Michelazzo et al., 2010; Melendez-Perez et al., 2014; Teixeira 

et al., 2018).  

Considerando que a serapilheira florestal é composta principalmente por tecidos 

foliares (~70%; Roberton e Paul, 1999), e as concentrações determinadas nas folhas 

frescas foram relativamente baixas, a diferença significativa entre as concentrações de 

Hg da serapilheira e das folhas frescas pode ser justificadas pela decomposição da 

vegetação. Zhou et al. (2018) observaram aumentos significativos nas concentrações 

de HgT na serapilheira durante o processo de decomposição em solos florestais, porém 

90% do HgT era composto por frações residuais com baixa disponibilidade, justificando 

o acúmulo do Hg na serapilheira. O mesmo padrão foi observado em ecossistemas 

florestais do Canadá, no entanto, ocorreu um aumento significativo da massa de 

metilmercúrio na serapilheira em áreas periodicamente inundadas (Hall e St. Louis, 

2004). De fato, a intensificação das taxas de metilação na serapilheira anóxica foi 

confirmada posteriormente em um estudo realizado em condições controladas, 

apontando as bactérias sulfato-redutoras e metanogênicas como importantes 

condutoras da metilação (Chow e Tsui, 2019).  
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Nesse sentido, apesar das concentrações relativamente baixas, o acúmulo de 

Hg na serapilheira deve ser uma importante fonte desse metal para as comunidades 

biológicas, sobretudo para os consumidores primários (e.g., Orthoptera e Lepidoptera) 

(Zheng et al., 2018; Yung et al., 2019). Nossos resultados indicaram relações 

significativas e positivas entre as concentrações de Hg nos invertebrados e na 

serapilheira, confirmando o papel da serapilheira para a transferência de Hg para a 

cadeia trófica terrestre. Yung et al. (2019) concluíram que, para os artrópodes que não 

utilizam a vegetação em sua dieta, a exposição ao ambient deve ser a principal fonte 

para o acúmulo de Hg em seus organismos. Apesar da quantidade de amostras obtidas 

em nosso estudo não permitir a avaliação individual dos grupos de organismos com 

hábitos alimentares específicos, nós observamos uma relação inversamente 

proporcional entre as concentrações de Hg nos invertebrados e no solo, em contraste 

com os resultados obtidos anteriormente no Médio Araguaia (Fernandes et al., 

submetido para publicação) e em ecossistemas florestais da China (Zhang et al., 2012). 

Esses resultados corroboram com a afirmação de que a matéria orgânica atua como 

sumidouro de Hg no solo da nossa área de estudo, imobilizando o Hg nas partículas do 

solo e evitando a mobilização para as comunidades biológicas, enquanto a dinâmica de 

inundação do rio Araguaia pode intensificar a metilação na serapilheira e a 

disponibilidade do Hg para os invertebrados, justificando os padrões distintos de BAFsolo 

e BAFserapilheira entre os grupos taxonômicos. 

A ordem Araneae foi a terceira mais abundante em nosso conjunto de amostras, 

juntamente com Hymenoptera, com bioacumulação significativa em todas as amostras 

analisadas. Esse resultado era esperado, considerando que as aranhas são 

essencialmente predadoras (Melo et al., 2009), logo, apresentam maior exposição do 

Hg como resultado do processo de biomagnificação ao longo da cadeia trófica (Speir et 

al., 2014; Tsui et al., 2019). A ausência de diferença significativa nas concentrações de 

Hg entre Araneae e Coleoptera pode ser justificada pela ampla variação nos hábitos 

alimentares e do tamanho corporal das espécies de Coleptera, que devem influenciar 

diretamente os padrões de bioacumulação (Zheng et al., 2008; Zalewski et al., 2016; 

Yung et al., 2019). Isto também deve justificar a ausência de diferenças significativas 

entre Coleoptera, Hymenoptera e Orthoptera, visto que as amostras de Hymenoptera 

foram compostas integralmente de indivíduos da família Formicidae, que apresentam 

hábitos alimentares desde fitófagos a carnívoros (Melo et al., 2009). O padrão de 

bioacumulação também não foi claro para os outros grupos avaliados, com valores 

elevados de BAF nas ordens com hábitos alimentares predominantemente fitófagos e 

saprófagos como Dermaptera, Zygentoma, Hemiptera e Lepdoptera (Moço et al., 2005; 
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Melo et al., 2009). Esses resultados estão de acordo com um estudo que avaliou as 

concentrações de HgT e de isótopos de nitrogênio em invertebrados, concluindo que os 

padrões de acúmulo de Hg nos consumidores primários não são tão óbvios quanto nos 

níveis tróficos superiores (Zheng et al., 2018). Nesse sentido, nossos resultados indicam 

que, além das aranhas, que já foram identificadas como importantes fontes de Hg para 

aves (Cristol et al., 2008), os grupos taxonômicos que ocupam a base da cadeia trófica 

terrestre devem ser potenciais fontes de Hg para os níveis tróficos superiores. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

As concentrações de Hg entre os compartimentos ambientais seguiram a ordem: 

solo A0 (41,6 ± 18,8 ng.g-1) > serapilheira (41,5 ± 4,9 ng.g-1) > vegetação (24,7 ± 19,0 

ng.g-1) > solo B1 (13,5 ± 4,3 ng.g-1) > sem diferença significativa entre o solo superficial 

e a serapilheira, e entre o solo profundo e a vegetação. O conteúdo de matéria orgânica 

do solo foi positivamente relacionado com as concentrações de Hg nesse 

compartimento, indicando diferenças significativas entre os horizontes A0 e B1, 

indicando a influência da matéria orgânica na distribuição vertical do Hg nos solos da 

planície de inundação do rio Araguaia. Entre os invertebrados mais abundantes, a 

ordem Araneae apresentou concentrações de Hg significativamente superiores. As 

concentrações de Hg nos invertebrados foram inversamente relacionadas com as 

concentrações de Hg no solo, e positivamente relacionadas com as concentrações de 

Hg na serapilheira. Apesar da identificação taxonômica dos invertebrados em nível de 

classe ou ordem poder omitir padrões de bioacumulação entre níveis taxonômicos 

menores, nossos resultados demonstraram que o fator de bioacumulação Hg baseado 

no solo superficial e na serapilheira podem afetar os grupos taxonômicos de maneiras 

distintas. Por fim, a caracterização da distribuição do Hg nos ecossistemas terrestres do 

rio Araguaia pode subsidiar futuras avaliações sobre a relação da bioacumulação do Hg 

entre as cadeias tróficas terrestre e aquática, que são conectadas periodicamente 

através do pulso de inundação. 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 

 

Tabela S1. Limite de detecção (LOD), valores médios ± desvio padrão das 

concentrações de HgT obtidas nos materiais de referência certificados, e suas 

respectivas taxas de recuperação. 

 Matriz Método 
Limite de 
detecção 

Material de 
referência 

N Valor certificado Valor obtido 

Serapilheira TDAAS 0,006 SRM 1515 3 0,0432 ±  0,002 0,040 ± 0,003 

Vegetação CVAAS 0,005 EnviroMAT SS2  4 0,28 0,25 ± 0,04 

Solo CVAAS 0,003 EnviroMAT SS2 2 0,28 0,26 ± 0,03 

Invertebrados CVAAS 0,009 
IAEA-142 2 0,126 ± 0,013 0,119 ± 0,014 

DORM-2 2 4,47 ± 0,032 4,464 ± 0,080 

Todas as concentrações estão representadas em mg.kg-1. 
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REGISTROS FOTOGRÁFICOS 

 

 

Figura 1 – Disposição das armadilhas tipo pitfall no ponto de coleta 

 

 

Figura 2 - Coleta das amostras de invertebrados terrestres 
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Figura 3 - Secagem das amostras de solo para a determinação do pH e conteúdo de 

matéria orgânica 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

No presente estudo, nós realizamos uma avaliação em larga escala da 

distribuição do Hg entre os compartimentos ambientais e do potencial de bioacumulação 

nas comunidades biológicas da planície de inundação do rio Araguaia. Os sedimentos 

de fundo apresentaram baixos níveis de poluição e risco ecológico, no entanto, a 

dependência espacial com a intensidade de uso do solo deve servir como um alerta 

para a integridade ecológica dos ecossistemas aquáticos da região. De fato, a análise 

de hotspot indicou os pontos prioritários para o acúmulo de Hg na água, sedimento e 

macrófitas na região sul da planície de inundação, caracterizada pelo intenso uso do 

solo para atividades agropecuárias. Além disso, todos os compartimentos avaliados 

apresentaram hotspots de acúmulo de Hg em lagos próximos dos municípios, o que 

pode ser justificado pela falta de saneamento básico e pelo fluxo intenso de barcos 

movidos à gasolina ou diesel. Os hotspots de acúmulo de Hg no perifíton, por sua vez, 

ocorreram na região norte, com a predominância de áreas naturais e elevada ocorrência 

de incêndios florestais, favorecendo a mobilização do Hg para esse compartimento. 

Entre as variáveis ambientais, o pH, transparência da água e o conteúdo de matéria 

orgânica influenciaram as concentrações de Hg na base da cadeia trófica. 

Em relação aos peixes, a diferença das concentrações de Hg entre os níveis 

tróficos evidenciou o processo de biomagnificação ao longo da cadeia trófica. Nesse 

sentido, mesmo que a partição do Hg entre os compartimentos abióticos e bióticos 

pareça ser limitada na planície de inundação do rio Araguaia, o acúmulo de Hg na água 

e nos sedimentos de fundo influenciaram as concentrações na base da cadeia trófica, 

que devem afetar diretamente os padrões de bioacumulação nos peixes. Assim, apesar 

de apenas 13 indivíduos predadores apresentaram concentrações acima do limite 

recomendado pela ANVISA, a avaliação das concentrações de Hg em um maior número 

de espécimes e em diferentes períodos sazonais deverão auxiliar na compreensão dos 

possíveis riscos à saúde humana. 

Nos ecossistemas terrestres, o conteúdo de matéria orgânica foi o principal fator 

que controlou a distribuição de Hg nos solos. A relação inversa entre as concentrações 

de Hg nos solos e nos invertebrados indicam a atuação dos solos como sumidouros de 

Hg, no entanto, a relação positiva das concentrações de Hg na serapilheira e nos 

invertebrados apontam a serapilheira como uma potencial fonte de Hg para as 

comunidades biológicas. Apesar da dificuldade de determinar padrões de acúmulo de 

Hg nos invertebrados, a bioacumulação significativa foi determinada na maioria das 

amostras, sendo significativamente superior em organismos essencialmente 
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predadores (e.g., Araneae). Considerando a dinâmica de inundação e a troca lateral de 

água entre o canal principal do rio, ecossistemas terrestres e lagos, o acúmulo de Hg 

nos compartimentos terrestres podem representar uma fonte importante desse metal 

para os ecossistemas aquáticos. 

Portanto, nossos resultados foram importantes para identificar a influência das 

variáveis ambientais, da intensidade de uso do solo e das interações tróficas para a 

distribuição ambiental do Hg em diferentes compartimentos ambientais. Considerando 

a escassez de estudos sobre Hg no Cerrado e na planície de inundação do rio Araguaia, 

esses dados primários devem contribuir para o estabelecimento de valores de referência 

para a região, e subsidiar informações para futuras comparações. Por fim, nós 

reforçamos a importância da integração entre as análises estatísticas tradicionais e os 

métodos de análise espacial, evitando a omissão de padrões que dificilmente seriam 

observados utilizando exclusivamente um tipo de análise. 


