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Resumo Geral 

O Mercúrio (Hg) e o arsênio (As) são elementos encontrados em áreas de reservatórios, sejam de 

mineração ou de hidrelétricas. Na Amazônia, a contaminação por esses elementos químicos possui um 

agravante, pois nesse bioma há um estoque natural de Mercúrio no solo e de arsênio no rio Amazonas 

e seus afluentes. Em seres humanos, esses elementos possuem potencial carcinogênico e, nos peixes, 

causam danos ao metabolismo celular. Nosso estudo teve como objetivo examinar as concentrações 

de Hg e As em água, sedimento e tecidos de Cichla melaniae e Baryancistrus xanthellus de ambientes 

sob impactos da Usina Hidrelétrica Belo Monte (UHEBM). A coleta de água, sedimento e tecidos 

(brânquias, fígado e músculo) foi feita em 2020, em oito pontos estratégicos do rio Xingu 

relacionados à UHEBM. As análises de Hg e As em água e de As em sedimento e tecidos foi feita por 

espectrometria de massas com plasma acoplado por indução. O Hg em sedimento e tecidos de peixes 

foi verificado por espectrometria de absorção atômica com vapor a frio. Para a comparação dos níveis 

de Hg e As entre as espécies, foi utilizada uma anova Two-Way seguida do teste post-hoc de Duncan. 

A concentração de Hg e As entre os tecidos foi verificada através do teste de Kruskal-Wallis, seguido 

do teste post-hoc de Dunn, ajustado a Bonferroni. A diferença do Hg e As nos tecidos das espécies de 

peixes, analisadas em diferentes pontos de coleta foi testada através da anova Two-Way, já a 

correlação entre comprimento e concentração dos metais foi verificada através da regressão linear 

simples. Na água, as maiores concentrações de Hg foram encontradas fora da área de influência da 

hidrelétrica e de As na Volta Grande (VG – trecho do rio desviado para a construção da UHEBM), em 

todos os pontos, as concentrações excederam os valores estabelecidos pela legislação brasileira. No 

sedimento, as maiores concentrações de Hg e As foram detectadas na região do reservatório. Entre as 

espécies, a maior concentração de Hg e As foi encontrada em Cichla melaniae. Quando comparados 

os pontos de coleta, Cichla melaniae exibiu maiores concentrações de Hg no músculo na área do 

reservatório, Baryancistrus xanthellus também teve a concentração alta de Hg alto em todos os 

tecidos nesse ponto de amostragem. Somente Cichla melaniae demonstrou correlação positiva entre o 

crescimento e o acúmulo de Hg. Nas duas espécies, houve correlação negativa entre o crescimento e o 

acúmulo de As. As concentrações desses elementos para sedimento e tecidos de peixes estão dentro 

dos limites estabelecidos pela legislação brasileira, entretanto, os resultados enfatizam a importância 

do monitoramento desses metais na área de influência da UHE Belo Monte. 

Palavras-chave: contaminação; metais-traço; sedimento; peixes; reservatório. 

1. Introdução Geral 

 Com a intensificação das atividades humanas sobre o ambiente, o meio tem sido 

amplamente afetado pela degradação ambiental (AMARAL E SILVA et al., 2020). Os 

grandes projetos hidrelétricos são exemplos de exploração de recursos naturais que causam 
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grande impacto à natureza (FEARNSIDE, 2019). Entre os impactos gerados pelas ações 

antrópicas, faz-se importante destacar também a contaminação de corpos hídricos por 

elementos potencialmente tóxicos (EPTs) através do descarte incorreto de pilhas e baterias, 

uso de agrotóxicos, resíduos mineração, entre outros (GONÇALVES; KISHI; FERNANDES, 

2016). Esses elementos representam um grande risco à saúde de diversas espécies, pois 

muitos deles possuem o potencial de bioacumulação (ALI; KHAN, 2019). 

Em regiões vistas com grande potencial hidrelétrico, como a Amazônia, a construção 

de usinas tem mostrado forte relação com a presença de EPTs em áreas de reservatório 

(CAMPOS; DAL-MAGRO; SOUZA-FRANCO, 2018). Isso acontece devido a região 

alagada assumir a característica de ambiente lêntico, possibilitando o acúmulo de matéria 

orgânica e sedimentos (MEENA et al., 2018). Nesse sentido, a lixiviação nessa área leva 

consigo diversos metais para o rio barrado, que podem se encontrar dissolvidos na água, 

ligados aos sedimentos, ou ainda, presentes nos tecidos animais (SIM et al., 2014). 

A Amazônia tem concentrado a construção de novas hidrelétricas no Brasil, sendo os 

projetos mais novos no regime fio d’água, tendo como exemplo desses, as usinas hidrelétricas 

Jirau e Santo Antônio no rio Madeira (RO) e a usina hidrelétrica Belo Monte, no rio Xingu 

(PA) (FARIA et al., 2017). Essa última teve o projeto inicial modificado, reduzindo a área 

alagada de 1.225 km² para 478 km² (NESA, 2018). Entretanto, mesmo apesar dessa redução, 

as usinas hidrelétricas fio d’água ainda formam pequenos reservatórios, o que deixa o 

ambiente sujeito a contaminação por EPTs (SOARES, 2017). 

  Entre esses elementos com potencial tóxico e relevantes na área de estudo, o Mercúrio 

(Hg) é um metal com efeitos preocupantes devido as suas variadas ações sobre o ambiente. 

Tais efeitos nos ecossistemas estão ligados às suas formas inorgânicas, como o Mercúrio 

elementar (Hgº) e às formas orgânicas, como o metilMercúrio (CH3Hg) (LYMAN et al., 

2020). 

O Hgº é uma forma volátil que pode ser encontrada na atmosfera como parte do ciclo 

natural do Hg ou, ainda, estar presente no ambiente por vias antropogênicas, como por meio 

de atividades industriais e da mineração (GUSTIN et al., 2020). O Hgº pode ser oxidado e 

estocado no solo em sua forma inorgânica, como o íon mercúrico (Hg2+), também conhecido 

como Mercúrio (II). Atividades ligadas ao desmatamento e queimadas podem ser grandes 
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mobilizadoras de Hg estocado no solo e presentes na biomassa vegetal, que nesse processo 

acaba se volatizando (GAMBY et al., 2015). 

Este elemento pode sofrer a ação dos microrganismos metiladores, que produzem 

tanto formas orgânicas do Hg, quanto através de um processo reverso, formas inorgânicas, 

fazendo com que o solo seja considerado um sumidouro natural de Hg (DRISCOLL et al, 

2013). Em corpos hídricos a decomposição de matéria orgânica por bactérias redutoras de 

sulfato e microrganismos metanogênicos leva o Hg2+ a se ligar covalentemente a um radical 

orgânico por meio do processo de metilação (MAZRUI et al., 2016). As duas principais 

formas orgânicas geradas por esse processo são o CH3Hg e o dimetilMercúrio (C2H6Hg), que 

podem ser encontradas nos tecidos dos animais expostos a esses elementos (YANCHEVA et 

al., 2016).  

Na água também acontece o processo de metilação e desmetilação, entretanto, o 

primeiro prevalece sobre o segundo, fazendo com que as formas orgânicas atinjam a cadeia 

alimentar e se liguem às proteínas e gorduras animais, ficando bioacumuladas nos tecidos 

(GENCHI et al., 2017). A principal forma orgânica encontrada em organismos aquáticos é o 

CH3Hg, representando cerca de 80% da quantidade bioacumulada (CRESPO-LOPEZ et al., 

2021). Em seres humanos, esse elemento pode causar distúrbios neurológicos, podendo 

inclusive levar à morte (IBID, 2017). 

 Lino et al., (2019) estudaram a contaminação de Hg na água, sedimentos, plâncton e 

peixes do rio Tapajós (Amazônia-PA) e puderam observar que houve acúmulo desse 

elemento nos organismos estudados e que a contaminação poderia estar relacionada à 

exploração de Ouro e desmatamento local. Já o estudo de Silva et al., (2019), que relaciona a 

interferência do clima sazonal da Amazônia na contaminação, mostrou uma concentração 

maior de Mercúrio nos tecidos de peixes durante o período de cheia, o que pode estar 

relacionado ao maior acúmulo de sedimentos e matéria orgânica característico da estação 

chuvosa. 

O Hg nos ecossistemas terrestres também constitui fonte de preocupação. Um estudo 

que utilizou pelos de felinos selvagens de áreas de reserva no estado do Amazonas verificou 

alta taxa de contaminação desse metal nos animais analisados, considerados topo de cadeia 

alimentar (LOPES et al., 2020). Os impactos do Hg na saúde humana também têm sido 
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motivo de investigação científica, principalmente em comunidades tradicionais que têm o 

peixe como base da alimentação (DA SILVA-JUNIOR et al., 2018; HACON et al., 2020).  

Outro elemento com grande potencial de contaminação do ambiente é o metalóide 

arsênio (As), que diferente do Mercúrio, possui uma toxidade maior em suas formas 

inorgânicas, conforme a seguinte ordem: arsina > arsenito > arseniato (HUSSAIN et al., 

2021). No organismo de grande parte dos animais, a metilação feita pelo fígado e rins é uma 

estratégia de detoxificação que leva a eliminação desse elemento em formas orgânicas e 

menos tóxicas, através da urina e por outras vias de excreção (CHANG; SINGH, 2019).  

No processo de biometilação do As, a arsenobetaína (AsB) é a forma orgânica e 

essencialmente não tóxica mais encontrada nos sistemas biológicos, principalmente em 

pescados (CHANG; SINGH, 2019). Outras formas orgânicas do As também se destacam nos 

ambientes terrestre e aquático, sendo elas o ácido monometilarsônico e o ácido 

dimetilarsínico. Essas formas orgânicas também não apresentam capacidade tóxica 

significativa em relação as demais formas de arsênio inorgânico (KOBAYASHI; AGUSA, 

2019).  

No ambiente, o As orgânico também pode resultar da metilação feita por fungos e 

bactérias (ROY; MURPHY; COSTA 2020), sendo o produto gerado por todos esses 

processos de biotransformação considerado genotóxico (FAITA et al., 2013). Além dessas 

problemáticas, a exposição ao arsênio pode trazer outras consequências ao organismo, como 

problemas gastrointestinais, hipertensão e cânceres (SANYAL et al., 2020; SUN et al., 

2020).  

Vários fatores ambientais estão diretamente relacionados a especiação do As, bem 

como à sua toxicidade, sendo elas o pH, a disponibilidade de matéria orgânica e o potencial 

redox (Eh) (HUSSAIN et al., 2021). Algumas espécies de óxidos que são sensíveis ao Eh 

podem influenciar na liberação de As em água e sedimento, como é o caso do óxido de ferro 

(TEIXEIRA et al., 2020). 

Souza Neto et al., (2020) avaliaram os riscos do As para o ambiente e para a saúde 

humana em rejeitos da exploração de Ouro na Amazônia Oriental e encontraram valores até 

285 vezes maiores que os estabelecidos pelos órgãos brasileiros de fiscalização, que 

estabelece o valor máximo 1 mg.Kg-1 em sedimentos (BRASIL, 2021). Ferreira et al., (2020) 
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analisaram a taxa de contaminação em peixes após o desastre causado pelo rompimento da 

barragem de Fundão, em Mariana (MG) e as concentrações desse metal encontrados nos 

animais analisados despertaram o alerta para esse tipo de contaminação.  

Estudos também indicam o risco da ingestão de água contaminada por As, como por 

exemplo o de Silva et al., (2018), que estudaram a contaminação por As no rio Velhas, no 

quadrilátero Ferrífero de Minas Gerais, e verificaram que a quantidade de As presente na 

água e sedimento excedeu os limites estabelecidos pela legislação brasileira, que estabelece 

em água doce a concentração 0,01 mg.L-1 (CONAMA, 2005). Além disso, a eutrofização de 

corpos hídricos tem despertado atenção em relação ao acúmulo de metais-traço, como 

mostrado por (ZHANG, H. et al., 2018), que ao estudarem três lagos em diferentes locais da 

China, verificaram uma correlação positiva entre EPTs e nutrientes, estando presente o As 

entre esses. 

Quando analisamos a contaminação do ambiente por Mercúrio e arsênio, estes 

elementos se mostram importantes em serem estudados juntos devido a sua presença natural 

neste bioma (SCARPELLI, 2001). A presença desses elementos na Amazônia se dá pela sua 

ligação com o ferro (Fe) através da formação de sulfetos feita por microrganismos 

anaeróbios, que possuem sua atividade aumentada devido ao acúmulo de sedimentos e 

matéria orgânica (ANDRADE; ROCHA, 2016; CRESPO-LOPEZ et al., 2021).  

O Mercúrio apresenta-se naturalmente no solo amazônico em sua forma inorgânica 

(ROULET; LUCOTTE, 1995), o que pode ser um agravante no processo de contaminação de 

corpos hídricos através da lixiviação e demais alterações dessas paisagens. Já o As está 

presente naturalmente no rio Amazonas e seus afluentes, devido a sedimentação advinda dos 

Andes (SCARPELLI, 2001).  

Ao estudar o comportamento desses elementos nos sistemas biológicos, o CH3Hg 

tende a ser armazenado mais facilmente nos tecidos, devido a sua conFiguração orgânica. Já 

o As, devido ao processo de metilação no organismo e excreção, tende a não ter uma taxa 

significativa de bioacumulação (KOBAYASHI; AGUSA, 2019). Em relação aos níveis 

tróficos, verifica-se que somente o Hg possui capacidade de biomagnificação, isso porque o 

As pode ser armazenado nos tecidos de forma não biodisponível, não se mostrando de forma 

tóxica aos consumidores numa cadeia trófica (POPOWICH; ZHANG; CHRIS LE, 2017). 
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Nos animais, o processo bioacumulativo de As se dá após a ingestão desse metalóide, 

conforme descrito por Mandal (2017). De acordo com o autor, a quantidade ingerida é 

transportada pelo corpo através do plasma e da ligação às células sanguíneas. Uma fração 

desse metalóide pode ficar fica armazenada em tecidos que possuem maior concentração de 

enxofre, como os cabelos e unhas.  Diante disso, o estudo de áreas impactadas por metais-

traço na Amazônia é de grande relevância, pois o conhecimento científico construído pode 

auxiliar no estabelecimento de medidas mitigadoras e contribuir ainda com a saúde do 

ambiente e da população exposta a esses elementos. 

 O Hg e As podem ser liberados naturalmente no ambiente através da intemperização 

de rochas, lixiviação e erupções vulcânicas. Entretanto, a presença desses elementos no 

ambiente origina-se principalmente pela ação antropogênica (RAHMAN; SINGH, 2019). Os 

reservatórios em geral são locais de grande concentração desses metais-traço. Na mineração, 

o Hg e As se acumulam como resíduo do processo de extração de minérios (JOHNSON et al., 

2018). Já em reservatórios de usinas hidrelétricas esses elementos podem advir da lixiviação, 

contaminar corpos hídricos e os organismos que vivem nesses locais (QUEIROZ et al., 

2016). 

 O consumo de peixes pescados nos reservatórios se coloca como uma das vias de 

intoxicação humana por esses elementos (CASTRO-GONZÁLEZ; MÉNDEZ-ARMENTA, 

2008; ZHONG et al., 2018). Nesse sentindo, os peixes são bons biomonitores de 

contaminação (PARMAR; RAWTANI; AGRAWAL, 2016), sendo os carnívoros, topo de 

cadeia trófica, os que mais bioacumulam elementos químicos (AZEVEDO et al., 2019).  

 Gomes et al., (2019), ao avaliarem o Hg durante a construção de reservatórios de 

hidrelétricas na Amazônia, mostraram que a contaminação por metais com potencial tóxico é 

preocupante. Eles observaram que dos locais analisados, o ponto amostral da usina localizada 

no rio Negro, em Manaus (AM), foi o que apresentou o maior índice de contaminação por 

Hg. Segundo os autores, tal resultado teria relação com a maior quantidade de deposição de 

sedimento e matéria orgânica na área estudada, favorecendo a ação de microrganismos 

metiladores. 

HOLANDA et. al (2020), através da análise de Hg total em áreas sob a influência da 

UHE Belo Monte, no período de cheia do rio, verificaram que a quantidade de mercúrio se 

mostrou maior na área do reservatório. Também constataram através da análise de tecidos dos 
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peixes tucunaré (Cichla melaniae) e acari-amarelinho (Baryancistrus xanthellus) a presença 

desse metal nos animais, tendo o tucunaré demonstrado um teor maior de Hg. 

 Além de abrigar a terceira maior hidrelétrica do mundo, o rio Xingu também possui 

histórico de mineração de Ouro, desde a década de 70 (MONTEIRO; COELHO; COTA, 

2010), o que pode se mostrar como mais um agravante no processo de contaminação por 

metais com potencial tóxico. A atividade mineradora é intensificada principalmente na região 

da Volta Grande (VG – trecho do rio desviado para a construção da Usina Hidrelétrica Belo 

Monte) (IBID, 2010). 

 Um estudo realizado em 2009 na região do Xingu (CARVALHO et al., 2009), época 

que ainda não sofria influência da UHE Belo Monte, já mostrou que o rio possuía histórico de 

contaminação por metais-traço, entre eles, Hg e As. Os autores observaram que a 

contaminação foi maior na VG, tendo o Hg destaque em relação aos demais metais 

analisados e a exploração de Ouro da região, justificando como o fator agravante para isso. 

 Ribeiro et al. (2017) ao estudarem a água, sedimento e duas espécies de peixes 

(Cichla melaniae e Myloplus rubripinnis) nos períodos de cheia e seca na região do Alto 

Xingu (Amazônia-PA), também verificaram a presença de metais com potencial tóxico nas 

áreas com histórico de mineração. De acordo com os autores, entre os elementos estudados, o 

As e Hg totais apresentaram valores significativos na água e sedimento e nos peixes, os níveis 

desses metais-traço se mostraram baixos. 

 Tais dados enfatizam a importância de entender o comportamento desses metais com 

potencial tóxico pós barramento, a fim de compreender as possíveis problemáticas oriundas 

de suas ações nos diferentes sistemas biológicos, bem como oferecer informações que 

possam subsidiar futuros estudos, projetos de conservação e atuação de órgãos fiscalizadores. 

2. Objetivo Geral 

 Examinar as concentrações de Hg Total e As Total em água, sedimento e tecidos de 

Cichla melaniae e Baryancistrus xanthellus de ambientes sob impactos da Usina Hidrelétrica 

Belo Monte durante o período de seca amazônica. 

2.1. Objetivos Específicos 
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• Determinar a concentração de Hg total e As em brânquias, fígado e músculo de peixes 

de duas espécies (Cichla melaniae e Baryancistrus xanthellus);  

• Comparar as concentrações de Hg total e As entre os tecidos e entre as espécies; 

• Correlacionar as concentrações de Hg e As com o tamanho dos espécimes coletados; 

• Avaliar a concentração de Hg e As Total e dissolvido em água e sedimento a 

montante e a jusante da UHE Belo Monte e no seu reservatório, comparando os 

diferentes pontos de coleta; 

3. Material e métodos 

 

3.1. Local de estudo  

As amostragens foram feitas em outubro de 2020 (época de seca amazônica) em 8 

pontos do rio Xingu, que abrange o Médio e Baixo Xingu, Amazônia, Pará, como descritos a 

seguir: 

•  Ponto 1 (P1) se localiza a montante do reservatório principal. Por ser uma área fora da 

influência da UHE Belo Monte; 

• Ponto 2 (P2) se localiza no reservatório principal, da UHE Belo Monte, a montante da 

cidade de Altamira;  

• Pontos 3 (P3) e 4 (P4) estão localizados no reservatório principal, a jusante da cidade de 

Altamira;  

• Ponto 5 (P5) e 6 (P6) estão localizados na Volta Grande (VG – trecho do rio desviado 

para a construção da UHEBM), sendo P5, a montante do rio Bacajá e P6, a jusante desse 

rio; 

• Pontos 7 (P7) e 8 (P8) se localizam a jusante da casa de força principal da UHE Belo 

Monte, próximos à cidade de Vitória do Xingu.  
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3.2. Coleta de amostras ambientais 

Nos 8 locais de coletas foram realizadas as seguintes medições de parâmetros 

limnológicos: pH, condutividade e temperatura (Figura 2A). A água foi coletada em tubos 

falcon de 50 mL. Os tubos não foram acidificados previamente, esses recipientes foram 

lavados nos pontos de coleta com a própria água do rio, a fim de conservar as características 

da amostra. A coleta foi feita manualmente mergulhando o recipiente a aproximadamente 30 

cm de profundidade. A amostra foi imediatamante fixada com ácido nítrico (HNO3) e 

refrigerada em caixa térmica a temperatura de -25ºC, até chegada ao laboratório, onde 

permaneceu refrigerada até o momento da análise.  

O sedimento foi coletado com o auxílio de uma draga, tipo van veen, em área de 

remanso do rio (Figura 2B). Em cada ponto, coletou-se três amostras, dessas, sendo a 

segunda amostra coletada 100 m a montante da primeira e a última, 100 m a jusante. O 

material foi armazenado em sacos plásticos e refrigerado a temperatura de -25ºC em caixa 

térmica para posterior análise química. 

Fig. 1. Mapa dos pontos de amostragem no rio Xingu (HOLANDA et. al, 2020). 
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3.2. Espécies de peixes estudadas 

Para a análise da concentração de Mercúrio total e arsênio total, foram coletados 127 

peixes, sendo 63 Cichla melaniae e 64 Baryancistrus xanthellus, distribuídas em quatro 

pontos de coletas (P1, P2, P5 e P6). Esse estudo possui autorização para coleta dos animais 

do SISBIO nº 71763-1 e do Comitê de Ética para uso Animal em Pesquisa (CEUA-UFPA) nº 

8166251119, para o manuseio e eutanásia dos indivíduos.  

A espécie Cichla melaniae, popularmente conhecida como tucunaré, pertence à família 

Cichlidae. Sua ocorrência se dá em toda a região do Médio Xingu. Esta espécie possui 

hábitos carnívoros (KULLANDER; FERREIRA, 2006) e é amplamente pescada para fins 

comerciais alimentícios.  Os espécimes foram coletados com o apoio de um pescador local, 

com vara de pesca.  

Baryancistrus xanthellus, popularmente conhecido como acari-amarelinho, é uma espécie 

endêmica da bacia do Xingu e pertencente à família Loricaridae (PY-DANIEL; ZUANON; 

OLIVEIRA, 2011). Sua ocorrência se estende desde a porção média do rio Xingu, em São 

Félix do Xingu até o município de Vitória do Xingu (MAGALHÃES, 2017). O acari-

amarelinho é um peixe ornamental de pequeno porte e possui hábitos detritívoros, sendo de 

amplo interesse na aquariofilia internacional (CAMARGO; CARVALHO-JÚNIOR; 

ESTUPINÃM, 2012), e utilizado na alimentação da população local.  Neste estudo, os 

espécimes foram coletados em áreas de pedral através de mergulho especializado com 

compressor, por um pescador/mergulhador conhecido na Amazônia como “acarizeiro”. 

 

Fig. 2. A Medição dos parâmetros limnológicos (Foto: Leandro Sousa); B. Coleta de sedimento 

com draga tipo van veen  
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Em campo, os peixes foram eutanasiados com o anestésico eugenol diluído em água. Os 

espécimes foram pesados e medidos, sendo medidos os comprimentos total e padrão. Ainda 

em campo, foi feita a retirada das brânquias, fígado e músculo. Estes foram armazenados em 

tubos falcon e congelados para posterior análise laboratorial (Figura 3).  

 

 

3.3. Quantificação do Mercúrio 

3.3.1. Amostras ambientais 

Todo o material coletado foi analisado no Instituto Evandro Chagas, em Ananindeua-

PA.  Para a análise de Hg dissolvido, as amostras de água foram filtradas em bomba a vácuo 

com membranas filtrantes de acetato de celulose com porosidade de 0,45 μm (Millipore, 

Merck). Das amostras filtradas foram transferidas alíquotas de 4,975 mL para tubos falcon de 

15 mL e adicionados 25 μL de padrão interno. Em seguida foram analisadas através de 

Espectrômetro de Massas com Plasma Acoplado por Indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). 

Para a análise do Hg total, a água foi transferida para frascos, onde foi adicionado padrão 

interno e HNO3 bidestilado. As amostras foram submetidas a digestão em microondas 

(MarsXpress, CEM Corporation) para então serem analisadas através do Espectrômetro de 

Massas com Plasma Acoplado por Indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). Foram utilizados os 

materiais certificados NIST SRM 1640ª e NIST SRM 1641d, com taxa de recuperação de 

102% (HOLANDA et al,2020). 

As amostras de sedimentos foram secas em temperatura ambiente, as partículas do 

sedimento foram desagregadas e peneiradas em uma peneira granulométrica com malha de 

2,0 mm (Figura 4).  

Fig. 3. A. Eutanásia com anestésico eugenol; B. Pesagem dos espécimes coletados; C. Medição 

dos espécimes coletados; D. Coleta de tecidos (fígado, músculo e brânquias). 
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As amostras foram pesadas em massa de 0,5 g em balões volumétricos Pyrex® de 50 

mL. Posteriormente, o sedimento foi hidratado com 1 mL de água deionizada por uma hora. 

As amostras foram digeridas com 2 mL de ácido nítrico (HNO3) - ácido perclórico (HClO4) 

(1:1) e 5 mL ácido sulfúrico concentrado (H2SO4). Posteriormente, as amostras foram 

aquecidas em chapa elétrica a 200 - 230ºC por 30 minutos. Depois de resfriadas, as amostras 

tiveram seu volume aferido com água deionizada e foram agitadas para homogeneização. O 

sedimento foi analisado em um espectrômetro de absorção atômica e vapor a frio (EAAVF), 

modelo semiautomático de analisador de mercúrio Hg-201 (Sanso Seisakusho Co. Ltd.). Para 

análise de sedimento foi utilizado o material certificado WQB-3, com taxa de recuperação de 

110,8%, como mostra a Figura 5. Todos os procedimentos seguiram o método desenvolvido 

por SUZUKI (2004). 

 

 

  

3.3.2.  Tecidos de peixes  

As amostras de tecido (brânquias, fígado e músculo) foram homogeneizadas e pesadas em 

massa de 0,3 a 0,5 g (peso úmido), em balões volumétricos de 50 mL. Os tecidos passaram 

por digestão ácida através da adição de 1 mL de água deionizada, 2 mL de ácido nítrico 

Fig. 4. A. Secagem de sedimentos a temperatura ambiente; B. Preparação do sedimento; C. 

Peneiragem do sedimento. 

Fig. 5. A. Pesagem de sedimentos em balança de precisão; B. Acidificação das amostras de 

sedimento; C. Aquecimento das amostras de sedimento em chapa elétrica; D. Análise das 

amostras no espectrômetro de absorção atômica e vapor a frio (Foto: Thais Queiroz). 
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(HNO3) - ácido perclórico (HClO4) (1:1) e 5 mL ácido sulfúrico concentrado (H2SO4). As 

amostras foram aquecidas em chapa elétrica à temperatura de 200 - 230° C, durante 30 

minutos, como mostra a Figura 6. Os balões utilizados são indicados para manutenção da 

calibração volumétrica ao serem aquecidos.  

 

 

 

Depois de resfriadas, as amostras tiveram seu volume aferido com água deionizada e 

foram agitadas para homogeneização. Posteriormente foram analisadas as concentrações de 

Hg total através do Espectrômetro de Absorção Atômica com Vapor Frio, modelo 

semiautomático de analisador de mercúrio Hg-201 (Sanso Seisakusho Co. Ltd.) (Figura 7). 

As análises foram conduzidas conforme o método de SUZUKI (2004). Para a análise foi 

utilizado o material certificado DORM-3 do National Research Council of Canadá (NRC-

CNRC), com recuperação de 105,6%. 

 

 

Fig. 6. A. Homogeneização das amostras de tecido de peixes; B. Pesagem dos tecidos de peixes; 

C. Aquecimento das amostras acidificadas. 

Fig. 7. A. Espectrômetro de absorção atômica e vapor a frio; B. Resultado das amostras de tecido 

analisadas. 
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3.4. Quantificação do arsenio 

3.4.1. Amostras ambientais 

Para a análise de As dissolvido, as amostras de água foram filtradas em bomba a 

vácuo com membranas filtrantes de acetato de celulose, com porosidade de 0,45 μm 

(Millipore, Merck). Das amostras filtradas foram transferidas alíquotas de 4,975 mL para 

tubos falcon de 15 mL e adicionados 25 μL de padrão interno. Em seguida foram analisadas 

através de Espectrômetro de Massas com Plasma Acoplado por Indução (ICP-MS) 820-MS 

(Bruker). Para a análise do As total, a água foi transferida para frascos, onde foi adicionado 

padrão interno e HNO3 bidestilado. As amostras foram submetidas a digestão em microondas 

(MarsXpress, CEM Corporation) por 40 minutos para então serem analisadas através do 

Espectrômetro de Massas com Plasma Acoplado por Indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). 

Para análise de As foi utilizado o material certificado NIST SRM 1640a, com taxa de 

recuperação de 102,7% (HOLANDA et al,2020). 

Já em sedimento, as amostras foram secas em temperatura ambiente, as partículas do 

sedimento foram desagregadas e peneiradas em uma peneira granulométrica com malha de 

2,0 mm. As amostras foram pesadas em massa seca de 100 mg em tubos de teflon. 

Posteriormente, o sedimento foi digerido com 1,5 mL de ácido nítrico (HNO3) e 0,5 mL ácido 

clorídrico (HCl) (Figura 8).  

 

 Fig. 8. A. Pesagem de amostras de sedimento em balança de precisão; B. Acidificação das 

amostras de sedimento (Foto: Thais Queiroz). 
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As amostras foram submetidas a digestão em microondas (MarsXpress, CEM 

Corporation). Depois de resfriadas, as amostras foram novamente submetidas a abertura ácida 

com 0,5 mL de ácido fluorídrico (HF), sendo levada novamente ao microondas. Após o 

resfriamento das amostras, foi adcionado 1 mL de ácido bórico (H3BO3), sendo as amostras 

novamente aquecidas em microondas. As amostras foram transferidas para tubos Falcon e 

aferidas com ácido nítrico 1%. O sedimento foi analisado em um Espectrômetro de Massas 

com Plasma Acoplado por Indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). Para análise de sedimento 

foi utilizado o material certificado NIST SRM 1944, com taxa de recuperação de 73% e NIST 

SRM 1646ª, com taxa de recuperação de 84% (Figura 9) (SILVA et al., 2018). 

 

 

3.4.2. Tecidos dos peixes 

As amostras de tecido (brânquias, fígado e músculo) foram homogeneizadas e pesadas em 

frascos de teflon. Elas passaram por um processo de digestão através da adição de 1,5 mL de 

ácido nítrico (HNO3) e 0,5 mL de peróxido de hidrogênio (H2O2). Em seguida, as amostras 

foram levadas ao microondas (MarsXpress, CEM Corporation), por aproximadamente 20 

minutos, para que a etapa de digestão fosse completada. Depois de resfriadas as amostras 

foram transferidas para tubos Falcon de 15mL, sendo aferidas para o volume de 10mL 

utilizando-se HNO3 1%. As concentrações de As total foram verificadas através do 

Espectrômetro de Massas com Plasma Acoplado por Indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker) 

(SOUZA-ARAUJO, DE et al., 2022). Para a análise foi utilizado o material certificado 

DORM-3 do National Research Council of Canadá (NRC-CNRC), com recuperação de 109% 

(Figura 10). 

Fig. 9. A. Digestão em microondas; B. Análise das amostras de sedimento em espectrômetro de 

massas com plasma acoplado por indução. 
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3.5. Análises estatísticas 

Após a estruturação do banco de dados, a normalidade foi verificada por meio do teste de 

Shapiro-Wilk e a homogeneidade de variância através do teste de Levene. Os dados não 

apresentaram normalidade ou homogeneidade de variância. Para a análise da diferença da 

concentração de Hg total e As total em brânquias, fígado e músculo de peixes, foi feito teste 

de Kruskall-wallis, seguido do teste post-hoc de Dunn ajustado a Bonferroni, separadamente 

para cada espécie e cada metal. Para a comparação da concentração de metais entre as duas 

espécies, usamos uma ANOVA de dois fatores seguida do teste a posteriori de Duncan. 

Assumimos que a ANOVA é robusta o suficiente para calcular as diferenças mesmo os dados 

não alcançando todos os pressupostos (TORMAN; COSTER; RIBOLDI, 2012). 

Para a comparação da concentração de metais nos tecidos entre os pontos de coleta, 

também foi utilizada uma ANOVA de dois fatores seguida do teste de Duncan, 

separadamente para cada metal, cada matriz e cada espécie. A relação entre o comprimento 

Fig. 10 A. Pesagem de amostras de tecido de peixes em balança de precisão; B. Acidificação das 

amostras de tecidos de peixes (Foto: Thais Queiroz); C. Digestão das amostras de tecido de 

peixes em microondas; D. Análise das amostras de tecido de peixes em espectrômetro de massas 

com plasma acoplado por indução. 
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dos espécimes e a bioacumulação dos metais foi verificada através da regressão linear 

simples. Para a análise da variação das concentrações de Hg e As entre os pontos de coleta 

em água e sedimento foi feita a média aritmética das triplicatas de amostras de sedimento e 

das duplicatas de água de cada ponto de coleta e posteriormente feita a observação das 

diferenças. Todas as análises foram feitas no Ambiente Estatístico R Studio (versão 3.4.2), 

sendo adotado o valor de p<0,05 para indicar significância dos testes estatísticos. (ANDA; 

LIMA, M. O.; PEREIRA, T. S., 2020) 
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(As). Além disso, esse bioma possui um estoque natural desses elementos, o que pode 14 

agravar o processo de contaminação ambiental. Nos peixes e em seres humanos, o Hg e o As 15 

possuem potencial genotóxico, podendo, em caso de exposição crônica levar à morte. Com 16 

isso, nosso estudo teve como objetivo examinar as concentrações de Hg e As em água, 17 

sedimento e tecidos de Cichla melaniae e Baryancistrus xanthellus de ambientes sob 18 

impactos da Usina Hidrelétrica Belo Monte (UHEBM). As coletas de água, sedimento e 19 

tecido de peixes (brânquias, fígado e músculo) foram realizadas em 2020, época da seca 20 

amazônica e se concentrou em oito pontos estratégicos do rio Xingu, sendo os espécimes de 21 

peixes coletados somente em quatro desses pontos. A análise de Hg em sedimento e tecidos 22 

de peixe foi feita por meio de espectrometria de absorção atômica e vapor a frio, já as 23 

análises de Hg em água e As em água, sedimento e tecidos de peixes por meio de 24 

espectrometria de massas com plasma acoplado por indução. Na água, as concentrações de 25 

Hg se apresentaram o dobro (0,4 µg.L-1) do recomendado pelo CONAMA (0,2 µg.L-1) e, de 26 

As, as maiores concentrações se apresentaram na Volta Grande (VG – trecho do rio desviado 27 

para a construção da UHEBM). No sedimento, as concentrações de Hg e As foram mais altas 28 

na região do reservatório. Em relação aos tecidos, Cichla melaniae apresentou maior 29 

concentração desses elementos, em ambas as espécies houve correlação negativa entre o 30 

crescimento e o acúmulo de As. As concentrações de metais encontrados no sedimento e 31 

tecidos de peixes estão dentro dos limites estabelecidos pela legislação brasileira. Entretanto, 32 

a partir dos resultados, levanta-se a importância do monitoramento desses contaminantes na 33 

área de influência da UHEBM, abrindo espaço para o debate sobre a viabilidade da 34 

construção de hidrelétricas na Amazônia. Além disso, reforça a necessidade de uma matriz 35 

energética que leve em consideração a importância da saúde e preservação do ambiente.  36 

Palavras-chave: contaminação; elementos potencialmente tóxicos; peixes; reservatório. 37 
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1. Introdução 38 

A degradação ambiental tem se intensificado cada vez mais, sendo atrelada 39 

principalmente ao suprimento das necessidades humanas. Uma das grandes problemáticas 40 

relacionadas a essas ações antrópicas é a contaminação ambiental por Elementos 41 

Potencialmente Tóxicos (EPTs), que se espalham pelos ecossistemas (Zhang et al., 2022). 42 

Dentre esses poluentes, o Mercúrio (Hg) e o arsênio (As) possuem grande impacto sobre as 43 

cadeias alimentares (Acquavita et al., 2021). 44 

 O Hg é um contaminante oriundo principalmente das atividades de mineração de 45 

Ouro, entretanto, sua presença no ambiente também se dá de forma natural, ou, está ligada a 46 

diversas outras ações antrópicas e ao acúmulo de matéria orgânica (Crespo-Lopez et al., 47 

2021). Dentre suas formas químicas, as espécies metiladas, como o metil-Mercúrio (MeHg), 48 

são consideradas bastante tóxicas e de grande afinidade com os tecidos biológicos (Schartup, 49 

2022), já as formas inorgânicas podem ser encontradas nos solos, sedimentos de fundo e, em 50 

menor quantidade, na água, devido a volatização (Sonke et al., 2013). 51 

As concentrações de Hg encontradas no meio são reflexos da produção e degradação 52 

de MeHg que acontecem ao mesmo tempo no ambiente, por meio do metabolismo de 53 

bactérias metiladoras (Mazrui et al., 2016). Nessa atividade de biotransformação, os 54 

principais microrganismos envolvidos integram o grupo das bactérias gram-negativas, 55 

procariotos que possuem em seu DNA dois genes ligados a essa capacidade de síntese, o gene 56 

hgcA e hgcB (Parks et al., 2013). Os microrganismos metiladores são comuns em ambiente 57 

com baixa concentração de oxigênio e alta quantidade de matéria orgânica, como é o caso de 58 

reservatórios hidrelétricos (IBID, 2016). 59 

A presença do MeHg na cadeia alimentar aquática acontece principalmente através da 60 

alimentação. Esse metal possui alta capacidade de bioacumulação e biomagnificação, 61 
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apresentando maiores concentrações em predadores topo de cadeia (Crespo-Lopez et al., 62 

2021). Nesse sentido, devido a taxa de detoxificação diminuir com o aumento da idade, 63 

peixes maiores tendem a possuir maior concentração de Hg ( Silva et al., 2019). Além disso, 64 

o acúmulo desse elemento ao longo de sua vida via alimentação também contribui para as 65 

concentrações encontradas nesses animais. 66 

Nos peixes, o Hg impede importantes processos fisiológicos, podendo afetar a taxa de 67 

reprodução, o sistema nervoso, induzir danos oxidativos no DNA e causar morte celular nos 68 

tecidos afetados (Weber et al., 2020). Nos seres humanos, a intoxicação por Hg está ligada a 69 

alimentação e pode causar danos ao sistema nervoso, atrofia dos nervos, redução cognitiva, 70 

memória e atenção (Santos-Lima et al., 2020), problemas de visão, aumento dos índices de 71 

abortos e, em casos mais graves, pode levar ao desenvolvimento de câncer e à morte (Genchi 72 

et al., 2017; Yang et al., 2020).  73 

O As também é um elemento ligado à contaminação ambiental, ele está presente 74 

naturalmente no ambiente, mas se origina principalmente de atividades antrópicas (Sodhi et 75 

al., 2019). No solo, as principais formas de As encontradas são o ácido arsenioso, também 76 

conhecido como arsenito (As(III) ou As3+) e o ácido arsênico, conhecido como arseniato 77 

(As(V) ou As5+) (Gao et al., 2022). Essas espécies químicas podem ser lixiviadas para os 78 

corpos hídricos, elevando a contaminação da água e sedimento de fundo (Byeon et al., 2021). 79 

As formas inorgânicas do As são consideradas 100 vezes mais tóxicas para os seres 80 

vivos que as espécies orgânicas (Barra et al., 2000), por isso, quando elas entram em contato 81 

com os tecidos dos organismos aquáticos, são convertidas em espécies metiladas não tóxicas, 82 

como a arsenobetaína (AsB), ácido monometilarsônico (MMA5+) e ácido dimetilarsínico 83 

(DMA5+) (Hussain et al., 2021). A contaminação desses organismos pode se dar através da 84 

alimentação ou contato direto da água com tecidos branquiais. Diferente do Hg, a AsB possui 85 
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baixo potencial de bioacumulação e as formas metiladas são, em grande parte, excretadas 86 

através da urina (Chang e Singh, 2019). 87 

O As se encontra adsorvido ao Ferro (Fe) e manganês (Mn), com potencial de 88 

adsorção maior em condições alcalinas, entretanto, o pH ácido pode facilitar a mobilização 89 

desse metalóide aumentando sua concentração no ambiente (Teixeira et al., 2020). Essa 90 

problemática ocorre principalmente em locais com maior acúmulo de matéria orgânica, como 91 

nos reservatórios hidrelétricos, devido a matéria orgânica alterar o pH da água (Hu et al., 92 

2017). 93 

Nos peixes, o As causa danos oxidativos, dificuldade de reprodução, inibição do 94 

crescimento, carcinogênese e morte dos indivíduos afetados (Cui et al., 2020; Lu et al., 2021). 95 

Em seres humanos, o As age inibindo a ação de enzimas mitocondriais ao substituir o fósforo 96 

na célula, esse processo interrompe a respiração celular prejudicando o metabolismo (Hu et 97 

al., 2017). O As pode ainda interferir no ciclo de Krebs e no metabolismo de aminoácidos, 98 

causar danos oxidativos, além de problemas gastrointestinais, lesões na pele e câncer (Sanyal 99 

et al., 2020; Sun et al., 2020). 100 

O Hg e As ocorrem naturalmente no solo da Amazônia através da ligação com o Fe, 101 

formando sulfetos por meio da ação de microrganismos anaeróbios (Hu et al., 2017; Roulet 102 

and Lucotte, 1995). Na água, o As também está presente naturalmente no rio Amazonas e 103 

seus afluentes devido a intemperização dos Andes (Scarpelli, 2001). O estoque natural desses 104 

EPTs se coloca como agravante no processo de contaminação dos corpos hídricos já 105 

ameaçados por grandes projetos hidrelétricos. A mobilização desses elementos no ambiente 106 

pode se dar de forma natural, através de processos de intemperização e erupções vulcânicas, 107 

mas ela está relacionada principalmente com as atividades antrópicas, sendo a mineração uma 108 

das principais fontes de contaminação por esses metais (Sonke et al., 2013; Sodhi et al., 109 
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2019). Entretanto, é preciso se atentar também a outras atividades tão preocupantes e 110 

poluidoras quanto a extração de minério e muitas vezes pouco abordadas, como é o caso do 111 

desmatamento e da construção de usinas hidrelétricas.  112 

O Brasil possui grande potencial hídrico para geração de energia. Segundo o Balanço 113 

Energético Nacional (BEN) a energia produzida através de hidrelétricas corresponde a 62,2% 114 

da matriz elétrica brasileira (EPE, 2021). Uma grande parte desses projetos se concentram na 115 

Amazônia, que hoje já abriga 29 usinas e possui outras 750 em fase de planejamento 116 

(Bárcenas-García et al., 2022).  117 

Uma das principais justificativa para esses projetos é que a energia hidráulica se 118 

constitui como fonte renovável. Entretanto a construção de hidrelétricas ocasiona diversos 119 

impactos ambientais e sociais como desmatamento, perda de biodiversidade, alagamento de 120 

territórios indígenas (Fearnside, 2019) e acúmulo de EPT’s na área de reservatório (Queiroz 121 

et al., 2016). 122 

Grande parte desses novos projetos têm em seu planejamento a redução da área 123 

alagada pelos reservatórios hidrelétricos, sendo o principal exemplo a construção de usinas 124 

fio d’água (ANEEL, 2011). Esse tipo de construção relata preservar o curso do rio 125 

objetivando reduzir o teor de emissão de carbono, a concentração de metais-traço e impactos 126 

sobre terras indígenas (Soares, 2017).   127 

Na Amazônia, as usinas Jirau e Santo Antônio, no rio Madeira (RO) foram 128 

construídas no regime fio d’água, entretanto, a presença de EPTs em peixes foi registrada 129 

com o passar dos anos na área dos reservatórios (Bastos et al., 2020), com o agravante trazido 130 

pelo histórico de mineração da região (Barbosa et al., 2021). No rio Xingu, a Usina 131 

Hidrelétrica Belo Monte (UHEBM) também teve seu projeto inicial modificado para o 132 

regime fio d’água, reduzindo a área de alagamento de 1225 km2 para 478 km2. A construção 133 
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da UHEBM teve início em 2011, sendo que os reservatórios começaram a ser enchidos em 134 

2015 e, em 2016, a usina entrou em operação (NESA, 2018).  135 

Desde sua construção e instalação, impactos ambientais têm sido registrados. O 136 

barramento do rio modificou o fluxo hidrológico natural, além disso, para a construção do 137 

empreendimento e enchimento do reservatório, foi necessária a supressão vegetal em algumas 138 

áreas sob influência da usina (Araújo et al., 2019). Essas ações podem interferir na 139 

mobilização e taxa de metilação de EPTs (Campos et al., 2018). 140 

A região possui ainda outro agravante, que é o histórico de mineração artesanal de 141 

Ouro (Hacon et al., 2020), sendo que, na década de 70, essa atividade foi intensificada 142 

principalmente na região da Volta Grande (VG – trecho do rio desviado para a construção da 143 

usina) (Monteiro et al., 2010). 144 

A cultura alimentar regional se apresenta como outro fator de relevância, pois a 145 

Amazônia possui grande consumo de peixes de água doce em relação a outras regiões do país 146 

(de Vasconcellos et al., 2021). Na região de Altamira e Senador José Porfírio, as espécies 147 

carnívoras estão entre as mais consumidas (Da Silva-Junior et al., 2018), fato preocupante 148 

devido aos predadores topo de cadeia possuírem maior concentração de EPT’s (Crespo-149 

Lopez et al., 2021). 150 

A quantificação de Hg e As na Amazônia é de extrema importância, pois ambos os 151 

elementos químicos podem ser encontrados naturalmente no solo desse bioma. Diante disso, 152 

compreender a distribuição desses elementos nos compartimentos bióticos e abióticos no 153 

período de seca amazônica pós barramento e suas ações nos diferentes sistemas biológicos, 154 

bem como oferecer informações que possam subsidiar a atuação de órgãos fiscalizadores é 155 

uma necessidade para a região amazônica. Com isso, nosso estudo teve como objetivo 156 
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examinar as concentrações de Hg e As em água, sedimento e tecidos de Cichla melaniae e 157 

Baryancistrus xanthellus de ambientes sob impactos da UHEBM. 158 

2. Material e Métodos 159 

2.1 Local de estudo  160 

A Usina Hidrelétrica Belo Monte (UHEBM) está localizada nos municípios de Altamira e 161 

Vitória do Xingu, sudoeste do estado do Pará, Brasil (Figura 1). A região possui dois 162 

períodos sazonais, sendo eles o período de cheia e de seca (Xu et al., 2015). As coletas foram 163 

feitas em outubro de 2020 (época de seca amazônica) em 8 pontos do rio Xingu (Tabela 1), 164 

que abrange o médio e baixo Xingu.  165 

 166 

 167 

 168 

 169 

Figura. 1 Mapa dos pontos de amostragem no rio Xingu (Holanda et al, 2020). 
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 170 

2.2 Coleta das amostras ambientais 171 

Nos oito locais de coletas foram medidos in situ os seguintes parâmetros limnológicos: 172 

pH, condutividade e temperatura. A água foi coletada em tubos falcon de 50 mL, fixadas com 173 

ácido nítrico (HNO3) e refrigerada em caixa térmica a -25ºC. Em cada ponto foram coletadas 174 

duas amostras de água. O sedimento foi coletado com o auxílio de uma draga, tipo Van-veen, 175 

em área de remanso do rio, em cada ponto, foram coletadas três amostras. O material foi 176 

armazenado em sacos plásticos e refrigerado a -25ºC. No laboratório de análises, o sedimento 177 

passou por secagem para posterior análise química. 178 

2.3 Espécies estudadas 179 

Para a quantificação da concentração de Mercúrio total e arsênio total, foram coletados 180 

127 peixes, sendo 63 Cichla melaniae e 64 Baryancistrus xanthellus, distribuídas ao longo de 181 

quatro pontos de coletas (P1, P2, P5 e P6). Esse estudo possui autorização para coleta dos 182 

Tabela 1. Pontos de coleta de água, sedimento e peixes no rio Xingu 
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animais do SISBIO nº 71763-1 e do Comitê de Ética para uso Animal em Pesquisa (CEUA-183 

UFPA) nº 8166251119, para o manuseio e eutanásia das espécies.  184 

A espécie Cichla melaniae (Cichlidae), popularmente conhecida como tucunaré, ocorre 185 

em toda a região do Médio rio Xingu. Esta espécie possui hábitos carnívoros (Kullander and 186 

Ferreira, 2006) e é amplamente pescada para fins alimentícios.  187 

Baryancistrus xanthellus (Loricaridae), conhecido como acari-amarelinho, é uma espécie 188 

endêmica da bacia do Xingu e ocorre desde a porção média do rio, em São Félix do Xingu até 189 

o município de Vitória do Xingu (Py-Daniel et al., 2011; Magalhães, 2017). O acari-190 

amarelinho é um peixe ornamental de pequeno porte e possui hábitos detritívoros, sendo de 191 

amplo interesse da aquariofilia (Camargo et al., 2012), ele também é utilizado na alimentação 192 

da população local.   193 

Em campo, os peixes foram eutanasiados com o anestésico eugenol diluído em água. Os 194 

espécimes foram pesados e medidos (comprimento total e comprimento padrão). Ainda em 195 

campo, foi feita a retirada das brânquias, fígado e músculo.  196 

2.4 Quantificação do Mercúrio 197 

2.4.1 Amostras ambientais 198 

 Para a quantificação de Hg dissolvido, as amostras de água foram filtradas em bomba 199 

a vácuo com membranas filtrantes de acetato de celulose com porosidade de 0,45 μm 200 

(Millipore, Merck) e então transferidas para tubos falcon, onde foi adicionado padrão interno. 201 

Em seguida foram analisadas através de Espectrômetro de Massas com Plasma Acoplado por 202 

Indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). Para a análise do Hg total, a água foi transferida para 203 

frascos, onde foi adicionado padrão interno e HNO3 bidestilado. As amostras foram 204 

submetidas a digestão em microondas (MarsXpress, CEM Corporation) por 40 minutos para 205 

então serem analisadas através do espectrômetro de massas com plasma acoplado por indução 206 
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(ICP-MS) 820-MS (Bruker). Foram utilizados os materiais certificados NIST SRM 1640ª e 207 

NIST SRM 1641d, com taxa de recuperação de 102% (Holanda et al,2020) 208 

As amostras de sedimentos foram secas em temperatura ambiente, as partículas do 209 

sedimento foram desagregadas e peneiradas em uma peneira granulométrica com malha de 210 

2,0 mm. As amostras foram pesadas em massa de 0,5 g em balões volumétricos de 50 mL. 211 

Posteriormente, o sedimento foi hidratado com 1mL de água deionizada e acidificado (2 mL 212 

de ácido nítrico (HNO3) - ácido perclórico (HClO4) (1:1) e 5 mL ácido sulfúrico concentrado 213 

(H2SO4)). As amostras foram então aquecidas em chapa elétrica a 200 – 230 ºC por 30 214 

minutos e, posteriormente, analisadas em um espectrômetro de absorção atômica e vapor a 215 

frio, modelo semiautomático de analisador de mercúrio Hg-201 (Sanso Seisakusho Co. Ltd.). 216 

Para análise de sedimento foi utilizado o material certificado WQB-3, com taxa de 217 

recuperação de 110,8%. As análises de Hg foram realizadas segundo o método de Suzuki 218 

(2004).  219 

 2.4.2. Tecidos de peixes  220 

As amostras de tecido (brânquias, fígado e músculo) foram homogeneizadas e pesadas em 221 

massa de 0,3 a 0,5 g (peso úmido), em balões volumétricos de 50 mL. Esses tecidos passaram 222 

por digestão ácida (1 mL de água deionizada, 2 mL de ácido nítrico (HNO3) - ácido 223 

perclórico (HClO4) (1:1) e 5 mL ácido sulfúrico concentrado (H2SO4)). As amostras foram 224 

aquecidas em chapa elétrica à temperatura de 200 - 230° C, durante 30 minutos. Depois de 225 

resfriadas, as amostras tiveram seu volume aferido com água deionizada e foram agitadas 226 

para homogeneização. Posteriormente foram analisadas as concentrações de Hg total através 227 

do Espectrômetro de Absorção Atômica com Vapor Frio, modelo semiautomático de 228 

analisador de mercúrio Hg-201 (Sanso Seisakusho Co. Ltd.). As análises foram conduzidas 229 

conforme o método de Suzuki (2004). Para a análise foi utilizado o material certificado 230 
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DORM-3 do National Research Council of Canadá (NRC-CNRC), com recuperação de 231 

105,6%. 232 

2.5  Quantificação do arsenio 233 

2.5.1  Amostras ambientais 234 

Para a análise de As dissolvido, as amostras de água foram filtradas em bomba a 235 

vácuo com membranas filtrantes de acetato de celulose, com porosidade de 0,45 μm 236 

(Millipore, Merck). Após esse processo, as amostras foram transferidas para tubos falcon e 237 

adicionado padrão interno. Em seguida foram analisadas através de espectrômetro de massas 238 

com plasma acoplado por indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). Para a análise do As total, a 239 

água foi transferida para frascos, onde foi adicionado padrão interno e HNO3 bidestilado. As 240 

amostras foram submetidas a digestão em microondas (MarsXpress, CEM Corporation) por 241 

40 minutos para então serem analisadas através do espectrômetro de massas com plasma 242 

acoplado por indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). Para análise de As foi utilizado o material 243 

certificado NIST SRM 1640a, com taxa de recuperação de 102,7% (Holanda et al,2020). 244 

Já em sedimento, as amostras foram secas em temperatura ambiente, as partículas do 245 

sedimento foram desagregadas e peneiradas em uma peneira granulométrica com malha de 246 

2,0 mm. As amostras foram pesadas em massa de 100 mg em tubos de teflon. Posteriormente, 247 

o sedimento foi acidificado (1,5 mL de ácido nítrico (HNO3)  0,5mL ácido clorídrico (HCl), 248 

0,5 mL de ácido fluorídrico (HF) e 1 mL de ácido bórico (H3BO3)) e submetido a digestão em 249 

microondas (MarsXpress, CEM Corporation). As amostras foram transferidas para tubos 250 

Falcon e aferidas com ácido nítrico 1%, sendo analisdas em um espectrômetro de massas com 251 

plasma acoplado por indução (ICP-MS) 820-MS (Bruker). Para análise de sedimento foi 252 

utilizado o material certificado NIST SRM 1944, com taxa de recuperação de 73% e NIST 253 

SRM 1646ª, com taxa de recuperação de 84% (SILVA et al., 2018). 254 
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2.5.2 Tecidos dos peixes 255 

As amostras de tecido (brânquias, fígado e músculo) foram homogeneizadas e pesadas em 256 

frascos de teflon. Elas passam por um processo de digestão ácida (1,5 mL de ácido nítrico 257 

(HNO3) e 0,5 mL de peróxido de hidrogênio (H2O2)). Em seguida, as amostras foram levadas 258 

ao microondas (MarsXpress, CEM Corporation), por aproximadamente 20 minutos, para que 259 

a etapa de digestão fosse completada. Depois de resfriadas as amostras foram transferidas 260 

para tubos Falcon sendo aferidas utilizando-se HNO3 1%. As concentrações de As total foram 261 

verificadas através do Espectrômetro de Massas com Plasma Acoplado por Indução (ICP-262 

MS) 820-MS (Bruker) (SOUZA-ARAUJO, DE et al., 2022). Para a análise foi utilizado o 263 

material certificado DORM-3 do National Research Council of Canadá (NRC-CNRC), com 264 

recuperação de 109%. 265 

2.6 Análises estatísticas 266 

Após reunidos os dados, a normalidade foi verificada por meio do teste de Shapiro-Wilk e 267 

a homogeneidade de variância através do teste de Levene. A comparação de Hg e As entre as 268 

espécies foi testada através de uma anova Two-Way, seguida do teste post-hoc de Duncan. Já 269 

a concentração de Hg e As entre os tecidos foi verificada por meio do teste de Kruskal-270 

Wallis, seguido do teste post-hoc de Dunn, ajustado a Bonferroni. A diferença do Hg e As 271 

nos tecidos entre os pontos de coleta foi testada através da anova Two-Way, já a correlação 272 

entre comprimento a concentração dos metais foi verificada através da regressão linear 273 

simples. Todas as análises foram feitas no Ambiente Estatístico R Studio (versão 3.4.2), 274 

sendo adotado o valor de p<0,05 para indicar significância dos testes estatísticos. 275 

3. Resultados 276 

 277 

3.1 Características limnológicas do Hg e As em amostras ambientais 278 
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Ao analisar a presença de Hg total no sedimento, os pontos que demonstraram 279 

maiores concentrações desse metal foram o P3 (0,128 µg.kg-1) e, o P6 (0,124 µg.kg-1). Os 280 

pontos que exibiram menores concentrações de Hg foram os P7 (0,069 µg.kg-1) e P8 (0,071 281 

µg.kg -1).  282 

Na água, a concentração de Hg dissolvido ficou abaixo do limite de detecção em 283 

todos os pontos, já a presença de Hg total demonstrou pouca variação entre os pontos de 284 

coleta, apresentando maior concentração no ponto 1 (0,473 µg.L-1), área fora da influência da 285 

hidrelétrica. As concentrações de Hg total na água, em todos os pontos, excederam os limites 286 

estabelecidos pelo CONAMA, que é de 0,2 µg.L-1 (Tabela 2) 287 

   288 

 289 

 290 

  291 

 292 

Quanto a concentração de As total em sedimento, o ponto com maior quantidade 293 

desse metaloide foi o P4 (5,6 µg.kg-1). O ponto com menor foi o P3 (2,6 µg.kg-1). Na água, o 294 

As dissolvido variou de não detectável a 0,36 µg.L-1 no P3. Já o As total variou de não 295 

detectável a 0,56 µg.L-1 no P6. 296 

 Sed=sedimento, Cond=condutividade elétrica, Temp= temperatura, pH=potencial hidrogeônico, 

<LQ= limite abaixo do quantificável, (Limite de Detecção (LD) = 0,037 e Limite de 

Quantificação (LQ) = 0,123) 
 

 

 

Tabela 2. Parâmetros limnológicos e concentrações de Hg e As em água e sedimento dos pontos 

amostrais do Rio Xingu. 
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  Em relação as variáveis limnológicas, a condutividade elétrica variou de 16 µs/cm no 297 

ponto 1, a 26 µs/cm no P6. O pH também variou entre os pontos, apresentando-se levemente 298 

ácido no P5 (6,5) e básico no P6 (7,3).  299 

3.2 Concentração de metais em tecidos de peixes 300 

As concentrações de Hg total nos tecidos foram diferentes em ambas as espécies 301 

analisadas (p=0,001). Tanto em Baryancistrus xanthellus quanto em Cichla melaniae as 302 

concentrações foram maiores no fígado e menores em músculo e brânquias. Quando 303 

comparadas as duas espécies, Cichla melaniae apresentou maior concentração desse metal 304 

(GL= 2; F= 27,23; p= 0,001), como mostrado na Figura 2.  305 

 306 

 307 

 308 

 309 

  310 

 311 

 312 

 313 

 314 

 315 

 316 

A Tabela 3 mostra a quantidade média de metais nos tecidos por ponto de coleta, em 317 

cada uma das espécies:  318 

 319 

 320 

 321 

Figura 2. Comparação da concentração de Hg Total entre as espécies estudadas no rio Xingu (Cichla 

melaniae e Baryancistrus xanthellus). 
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 322 

 323 

 324 

 325 

Quando analisadas as concentrações de Hg em cada tecido de Cichla melaniae, o 326 

fígado apresentou variação de 0,073 a 6,08 µg.kg-1 e, o músculo variou de 0,103 a 0,944 327 

µg.kg-1. Em relação às brânquias, a menor quantidade de Hg foi de 0,026 µg.kg-1 e a maior 328 

0,150 µg.kg-1.Em Baryancistrus xanthellus, a menor concentração encontrada no fígado foi 329 

de 0,088 µg.kg-1 e o maior 0,644 µg.kg-1. No músculo, as quantidades variaram de 0,017 a 330 

0,101 µg.kg-1. Nas brânquias, a menor concentração de Hg encontrado foi de 0,001 µg.kg-1 e 331 

o maior de 0,109 µg.kg-1. 332 

  333 

3.3 Concentração de Hg em relação aos pontos de coleta 334 

 335 

 Em relação aos tecidos de Cichla melaniae, o músculo não apresentou variação entre 336 

os pontos. O fígado apresentou maiores concentrações de Hg em P2 e P5 (P2-P5, p=0,0004), 337 

também houve variação nas quantidades desse metal entre P1 e P2 (P1-P2, p=0,03) e entre 338 

P5 e P6 (P5-P6, p=0,001). Nas brânquias, a maior contaminação por Hg foi em P2 e, a 339 

menor, em P1 (P1-P2, p= 0,008), não havendo variação significativa nas concentrações de 340 

Hg entre os demais pontos, como mostrado na Figura 3.   341 

N= número de amostras 

 

 

Tabela 3. Concentrações médias de Hg total em tecidos de Cichla melaniae e Baryancistrus 

xanthellus por pontos de amostragem 
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 342 

 343 

Para Baryancistrus xanthellus, as brânquias não apresentaram variação significativa 344 

entre os pontos, entretanto, o músculo apresentou maior quantidade de Hg em P2 quando 345 

comparadas as diferenças em relação aos demais pontos (P2-P1, p=0,00938); (P2-P5, 346 

p=0,00019); (P2-P6, p=0,00106). O fígado apresentou maior quantidade de Hg em P2, mas 347 

também apresentou variação entre os demais pontos (P1-P5, p=0,03143); (P2-P5, 348 

p=0,01001); (P5-P6,p=0,01889) (Figura 4). 349 

 350 

 351 

3.4  Comprimento em relação a concentração de Hg   352 

 Ao analisar o nível de bioacumulação de Hg nos tecidos, Cichla melaniae apresentou 353 

correlação positiva entre o tamanho corporal (comprimento padrão) e a concentração desse 354 

metal, tanto no fígado (r2=0.144; p=0,00216), quanto no músculo (r2=0.2161; p=0.000124) e 355 

nas brânquias (r2=0.05862; p= 0.055897). A Figura 5 apresenta a correlação entre o taanho 356 

dos espécimes analisados (cm) e o acúmulo de Hg nos tecidos. 357 

 358 

Figura 3. Concentrações de Hg Total nos tecidos de Cichla melaniae em relação aos pontos 

de coleta no rio Xingu. 
 

Figura 4. Concentrações de Hg Total nos tecidos de Baryancistrus xanthellus em relação aos pontos 

de coleta no rio Xingu 
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 359 

 360 

 361 

 O comportamento do Hg no organismo de Baryancistrus xanthellus foi diferente em 362 

relação a Cichla melaniae, apresentando correlação negativa em relação a bioacumulação no 363 

músculo (r2= 0.03265; p= 0.153) e fígado (r2= 0.02048; p= 0.259). Nas brânquias, não houve 364 

correlação (r2= 0.0009256; p= 0.811), os valores de p em relação ao acúmulo de Hg nos 365 

diferentes tecidos não foram significativos.  366 

 367 

 3.5 As em tecidos de Cichla melaniae e Baryancistrus xanthellus 368 

 369 

 O As apresentou comportamento diferente em relação ao Hg nos tecidos das espécies 370 

estudadas (p=0,001), sendo as maiores concentrações apresentados por Cichla melaniae 371 

(GL= 2; F= 12,65; p= 0,001), como mostra a Figura 6. 372 

 373 

Figura 5. Concentrações de Hg Total nos tecidos de Cichla melaniae coletados no rio Xingu 

em relação ao comprimento (cm). 
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 374 

 375 

Em ambas as espécies, as maiores concentrações foram apresentadas pelas brânquias, 376 

e as menores pelo fígado e músculo. A Tabela 4 apresenta os valores médios desse metalóide 377 

nos tecidos nos quatro pontos de coleta.  378 

 379 

 380 

 381 

 382 

Nas brânquias de Cichla melaniae as concentrações de As variaram de 0,167 a 3,970 383 

µg.kg-1, no fígado o menor valor foi de 0,530 µg.kg-1 e o maior de 1,532 µg.kg-1. O músculo, 384 

com as menores concentrações, apresentou variação de 0,209 a 1,607 µg.kg-1.  385 

N(M)= número de amostras de músculo; N(F) = número de amostras de fígado; N(B)= número 

de amostras de brânquias 

 

 
 

Figura 6. Comparação da concentração de As Total entre as espécies estudadas no rio Xingu. 

 

Tabela 4. Concentrações médias de As em tecidos de Cichla melaniae e Baryancistrus 

xanthellus por pontos de amostragem no rio Xingu 
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 Já em Baryancistrus xanthellus, as brânquias apresentaram variação nas 386 

concentrações de As de 0,507 a 2,234 µg.kg-1. No fígado a menor concentração foi 0,084 a 387 

1,192 µg.kg-1. O músculo apresentou variação de 0,176 a 1,291 µg.kg-1.  388 

 389 

3.6 Quantificação do As em relação aos pontos de coleta 390 

 391 

 Em relação aos pontos de coleta, Cichla melaniae apresentou variação na 392 

concentração de As nos tecidos (F= 9.178; p= 0,001). Nas brânquias, em P5 apresentou as 393 

maiores quantidades desse metalóide, entretanto, também houve variação entre os demais 394 

pontos (P2-P1, p=0,00446); (P5-P1, p=0,001); (P6-P1, p=0,001), (P5-P2, p=0,00016); (P6-395 

P2, p=0,02504). O fígado demonstrou maior contaminação por As em P2, apresentando 396 

variação significativa entre P2 e P6 (p=0,02034). No músculo, a maior concentração de As 397 

também foi em P2, havendo ainda variação entre os demais pontos (P6-P1, p=0,01); (P5-P2, 398 

p=0,00560); (P6-P2, p=0,00051). A Figura 7 mostra a relação do As com os tecidos nos 399 

diferentes pontos de amostragem.  400 

 401 

 402 

 Em Baryancistrus xanthellus, as brânquias apresentaram maior contaminação por As 403 

em P2 e apresentou variação entre os demais pontos (P2-P1, p=0,001); (P5-P1, p=0,001); 404 

(P6-P1,p=0,00072). No fígado as maiores concentrações desse metalóide também foram no 405 

Figura 7. Concentrações de As total nos tecidos de Cichla melaniae em relação aos pontos de 

coleta no rio Xingu. 

 



 

55 
 

ponto 2, o As variou ainda entre os demais pontos (P2-P1,p=0,00588); (P5-P2, p=0,01618); 406 

(P6-P2, p=0,00462). No músculo, o ponto 2 também apresentou maior concentração de As e 407 

variação entre os pontos de coleta (P2-P1,p=0,00079); (P5-P1, p=0,02825); (P6-P1, 408 

p=0,001); (P5-P2, p=0,001); (P6-P2, p=0,001); (P6-P5, p=0,01075) como mostrado na 409 

Figura 8.  410 

 411 

 412 

 413 

3.7 Comprimento em relação a concentração de As 414 

 As análises não apresentaram correlação entre o comprimento de Cichla melaniae e o 415 

acúmulo de As no músculo (r2= 0.001041; p= 0.802), fígado (r2= 0.006032; p= 0.555) ou 416 

brânquias (r2= 0.00446;p= 0.618), sendo os valores de p não significativos. 417 

 Quando quantificado o As em Baryancistrus xanthellus, houve correlação negativa 418 

em relação ao músculo e comprimento do espécime (r2= 0.02411;p= 0.221), entretanto, não 419 

houve correlação no fígado (r2= 0.002925;p= 0.727) e nas brânquias (r2= 0.0004608;p= 420 

0.866). Os valores de p também não foram significativos. 421 

4. Discussão 422 

Nossos resultados mostraram que na água, o Hg Total se mostrou acima do limite 423 

estabelecido pela legislação brasileira, que é de de 0,2 µg.L-1(CONAMA, 2005). No 424 

sedimento, as maiores concentrações de Mercúrio (Hg) foram observadas dentro do 425 

Figura 8. Concentrações de As total nos tecidos de Baryancistrus xanthellus em 

relação aos pontos de coleta no rio Xingu. 
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reservatório e na área da Volta Grande (VG – trecho do rio desviado para a construção da 426 

usina). Quanto ao arsênio (As), as maiores concentrações na água foram exibidas na VG e, no 427 

sedimento, em duas áreas de coleta dentro do reservatório hidrelétrico.  428 

Nos tecidos dos peixes analisados, as maiores concentrações de Hg foram encontradas em 429 

Cichla melaniae. Em ambas as espécies o fígado foi o órgão com maior concentração desse 430 

metal. Este estudo mostrou ainda que, entre os pontos de coleta, os espécimes de Cichla 431 

melaniae apresentaram uma maior concentração de Hg no músculo dentro da área de 432 

reservatório, Baryancistrus xanthellus também apresentou maiores concentrações desse 433 

elemento em todos os seus tecidos na região do reservatório. O As foi quantificado em maior 434 

quantidade em C. melaniae. Nossos resultados mostraram uma maior concentração de As nas 435 

brânquias de espécimes de C. melaniae coletados na VG. Nos demais tecidos de C. melaniae, 436 

assim como em B. xanthellus, as maiores concentrações de As foram encontradas dentro do 437 

reservatório. Os valores de Hg e As relatados nesse estudo se encontram dentro do padrão 438 

estabelecido pela legislação brasileira. Para Hg, os valores máximos permitidos em peixes 439 

predadores é de 1 mg.Kg-1 e para espécies não predadoras de 0,5 mg.Kg-1. Em relação ao As, 440 

o valor máximo permitido é de 1 mg.Kg-1(Brasil, 2021). 441 

As concentrações de Hg total encontradas na água refletem um resultado preocupante, 442 

pois esse compartimento ambiental tende a apresentar as menores quantidades desse 443 

elemento devido a taxa de volatização (Sonke et al, 2013). Essas altas concentrações de Hg 444 

podem refletir o histórico de mineração da região, bem como o aumento da matéria orgânica 445 

na área do reservatório (Bastos et al, 2020). 446 

 Quanto à contaminação por Hg nos tecidos de C. melaniae os resultados refletem o 447 

hábito alimentar dessa espécie pois, o processo de biomagnificação se acentua conforme a 448 

elevação dos níveis tróficos. Essa transferência de poluentes favorece o acúmulo de metais 449 

nos tecidos de peixes predadores (Crespo-Lopez et al., 2021). Gimenes et al. (2021) também 450 
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observaram esse padrão de contaminação em diversas espécies de peixes carnívoros numa 451 

revisão sistemática sobre o MeHg em peixes da Amazônia. 452 

Em B. xanthellus o Hg não se bioacumula, devido ao seu hábito detritívoro (Azevedo 453 

et al., 2020). A sazonalidade também influencia os níveis desse elemento nessa espécie, pois 454 

peixes detritívoros tendem a apresentar maiores valores de Hg na época da seca, devido a 455 

perda de massa ocasionada por restrições alimentares, como observado em outra espécie, mas 456 

da mesma família (Loricariidae) por (Silva et al., 2019). Além disso, o Hg se encontra mais 457 

biodisponível no período de estiagem, como indicado por Souza-Araujo et al. (2016) ao 458 

estudarem a contaminação por Hg no rio Bacajá (PA), rio que é foz do rio Xingu na área da 459 

VG.  460 

Quando observado o comportamento do Hg no fígado dos peixes, a detoxificação feita 461 

por esse órgão exerce grande influência (Hauser-Davis et al., 2012), como observado nos 462 

resultados encontrados. No tecido hepático é comum encontrar as formas inorgânicas desse 463 

metal, possuindo, essas espécies químicas, por sua vez, baixa afinidade com tecidos 464 

biológicos, sendo excretadas em maior quantidade (Weber et al., 2020). Entretanto, as formas 465 

inorgânicas podem se demonstrar nocivas a fisiologia dos peixes ao afetar negativamente 466 

proteínas de detoxificação que se ligam a metais, como as metalotioneínas. O Hg inorgânico 467 

pode levar ainda a deficiência na produção de lipídeos e carboidratos pelos peixes e até 468 

mesmo a morte celular (IBID, 2020). Apesar da contaminação por metais ser um impacto 469 

ambiental de grande preocupação, concentrações maiores de Hg no fígado podem indicar que 470 

a poluição ainda não se agravou a ponto de aumentar a bioacumulação desse metal no 471 

músculo e a sobrecarga do fígado (Silva and Lima, 2020), servindo como alerta para as 472 

políticas públicas de conservação ambiental.  473 

 No músculo dos peixes a forma química mais comum quantificada é o metilMercúrio 474 

(MeHg). Essa espécie orgânica é considerada bastante tóxica, ficando bioacumulada através 475 
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da ligação com as proteínas desse tecido (Genchi et al., 2017). Nosso estudo encontrou no 476 

músculo das espécies valores abaixo das concentrações estabelecidas pela legislação 477 

brasileira, entretanto, ainda sendo preocupantes. Mesmo que em baixa quantidade, esse metal 478 

induz a danos no DNA, como mutações e danos oxidativos, além de diminuição da taxa de 479 

reprodução, impactos no sistema nervoso e, em muitos casos, a morte desses animais 480 

(Tomasello et al., 2012; Xie et al., 2020). Em seres humanos, esse metal causa distúrbios 481 

neurológicos, atrofia nos nervos, câncer e morte em casos de intoxicação crônica (Hacon et 482 

al., 2020).   483 

 Já nas brânquias encontramos menores concentrações de Hg, que podem estar 484 

relacionadas com as interações bióticas e abióticas desse metal. As formas inorgânicas 485 

presentes na água tendem a ter maior contato com esse órgão (Xie et al., 2020), entretanto, 486 

elas possuem baixa afinidade com tecidos biológicos, impedindo taxas significativas de 487 

bioacumulação (Bebianno et al., 2007). Adicionalmente, na água, esse metal tende a ser 488 

menor em relação a outros compartimentos ambientais devido a taxa de volatização, que 489 

influencia a baixa absorção de Hg pelas brânquias (Azevedo et al., 2020). 490 

Ainda que o Hg seja natural dos solos amazônicos (Roulet and Lucotte, 1995), nossos 491 

dados mostraram diferentes quantificações dependendo do local analisado. Na área do 492 

reservatório, por exemplo, o acúmulo desse metal nos tecidos pode ter relação com a 493 

contaminação in locu gerada pelo barramento do rio (Crespo-Lopez et al., 2021). Essa 494 

problemática afeta principalmente peixes como C. melaniae, pois essa espécie possui hábito 495 

sedentário e preferência por ambientes de fluxo lêntico (Kullander and Ferreira, 2006). O 496 

impacto sobre a quantidade de indivíduos dessa espécie no ambiente de reservatório é menor, 497 

mas os efeitos dos contaminantes na fisiologia desse peixe podem ser preocupantes (Arantes 498 

et al., 2019).  499 
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Quando observados os efeitos do barramento do rio sobre B. xanthellus nota-se que a 500 

espécie tem indicado ser bastante sensível às modificações do ambiente. Dentro da área do 501 

reservatório observou-se uma diminuição desse peixe durante os anos de instalação da 502 

hidrelétrica Arantes et al. (2019) observaram efeitos da construção de hidrelétricas sobre 503 

espécies de peixes tropicais, verificaram que espécies de ambientes lóticos, como 504 

Baryancistrus xanthellus, são as mais impactadas devido à mudança no fluxo de água.  505 

 A bioacumulação do Hg em peixes deve também ser analisada em relação ao tamanho 506 

dos espécimes, podendo assim auxiliar na escolha de peixes com menor concentração de Hg 507 

para o consumo humano (Arcagni et al., 2017). Em C. melaniae, espécimes maiores possuem 508 

maior concentração desse metal, pois conforme há o crescimento corporal e de idade, a taxa 509 

de eliminação de Hg ocorre de forma mais lenta (Silva et al., 2019).   510 

 A correlação do tamanho do animal e da quantidade de Hg encontrada no nosso 511 

estudo enfatiza a importância do consumo de espécimes menores, a fim de evitar problemas 512 

relacionados a intoxicação por Hg, sendo importante observar também os níveis tróficos a 513 

que esses animais pertecem. Segundo Silva e Lima (2020) a população da Amazônia 514 

brasileira possui a maior taxa de consumo de peixes de água doce do Brasil devido ao hábito 515 

cultural alimentar. Nas cidades de Altamira e Senador José Porfírio, por exemplo, Da Silva-516 

Junior et al. (2018) puderam associar na população de estudo sintomas de intoxicação por Hg 517 

com o consumo de peixes, despertando preocupação para a contaminação humana na região 518 

do nosso estudo. 519 

B. xanthellus é uma espécie pouco consumida na região quando comparado a C. 520 

melaniae, sendo que não há indicação para a restrição da alimentação humana dessa em 521 

relação ao tamanho corporal, devido a correlação negativa entre comprimento e 522 

bioacumulação. Esse resultado evidencia o posicionamento trófico da espécie, seu hábito 523 

sedentário (Py-Daniel et al., 2011) e a sazonalidade característica da região (Araújo et al., 524 
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2019), que exercem influência sobre a contaminação e acúmulo de Hg. Mesmo não sendo de 525 

grande consumo alimentar, algumas espécies de bagres se colocam como importante 526 

bioindicador, devido a sua sensibilidade às mudanças do ambiente (ARANTES et al., 2019). 527 

 O As demonstrou um padrão de contaminação parecido com o Hg ao apresentar maior 528 

concentração nos tecidos de C. melaniae. Entretanto, nesse contexto, o hábito alimentar não 529 

exerce grande influência, pois o As tende a sofrer diluição ao longo dos níveis tróficos, não se 530 

bioacumulando em taxas significativas (de Souza-Araujo et al., 2022). A contaminação por 531 

As e outros metais em C. melaniae também foi observada por Ribeiro et al. (2017), em um 532 

estudo desenvolvido na região do alto Xingu. Os autores verificaram que as concentrações 533 

desse metaloide poderiam estar associadas a atividade mineradora na região, sendo que todos 534 

os metais analisados estavam em maior quantidade no período de chuvas e o As em ambos os 535 

períodos pluviométricos. 536 

 O comportamento químico desse metaloide nos tecidos se mostra contrário ao do Hg, 537 

pois as formas inorgânicas são consideradas mais tóxicas e possuem maior afinidade com os 538 

tecidos biológicos, como por exemplo, nas brânquias, uma das principais vias de entrada do 539 

As no organismo (Lu et al., 2021). O As (III) e As (V), por exemplo, são consideradas as 540 

espécies químicas mais tóxicas que formas metiladas ou parcialmente metiladas e podem ser 541 

encontradas na água e sedimento (Hussain et al., 2021). Ao entrar em contato com o 542 

organismo desses peixes esse metaloide pode ocasionar lesões teciduais, inflamações, 543 

dificuldade de reprodução, inibição do crescimento, problemas respiratórios e 544 

cardiovasculares (Lu et al., 2021). A exposição crônica pode gerar ainda distúrbio de 545 

metabolismo, danos oxidativos ao DNA e carcinogênese (Cui et al., 2020). 546 

Os resultados encontrados no fígado desses animais possuem relação com a função de 547 

detoxificação exercida por esse órgão. Nele, o As (III) e As (V) se ligam as proteínas 548 

detoxificantes (metallothioneinas) auxiliando na excreção desse metaloide (Chang and Singh, 549 
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2019). A detoxificação também acontece nos rins e intestino, onde as formas químicas do As 550 

são convertidas em ácido monimetilarsônico (MMA5+), ácido dimetilarsínico (DMA5+) e 551 

finalmente em arsenobetaína (AsB), forma não tóxica desse metaloide (Cui et al., 2020). 552 

Entretanto, a presença de As no tecido hepático pode afetar a síntese proteica e gerar danos 553 

oxidativos nos peixes (Moneeb et al., 2020). 554 

 Nas duas espécies que estudamos, o tecido com menor taxa de contaminação por As 555 

foi o músculo, sendo nessa matriz a forma química mais comum a AsB (Kobayashi and 556 

Agusa, 2019).  As concentrações encontradas no músculo podem se originar da metilação 557 

realizada por bactérias resistentes ao As, estando esses microrganismos presentes na 558 

microbiota intestinal dos peixes (Song et al., 2022). O consumo de peixes contaminados por 559 

formas biodisponíveis do As pode causar diversos impactos no organismo humano, como 560 

redução da taxa de respiração celular, danos ao processo de reparo de DNA, problemas 561 

gastrointestinais, e em casos de intoxicação crônica, pode levar à morte (Bocca et al., 2020). 562 

 Em relação a contaminação por As, o tamanho dos espécimes não demonstrou 563 

correlação positiva com o acúmulo desse metaloide nos tecidos, devido à baixa taxa de 564 

bioacumulação em peixes de água doce (Kobayashi and Agusa, 2019). Há poucos estudos 565 

relacionados a concentração de As na área da VG antes do barramento, porém Carvalho et al. 566 

(2009) estudaram a contaminação por metais através da análise de cabelo da população dessa 567 

região, verificando a contaminação por As já existente antes da construção da UHBM. 568 

Segundo os autores, os metais encontrados no organismo dos moradores estão relacionados 569 

com o histórico de mineração existente nessa região, levantando um alerta para os perigos 570 

relacionados a contaminação dessa área. 571 

Diante dos dados apresentados neste estudo, medidas importantes podem ser tomadas 572 

a fim de diminuir a contaminação por metais através do consumo de peixes. Recomenda-se, 573 

em relação ao Hg, o consumo de peixes de menor tamanho a fim de evitar danos à saúde 574 
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ocasionados pela exposição a esse metal. Em relação as demais matrizes, as taxas de 575 

contaminação dos peixes, água e sedimento por As se mostraram maiores em relação ao Hg, 576 

levantando a importância do monitoramento da área a médio e longo prazo a fim de entender 577 

as mudanças ocorridas no ambiente e o comportamento desses metais na região de influência 578 

da UHBM.  579 

Neste estudo foi possível observar maior contaminação por metais na área do 580 

reservatório. A partir desses dados levanta-se a importância da discussão sobre a viabilidade 581 

ambiental e social de empreendimentos hidrelétricos na Amazônia, mesmo que em regime fio 582 

d’água, bem como a necessidade de uma matriz energética brasileira mais limpa e 583 

sustentável. 584 
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