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RESUMO

Estudos recentes sobre a distribuição do Hg na região da bacia do Rio Madeira mostram processos
de bioacumulação e biomagnificação na biota aquática, embora os teores atuais, medidos em sedimentos
e águas, estejam dentro dos níveis considerados normais para a região. Isto sugere que, mesmo que
atividades de mineração de ouro tenham tido uma significativa redução a partir de meados dos anos 90,
as quantidades de Hg lançadas na bacia do Rio Madeira, nas décadas de 70 e 80, ainda permanecem
distribuídas em diferentes compartimentos abióticos e/ou bióticos, passíveis de remobilização e
incorporação biológica, como mostrado pelos resultados obtidos sobre as concentrações de Hg em peixes
e na população humana ribeirinha. Permanecem, portanto, como uma real ameaça à saúde humana na
região, alertando para a necessidade de um programa de monitoramento continuado, e de pesquisas de
longo prazo, capazes de esclarecer os principais mecanismos biogeoquímicos que resultam na permanente
biodisponibilidade do Hg para os ecossistemas da região.

ABSTRACT

Recent findings on the Hg distribution in the Madeira River basin show ongoing bioaccumulation
and biomagnification of this metal in the aquatic biota, although Hg concentrations in sediments and
waters fit into the range expected for these compartments. This suggests that notwithstanding the significant
reduction in gold mining and thus of Hg emissions to the local environment, during the last decade, the
quantities of Hg released to the environment during the peak of the activities in the 1970‘s and 1980’s,
are still available for mobilization in the local environment. The high concentrations found in fish and
humans, confirm that Hg is still a serious threat to human health in the region and deserve continuous
monitoring programs and long-term research initiatives on the major biogeochemical processes responsible
for the permanent bioavailability of Hg to the regional ecosystems.

INTRODUÇÃO

Dentre os metais pesados, o Hg é um
dos elementos que representa maior risco à saúde
humana, particularmente quando inalado sob a
forma de vapor ou ingerido sob a forma de metil-
Hg. Sua toxicologia, face aos acidentes ocorridos
no Japão (1950 – 1960), e Iraque (1970) dentre
outros, é bem conhecida. Basicamente os efeitos
deletérios que o Hg produz caracterizam-se por
danos irreversíveis ao sistema nervoso central,
chegando a atingir áreas do cerebelo associadas
a funções sensoriais, visuais, auditivas e motoras
e, em caso agudo, pode levar ao coma e à morte.
Do ponto de vista toxicológico, a ingestão de

alimentos contendo organomercuriais,
principalmente o metil-Hg, representa o maior
risco de intoxicação da população ribeirinha,
enquanto que o vapor de Hg metálico, que é
quase totalmente absorvido e difunde-se
rapidamente através das barreiras hemo-
encefálica e placentária (Komyo et al., 1993),
representa um risco toxicológico eminentemente
ocupacional.

O uso do Mercúrio (Hg) no processo de
amalgamação utilizado na mineração de ouro e
prata foi particularmente significativo durante o
período colonial na América espanhola e
posteriormente na América do Norte, até o início
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do século passado. Estima-se que este processo
de separação tenha emitido para o ambiente mais
de 200.000 toneladas de Hg de 1540 até 1900 na
América espanhola colonial e cerca de 60.000
toneladas na América do Norte nos séculos XVIII
e XIX. Durante grande parte deste período, toda
a produção de Hg das principais minas
espanholas (Almadén, Espanha e Huancavélica,
Peru) foi destinada à mineração de prata e ouro.
(Nriagu, 1994; Lacerda & Salomons, 1998). A
exaustão dos principais depósitos metalíferos
superficiais e a introdução do método de
cianetação na separação do ouro contribuíram
para a redução do uso da técnica de amalgamação
na exploração desses metais. Porém, na década
de 1970, devido à crescente valorização do ouro
no mercado internacional e à piora na condição
econômico-social no mundo em
desenvolvimento, esta técnica foi “ressuscitada”,
em particular nos países da Ásia tropical e
América Latina.

Na bacia Amazônica em particular, esta
técnica representa uma opção simples, barata e
confiável para produção de ouro, pronta a ser
usada por uma população crescente e carente de
trabalho formal na maioria dos países em
desenvolvimento da região (Lacerda et al., 1995).
A emissão anual de Hg para o ambiente da bacia
da Amazônia, proveniente desta atividade, na
década de 1980, pode ter alcançado cerca de 200
toneladas, sendo o Brasil, a Bolívia, a Venezuela,
a Guiana e a Colômbia os maiores emissores
(Lacerda, 1997).

A bacia superior do Rio Madeira foi a
segunda mais importante região produtora de
ouro de garimpo na Amazônia durante as duas
últimas décadas do século passado. A corrida do
ouro no Rio Madeira iniciou em 1975 como uma
atividade individual, não mecanizada,
principalmente em bancos e margens do rio,
durante a estão seca. Este processo foi
rapidamente seguido pela introdução de balsas,
operadas em conjunto com mergulhadores,
seguida da introdução de grandes dragas
mecânicas, capazes de trabalhar a grandes
profundidades. A atividade atingiu seu máximo
durante a década de 80, quando da liberação da
Reserva Garimpeira do Rio Madeira, que
delimitou o setor do rio entre Porto Velho e a
Vila de Abunã para a atividade garimpeira e foi
regulamentada pelas Portarias MME 1345/79 e

1034/80. Em 1985, cerca de 800 dragas e 700
balsas operavam no setor do rio entre Porto Velho
e Guajará Mirin, na fronteira com a Bolívia. A
produção total dessa operação garimpeira atingiu
cerca de 9,4 toneladas anuais, resultando em uma
emissão anual estimada de Hg de cerca de 12
toneladas. Entre 1979 e 1990 estima-se que cerca
de 87 toneladas de Hg foram emitidas para o meio
ambiente, sendo cerca de 65% emitida para a
atmosfera e o restante perdido sob forma de Hg
metálico na calha do próprio rio (Lacerda et al.,
1989). Uma vez que a deposição da maior parte
do Hg atmosférico originado em garimpos na
Amazônia ocorre entre 40 a 60 km da fonte
(Lacerda et al., 2004), é provável que a maior
parte deste Hg tenha sido depositado em solos
da região ao longo do Rio Madeira. Embora a
atividade na porção brasileira do Rio Madeira
tenha decrescido significativamente, na porção
boliviana esta atividade tem apresentado um
crescimento substancial, sendo responsável pela
emissão anual de 0,25 a 0,5 t, contribuindo
diretamente para porção brasileira da bacia
(Maurice-Bourgoin et al., 2000). A figura 1
apresenta um mapa de localização das principais
áreas de garimpo, cidades e cursos fluviais da
bacia do Rio Madeira, potencialmente afetadas
pelas emissões do garimpo de ouro.

Uma avaliação da contaminação
potencial dos recursos da bacia superior do Rio
Madeira e sua população depende, não só de
determinações precisas de Hg nos
compartimentos ambientais, mas,
principalmente, de um conhecimento razoável
da biogeoquímica de seus ecossistemas, em
particular dos processos biogeoquímicas que
controlam a biodisponibilidade deste metal. Este
aspecto é de fundamental importância, uma vez
que a quantidade de Hg já depositada nos
ecossistemas Amazônicos, que inclui, inclusive,
o Hg das operações da mineração espanhola,
durante os séculos 17 e 18, pode, sob certas
circunstâncias, ser remobilizada para os ciclos
ecológicos. Por exemplo, a aceleração nas
mudanças do uso de terra pela agropecuária e a
dragagem anual que ocorre em alguns pontos da
Hidrovia do Rio Madeira, podem acelerar
processos de remobilização do Hg presente em
solos e sedimentos fluviais respectivamente,
enquanto que características particulares de
alguns ambientes da Amazônia podem criar
condições ideais para a metilação do Hg
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(CH3Hg+), forma química mais tóxica, e de rápida
acumulação através da cadeia alimentar.

EMISSÃO E DEPOSIÇÃO DE Hg NA
BACIA DO RIO MADEIRA

Uma característica típica da mineração
de ouro na Amazônia é a baixa eficiência do
processo de amalgamação. O fator de emissão
médio de Hg, calculado por Pfeiffer & Lacerda
(1988) para esta atividade na década de 80 na
bacia do Rio Madeira, era de aproximadamente
1,3 kg de Hg por 1,0 kg de ouro produzido. Cerca
de 55% a 65% da emissão total ocorre para a
atmosfera, principalmente durante a queima do
amálgama de Hg-Au (mercúrio-ouro) no próprio
garimpo e durante a purificação do ouro em casas
compradoras. Cerca de 35% a 45% do Hg
liberado é emitido diretamente para rios, solos e
drenagens. As emissões na queima do amálgama
são principalmente de vapor de Hg0 (Hg
metálico), enquanto que no processo de
purificação do ouro, uma fração também é
emitida na forma particulada, possivelmente das
espécies Hg2+ e Hg0 (Marins et al., 1991; 2001;

Marins & Tonietto, 1995). Estas emissões
resultaram em concentrações extremamente
elevadas, em diversas regiões garimpeiras, e na
própria cidade de Porto Velho (Tabela 1), que
atingiram valores semelhantes àqueles
verificados em ambientes industriais, como da
produção de soda, por exemplo, e até 4 ordens
de grandeza superiores aos valores esperados
para atmosfera não contaminada. Atualmente,
estas emissões foram significativamente
reduzidas, em função da diminuição da atividade
de mineração de ouro, na região, pela exaustão
dos depósitos mais facilmente minerados; do
aumento do custo do mercúrio, obrigando os
garimpeiros a utilizarem retortas (destilador de
Hg) possibilitando sua reutilização e da grande
desvalorização do ouro na Bolsa Mercantil de
Futuros a partir do programa econômico do
Governo Fernando Collor de Mello. A tabela 1
apresenta as concentrações de Hg medidas em
amostras de ar de diferentes localidades na região
do Rio Madeira durante as décadas de 1980 e
1990 e em 2002, após a diminuição do comercio
de ouro local.

 

Figura 1 - Mapa de localização das principais áreas de garimpo, cidades e cursos fluviais da bacia do Rio Madeira potencialmente
afetadas pelas emissões do garimpo de ouro.
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Os resultados apresentados na tabela 1
confirmam as elevadas concentrações de Hg na
atmosfera regional durante o máximo da
atividade garimpeira de ouro e sua diminuição
significativa após este período. Entretanto, em
lojas comercializadoras transformadas e
reformadas, ainda são encontradas concentrações
relativamente elevadas de Hg (0,87 ± 0,05 µg.m-

3) (Bastos et al. 2004), o que justifica a
necessidade de continuação do monitoramento
deste compartimento, mesmo no período atual,
de baixa atividade garimpeira.

O domínio da emissão atmosférica
resulta em taxas de deposição relativamente
elevadas, tipicamente de 40 até 200 µgHg.m-

2.ano-1 próximo a locais de garimpo (Lacerda &
Salomons, 1998). Como resultado, a
contaminação de solos por Hg é comum. A re-
emissão de Hg de solos contaminados e de
rejeitos de garimpo pode variar de 50 até 1.500
µgHg.m-2.ano-1(Tumpling et al., 1995), muito
mais elevada que em áreas mineralizadas
contendo depósitos de cinábrio (minério de
mercúrio), onde estas taxas podem alcançar até
60 µgHg.m-2.ano-1 (Rasmussen, 1994). Estas
taxas, porém, são semelhantes àquelas medidas
no ar sobre minas de Hg, como em Almadén,
Espanha, onde a re-emissão pode alcançar
valores bem mais altos, de até 2.600 µgHg.m-

2.ano-1  (Ferrara & Maserti, 1994).

Concentrações extremamente altas de
Hg também foram reportadas em poeira de rua
sob influência de casas comercializadoras de
ouro. Por exemplo, concentrações de Hg em
poeira de rua coletados em Porto Velho e Itaituba,
alcançam valores de 36.000 ng.g-1 e 250.000 ng.g-

1 (Malm et al., 1991; Thornton et al., 1992,
respectivamente), representando um fator de
enriquecimento de 100 a 1.000 vezes em relação
às concentrações médias de Hg encontrado em
solos próximos. Este compartimento revela um

tempo de residência muito pequeno na atmosfera,
para o Hg emitido por casas comercializadoras
e está de acordo com a partição do Hg presente
nesta emissão, majoritariamente particulado,
como relatado por Marins et al. (2001). Este
compartimento tem sido sugerido como uma
fonte significativa da exposição humana ao Hg,
através da inalação, em centros de
comercialização da mineração de ouro no Brasil
(Hacon et al., 1997). Infelizmente, este
compartimento não tem sido monitorado em
períodos recentes.

A re-emissão para a atmosfera, e
posterior deposição de Hg, é de grande
importância para seu ciclo na região Amazônica,
em particular durante a estação seca, quando
ocorre um enriquecimento de até 5 vezes nas
concentrações de ozônio na baixa atmosfera e
um aumento de até 100 vezes em partículas
atmosféricas em suspensão, devido às queimadas
e à ressuspensão de poeira (Artaxo et al., 2000),
situação que facilita a oxidação, adsorção e
deposição deste metal. Conseqüentemente, a
maior concentração de Hg atmosférico
depositado em solos e águas amazônicas está na
forma Hg2+. Uma vez que a espécie de Hg
diretamente lançado em rios e solos, fruto de
rejeitos da mineração, está associada aos resíduos
minerais como Hg0, e até amalgamados com
grãos de ouro (Ching & Hongxiao, 1985), esta
espécie tem pouca importância na geração de
metil-Hg, confirmando a importância do Hg
atmosférico como a principal fonte de Hg para o
processo de metilação nos ecossistemas da
Amazônia.

Levando em consideração as
observações acima, a contaminação de Hg no
ambiente amazônico é, tipicamente, originadade
fontes difusas (principalmente através de
deposição atmosférica), com carga relativamente
pequena em relação à área. A contaminação local

Tabela 1 - Concentrações de Hg em amostras de ar ao longo do Rio Madeira e em casas compradoras de ouro na cidade de
Porto Velho.

Local Fonte Hg (µg.m-3) Autor

Porto Velho Próximo a casas comercializadoras 0,1 - 3,2 Pfeiffer et al. (1989)

Porto Velho Próximo a casas comercializadoras 0,45 - 7,5 Malm et al. (1991)

Rio Madeira Em garimpos, sobre sítios de amalgamação 10,0 - 296,0 Malm et al. (1991)

Porto Velho Casas comercializadoras desativadas 0,04 - 0,09 Bastos et al. (2004)
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por Hg0 (vapor metálico), embora muito alta em
alguns locais, como em áreas diretamente
influenciadas pela comercialização do ouro, é,
provavelmente, de importância secundária,
devido à baixa biodisponibilidade desta forma
de Hg, com isso, apresentando um fator de risco
baixo. Porém, estes locais podem ser muito mais
significativos como uma fonte secundária de Hg,
através de volatilização do Hg para a atmosfera.
Neste quadro, os solos de floresta são o principal
destino do Hg emitido para a atmosfera em áreas
de garimpo, o qual estará sujeito a remobilização
quando da alteração dos usos destes solos.

O DESTINO DO Hg EM SOLOS DA
BACIA DO RIO MADEIRA

Segundo Malm et al (1991) e Lacerda
et al (1995) solos de floresta da bacia do Rio de
Madeira mostram concentrações de Hg de 30 até
340 ng.g-1 e 35 a 300 ng.g-1, respectivamente. Os
valores mais altos foram encontrados, de uma
maneira geral, perto de seções de rio onde a
mineração intensa acontecia. Em outro estudo,
em Poconé-MT, Brasil Central, amostras de solo
de uma área de 10.000 km2 sob a influência de
vários locais de mineração de ouro, mostraram
concentrações baixas de Hg, de 30 ng.g-1

(considerado o background local), em 70% das
amostras analisadas. Em cerca de 30% das
amostras, as concentrações de Hg variaram de
30 a 100 ng.g-1. Próximo a locais de mineração,

porém, as concentrações de Hg alcançaram 270
ng.g-1 (Lacerda et al., 1991). Em outro extenso
estudo de solos de floresta em Alta Floresta-MT,
Amazônia meridional, em uma área de mais de
5.000 km2, concentrações de Hg variando de 20
até 210 ng.g-1 foram encontradas (Lacerda et al.,
2004). Na Guiana Francesa, solos de floresta
apresentaram concentrações de Hg de até 320
ng.g-1 (Roulet & Lucotte, 1995). Na Venezuela,
solos de floresta mostraram concentrações
médias de Hg de 103 ng.g -1 (Shrestha &
Quilarque, 1989). Na bacia inferior do Rio
Madeira solos florestais apresentavam na década
de 1990 concentrações de Hg variando em até
uma ordem de grandeza, numa faixa de 41 a 346
ng.g-1 (Lacerda et al., 1987; Lechler et al., 2000).
Ao contrario do verificado para o compartimento
atmosfera, as concentrações de Hg em solos da
Bacia do Rio Madeira não têm variado
significativamente ao longo do tempo. Em
recente levantamento das concentrações de Hg
em solos na mesma região, Bastos (2004)
encontrou a mesma faixa de variação reportada
em estudos anteriores.

Por outro lado, as concentrações
medidas em solos diretamente afetados por
fontes pontuais, como garimpos propriamente
ditos ou casas comercializadoras, apresentam
concentrações de Hg até duas ordens de grandeza
superiores aos valores encontrados em solos
florestais (Malm, 1993). A tabela 2 resume as

Tabela 2 - Concentrações de Hg em solos da Bacia do Rio Madeira e algumas outras bacias amazônicas.

Local Hg ng.g -1 Autor

Rio Madeira entre Porto Velho e Humaitá 41 - 346 Lechler et al. (2000)

Bacia do Rio Madeira, Candeias do Jamari 126 -149 Almeida et al., 2004

Solos de floresta em Teotônio, Rio Madeira 35 - 300 Lacerda et al. (1987)

Solos florestais da bacia do Rio Madeira 30 - 340 Malm (1993)

Bacia do Rio Negro (AM) 81 - 320 Fadini & Jardim (1998)

Bacia do Rio Tapajós (PA) 90 - 210 Roulet et al. (1998)

Bacia do Rio Teles Pires (MT) 27 - 200 Lacerda et al. (2004)

Bacia do Rio Negro (AM) 48 - 212 Zeidemann (1998)

Bacia do Rio Jau (AM) 61 - 103 Zeidemann (1998)

Serra do Navio 304 ± 61 Forstier et al. (2000)

Próximo a garimpos do Rio Madeira 420 - 9.990 Malm (1993)

Porto Velho, próximo a lojas comercializadoras 460 - 64.000 Malm (1993)

Porto Velho, próximo a lojas comercializadoras 30 - 1.330 Malm (1993)
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concentrações de Hg relatadas para solos
florestais da Bacia do Rio Madeira comparando
com outras bacias amazônicas e com solos
urbanos ou diretamente afetados por rejeitos de
garimpo.

Os processos envolvidos na capacidade
de imobilização e de acumulação de Hg em um
solo incluirão as propriedades biogeoquímicas
das localidades específicas, o que na região pode
estar sendo influenciado pelas várias formas de
uso do solo, que deverão resultar em capacidades
diferentes de acumulação e liberação de Hg. Por
outro lado, a imobilização de Hg em solos da
Amazônia está intimamente relacionada ao
equilíbrio do ecossistema. Em particular no grau
de manutenção do complexo ciclo de nutrientes
e água entre o solo e a floresta. Quando as
condições naturais são alteradas, por exemplo,
através de desmatamento para uso na agricultura
ou pastagem, construção de estradas, etc..., uma
aceleração da volatilização do Hg presente nos
solos poderá ocorrer (Lacerda et al., 2004). Por
exemplo, Almeida et al. (2004) mediram taxas
de emissão de Hg de solos florestais para a
atmosfera 4 vezes menores que aquelas medidas
em solos de pasto. Portanto, as elevadas taxas
de re-emissão e o longo tempo de residência do
Hg em solos, tornam este compartimento de
particular interesse ambiental.

DESTINO DO Hg EM TERRAS DE
AGRICULTURA

Mudanças drásticas do uso da terra estão
acontecendo na floresta Amazônia durante as
últimas três décadas. Em particular, o
desmatamento, que alcança taxas anuais de 7.000
até 23.000 km2. Conseqüentemente, têm
aumentado as taxas de sedimentação dos
ecossistemas aquáticos naturais e artificiais em
função do aumento da erosão do solo (Forsberg
et al., 1999; Skole & Tucker, 1993; Lacerda,
1995; Godoy et al., 2002). A conversão da
floresta em pastagem tem um efeito significativo
nos depósitos de Hg nos solos. Através da
acentuada elevação da temperatura do solo e sua
exposição física, e de mudanças na química do
solo que facilitam a conversão entre as diferentes
espécies químicas do Hg, a re-emissão do Hg
depositado é significativamente aumentada, já
que grande parte do Hg presente no solo está

acumulado nos primeiros horizontes da
superfície (Grigal et al., 1994; Lacerda et al.
2004). Com o desmatamento alcançado através
da queima da floresta, condições atmosféricas
também sofrem modificações, em particular o
aumento nas concentrações de ozônio e o de
partículas em suspensão que aceleram a oxidação
do vapor de Hg elementar (Hgº) para Hg+2

(iônico) e seu carreamento para a superfície
(Lacerda & Salomons, 1998). Este processo
diminui o tempo de residência do Hg na
atmosfera da Amazônia, aumentando a deposição
de Hg perto das fontes, deixando-o na forma
química (Hg+2), pronta para metilação.

Práticas de agricultura reduzem o
conteúdo orgânico do solo em ambientes
tropicais, componente que regula a retenção de
Hg em solos de floresta (Grigal et al., 1994).
Estas práticas aumentam também a erosão do
solo, acelerando o transporte de Hg para cursos
d’água (Forstier et al., 2000), podendo resultar
na contaminação da biota. A erosão do solo
devido ao desmatamento na bacia Amazônica
pode liberar também o Hg acumulado em longo
prazo nos solos, seja oriundo de fontes naturais,
como durante variações climáticas do
Quaternário (Santos et al., 2001) ou mesmo do
Hg originado na intensa atividade de mineração
de prata ocorrida entre os séculos XVI e XVIII
na América Colonial Espanhola e eventualmente
retida em solos florestais (Nriagu, 1994; Lacerda
et al., 1999).

Um exemplo do efeito do uso da terra
sobre a distribuição de Hg em solos de superfície
da Amazônia foi publicado por Lacerda et al.
(2004) baseada em curvas de concentração
representando a distribuição de Hg em solos de
superfície, proveniente de amostras de solos
coletadas simultaneamente em áreas de floresta
e de pastagens adjacentes na região de Alta
Floresta-MT, Amazônia Meridional. Os
resultados mostraram que solos de pastagem
apresentam concentrações de Hg muito mais
baixas que solos de floresta. Em solos de floresta,
as concentrações de Hg variaram de 27 a 200
ng.g-1

, enquanto que em solos de pastagem as
concentrações variaram de 10 a 42 ng.g-1. Estes
resultados sugerem que, nos solos de pastagem,
o Hg está sendo re-emitido de forma eficaz,
reduzindo o seu conteúdo do solo por um fator
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de 2 a 10 vezes em relação aos solos de floresta.
Resultados semelhantes foram encontrados por
Grigal et al. (1994) no leste de Minessota-EUA,
e parecem ser uma característica geral de solos
de pastagens, comparados a solos de floresta.

Estimativas do tempo de residência de
Hg em solos arborizados podem alcançar alguns
milhares de anos. Portanto, solos são em geral
considerados como um depósito quase
permanente para Hg. Porém, mudanças no uso
da terra podem reduzir drasticamente este tempo
de residência para alguns dias a meses, como em
áreas de pastagens criadas por incêndios.
Eventualmente, o tempo de residência de Hg
novamente depositado em solos poderá
aumentar, mas será função do tempo necessário
para solo de pasto ou agricultura readquirir suas
características de floresta. Em geral, este tempo
está na ordem de 100 anos, para solos de
ambientes de clima temperado (Grigal et al.,
1994). Para solos da Amazônia tropical, isto
ainda é desconhecido. Porém, já que a estrutura
e natureza do solo são dependentes da
manutenção da floresta, o tempo de necessário
para que o solo volte a representar um
reservatório semi-permanente de Hg poderá ser
muito mais longo.

O comportamento de Hg em perfis de
solos da Amazônia para conhecimento de sua
dinâmica e tempo de residência foi estudado em
dois locais na Guiana Francesa e na região do
reservatório de Tucuruí, Pará. Os resultados
destes estudos mostraram uma acumulação
significativa de Hg nos horizontes de superfície,
abaixo da camada de serrapilheira, devido ao
elevado conteúdo de material orgânico,
particularmente em latossolos. Picos de
concentração também ocorreram nos horizontes
mais profundos, ricos em ferro e matéria
orgânica, particularmente em solos submetidos
a intenso processo de podzolização, como na
bacia do Rio Negro (Aula et al., 1994; Roulet &
Lucotte, 1995; Valle et. al., 2004). Estes
resultados sugerem que o Hg, após atravessar os
horizontes superficiais ricos em material
orgânico, é lixiviado através do solo, associado
a substâncias húmicas, acumulando-se nos
horizontes ricos em ferro, em profundidades
relativamente rasas, de 20 até 30 cm. Este
processo de acumulação, a longo prazo, resulta

em elevadas concentrações, não importando as
fontes de Hg existentes. Experiências de
laboratório, porém, mostraram que, quando da
ausência de material orgânico no perfil do solo,
o Hg inorgânico é rapidamente lixiviado para
horizontes mais profundos ou para as águas
subterrâneas. Além disso, em perfis profundos
(> 2,0 m) de solos, em Alta Floresta, MT, a
presença de horizontes de acumulação não foi
sempre evidenciada (Lacerda et al., 1999).
Portanto, uma generalização no comportamento
do Hg na floresta Amazônica está ainda longe
de se alcançar, em particular em relação ao seu
tempo de residência em solos.

CONCENTRAÇÃO DE Hg EM
SEDIMENTOS FLUVIAIS

Os sedimentos fluviais têm sido um dos
compartimentos mais estudados com respeito às
concentrações de Hg, devido à facilidade de
coleta e análise. A distribuição das concentrações
tende a refletir as entradas pontuais de Hg,
basicamente oriundo de rejeitos de dragas e
balsas. Este Hg apresenta-se, via de regra, como
Hg elementar metálico, de baixa mobilidade e
relativamente inerte. Por exemplo, Leckler et al.,
(2000), mediram concentrações de Hg de 41 ng.g-

1 a montante, e de 340 ng.g-1 a jusante de dragas
em operação na região de Porto Velho, mostrando
claramente o aumento devido à fonte pontual.
As concentrações mais elevadas medidas na
Bacia do Rio Madeira foram encontradas em
amostras coletadas próximo a reserva garimpeira,
durante seu pico de exploração, atingindo valores
de até 19.800 ng.g-1, medidos em amostras de
sedimentos na confluência do Rio Mutum-Paraná
com o Rio Madeira, área de concentração de
balsas e dragas para manutenção (Pfeiffer et al.,
1989). As concentrações de Hg em sedimentos
de fundo do Rio Madeira, medidas em diversos
períodos, desde o pico da atividade, até os dias
atuais são apresentadas na tabela 3. Os resultados
mostram claramente uma diminuição das
concentrações medidas em sedimentos de
corrente na região a montante de Porto Velho
seguindo a diminuição da atividade garimpeira.
Por exemplo, as concentrações típicas de Hg em
sedimentos de corrente desta região, em fins dos
anos 1980 e início dos anos 1990, variavam
tipicamente de 50 a 280 ng.g-1 (Pfeiffer et al.,
1989); de 50 a 2.620 ng.g-1 (Pfeiffer et al., 1991);
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50 a 175 ng.g-1 (Lacerda et al., 1987); 330 ± 810
ng.g-1 (Lacerda et al., 1990) e de 30 a 350 ng.g-1

(Martinelli et al., 1988).

Resultados obtidos nos primeiros anos
do presente século, entretanto, apontam
concentrações bem menores de Hg em
sedimentos de corrente da região da reserva
garimpeira variando de 37 a 136 ng.g-1 (Bonoto
& Silveira, 2003).

Na porção inferior da bacia do Rio
Madeira entre Porto Velho e a confluência com
o Rio Amazonas, região pouco estudada durante
o pico da atividade garimpeira por apresentar
poucas áreas de garimpo, as concentrações de
Hg em sedimentos de corrente variaram de 35,2
a 82,2 ng. g-1, numa amostragem realizada em
2003 (Bastos, 2005). Estas concentrações são
similares àquelas reportadas por Leckler et al.
(2000), coletadas na mesma região em 1997 (41
± 34 ng.g-1 ). Portanto, na bacia superior do Rio
Madeira, diretamente afetada por lançamentos
pontuais de Hg pela atividade da reserva
garimpeira, as concentrações de Hg em
sedimentos de corrente diminuíram
significativamente ao longo dos últimos 10 anos
proporcionalmente à diminuição do garimpo na
área.

Resultados semelhantes também foram
relatados para sedimentos em suspensão, embora
poucos estudos tenham abordado este
compartimento. Resultados obtidos em 1997, em
amostras coletadas a intervalos de cerca de 150

km entre Porto Velho e a confluência com o Rio
Amazonas, mostraram concentrações de Hg
variando de 68 a 251 ng.g-1 enquanto que, na
mesma região, em amostragem semelhante
realizada em 2002, as concentrações foram
menores, variando de 9,6 a 122 ng.g-1 (Ayres, et
al., 2004), Outra amostragem, realizada entre
Porto Velho e Humaitá, em 2003, mostrou
concentrações variando de 20 a 48,8 ng.g-1

(Bonotto & Silveira, 2003).

CONTAMINAÇÃO DO PESCADO E
EXPOSIÇÃO HUMANA

A pesca é uma das atividades
extrativistas mais importantes da bacia
Amazônica, movimentando anualmente cerca de
US$ 200 milhões e envolvendo mais de 70.000
empregos diretos, dos quais 30.000 são
pescadores filados às Colônias de Pesca (Amaral,
1998). Para Santos et al., (1991), o peixe é um
dos recursos mais importantes para populações
amazônicas, por ser de fácil acesso aos habitantes
das inúmeras vilas e povoados, face à localização,
geralmente, às margens dos cursos d’água,
fazendo a pescaria difusa de subsistência
responsável por 61% da produção pesqueira. O
estoque pesqueiro comercializado mais
importante inclui às espécies reofílicas ou
migratórias, que perfazem 60% das capturas da
bacia Amazônica, como piramutaba
(Brachyplatystoma vaillantii), tambaqui
(Colossoma macropomum), jaraqui
(Emaprochylodus sp.), pacu (Mylossoma sp.) e
jatuarana (Bricon sp.). Bastos (2004) aplicou

Tabela 3 - Concentrações de Hg em sedimentos de fundo do Rio Madeira. A localização dos diversos setores pode ser encontrada
na Figura 1.

Local Hg ng.g -1 Autor

Montante de Porto Velho a Abunã 50 - 2.620 Pfeiffer et al. (1991)

Montante de Porto Velho a Teotônio 50 - 280 Pfeiffer et al. (1989)

Montante de Porto Velho, em Teotônio 50 - 175 Lacerda et al. (1987)

Montante de Porto Velho a Abunã 330 ± 810 Lacerda et al. (1990)

Montante de Porto Velho, em Teotônio 30 - 350 Martinelli et al. (1988)

Montante de Porto Velho a Teotônio 140 - 210 Silveira et al. (2000)

Montante de Porto Velho a Teotônio 37 - 136 Silveira & Bonoto (2003)

A jusante de Porto Velho a Borba 41 ± 34 Leckler et al. (2000)

A jusante de Porto Velho a Humaitá 35 - 82 Bastos (2004)
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questionários sobre hábitos alimentares da
população ribeirinha do Rio Madeira,
respondidos por 660 indivíduos. Estes citaram
32 espécies de peixes consumidas localmente.
Porém apenas 8 espécies corresponderam a cerca
de 60 % do pescado consumido por estas
populações: Pacú (Mylossoma sp.), com 23 %,
Jaraqui (Semaprochilodus ocellaris) com 12 %,
Sardinha (Triportheus albus) com 10 %,
Curimatã (Prochylodus sp.) com 7 %,
Branquinha (Curimata amazon) com 9 %,
Tucunaré (Cyclla spp.) com 6%, Tambaqui
(Colossoma macropomum) com 5 % e Mandi
(Pimelodus sp.) com 4%. Ainda de acordo com
estes questionários, o consumo de pescado variou
de 250 g.dia-1 para adultos a 150 g.dia-1 para
crianças.

Peixes são, portanto, a base da dieta
alimentar de grande parte da população ribeirinha
amazônica constituindo-se assim, como a
principal via de exposição ao Hg para esta
população. Como agravante, entre 60 % e 100%

do Hg presente nestes peixes ocorre sob a forma
de metil-Hg, forma mais tóxica ao organismo
humano (Bastos, 2004).

Na região Amazônica faz-se necessário
um monitoramento constante do nível de
mercúrio na população de peixes, e em menor
escala, outros organismos carnívoros utilizados
como alimento pela população local, como
mamíferos, aves e répteis, que também podem
acumular Hg através da transferência pela cadeia
alimentar. As espécies de peixes carnívoros
avaliadas na bacia do Rio Madeira vêm
apresentando elevadas concentrações de Hg em
seus tecidos, atingindo valores, para algumas
espécies, superiores ao sugerido para a ingestão,
fornecido pela Organização Mundial de Saúde
(OMS), de 500 ng.g-1 e pela Agência Nacional
de Vigilância Sanitária do Ministério da Saúde
(ANVISA) de 500 ng.g-1 para espécies não-
carnívoras e de 1.000 ng.g-1 para espécies
carnívoras (Tabela 4 e 5).

Tabela 4 - Concentração média de Hg (ng.g-1 em peso úmido) em amostras coletadas entre 1996 e 2000 em espécies de peixes
de diferentes hábitos alimentares da bacia do Rio Madeira. Resultados disponíveis no banco de dados do Laboratório de
Biogeoquímica da Universidade de Rondônia.

Localidades Peixes Piscívoros Peixes Onívoros Peixes Micrófagos Peixes Detritívoros

Rio Madeira 680 ± 490
(n = 141)

90 ± 70
(n = 27)

80 ± 60
(n = 77)

180 ± 70
(n = 08)

Rio Jamari 580 ± 450
(n = 144)

110 ± 160
(n = 41)

300 ± 330
(n = 56)

80 ± 30
(n = 13)

Rio Jacy-Paraná 660 ± 480
(n = 55)

70 ± 90
(n = 15)

110 ± 60
(n = 34)

120 ± 10
(n = 03)

*C.M.R. (OMS) 500 500 500 500

**C.M.R. (ANVISA) 1.000 1.000 1.000 1.000

*C.M.R. - Concentração Máxima Recomendada para o consumo segundo a Organização Mundial de Saúde (OMS, 1976);
**C.M.R. - Concentração Máxima Recomendada para o consumo segundo a ANVISA - Agência Nacional de Vigilância Sanitária
(ANVISA, 1999).

Local Hg Autor

Montante de Porto Velho, em Teotônio 70 - 2.890 Martinelli et al. (1988)

Montante de Porto Velho, a Abunã 70 - 2.700 Pfeiffer et al. (1989)

Montante de Porto Velho a Teotônio 670 - 1.470 Malm et al. (1990)

Montante de Porto Velho, Reserva Garimpeira 320 - 1.330 Reuther (1994)

Montante de Porto Velho, Reserva Garimpeira 220 - 740 Boischio et al. (1995)

Montante de Porto Velho, Reserva Garimpeira 230 - 1.340 Boischio & Henshel (2000)

Montante de Porto Velho ao Rio Beni, Bolívia 49 - 1.522 Maurice-Bourgoin et al. (2000)

Montante de Porto Velho a Abunã 90 - 1.697 Bastos (2004)

A jusante de Porto Velho a Borba 280 - 440 Leckler et al. (2000)

A jusante de Porto Velho a Humaitá 7 - 2.520 Bastos et al.(2005)

Tabela 5 - Concentrações de Hg (ng.g-1 em peso úmido) medidas em peixes carnívoros durante os últimos 25 anos na Bacia do
Rio Madeira.
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A tabela 5 compara as concentrações de
Hg medidas em peixes carnívoros durante os
últimos 25 anos na Bacia do Rio Madeira. Fica
bastante evidenciado que, ao contrário dos
resultados observados para os compartimentos
atmosfera, sedimentos fluviais de fundo e
sedimentos fluviais em suspensão, as
concentrações de Hg permanecem elevadas ao
longo de todo o período amostrado, sugerindo a
continua emissão de metil-Hg nos ambientes
aquáticos da Bacia do Rio Madeira. Portanto,
embora as emissões de Hg pelo garimpo tenham
diminuído significativamente, os processos
biogeoquímicos internos dos ecossistemas
amazônicos e, provavelmente, as intensas
mudanças dos usos do solo verificadas na região
nas últimas décadas, continuam mobilizando sob
forma biodisponível o Hg depositado na bacia
do Rio Madeira, mantendo um elevado nível de
risco às populações locais.

Exposição Humana

As principais formas de entrada de Hg
nos seres humanos são por inalação dos vapores
do metal (forma inorgânica, Hg0) e ingestão de
alimentos contaminados pelo metal,
particularmente de peixes (forma orgânica, metil-
Hg). O vapor de mercúrio metálico inalado é
absorvido pelos pulmões e transportado pelo
sangue acumulando-se principalmente nos rins,
mas pode atravessar a barreira hemato-encefálica
causando danos ao sistema nervoso central
(Lacerda & Salomons, 1998). Os sintomas são
semelhantes aos da malária: febre, tosse, fadiga,
tremores, distúrbios digestivos (diarréia,
anorexia e vômitos) e distúrbios nervosos, como
ansiedade, cefaléia, depressão, letargia e perda
de memória (Malm, 1993). Muito solúvel em
gorduras, o composto metil-Hg, absorvido via
ingestão de pescado, atravessa com muita
facilidade as membranas celulares, indo danificar
principalmente o sistema nervoso central. De
maneira geral o metil-Hg irá produzir no homem
danos irreversíveis em seu sistema nervoso indo
atingir principalmente as áreas associadas às
funções sensoriais, visuais, auditivas e de
coordenação motora Malm (1993).

A avaliação do risco oferecido pela
ingestão de peixes deve ser sempre acompanhada
de uma avaliação dos níveis de Hg nos cabelos
das populações que deles se alimentam.
Enquanto que a urina é mais utilizada como

indicador da exposição a vapores de mercúrio
(Malm, 1991; Lacerda & Salomons, 1998;
Bastos, 2004). A análise dos teores de Hg em
populações da bacia do Rio Madeira mostra que
trabalhadores de garimpo e/ou de lojas
comercializadoras de ouro, apresentam maiores
concentrações de Hg na urina, refletindo uma
exposição ocupacional. Estas concentrações são
atualmente muito baixas nos sujeitos amostrados
(Bastos, 2004). Por outro lado, populações
ribeirinhas apresentam níveis elevados de Hg em
cabelo, e suas concentrações têm-se mostrado
elevadas e constantes ao longo dos últimos 25
anos (Bastos, 2004).

A tabela 6 apresenta resultados da
análise de cabelos humanos de 312 indivíduos
de populações ribeirinhas da bacia do Rio
Madeira realizada em 2003. Como evidenciado,
a grande maioria dos grupos analisados apresenta
concentrações de Hg maiores que os níveis
considerados normais e, pelo menos em uma
população (São Sebastião do Tapuaru), as
concentrações encontradas encontram-se acima
dos níveis considerados críticos, i.e. capazes de
resultar em sintomas de contaminação, admitidos
pela Organização Mundial de Saúde. As
concentrações de Hg medidas nessas populações
em 2003, encontram-se na mesma faixa, e em
alguns casos são inclusive maiores, que as
concentrações reportadas por diversos autores no
início da década de 1990 na região.

Tabela 6 - Valores médios de Hg (µg.g-1) e respectivos
desvios padrão em cabelos de indivíduos de algumas
localidades ribeirinhas dos estados de Rondônia (RO) e
Amazonas (AM) na bacia do Rio Madeira. Fonte: Laboratório
de Biogeoquímica Ambiental da Universidade Federal de
Rondônia.

LOCALIDADES n Média Hg
( µg. g -1) D.P.

Calama (RO) 34 9,02 5,78
Cujubim (RO) 12 6,30 4,00

São Carlos (RO) 15 9,51 6,36
Nazaré (RO) 64 10,65 5,65

Santa Rosa (RO) 19 13,99 3,12
Papagaios (RO) 13 13,72 7,71
Puruzinho (AM) 28 14,83 5,59
Livramento (AM) 15 36,89 11,99

São Sebastião do
Tapuru (AM) 18 62,76 30,76

Três Casas (AM) 09 33,07 23,21
Carará (AM) 39 18,13 9,19

Uricurituba (AM) 46 9,09 4,25
OMS (Limite Normal) - 6,00 -
OMS (Limite Crítico) - 50,00 -
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

O ciclo do Hg oriundo de garimpos na
bacia do Rio Madeira envolve sua volatilização,
transporte, deposição, acumulação e
remobilização (Figura 2). É resultado de
processos físicos, químicos e bioquímicos
extremamente complexos, muitos dos quais
ainda não bem definidos. A volatilização do Hg
ocorre pela evaporação durante o processo de
extração do ouro, ou dos corpos hídricos e solos
que contém Hg em sua constituição. O transporte
e deposição atmosférica ocorrem principalmente
sobre florestas e solos. O processo de deposição
envolve basicamente formas iônicas de Hg,
originadas na oxidação do Hg vapor na
atmosfera, acumulando-se em diversos
ambientes. O processo de acumulação, o tempo
de residência do Hg em ambientes aquáticos e
sua distribuição corporal na biota precisam ser
definidos, em paralelo a estudos dos processos
evolutivos e comportamentais das espécies
componentes, particularmente de peixes.
Entretanto, os condicionantes físico-químicos
desta etapa também não estão ainda bem
definidos.

Embora exista informação disponível
sobre o ciclo de metais em ecossistemas de
florestas temperada, que possibilitam deduzir e
predizer alguns de seus impactos, o ecossistema
tropical difere daqueles, em muitos caminhos,
para que este conhecimento seja aplicado sem
uma avaliação crítica. O ciclo de substâncias
inorgânicas na floresta da Amazônia é muito
eficiente. Interações biológicas nas interfaces
raiz-solo e copa-atmosfera tornam a conservação

de nutrientes oriundos da deposição atmosférica
extremamente eficiente (Jordan et al., 1980;
Benzing, 1981; Nadkarni, 1984). A atmosfera é
a principal porta de entrada de Hg na Amazônia
e o solo e a floresta seus principais reservatórios.
O vapor de Hg na atmosfera está pronto para ser
absorvido pelas plantas. Então, é provável que
ele siga o mesmo caminho que os nutrientes. Se
isto acontece na floresta tropical, esta é uma
diferença importante  do destino do Hg em
ecossistemas temperados, em que dominam
imobilizações em solos e em outros
compartimentos de ciclagem lenta. Através da
reciclagem eficiente no ecossistema Amazônico,
o Hg (e outros contaminantes) movimentado pela
sua ciclagem, passam de um compartimento
biológico para outro, aumentando a
probabilidade de organificação e acumulação em
níveis tróficos elevados da biota. A possível
acumulação de Hg preferencialmente na biota
tropical, ao invés de em depósitos inorgânicos,
como nos ecossistemas temperados, faz com que
seja muito mais difícil o controle da
contaminação do sistema, uma vez emitido o Hg
para o meio ambiente. No entanto, ainda não
existe nenhuma base de dados suficientemente
ampla para testar esta hipótese. A maioria dos
dados disponíveis sobre a concentração de Hg
em solos de locais fora da influência de operação
de mineração varia de 10 a 220 ng.g-1, resultando
em uma quantidade total de Hg acumulado nos
primeiros 10 cm de solo de 5.0 até 110 g.ha-1.
Dados da distribuição de Hg na biomassa da
floresta tropical são ainda mais escassos, porém
resultados ainda preliminares mostram valores
de Hg na biomassa da floresta Amazônica de 6
até 10 g.ha-1 (Lacerda, 1995).

Figura 2 - Modelo simplificado do ciclo do Hg na bacia do Rio Madeira (Segundo Lacerda et al., 1987).
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Nos últimos anos, algumas descobertas
importantes ocorreram, sendo que a descrição
da formação intensa do metil-Hg a partir da
metilação por bactérias aeróbias e anaeróbias,
em diversos ambientes aquáticos amazônicos,
merece maior destaque (Guimarães et al., 1998;
Mauro et al., 2001). Dessa forma, o metil-Hg no
ambiente aquático é rapidamente absorvido pelos
peixes, cujas maiores concentrações ocorrem nas
espécies carnívoras, topo da cadeia trófica. Seus
fatores de concentração chegam a atingir
números da ordem de 104 a 105 vezes o nível de
“background”. Esse processo de acumulação do
metil-Hg em peixes apresenta interesse
particular, posto que, nesta forma química
orgânica, ele atinge uma toxicidade cerca de 100
vezes maior que na forma inorgânica.

A diversidade biológica na maioria dos
ecossistemas tropicais é fortemente dependente
da estrutura das cadeias alimentares, que são em
geral controladas por predadores de elevado nível
trófico. Será exatamente nestes animais que o
Hg irá se acumular, devido a sua alta
liposolubilidade e longo tempo de residência
nesses organismos. É de pleno conhecimento que
está no pescado, recurso natural valioso, a
principal fonte de proteína animal para a
população tradicional (ribeirinhos) Amazônica.
Então, quaisquer mudanças em tais recursos
podem levar a um significativo constrangimento
econômico para a região.

O cenário apresentado no modelo de
ciclagem de Hg em um sistema tropical
apresentado na figura 2 precisa, entretanto, maior
validação, baseada principalmente em resultados
de pesquisas de longo prazo. Porém, a diferença
importante, considerando os ecossistemas de
climas temperados, é um ponto focal para o
entendimento da permanente contaminação por
Hg, mesmo sob níveis extremamente baixos de
emissão, como os verificados atualmente na
Bacia do Rio madeira. Este aspecto dificulta o
gerenciamento das conseqüências ambientais
após a entrada do Hg nos complexos ciclos
biogeoquímicos, tornando mais difícil seu
controle, quando comparado com ecossistemas
de clima temperado.

Os estudos sobre a dinâmica do Hg,
desenvolvidos na região Amazônica, confirmam

os processos de bioacumulação e
biomagnificação na biota aquática, embora os
teores atuais medidos em sedimentos e águas
estejam dentro dos níveis normais. Os dados
ressaltam a necessidade de uma contínua
avaliação da contaminação por Hg no pescado
consumido em toda a região, principalmente nas
comunidades ribeirinhas, em função do elevado
consumo desta fonte protéica, talvez a única em
algumas vilas ribeirinhas. Assim como, um
levantamento preciso do real consumo de peixe
nas comunidades ribeirinhas. Alertamos que
embora as atividades de mineração de ouro
tenham tido uma significativa redução a partir
de meados dos anos 90, as quantidades de Hg
lançadas na bacia do Rio Madeira nas décadas
de 70 e 80 ainda permanecem distribuídas em
diferentes compartimentos abióticos e/ou
bióticos, passíveis de remobilização e
incorporação biológica, como mostrado pelos
resultados das concentrações de Hg em peixes e
na população humana ribeirinha. Permanece,
portanto, uma real ameaça à saúde humana na
região.
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