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RESUMO 

O mercúrio (Hg) é um elemento potencialmente tóxico com propriedades de bioacumulação 

e biomagnificação em teias tróficas. As plantas podem ser utilizadas como bioindicadores 

de contaminação ambiental por Hg, pois o absorvem do meio ambiente e o incorporam em 

seus tecidos, disponibilizando-o via formação e decomposição da serrapilheira. O uso do 

solo nas áreas próximas à vegetação pode alterar a distribuição de Hg, sendo que áreas 

próximas a fontes poluidoras tendem a apresentar maior disponibilidade de Hg, elevando a 

probabilidade de incorporação vegetal. No capítulo 1 realizamos uma revisão sistemática, 

seguindo o protocolo PRISMA, acerca do Hg na vegetação, com o objetivo de inferir a 

dinâmica do Hg nessa interface. Foram analisados artigos científicos publicados entre 1994 

e 2024. Selecionamos 106 publicações das quais extraímos e comparamos as concentrações 

de Hg em diferentes órgãos das plantas, categorizadas em angiospermas e gimnospermas e 

de acordo com o uso do solo (áreas contaminadas próximas a fontes poluidoras (AC), e áreas 

naturais (AN)). Observamos maior acúmulo de Hg na vegetação próxima a áreas poluidoras, 

com maior concentração nas raízes e folhas. O Hg das raízes é correlacionado positivamente 

com o Hg do solo, enquanto nas folhas é correlacionado com o Hg atmosférico. Observamos 

grande variação de concentração de Hg no caule, decorrente da adsorção do Hg atmosférico 

e da translocação pelos tecidos condutores. Também apresentamos comparações de Hg em 

AC e AN para as espécies predominantes e com diferentes capacidades de resposta a 

contaminação por Hg, incluindo espécies excludentes, tolerantes, hiperacumuladoras e 

fitoextratoras. A poluição não é apenas local, e pode ser transportada na atmosfera por até 

2500 quilômetros. Portanto, a contaminação por Hg é um problema global e exige reflexão 

acerca do modelo de desenvolvimento vigente. No capítulo 2 realizamos análise da 

distribuição espacial da concentração de Hg na vegetação e no solo da Estação Ecológica 

Águas Emendadas (Esecae), considerando as rodovias como potenciais fontes de Hg e 

estimamos a contribuição da serrapilheira foliar para a deposição de Hg. Coletamos folhas e 

amostras de solo em 33 pontos, partindo das bordas em direção ao interior da Esecae. A 

quantificação do mercúrio total (HgT) nas amostras foi realizada por espectrometria de 

absorção atômica por decomposição térmica (TDAAS) com equipamento portátil RA-915+ 

acoplado a uma câmara de pirólise (Pyro-915+). Krigagem e cokrigagem ordinárias foram 

empregadas para produzir superfícies de tendência HgT no solo e na vegetação. Os níveis 

médios de HgT na vegetação da borda e a dois quilômetros das rodovias foram de 36,22 e 

23,9 ng·g⁻¹, respectivamente. No solo HgT variou de 9,94 a 114,06 ng·g⁻¹. A análise de 

krigagem mostrou concentrações elevadas de HgT nos limites da estação. Na vegetação, há 

maior acúmulo no sentido da direção predominante do vento e em maiores altitudes. No 

solo, a maior concentração de HgT no interior da estação em relação à vegetação pode ser 

devido à lixiviação e à maior mobilidade do Hg. A vegetação no interior da estação 

apresentou valores mais baixos, possivelmente devido à vegetação atuar nos limites da 

estação como barreira à dispersão de Hg e reter quantidades significativas oriundas da 

rodovia. Alternativamente, a vegetação contribui para o aumento do Hg no solo por 

deposição via formação e decomposição de serrapilheira, com a média de 34,4 ng·g⁻¹ HgT 

nas folhas, tem-se a contribuição anual de 13,6 µg·m⁻². A vegetação retém parte do Hg 

atmosférico proveniente das rodovias para o interior da estação, assim, recomendamos 

adensamento arbóreo nas zonas tampão. 

 

Palavras-chave: Hg; fitorremediação; poluição por metais; Cerrado; krigagem; 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

Desde a revolução industrial, recursos naturais foram extraídos de forma 

insustentável, sem considerar a recuperação do meio ambiente, acarretando desequilíbrio 

ecológico e degradação ambiental, decorrente, principalmente, do modelo de 

desenvolvimento atual baseado na queima de combustível fóssil. Os impactos 

socioambientais são globais e têm sido vivenciados pela sociedade, como as mudanças 

climáticas, a perda de biodiversidade e dos serviços ecossistêmicos, além da contaminação 

ambiental por poluentes químicos (Figueiró, 2020; Kang et al., 2019; Pereira et al., 2020). 

O mercúrio (Hg) é um elemento que ocorre naturalmente no ambiente, no entanto, tem sido 

considerado poluente químico de preocupação global, devido ao seu potencial tóxico 

(Rudnick, 2003). O Hg está presente naturalmente em todos os compartimentos ambientais, 

mas a sua distribuição foi significativamente alterada por emissões antropogênicas, 

provenientes da mineração, das indústrias e da queima de combustíveis fósseis (Pacyna et 

al., 2003). 

Os impactos de níveis elevados de mercúrio já foram observados, como a 

contaminação de grande parte da população que vivia em Minamata, Japão, em 1953. Essa 

contaminação resultou de dieta baseada, principalmente, em peixes, que apresentavam altos 

níveis de Hg, causando danos neurológicos graves e mortes. O trágico evento resultou na 

Convenção de Minamata, um acordo internacional que entrou em vigor no Brasil em 2018 

(Brasil, 2018). Tal acordo, objetiva a redução da emissão de Hg visando a saúde ambiental 

e humana, além do monitoramento de áreas sujeitas à contaminação pelo elemento (Bank, 

2020). O Hg possui propriedades particulares, como o potencial de bioacumulação nos 

organismos e biomagnificação em teias tróficas (Feng et al., 2008). 

As interfaces água, atmosfera, solo, vegetação e teias tróficas fazem parte do ciclo 

do Hg (Selin, 2009).  A vegetação é um reservatório temporário, atuando como sumidouro 

e fonte de Hg para os ecossistemas (Zhou et al., 2021). As plantas podem absorver por meio 

da respiração o Hg atmosférico, cuja forma predominante é o mercúrio elementar (Hg0), e 

por meio da precipitação e deposição atmosférica, na sua forma iônica e no solo pela 

absorção, na sua forma orgânica e inorgânica, pelas raízes das plantas (Laacouri; Nater; 

Kolka, 2013; Lindberg et al., 1998; Risch et al., 2017; Xu et al., 2015).  

Apesar de ser um importante sumidouro, a vegetação é fonte de mercúrio, pois, o Hg 

é liberado na transpiração e é depositado no solo via serrapilheira (Blackwell; Driscoll, 2015; 

Lindberg; Dong; Meyers, 2002). Plantas procedentes de ambientes com altas concentrações 
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de metais, desenvolveram mecanismos de desintoxicação, sendo por estatização de íons dos 

metais na parede celular; quelação; estocagem vacuolar e atuação da membrana celular como 

barreira de permeabilização e transporte ativo do metal (Larcher, 2000). Assim, o Hg é 

contido na estrutura da planta, sem participação no seu metabolismo, e pela serrapilheira é 

disponibilizado novamente ao ambiente. 

Neste sentido, com vistas a compreender a dinâmica do Hg nos ecossistemas, a 

presente dissertação foi estruturada em dois capítulos. O primeiro apresenta revisão 

sistemática acerca do Hg na vegetação, em publicações de 1994 a 2024, com o objetivo de 

investigar a dinâmica do Hg nessa interface, considerando que uso do solo nas localidades 

de estudo alteram a disponibilidade de Hg no ambiente e que a vegetação pode ser utilizada 

com biomonitor de contaminação ambiental (Blackwell; Driscoll, 2015). No segundo 

capítulo, realizamos a determinação da concentração de Hg nas folhas da vegetação próxima 

às rodovias da Estação Ecológica Águas Emendadas (Esecae), Planaltina-DF, a fim de 

verificar os efeitos da distância das rodovias na concentração do mercúrio total (HgT) nas 

plantas. Realizamos a distribuição espacial da concentração de HgT nas folhas da vegetação, 

utilizando krigagem ordinária, e comparamos com os teores de HgT no solo da área, por 

meio da cokrigagem. Ainda analisamos a distribuição do HgT, na vegetação e no solo, em 

função do relevo, e calculamos a contribuição do HgT nas folhas para o solo, na formação 

da serrapilheira.  

Esperamos assim, com esse estudo, contribuir com a construção do conhecimento 

acerca da contaminação ambiental por Hg para a conscientização da sociedade. Em busca da 

reflexão sobre causas e consequências do modelo de desenvolvimento atual e para a 

proposição de medidas mitigadores, bem como de novos caminhos, não poluentes e não 

degradantes.  
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CAPÍTULO 1 

MAPEAMENTO DO TEOR DE MERCÚRIO NA VEGETAÇÃO: UMA REVISÃO 

SISTEMÁTICA 

RESUMO 

A vegetação absorve mercúrio (Hg) da atmosfera e do solo, imobilizando-o temporariamente 

e, posteriormente, disponibiliza-o ao ambiente via formação e decomposição da 

serrapilheira. O uso do solo nas áreas próximas à vegetação pode alterar a distribuição de 

Hg. Locais próximos a fontes poluidoras tendem a conter mais Hg disponível a ser 

incorporado pelas plantas. Realizamos uma revisão sistemática acerca do Hg na vegetação, 

analisamos publicações de 1994 a 2024, das quais 106 foram selecionados para integrar a 

pesquisa, seguindo o protocolo Prisma. Comparamos as concentrações de Hg nos diferentes 

órgãos das plantas, divididas em angiospermas e gimnospermas e de acordo com o uso do 

solo, áreas contaminadas (AC), ou seja, áreas próximas a fontes poluidoras, e áreas naturais 

(AN). Observamos maior acúmulo de Hg na vegetação próxima a áreas poluidoras, com 

maior acúmulo nas raízes e nas folhas. O Hg das raízes é correlacionado com o Hg contido 

no solo, enquanto nas folhas é correlacionado com o Hg atmosférico. No caule houve grande 

variação dos dados, para melhor compreensão deste compartimento foram apresentadas as 

concentrações nos anéis de crescimento das árvores, que marcam início e fim de atividade 

poluidora próxima a planta, e no ritidoma das árvores, decorrente da adsorção do Hg 

atmosférico. Parte do Hg contido no caule é devido a translocação do Hg pelos tecidos 

condutores. Também apresentamos comparações de Hg em AC e AN para as espécies 

predominantes nos estudos e espécies vegetais com diferentes capacidades de lidar com a 

contaminação por Hg, incluindo excludentes, tolerantes, hiperacumuladoras e fitoextratoras. 

Verificamos que a poluição gerada não é apenas local, podendo ser transportada na atmosfera 

por até 2500 quilômetros. Portanto, a contaminação por Hg é um problema global e exige 

reflexão acerca do modelo de desenvolvimento vigente. 

Palavras-chave: Hg; fitorremediação; poluição por metais; industrialização;  

ABSTRACT 

Vegetation absorbs mercury (Hg) from the atmosphere and soil, temporarily immobilizing 

it within its structure and subsequently releasing it into the environment by forming leaf 

litter. Different land uses in areas adjacent to vegetation can alter the distribution of Hg in 

this interface. Near pollution sources, there tends to be more available Hg to be incorporated 

by plants. We conducted a systematic review of Hg in vegetation, analyzing publications 

from 1994 to 2024, of which 106 were selected for inclusion in the research, following the 

Prisma protocol. We compared Hg concentrations in different parts of the plants, categorized 

into angiosperms and gymnosperms, and according to land use, contaminated areas (CA), 

close to the source of emissions, and natural areas (NA). We observed higher accumulation 

of Hg in vegetation near polluted areas, with the highest accumulation in the roots and leaves. 

Hg in the roots correlates with Hg content in the soil, while in the leaves it correlates with 

atmospheric Hg. There was significant variation in the data for the stems; to better 

understand this compartment, we presented Hg concentrations in the tree growth rings, 

which mark the beginning and end of polluting activity near the plant, and in the tree bark, 

resulting from the adsorption of atmospheric Hg. Part of the Hg contained in the soil is due 

to the translocation of Hg through the conductive tissues. We also presented comparisons of 

Hg in CA and NA for the most predominant species and plant species with different 

capacities to handle Hg contamination, including tolerant excluders, hyperaccumulators, and 

phytoextractors. We found that the pollution generated is not merely local but can be 

transported in the atmosphere for up to 2500 kilometers. Therefore, Hg contamination is a 

global issue that requires reflection on the current development model. 
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Keywords: Hg; phytoremediation; metal pollution; industrialization. 

 

1. INTRODUÇÃO  

O mercúrio (Hg) é um elemento químico que está presente naturalmente na crosta 

terrestre, é emitido por meio do intemperismo, processos geológicos e emanações vulcânicas 

(Rudnick, 2003). Após a industrialização, esse elemento químico tem sido emitido por 

atividades antropogênicas, principalmente a queima de combustível fóssil e atividades de 

mineração (Martínez-Trinidad et al., 2013; Won; Park; Lee, 2007). O uso de fertilizantes e 

o descarte inadequado de outros objetos que contenham Hg, como termômetros e lâmpadas, 

a produção de cimento, queimadas e a reemissão de Hg depositado anteriormente também 

são fontes de Hg para os ecossistemas (Du et al., 2019; Obrist et al., 2008; Xu et al., 2015).  

A atmosfera, o solo e água fazem parte do ciclo do Hg (Selin et al., 2009). Na 

atmosfera, a forma predominante é o mercúrio elementar (Hg0), o qual pode ser transportado 

por longas distâncias e está disponível para ser absorvido pela vegetação (Lin; Singhasuk; 

Pehkonen, 2012; Wang; Shi; Wei, 2003; Risch et al., 2017). O Hg0 pode ser oxidado na 

atmosfera, principalmente pelo ozônio, cloro, bromo e radicais hidroxila, formando o íon 

Hg2+, forma química de alta mobilidade, que é depositado na superfície terrestre, vegetação, 

lagos, rios e oceanos (Calvert; Lindberg, 2005; Driscoll et al., 2013; Selin et al., 2007). 

A vegetação desempenha papel fundamental na ciclagem global do Hg, absorvendo-

o do ambiente e retendo-o em sua estrutura. A absorção de Hg pelas plantas pode ocorrer de 

várias maneiras, pelas raízes, pela absorção na forma elementar pelos estômatos durante a 

respiração, pela deposição atmosférica na superfície das folhas e no solo, pela adsorção ao 

caule e pela absorção de Hg presente na precipitação (Ericksen et al., 2003; Laacouri; Nater; 

Kolka, 2013; Lindberg et al., 1998; Ma; Du; Wang, 2019; Xu et al., 2015). Estudos 

verificaram correlação positiva entre concentração de Hg atmosférico e concentração de Hg 

nas folhas, enquanto nas raízes, o Hg é proveniente tanto na atmosfera quanto do solo, nessa 

estrutura o elemento é imobilizado na parede celular, e por isso pouco deslocado às partes 

aéreas das plantas (Ericksen et al., 2003; Frescholtz et al., 2003; Niu et al., 2013).  

Nesse contexto, as florestas são consideradas reservatório natural e fonte de Hg ao 

ecossistema, pois com a formação e decomposição da serrapilheira, principal fonte de Hg 

para ambientes florestais, o Hg contido na planta é disponibilizado para o meio ambiente 

(Blackwell; Driscoll, 2015; Iverfeldt, 1991; Wang et al., 2016; Zhou et al., 2021). O Hg 

atmosférico depositado na superfície das folhas é lixiviado durante as chuvas, podendo 

contaminar lençóis freáticos e bacias hidrográficas e ainda é liberado pelas plantas durante 
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a transpiração (Hsu-Kim et al., 2018; Iverfeldt, 1991; Lindberg et al., 1998; Lindberg; Dong; 

Meyers, 2002). 

O mercúrio depositado na superfície pode ser metilado por bactérias sulfato-

redutoras e metanógenos presentes no solo e na água, formando metil mercúrio (MeHg), sua 

forma mais tóxica para muitos organismos (Chow; Tsui, 2019). Essas bactérias também são 

capazes de desmetilar, sendo determinantes na regulação de Hg e MeHg no ambiente (Chow; 

Tsui, 2019). O MeHg é bioacumulativo nos tecidos dos organismos e biomagnificado nas 

teias tróficas, conferindo riscos ao ambiente e à saúde humana, isso porque, mesmo em 

baixas concentrações, pode prejudicar a fisiologia das plantas, causar rompimento da 

membrana plasmática, danos no DNA, crescimento tardio e impactos na atividade 

enzimática (Budnik; Casteleyn, 2019; Corrêa, 2006; Feng et al., 2008; Fernandes et al., 

2024; Mahbub et al., 2018; Manikandan; Sahi; Venkatachalam, 2015; Monteiro et al., 2024).  

Os uso e ocupação do solo, como a mineração, industrialização e urbanização 

próximos a áreas com vegetação podem alterar a disponibilidade de Hg atmosférico e, 

consequentemente, ampliar o acúmulo de Hg na vegetação (Pan et al, 2023). As mudanças 

climáticas e o desmatamento também podem ocasionar alterações no ciclo e nos níveis de 

Hg no ambiente e acarretar no aumento de incêndios florestais, e com a queima da biomassa 

ocorre a volatização do Hg contido na vegetação, na serrapilheira e solo (Carpi et al., 2014; 

Obrist et al., 2018).  

Isso posto, no presente estudo, realizamos revisão sistemática acerca das 

concentrações de Hg na vegetação com o objetivo de responder as seguintes perguntas: i) 

Como é a atuação da vegetação na dinâmica do Hg? ii) Como o Hg é absorvido, translocado 

e retido nas diferentes partes da planta? iii) A alteração do uso e ocupação do solo influencia 

a concentração de Hg na vegetação? Nossa hipótese é que há maior número de estudos sobre 

a concentração de Hg na vegetação em áreas contaminadas, como áreas próximas a minas, 

e nas folhas, por serem consideradas amostradores atmosféricos. 
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2. MATERIAL E MÉTODOS  

2.1 Estratégias de busca  

Realizamos busca avançada na base de dados Web Of Science, em 20 de março de 

2024, utilizando o seguinte comando de busca: TS= (mercury OR Hg OR “mercury 

emission”) AND (plant* OR leaf) AND (forest OR savannah OR cerrado). Não foi utilizado 

critério temporal e de idioma, portanto todos os artigos obtidos na busca foram considerados 

para a triagem, seguindo os critérios do protocolo PRISMA (Page et al., 2021).  

2.2 Critérios de inclusão e exclusão 

Os artigos foram selecionados por meio de seus títulos e resumos, em revisão por 

pares, a qual consiste na seleção dos artigos por dois revisores e, se houver discordância na 

inclusão do artigo, esse é analisado por um terceiro revisor. Os critérios de inclusão 

utilizados foram: i) estudos que abordam a dinâmica do Hg na vegetação e ii) estudos que 

quantificam o conteúdo de Hg na vegetação, podendo incluir também a quantificação em 

outros compartimentos ambientais, como água e solo. Foram excluídos: i) os artigos de 

revisão, para evitar duplicidade dos dados e ii) estudos com grupos que não contemplem o 

reino vegetal e não fanerógamas. Cada artigo foi analisado na integra. Durante a leitura 

foram excluídos os estudos que reportavam experimentos em laboratório e artigos que não 

identificaram a espécie vegetal do estudo.  

Realizamos a leitura completa dos artigos selecionados e extraímos os dados 

referentes ao local de estudo, ao uso do solo, à espécie vegetal, ao tecido vegetal analisado, 

à forma química de Hg e às concentrações de Hg nas partes da planta. O uso do solo foi 

categorizado em áreas naturais (AN), sem menção explícita no texto a proximidade a fontes 

de poluição, e áreas contaminadas (AC), como áreas próximas a indústrias, mineração e áreas 

urbanas. As espécies foram divididas em angiospermas e gimnospermas, considerando as 

diferenças genéticas evolutivas, para melhor compreensão do acúmulo de Hg. Os tecidos 

vegetais foram distribuídos em folha, caule, raiz, parte aérea, flor e fruto, sendo caule 

composto pelos anéis de crescimento, ritidoma e galhos. Os valores atribuídos a parte aérea 

das plantas foram assim apresentados nos artigos, não sendo especificado o compartimento 

analisado. MeHg e mercúrio total (HgT) foram as formas químicas de Hg presentes nos 

estudos. Para artigos que apresentavam várias concentrações de Hg, para a mesma espécie 

no mesmo local, realizamos a média das concentrações. Artigos relacionados a experimentos 

laboratoriais foram excluídos devido a não correlacionar o uso do solo com a concentração 

de Hg na vegetação. 
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2.3 Análise estatística 

As espécies vegetais fanerógamas foram divididas em angiospermas e gimnospermas 

e em famílias botânicas. Para padronizar a concentração de Hg, todos os valores coletados 

foram transformados para nanograma/grama (ng·g-1) de tecido vegetal. Os gráficos de 

frequência de publicações por países e os boxplots com as concentrações de Hg nas partes 

da planta e uso do solo foram realizadas com o GraphPad Prism 9 software (Free trial 

version, GraphPad, San Diego, EUA). Foram plotados nos gráficos somente os grupos de 

dados com n≥4, a fim de melhor representar as variáveis e as concentrações estão em log na 

base 10 para diminuir as discrepâncias de valores e apresentar o efeito total da variação de 

Hg (Wasserstein; Lazar, 2016). Utilizamos o teste de Shapiro-wilk para verificar a 

normalidade das variâncias. Para verificar se houve diferença significativa entre as amostras 

utilizamos o teste t, em distribuições normais, e teste Mann-Whitney, quando não houve 

distribuição normal. Os dados apresentaram ampla variação, com a presença de outliers que 

influenciam a média, portanto utilizamos a mediana para comparações, por ser uma medida 

representativa da tendência central dos dados. 
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3. RESULTADOS 

 

A busca recuperou 574 artigos publicados de 1994 a 2024 e, após a revisão por pares, foram 

excluídos 344 artigos a partir de seus títulos e resumos, a maior parte desses avaliaram a 

dinâmica do Hg somente em solos ou na água. Foram incorporados 228 artigos para a análise 

integral, dos quais, seis foram excluídos por não serem disponibilizados na internet.  Após a 

leitura completa, foram excluídos 122 artigos e a pesquisa foi desenvolvida com 106 artigos 

(Figura 1) 

 

 

 

Figura 1. Fluxograma de acordo com protocolo PRISMA. Fonte: Page et al., 2021 
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Os artigos incluídos na revisão abrangem 31 países, com representação de todos os 

continentes, sendo a Europa e a Ásia os mais reportados. Os países com expressivo número 

de publicações foram a China e os Estados Unidos da América (EUA), com 27 e 18 

publicações, respectivamente. O Brasil foi o terceiro país, com sete publicações, seguido por 

Eslováquia, Rússia e Canadá, com cinco publicações cada. O maior número de publicações 

foi observado em países com elevada contaminação ambiental por Hg. 13 países 

apresentaram apenas uma publicação (Figura 2).  

 

 
Figura 2. Distribuição do número de publicações por países incluídas no estudo, de 1994 a 

2024. 

Os estudos reportaram 298 espécies e 92 famílias botânicas, dessas, as mais 

abundantes foram Poaceae (n=88), Pinaceae (n=78), Astearaceae (n=73), Betulaceae (n=47) 

e Rhizophoracea (n=39). Nas angiospermas, o maior acúmulo de HgT foi verificado nas 

raízes, em AC e AN, com mediana de 1000 ng·g-1 e em 29,1 ng·g-1, respectivamente (Figura 

3), significativamente maior em AC (p<0,0001). Na parte aérea, houve diferença 

significativa entre AC e AN (p=0,0405), a mediana em AC foi de 970 ng·g-1 e em AN 35,25 

ng·g-1. A concentração de Hg nas folhas também foi significativamente diferente 

(p<0,0001), obtiveram mediana de 200 ng·g-1 em AC, e 34,5 ng·g-1 em AN. No caule a 

mediana das concentrações de HgT foram de 39 ng·g-1 e 12 ng·g-1 em AC e AN, 

respectivamente, e as distribuições significamente diferentes (p=0,0009). Para flores, as 

espécies amostradas nos estudos foram a Urtica dioica e a Alcea rosea, com concentração 
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de HgT de 3,66 e 27,9 ng·g-1, respectivamente, ambas em AN (Ordak et al., 2016). No grupo 

das gimnospermas não foram verificadas diferenças significativas, as medianas para o caule 

foram 203,3 ng·g-1 em AC e 9,9 ng·g-1 em AN (p=0,0017), e nas folhas 44,25 ng·g-1 em AC 

e 22,9 ng·g-1 em AN (p=0,1745). Nos frutos identificamos valores de 27,63 ng·g-1 de HgT 

em AN, para o gênero Taxus (Ordak et al., 2016) e em AC valores de 30 e 40 ng·g-1 para 

Allium cepa e Raphanus sativus, respectivamente (Raj; Maiti, 2020). 

 
Figura 3. Concentração de HgT nas partes da planta em função do uso do solo (AC e AN) 

em: a) angiospermas e b) gimnospermas; n representa o tamanho da amostra. 

Em AC a amplitude do HgT nas angiospermas variou de 0,01 a 160000 ng·g-1. Os 

maiores valores registrados correspondem à raiz de Crupina vulgaris e Arthraxon hispidus, 

160000 e 130000 ng·g-1, respectivamente (Fernández-Martínez et al., 2015; Qian et al., 

2018). Na folha, o maior valor foi para Achyrocline sp., com concentração de HgT de 9550 

ng·g-1 e no caule, o maior valor reportado para a Azadirachta indica, 6510 ng·g-1 de HgT 

(Kuang et al., 2022; Terán-Mita et al., 2013). Em AC, a maior concentração de mercúrio na 

folha, foi para o gênero Pinus, 99 ng·g-1 de HgT e em AN, 57,4 ng·g-1 para o gênero Abies, 

ambos pertencentes a família Pinaceae (Zeng et al, 2023; Zhou et al. 2016). Para as 

gimnospermas, em AC, o caule de Juniperus deppeana apresentou a maior concentração de 

Hg, 16050 ng·g-1 e em AN, a maior concentração no caule foi encontrada na espécie Larix 

gmelinii, 41,5 ng·g-1 de Hg (Osuna-Vallejo et al., 2019; Sa et al., 2023).  

Para a família Betulaceae (Figura 4a), não houve diferença significativa entre as 

distribuições. Em AC, o conteúdo de Hg no caule variou de 1 a 701 ng·g-1 e em AN, variou 

de 2,3 a 30,54 ng·g-1 (p=0,2649) (Sa, et al., 2023; Tobratov; Zheleznova, 2019; Woś et al. 

2019; Yang et al. 2018). Para as folhas, variou de 52 a 421 ng·g-1 em AC e de 8 a 54 ng·g-1 

em AN (p=0,1243) (Kimáková et al. 2020; Olson et al., 2019; Woś, et al. 2019; Zhou et al. 

2017). Na família Poaceae (Figura 4b), a concentração de Hg na folha oscilou de 3,4 a 6700 

ng·g-1 em AC e de 9 a 91 ng·g-1 em AN, com diferença não significativa (p=0,4910) 
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(Kodamatani et al., 2018; Li et al., 2021; Olson et al., 2019; Terán-Mita, et al., 2013). Para 

os grãos, 24 a 2160 ng·g-1 em AC e 19,9 a 26,64 ng·g-1 em AN, também com diferença não 

significativa (p=0,0762) (Osuna-Vallejo et al., 2019; Xu et al., 2017). Representante das 

gimnospermas, Pinaceae (Figura 4c), em AN para folha e caule, a variação foi de 9,4 a 57,4 

ng·g-1 e 1,86 a 43 ng·g-1, respectivamente (Friedli et al., 2007; Sa et al., 2023; Tabatchnick; 

Nogaro; Hammerschmidt, 2012; Zeng, et al., 2023). Em AC variou de 3,6 a 4300 ng·g-1 no 

caule e na folha de 42,5 a 1312 ng·g-1 (Kimáková, et al. 2020; Mukherjee; Nuorteva, 1994; 

Osuna-Vallejo et al., 2019; Zacharova; Ollerova, 2015). Na família Pinaceae houve 

diferença significativa de AC e AN para as folhas (p<0,0001) e para o caule (p=0,002). 

 

Figura 4. Concentração de HgT nas partes da planta em função do uso do solo (AC e AN) 

e das famílias: a) Betulaceae (caule e folha), b) Poaceae (folha e grão) e c) Pinaceae (caule 

e folha); n representa o número de dados da amostra. 
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Nas Figuras 3 e 4 foram apresentados dados para caule sem especificação do 

compartimento de coleta para quantificação de Hg. Entretanto, em alguns estudos foram 

apresentadas concentrações no caule de forma detalhada, no ritidoma das árvores, em galhos 

e nos anéis de crescimento das árvores. Nos anéis de crescimento das árvores, em AN, o 

HgT variou de 0,461 a 4,5 ng·g-1 enquanto em AC variou de 3,66 a 40,9 ng·g-1 (Navrátil, et 

al., 2017; Scanlon et al., 2020; Yanai et al., 2020; Zacharova; Ollerova, 2015). No ritidoma 

das árvores, em AC apresentou concentrações de 22 a 564,8 ng·g-1 e em AN de 1,2 a 62,9 

ng·g-1 (Kimáková et al. 2020; Wu et al., 2022; Zhou et al. 2016).  

Todas as concentrações de Hg obtidas para a família Asteraceae foram áreas 

próximas à fonte de poluição. Portanto, os dados não possibilitaram a comparação com áreas 

naturais. Entretanto, foi possível comparar a concentração de HgT e MeHg, que diferença 

significativa na parte aérea (p<0,0001) e na raiz (p<0,0001) (Figura 5). Enquanto MeHg 

variou de 0,39 a 14 ng·g-1, já a menor concentração de HgT foi de 200 ng·g-1 e a maior 

160000 ng·g-1, ambas formas químicas obtiveram maior nas raízes 1 (Cocking et al., 1991; 

Fernández-Martínez et al., 2015; Qian et al., 2018). 

 

Figura 5. Concentração de MeHg e HgT na família Astearaceae em função do uso do solo 

(AC e AN) e das partes da planta: parte aérea e raiz. n representa o número de dados da 

amostra. 

Comparando os estudos que avaliaram MeHg, em AN a variação foi de 0,025 a 1,04 

ng·g-1 para folhas, de 0,22 a 1,49 ng·g-1 para raiz e para o caule de 0,38 a 2,86 ng·g-1 (Ding 

et al., 2011; Li et al., 2021; Tabatchnick; Nogaro; Hammerschmidt, 2012). Em AC, o MeHg 

na raiz variou de 0,28 a 85 ng·g-1, na folha de 1,14 a 118 ng·g-1 e de 2,4 a 4,4 ng·g-1 para o 

caule (Gnamuš; Byrne; Horvat, 2000; Meng et al., 2010; Qian et al., 2018). 
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4. DISCUSSÃO 

4.1 Contaminação ambiental  

A concentração de Hg na atmosfera atualmente é equivalente a cinco vezes a 

concentração antes da revolução industrial, sendo que 45% das emissões de Hg são de 

origem antropogênica (Liu et al., 2020; Suchara; Sucharová, 2008). Na atmosfera, o Hg pode 

ser dispersado por até 2500 quilômetros em período de 72 horas e ficar disponível por até 

dois anos em sua forma elementar (Hg0) (Gibicar et al., 2009; Zhang et al., 2019). O Hg0 

representa mais de 95% do Hg atmosférico, disponível a ser incorporado à vegetação 

(Millhollen; Obrist; Gustin, 2006). Assim, florestas imobilizam o Hg e constituem depósito 

temporário e dinâmico (Fostier; Melendez-Perez; Richter, 2015; Teixeira et al., 2012). 

Áreas florestais com alta concentração de Hg podem ocorrer naturalmente devido a 

características geológicas (Ganzei et al., 2021; Kobza, 2003) ou estar relacionada a 

atividades antrópicas (Gordanić et al., 2023; Pereira et al, 2005), como a mineração (Basri; 

Sakakibara; Sera, 2020; Casagrande et al., 2023), áreas de cultivo abandonadas com uso de 

agrotóxicos e com rejeitos de mineração (Osuna-Vallejo et al., 2019; Tobratov; Zheleznova, 

2019), indústrias e aterros sanitários (Huang et al. 2017; Santana et al., 2008), construção 

civil (Mukherjee; Nuorteva, 1994) e em centros urbanos (Ordak et al., 2016; Pokhrel et al., 

2016). Verificamos que a proximidade com a fonte de poluição antropogênica acarretou em 

maior concentração de Hg na vegetação decorrente da absorção e deposição atmosférica de 

Hg (Árvay et al., 2017; Gerson et al., 2022; Huang et al., 2017; Kodamatani et al., 2018; 

Mankovska; Steinnes, 1997; Martínez-Trinidad et al., 2013; Méndez-López et al., 2022; 

Navrátil et al., 2017; Osuna-Vallejo et al., 2019; Podlasińska et al., 2021; Suchara; 

Sucharová, 2008; Terán-Mita et al., 2013; Xu et al., 2017). 

A mineração de ouro artesanal, em pequena escala, é a maior fonte de Hg para 

vegetação local, são áreas consideradas hotspots de Hg (Basri; Sakakibara; Sera, 2020). Na 

região amazônica brasileira, o Hg decorrente da mineração é depositado em rios pela erosão 

e é incorporado à teia alimentar iniciada nas algas, posteriormente nos peixes, e como 

consumidor final os seres humanos (Terán-Mita et al., 2013). É evidenciado a 

biomagnificação do Hg na teia alimentar também em ambientes florestais, decorrente do Hg 

incorporado pela vegetação, alcançando aves e mamíferos (Gnamuš; Byrne; Horvat, 2000; 

Li et al., 2021; Martínez-Trinidad et al., 2013; Xu et al., 2023; Zhang et al., 2022; Zhou et 

al., 2016). Na atividade de mineração de ouro, é ressaltada a importância de permanência da 

vegetação na área para minimizar a propagação do Hg emitido na atividade (Casagrande et 

al., 2023). 
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Nas usinas termelétricas de carvão, são liberadas na atmosfera cinzas volantes, com 

concentração média de 560 ng·g-1 de Hg, as quais são depositadas sobre o solo, 

contaminando-o (Raj; Maiti, 2020). Por isso, alimentos cultivados em áreas próximas a 

usinas podem conter elevado teor de Hg e representar risco a saúde (Meng et al., 2010). 

Entretanto, contaminação proveniente das indústrias não é apenas local, segundo Gibičar et 

al (2009), ao examinar ao redor de uma planta de cloro e álcalis, concluíram que apenas 14% 

do Hg liberado ficou retido a 5 quilômetros da indústria, o restante é dissipado e transportado 

na atmosfera. A proximidade da vegetação ao rio, onde é despejado rejeitos industriais, 

também apresenta alta concentração de Hg, nessa área houve maior Hg na raiz comparado 

às partes aéreas (Pereira et al., 2005). 

Os mangues e florestas em altas altitudes são importantes na ciclagem do Hg (Huang 

et al., 2022). Próximo ao mar há fluxo de Hg, potencializado por atividades antrópicas, o 

elemento é transportado na formação das nuvens e depositado via precipitação atmosférica, 

resultando altas concentrações de Hg nos mangues (Huang et al., 2020; Méndez-López et 

al., 2022; Tang et al., 2015). Essas áreas são vitais para sanear a poluição por metais 

potencialmente tóxicos (Analuddin et al., 2023). Na vegetação, o Hg contido na raiz é 

associado ao Hg contido na atmosfera e sedimentos, proporcionado pelas raízes aéreas 

(Agoramoorthy; Chen; Hsu, 2008; Zhang et al., 2022). Constatou-se maiores concentrações 

de Hg nas folhas do que no caule em mangue, que poderia ser atribuída à translocação de 

Hg das raízes às folhas e a absorção foliar (He et al., 2014).  

Florestas em altitudes elevadas também estão suscetíveis a massas de ar e chuvas 

com alta concentração de Hg, devido ao transporte de longa distância do Hg na troposfera 

(Durnford et al., 2010; Pech et al., 2022; Pokhrel et al., 2016; Zeng et al., 2022). E 

consequentemente, há maior concentração de Hg nos compartimentos da vegetação nessas 

áreas (Pokhrel et al., 2016). Entretanto, Zeng et al (2023), em estudo realizado no Planalto 

Tibetano, região montanhosa na China, verificaram que com o aumento da elevação tem-se 

menor biomassa e menor acúmulo de Hg. Não há consenso quanto a isso e mais estudos 

devem ser desenvolvidos para melhor compreensão da relação entre altitude-Hg na planta. 

Florestas tropicais e subtropicais absorvem mais Hg atmosférico pois, usualmente, 

possuem folhas largas e perenes e maiores períodos fotossintetizantes (Guédron et al., 2018; 

Teixeira et al., 2012; Teixeira; Lacerda; Silva-Filho, 2018; Zeng et al., 2022). Por isso, o 

desmatamento, nessas regiões, altera a alocação de Hg globalmente (UN, 2019). Segundo 

Fisher et al (2023), no hemisfério sul, as principais fontes de emissões de mercúrio são a 

queima de vegetação e o desmatamento. Verificou-se a diminuição do Hg na vegetação após 
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incêndios florestais pois Hg contido é volatilizado durante o processo de queima (Friedli et 

al., 2007; Zhou et al., 2016; Zhurkova, 2020). Assim, desmatamento e queimadas acarretam 

no desequilíbrio na estocagem do Hg.  

Comparando o conteúdo de Hg no solo de área florestal e agrícola, verificou-se que 

o solo de área florestal continha o dobro da concentração de Hg comparado à área agrícola, 

devido a absorção de Hg pelo dossel e, subsequente formação e decomposição da 

serrapilheira (Guédron et al., 2013; Liu et al., 2003). A menor concentração de Hg em solo 

não coberto também é compatível com a maior incidência de radiação solar, que contribui 

para aumento da foto-redução do Hg2+ para Hg0, desse modo, Hg retido no solo é emitido 

para a atmosfera (Almeida et al., 2009).  

O ambiente influencia a distribuição de Hg, Wang et al (2022) realizaram estudos na 

vegetação em Permastrof, e constataram que o Hg atmosférico não é a maior fonte de Hg 

para a vegetação na região. Sendo 70% do Hg localizado na folha derivado da translocação 

da raiz, decorrente das condições ambientais extremas na área, baixa temperatura e pressão 

do ar (Wang et al., 2022). Verificou-se que o ambiente e as concentrações de poluentes 

alteram a alocação de Hg e os mecanismos de transporte utilizados na planta. 

Somente o continente asiático é responsável por cerca de metade das emissões 

antropogênicas de Hg, seguida pela América do Sul, com 18% das emissões (UN, 2019). A 

China é o maior emissor de Hg atmosférico do mundo (Wang et al., 2022), fato refletido no 

maior número de publicações no país (Figura 2), seguido pelos EUA e o Brasil. Nos EUA, 

as principais fontes de Hg são a indústria e a combustão de carvão. No Brasil, emissões 

relevantes são provenientes do desmatamento, incêndios florestais e mineração de ouro em 

pequena escala (Fisher et al., 2023; UN, 2019). A Eslováquia teve industrialização e 

desenvolvimento acelerado, utilizando-se da mineração, acarretando problemas ambientais 

(Árvay et al., 2017). Deste modo, observamos que o número de publicações sobre Hg na 

vegetação é congruente com a poluição por Hg pelos países. Importante destacar a baixa 

produção de artigos abordando Hg na vegetação, dos 31 países com publicações apenas seis 

apresentam mais que três artigos publicados desde 1994.  

 

4.2 Acúmulo de Hg nas partes da planta 

Plantas podem ser utilizadas como bioindicadoras das mudanças ambientais (Davis; 

Mcclenahen; Hutnik, 2002). Entretanto, a distribuição de Hg nas partes da planta não é 

homogênea e não há concordância dos autores sobre o orgão da planta com maior acúmulo 

de Hg (Figura 3), pois varia em função do conteúdo de Hg no solo e no ar, da habilidade da 
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espécie de reter esse metal e da idade da planta (Alloway, 2012; Basri; Sakakibara; Sera, 

2020; Fernández-Martínez et al., 2015; Friedli et al., 2007; Gibičar et al., 2009; Sa et al., 

2023; Yang et al., 2018).  

As diferentes concentrações de Hg e a translocação deste, nas diferentes espécies de 

planta, são devidas a diversidade genética entre as espécies e nas partes da planta são 

ocasionadas pelas diferentes capacidades de absorção e de retenção (Greger; Wang; 

Neuschütz, 2005; Kimáková et al., 2020; Kuang et al., 2022). Em geral, a concentração de 

Hg na raiz é maior do que nas folhas e, ambas, maiores do que no caule e grãos, em AC e 

AN (Figura 3) (Cocking et al., 1991; Mankovska; Steinnes, 1997; Martínez-Trinidad et al., 

2013; Podlasińska et al., 2021; Sa et al., 2023; Tabibian; Armin-Hashemi; Yousef-Torabian, 

2020). 

Em AC são encontrados os maiores valores de Hg e maior variação dos dados. A 

concentração de Hg nas folhas e no ritidoma tendem a variar mais com a proximidade com 

a fonte de poluição, pois são mais suscetíveis à incorporação do Hg atmosférico (Yang et 

al., 2018). O Hg na parte aérea da planta, maior do que no solo e nas raízes, pode ser de 

origem atmosférica (Fernández-Martínez et al., 2015; Fleck; Grigal; Nater, 1999). 

Comparando a distribuição de Hg em AC e AN, as angiospermas apresentaram diferença 

significativa em todos os compartimentos e, para as gimnospermas, não houve diferença 

significativa. Observamos poucos dados para as gimnospermas e estes podem estar sujeitos 

a viés de amostragem, em que a amostra coletada não é representativa. 

A folha é considerada a principal responsável pela absorção de Hg atmosférico pela 

vegetação, é a superfície de troca bidirecional planta-atmosfera (Casagrande et al., 2023; 

Ericksen; Gustin, 2004; Méndez-López et al., 2022; Olson et al., 2019; Poissant et al., 2008). 

Não foi verificado forte correlação do Hg no solo e nas folhas, portanto o conteúdo de Hg 

nas folhas, sobretudo, é de origem atmosférica (Martínez-Trinidad et al., 2013; Mélières et 

al., 2003; Schneider et al., 2019; Sa et al., 2023; Schneider et al., 2019; Tabatchnick; 

Nogaro; Hammerschmidt, 2012). A folha é vista como possível “amostrador espacial de Hg 

atmosférico”, pois evidencia a concentração de Hg no ambiente (Arnold; Gustin; Weisberg, 

2018). A comparação dos dados obtidos nos estudos analisados reafirma o aumento do Hg 

nas folhas em locais contaminados.  

A incorporação de Hg pela folha é realizada por meio da respiração e da deposição 

atmosférica (Zheng et al., 2016). O Hg0 absorvido pela folha é oxidado, e transformado em 

Hg2+, o qual é retido na estrutura da folha, principalmente nas nervuras, devido à sua 

afinidade com compostos químicos contendo o grupo funcional tiol (-SH) (Arnold; Gustin; 
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Weisberg, 2018; Laacouri, Nater.; Kolka, 2013; Carrasco-Gil et al., 2013). Cerca de 80% do 

Hg depositado na folha é incorporado a planta e menos de 20% lixiviado (Guédron et al., 

2013). Aproximadamente 38% do Hg contido na folha é atribuída à deposição atmosférica, 

sendo esta concentração negativamente correlacionada com as chuvas, pois as folhas são 

lavadas (Suchara; Sucharová, 2008; Teixeira et al., 2012; Wohlgemuth et al., 2021).  

O vento influencia a distribuição de Hg no dossel das árvores, na direção de 

incidência do vento tende a ter maior concentração de Hg nas folhas (Mcclenahen; Hutnik; 

Davis, 2013). No estudo de Yusupov et al (2022), o conteúdo de Hg na folha foi 1,5 vezes 

maior no lado da direção do vento. Resultado de maior contato com o ambiente, folhas mais 

externas contiveram 77% mais Hg do que no interior da copa (Laacouri; Nater; Kolka, 2013; 

Siwik; Campbell; Mierle, 2009). A emissão ou remissão de Hg pelo solo também pode 

acarretar maiores concentrações de Hg na folha, principalmente naquelas da parte inferior 

do dossel (Guédron et al., 2018; Mcclenahen; Hutnik; Davis, 2013; Mélières et al., 2003).  

Além da proximidade com a fonte de poluição, o acúmulo de Hg na folha está 

associado a idade, espessura, área foliar e biomassa da folha (Alloway, 2012; Gerson et al., 

2022; Guédron et al., 2018; Guentzel et al., 1998; Laacouri; Nater; Kolka, 2013; Méndez-

López et al., 2022; Podlasińska et al., 2021; Poissant et al., 2008; Schneider et al., 2019; 

Siwik; Campbell; Mierle, 2009; Terán-Mita et al., 2013; Tyler; Olsson, 2006), diferenciado 

ao longo da estação de crescimento e da estação do ano (Graydon et al., 2012; Ordak et al., 

2016). Com a senescência das folhas, há maior concentração de Hg, entretanto, a taxa de 

acumulação é menor, pois a atividade fotossintética é menor e limita a absorção de Hg 

(Méndez-López et al., 2022; Wohlgemuth et al., 2021). Verificamos translocação de Hg das 

folhas para o caule, mas a alta concentração de Hg em folhas mais velhas, evidencia que o 

Hg absorvido por esta não é todo translocado para outras partes da planta (Arnold; Gustin; 

Weisberg, 2018; Laacouri; Nater; Kolka, 2013).  

As raízes são estruturas importantes para a fitoestabilização do Hg, pois absorvem 

Hg do solo e o retém em grande quantidade, influenciado pela presença de enxofre e fósforo 

no solo (Alloway, 2012; Tabibian; Armin-Hashemi; Yousef-Torabian, 2020; Yuan et al., 

2022; Woś et al., 2019). As raízes auxiliam as plantas na resistência a metais, pois 

imobilizam o Hg minimizando a translocação deste para as partes aéreas (Fernández-

Martínez et al., 2015; Tabibian; Armin-Hashemi; Yousef-Torabian, 2020). Por 

espectroscopia, Wang et al (2018), investigaram a distribuição e mobilidade do Hg, em 

Brassica juncea, na presença de tiossulfato, composto de enxofre. O elemento auxiliou no 

acúmulo de Hg na planta pela ampliação da permeabilidade da membrana plasmática e na 
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translocação de Hg das raízes, proporcionando o transporte do Hg da epiderme para o xilema. 

Sugere-se que o Hg da raiz foi transportado pelos tecidos vasculares por meio da sua 

associação com tióis solúveis através dos vasos condutores (Carrasco-Gil et al., 2013). 

Notou-se acúmulo de Hg no feixe vascular, atestando o transporte de Hg pelo xilema da raiz 

para brotos (Laacouri.; Nater.; Kolka, 2013; Wang et al., 2018). Entretanto, somente cerca 

de 0,03 a 0,5% do Hg presente na raiz é translocado na parte aérea, pois 90% do Hg nas 

raízes foi acumulado nas paredes celulares e devido à baixa massa do Hg no citosol, torna-

se desprezável o transporte de longa distância na planta (Carrasco-Gil et al., 2013; Greger; 

Wang; Neuschütz, 2005; Pereira et al., 2005; Yuan et al., 2022).  

As maiores concentrações de Hg constatadas estão na raiz, evidenciando a 

contaminação do solo nos locais de amostra. Nas angiospermas, houve aumento superior a 

34 vezes da AC para AN (Figura 3). Destaque para as espécies Crupina vulgaris e Arthraxon 

hispidus, que em ambientes contaminados acumularam alta concentração de HgT em suas 

raízes, indicadas para a fitorremediação. Para a família Astearaceae, comparamos o conteúdo 

de MeHg e HgT, ambas em AC, a mediana da concentração na raiz de HgT foi de 1500 ng·g-

1 e para MeHg foi de 3 ng·g-1 (Figura 5). As concentrações de MeHg tendem a ser mais 

baixas, pois estar menos biodisponível no ambiente. A forma de contaminação humana 

recorrente por MeHg é pela dieta (Bisinoti; Jardim, 2004). É essencial a realização de estudos 

para o monitoramento de MeHg em plantas alimentícias devido à sua natureza 

bioacumulativa. 

O tecido lenhoso é um compartimento com alto acúmulo de Hg, no ritidoma é devido 

a adsorção e à água que escorre pelo caule, e na parte interna devido a translocação do Hg 

absorvido pelas folhas pelo floema e pelas raízes pelo xilema (Arnold; Gustin; Weisberg, 

2018; Bardelli et al., 2022; Bishop et al., 1998; Chu et al., 2023; Méndez-López et al., 2023; 

Navrátil et al., 2017; Suchara; Sucharová, 2008). A adsorção de Hg no ritidoma das árvores 

é decorrente de partículas do solo carregadas pelo vento, deste modo o ritidoma das árvores 

é apontado como acumulador passivo de Hg (Bardelli et al., 2022). Cerca de 65% do Hg 

contido nas partes aéreas das plantas esta retido no ritidoma das árvores e a presença de 

musgos e líquens pode contribuir com o alto acúmulo de Hg nestes compartimentos (Friedli 

et al., 2007; Sa et al., 2023; Zeng et al., 2023). A quantidade de Hg  no ritidoma de carvalho 

foi maior em áreas não inundadas, comparado a áreas inundadas, podemos inferir que o Hg 

atmosférico retido foi lavado (Suchara; Sucharová, 2008).  

Os anéis de crescimento das árvores possibilitam observar o desenvolvimento das 

árvores, incluindo o histórico do Hg incorporado e translocado na planta. Verificamos maior 
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concentração de Hg nos anéis de crescimento proporcionalmente aos anos de intensas 

atividades industriais em locais próximos (Navrátil et al., 2017; Sa et al., 2023; Scanlon et 

al., 2020; Yanai et al., 2020). O Hg adsorvido ao ritidoma das árvores tem quantidade 

mínima translocada para o anel das árvores (Sa et al., 2023; Yang et al., 2018). A 

concentração de Hg no caule aumenta em consequência do aumento da biomassa (Adler; 

Verwijst; Aronsson, 2005).  

Observamos maior concentração de Hg do caule das partes altas da planta, e Yanai 

et al (2020) atribuem esse fato a adsorção de Hg nos vasos condutores, durante o percurso 

do transporte de Hg pelo floema. Assim, hipotetizamos que o Hg no tecido lenhoso seja, 

predominantemente, de origem atmosférica (Chiarantini et al., 2016; Navrátil et al., 2017; 

Yanai et al., 2020). A falta de atividade metabólica nesse compartimento, a porosidade e 

grande superfície de contato caule e atmosfera contribuem para adsorção de Hg a esta parte 

da planta (Chiarantini et al., 2016; Sa et al., 2023).  

Percebemos maior quantidade de Hg no caule em ambientes contaminados. A 

transferência de Hg pelo xilema e floema e por adsorção justificam a amplitude dos dados 

da sua concentração no caule (Figura 3). A estrutura do caule em que foi medido o Hg 

também está relacionada com a amplitude dos dados. Quando citado no artigo o 

compartimento em que foi avaliado Hg no caule, comparamos as estruturas ritidomas e anéis 

de crescimento das árvores. No ritidoma das árvores identificamos os maiores valores em 

AC. Foram registrados baixos valores no anel das árvores, entretanto a menor concentração 

em AC corresponde a dez vezes mais que a menor concentração em AN e é superior a maior 

medida em AN. O conteúdo de Hg nos anéis das árvores analisadas é congruente com o 

início de atividades poluidoras próximas.  

A serrapilheira, formada por partes da planta caídas no solo, é vista como a maior 

contribuinte de Hg, principalmente MeHg, para os ambientes florestais e constitui cerca de 

40% do fluxo de Hg (Casagrande et al., 2023; Rea et al., 2002; Suchara; Sucharová, 2008; 

Tabatchnick; Nogaro; Hammerschmidt, 2012). O Hg das folhas representa cerca de 95% 

daquele presente na serrapilheira (Méndez-López et al., 2022; Teixeira et al., 2012), e caídas 

no solo, as folhas continuam contribuindo para assimilação de Hg no ambiente por sua alta 

capacidade de adsorção de Hg (Yang; Rose; Battarbee, 2002). O MeHg presente na 

serrapilheira é subsequentemente introduzido na teia alimentar por meio da ingestão ou 

contato direto com invertebrados, sendo bioacumulado nesses organismos e, posteriormente, 

biomagnificado ao longo da cadeia trófica (Ding et al., 2011; Monteiro et al., 2024). 
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Nas áreas contaminadas, os valores de MeHg também tendem a ser baixos, conforme 

verificado em estudo com plantas alimentícias (Gibičar et al., 2009), como a batata (Solanum 

tuberosum), o tomate (Solanum lycopersicum), o rabanete (Raphanus sativus), a menta 

(Mentha spicata), o alho (Allium cepa), a beterraba (Beta vulgaris) e o feijão (Phaseolus 

vulgaris). Os valores da concentração de MeHg nas amostras variaram de 0,11 a 0,475 ng·g-

1 (Gibičar et al., 2009). Os valores são preocupantes para a saúde da população, pois o MeHg 

é facilmente absorvido pelo corpo humano e disposto em todos as estruturas deciduais 

(Bisinoti; Jardim, 2004). 

 

4.3 Características da concentração de Hg em espécies vegetais 

Os processos de assimilação do Hg pelas plantas são fitoextração, fitotransformação, 

fitovolatização e exclusão. A fitoextração é o processo de sequestro do Hg do ambiente e 

translocação deste na planta (Fernández-Martínez et al., 2015). Fitotransformação é a 

transformação do poluente em uma forma menos tóxica, e a fitovolatização é liberação deste 

novamente à área (Merkle, 2006). A exclusão consiste no Hg retido na raiz, impedido de 

translocação (Fernández-Martínez et al., 2015). Em decorrência da fitoextração, as espécies 

podem se tornar hiperacumuladoras e estas são indicadas para a fitorremediação em áreas 

contaminadas (Mankovska; Steinnes, 1997). Entretanto, para espécies menos adaptadas, a 

alta concentração de Hg pode acarretar na diminuição da atividade fotossintética, raízes e 

mudas com crescimento limitado, na condução estomática e presença de menor quantidade 

de clorofila na folha (Arnold; Gustin; Weisberg, 2018; Carrasco-Gil et al., 2013; Fernández-

Martínez et al., 2015; Tabibian; Armin-Hashemi; Yousef-Torabian, 2020). 

Ainda não há consenso acerca de quanto Hg a planta deve acumular para ser 

considerada hiperacumuladora e outros termos são referidos nos artigos, como plantas 

tolerantes, indicadores ecológicos de Hg e espécie acumuladora de Hg. Qian et al (2018) 

definiram plantas tolerantes como plantas dominantes em uma área contaminada e indicou 

espécies tolerantes a Hg, como Erica Ciliaris, Buddleja Lindleyana, Equisetum 

Ramosissimum e Sonchus Oleraceus. As plantas pinheiro e carvalho (Suchara; Sucharová, 

2008), batata doce, mandioca, arroz e amendoim (Ramlan et al., 2022), Betula (Schneider et 

al., 2019; Tobratov; Zheleznova, 2019; Zacharova; Ollerova, 2015) e Bactris gasipaes 

(Guédron et al., 2018) são apontadas com indicadores ecológicos de Hg devido sua 

adaptabilidade em ambientes contaminados. As espécies Erica Ciliaris (Qian et al., 2018), 

Erato Polymnioides (Mankovska; Steinnes, 1997), Typha latifólia (Zacharova; Ollerova, 
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2015) e Larix gmelinii (Sa et al., 2023) são hiperacumuladoras, e Miconia sp (Mankovska; 

Steinnes, 1997) e Juniperus deppeana (Osuna-Vallejo et al., 2019), fitoextratoras.  

Espécies sempre verdes incorporam Hg atmosférico durante todo o ano, 

diferentemente das espécies decíduas, as quais a troca atmosférica é atenuada com a queda 

de suas folhas (Ordak et al., 2016; Scanlon et al., 2020). No verão e na primavera, há 

aumento no acúmulo de Hg, pois há ampliação da fotossíntese e presença das folhas nas 

decíduas (Méndez-López et al., 2023). Na família Poaceae verificamos que suas folhas 

limitam o acúmulo de Hg, ao contrário da família Asteraceae que favorece a concentração 

de Hg (Terán-Mita et al., 2013). Betula alleghaniensis e Pinus strobus apresentaram altas 

concentrações de Hg no caule, o que sugere maior transporte de Hg pelos vasos condutores 

nessas espécies e evidencia o acúmulo de Hg na biomassa ao longo do tempo (Yang et al., 

2018). Para Betula, representante da família Betulaceae, o conteúdo de Hg pode ser nove 

vezes maior ao final da estação de crescimento (Méndez-López et al., 2023).  

A família Poaceae abrange espécies consumidas na dieta humana, como o trigo, a 

aveia, o milho e o arroz, sendo este último o maior contaminante da população por MeHg 

no sudoeste da China (Feng et al., 2008). A semente de arroz é classificada como 

acumuladora MeHg, presumidamente de origem atmosférica (Kobza, 2003; Meng et al., 

2010). Foi constatado baixa capacidade de translocação do Hg do solo para o grão de arroz, 

e correlação positiva do Hg2+ do solo com o Hg no arroz (Liu et al., 2015; Xu et al., 2017). 

Em razão da maior quantidade de MeHg na planta do que no solo, Gnamuš, Byrne, Horvat 

(2000) sugerem a metilação na planta ou na folha. Segundo Hall, St. Louis (2004), a 

concentração de MeHg no arroz é maior em área inundada, comparado a área não inundada, 

pois as áreas alagadas contribuem com a metilação do Hg e o tornam disponível para a planta 

(Fostier; Melendez-Perez; Richter, 2015; Meng et al., 2010). Entretanto, a quantidade de Hg 

na água que o inunda não foi considerada determinante para o acúmulo de Hg no arroz, sendo 

atribuída à deposição atmosférica (Liu et al., 2015).  

5. CONCLUSÃO  

O acúmulo de Hg na vegetação é superior em áreas próximas a atividades antrópicas 

com a liberação de Hg. A folha e o ritidoma das árvores podem ser utilizados como 

indicadores de Hg atmosférico, e a raiz para o Hg disponível no solo. As concentrações de 

Hg variam de acordo com as espécies e algumas são mais adaptadas a áreas contaminadas e 

podem auxiliar na purificação desses ambientes, como o gênero Betula, recomendado para 

a fitorremediação. A vegetação é determinante na distribuição global de Hg. O 
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desmatamento e incêndios florestais, além de liberarem o Hg contido na vegetação e no solo, 

limitam a absorção de Hg na área. Próximo a emissões de Hg, as florestas atenuam a sua 

dispersão. A conscientização da sociedade pode desempenhar papel fundamental na adoção 

de práticas mais sustentáveis, nas indústrias e meios de transporte, e na implementação de 

políticas e regulamentações acerca da emissão de Hg por atividades poluidoras e 

concentrações máximas permitidas em alimentos. A proteção do meio ambiente requer uma 

abordagem holística que engloba pesquisa, educação, conscientização e mudança de hábitos 

da sociedade, visto que altas concentrações de Hg em plantas podem ser risco para a 

biodiversidade e para a saúde humana.  
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CHAPTER 2 

SPATIAL DISTRIBUTION OF MERCURY IN VEGETATION AND SOIL IN A 

CONSERVATION UNIT NEAR HIGHWAYS 

 

ABSTRACT  

Mercury (Hg) is a potentially toxic element with bioaccumulation and biomagnification 

properties in the food chain. Plants can be used to assess Hg environmental contamination 

as they absorb it from the environment and incorporate it into their physical structure. Leaves 

facilitate dynamic exchange between plants and the atmosphere serving as bioindicators of 

atmospheric Hg concentration. However, during litter formation, incorporated Hg is released 

into the environment. In this study, we conducted a spatial distribution analysis of Hg 

concentration in vegetation and soil at Águas Emendadas Ecological Station, considering 

highways as potential Hg sources. Additionally, we estimated the contribution of leaves to 

litter Hg. We collected leaves and soil samples at 33 points starting from the edges towards 

the interior of Esecae. Total mercury (THg) quantification in samples was performed using 

thermal decomposition atomic absorption spectrometry (TDAAS) with portable RA-915+ 

equipment coupled to a pyrolysis chamber (Pyro-915+). Ordinary kriging and cokriging 

were employed to produce THg trend surfaces in soil and vegetation. The contribution of Hg 

from leaves to the soil was estimated by multiplying THg concentrations in leaves by annual 

litterfall. The mean THg levels in vegetation at the edge and two kilometers from highways 

were 36.22 and 23.9 ng·g-1, respectively. In soil with higher concentrations observed near 

highways, THg ranged from 9.94 to 114.06 ng·g-1. Kriging analysis showed elevated Hg 

concentrations at the station boundaries. In vegetation, higher accumulation towards the 

north coincided with the predominant wind direction and higher elevation. In soil, the higher 

values inside the station compared to vegetation may be due to leaching and greater Hg 

mobility. Vegetation inside the station presented lower values possibly due to the vegetation 

acting on the station boundaries as a barrier to the dispersion of Hg and retaining significant 

amounts from the roads. Alternatively, vegetation contributes to increased soil Hg through 

litter formation and decomposition, with an average of 34.4 ng·g-1 THg in station leaves, 

annually contributing 13.6 ug·m-2 THg to litter. Vegetation acts as a barrier to atmospheric 

Hg dispersion into the station's interior, recommending tree planting in buffer zones to filter 

atmospheric pollution. 

Key words: Mercury; vegetation; Cerrado; kriging; roads; environmental pollution; 
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1. INTRODUCTION  

 

Society's development based on natural resource exploitation and industrialization 

have caused environment degradation and disrupted biogeochemical cycles in natural 

environments (Wong; Li; Thornton, 2006). As a result of environmental anthropization, 

alterations in mercury (Hg) concentrations between environmental compartments have been 

observed due to mining, industries and fossil fuel combustion (Casagrande et al., 2023; 

Huang et al., 2017; Won; Park; Lee, 2007). Environmental contamination by Hg on a global 

scale causes negative impacts on environmental and human health and is associated with 

neurological damage and dementia in exposed populations (Chen et al., 2017; Sakamoto et 

al., 2018). In pregnant women, Hg can cross the placental barrier and contaminate the fetus, 

potentially affecting neurological development (Yorifuji; Tsuda; Harada, 2013). Therefore, 

Hg contamination poses a significant socio-environmental challenge, requiring scientific 

investigations into Hg dynamics in the environment.  

Plants can be used to assess environmental Hg contamination as they absorb Hg from 

the atmosphere and soil, incorporating it into their physical structure (Ericksen; Gustin, 

2004; Hanson et al., 1995). Leaves facilitate dynamic exchange between plants and the 

atmosphere, allowing atmospheric Hg absorbed by the plant to be volatilized and released 

back into the atmosphere (Hanson et al., 1995; Olson et al., 2019; Rea et al., 2002). The 

release or assimilation of Hg is determined by photosynthetic processes and Hg 

concentration in the air (Du et al., 2019). Only about 5% of Hg retained in roots is 

translocated to the aboveground parts of the plant due to Hg's strong binding to root cell 

walls (Frescholtz et al., 2003; Wang et al., 2012). Higher atmospheric Hg concentrations are 

reflected in greater leaf absorption, while root Hg reflects Hg present in the soil (Frescholtz 

et al., 2003). Atmospheric Hg can be incorporated into leaves during respiration through 

stomatal openings or accumulate on the leaf surface through atmospheric deposition 

(Ericksen; Gustin, 2003; Laacouri; Nater; Kolka, 2013; Maserti; Ferrara, 1991). Leaf Hg 

content tends to increase with proximity to pollution sources, and atmospheric deposition is 

the primary source of leaf Hg. Consequently, leaves are efficient biomonitors of 

environmental Hg contamination (Blackwell; Driscoll, 2015; Kuang et al., 2022). 

Mercury incorporated into plants is subsequently released into the environment with 

litter formation and decomposition representing about 80% of Hg input into the ecosystem 

(Kang et al., 2019; Rea et al., 2002; Tabatchnick, Nogaro; Hammerschmidt, 2012). Leaves 

constitute most of the litter and continue to retain Hg from the environment even on the 
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ground (Méndez-López et al., 2022; Yang; Rose; Battarbee, 2002). Hg in litter contributes 

to environmental contamination and its entry into the trophic web, starting with invertebrates 

bioaccumulating in organism tissues and biomagnifying (Feng et al., 2008; Méndez-López 

et al., 2022; Monteiro et al., 2024). 

Regarding anthropogenic sources of Hg, fossil fuel combustion accounts for 

approximately 24% of global Hg emissions (UN, 2019). Highways are associated with Hg 

and potentially toxic gas emissions, especially those with heavy vehicle traffic. Studies have 

reported Hg concentrations of 571.1 ng·l-1 in gasoline and 185.7 ng·l-1 in diesel, with Hg 

emission rates from vehicles at 60 km·h-1 ranging from 0.6 to 2.5 mg·h-1 and 0.7 to 1.9 mg·h-

1 for gasoline and diesel, respectively (Won; Park; Lee, 2007). The authors found a 

correlation between traffic volume on highways and air Hg levels, which were higher in 

heavily trafficked areas. Vehicle emissions expose vegetation, with elemental Hg emitted at 

ground level being the form of Hg present in emissions, representing 90% of the Hg source 

for plants (Al-Shidi.; Al-Reasi; Sulaiman, 2022; Obrist et al., 2017).  

In the Cerrado biome, 45% of natural areas have been converted to agriculture 

(MapBiomas, 2022), making it the most deforested biome in 2023 (RAD 2023, 2024). 

Natural area conversion and deforestation are potential sources of Hg emissions, along with 

frequent wildfires and vehicle traffic for agricultural product transport (Fisher et al., 2023; 

Kumar et al., 2018; Wang et al., 2016). Therefore, monitoring studies of environmental 

contamination in this biome are necessary. Considering that only 12% of the Cerrado is 

under protection, our study focuses on the Águas Emendadas Ecological Station (Esecae), a 

conservation unit surrounded by Federal highways and agriculture. Highways have been 

identified as a source of Hg in Esecae soil (Rodrigues et al., 2022). However, their influence 

on local vegetation has not been studied, which could act as a barrier to Hg dissipation within 

the unit. This study aims to investigate the following questions: Do highways influence the 

spatial distribution of Hg in Esecae vegetation? Does soil Hg concentration determine 

vegetation Hg concentration, or does vegetation accumulation lead to soil Hg? Is there terrain 

influence on this distribution? These results will provide unprecedented data on Hg 

concentrations in Cerrado vegetation and the impacts of proximity to highways, supporting 

local and regional decision-making and contributing to reflection on the environmental 

impacts of the current fossil fuel-based development model. 
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2. MATERIAL AND METHODS 

2.1 Study Area 

Águas Emendadas Ecological Station is in Planaltina-DF, 40 kilometers from 

Brasília, within the Cerrado biome (Figure 1). The typical vegetation of the area includes 

tropical savanna, encompassing grassland, savanna, and forest formations (Sano et al., 2019; 

Sano et al., 2007). Esecae covers an area of 10,547.21 hectares and includes mentioned 

phytophysiognomies, predominantly composed of savannas with forest formations along 

waterways (Figure 1). The prevailing wind directions in the area are northeast and east 

(INMET, 2019). According to the Köppen classification, the climate is tropical and tropical 

altitude (Aw, Cwa, and Cwb) (Castro et al., 2020). The predominant soil types are Latosols, 

with the presence of Neosols, Cambisols, and Gleisols (Lacerda; Barbosa, 2012). 

 

Figure 1. Location map of Esecae, land use and land cover, and collection points for 

vegetation and soil samples. 

 

Esecae is a strict nature reserve aiming at the protection and preservation of nature 

and the advancement of scientific research (Brasil, 2000). Esecae plays a crucial role in 

regulating water resources in the region, covering waters from the Tocantins and Plata River 

basins, which extend through parts of Latin America, and the sub-basin of Ribeirão Mestre 

D'Armas, important for water supply in the Federal District. Due to its significance, the 

Esecae was awarded the Water and Heritage Shield by the International Council on 
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Monuments and Sites (ICOMOS-Netherlands) in 2018 and was classified by UNESCO as a 

core area of the Cerrado Biosphere Reserve in 1992. 

However, Esecae is surrounded by highways (DF-128, DF-345, BR-020, and DF-

205) and is close to agricultural areas, which may influence the concentration of Hg in its 

vegetation. In highways, Hg is emitted through fossil fuel combustion and mechanical wear 

(Al-Shidi.; Al-Reasi; Sulaiman, 2022; Won; Park; Lee, 2007). Considering the average 

annual traffic volume on highways DF 205 and BR 020 in 2018, there were 11.439 and 6.364 

vehicles per day, respectively (author's request – DER). Agricultural areas contribute 

through land use conversion, deforestation, and pesticide use (Tobratov; Zheleznova, 2019; 

UNEP, 2013). In the southern hemisphere, fire use and deforestation are major contributors 

to Hg emissions (Fisher et al., 2023). 

 

2.2 Data Collection 

Green leaf samples, including petioles, were collected from four plants at 28 points 

within Esecae and we classify species according to. These points were located within a ten-

meter radius from the collection point, starting from the edges towards the interior, in one 

and two kilometers (km) from the highway. After collection, the leaves were stored in paper 

bags to prevent transpiration. Subsequently, the samples were dried in an oven at 60°C for 

approximately 48 hours. In the Environmental Geochemistry Laboratory at the UnB 

Planaltina Campus, the samples were crushed in an electric grinder (20 micrometers), ground 

in a ceramic mill, sieved, and stored in microtubes at room temperature. 

The soil sampling was conducted at the same locations as vegetation sampling, from 

the highway edges towards the interior of Esecae, at 33 collection points. A Dutch auger was 

used to collect soil at a depth of 0-20 cm, which was stored in plastic bags. Soil samples 

were dried in an oven for 24 hours at temperatures above 60°C. Subsequently, the material 

was ground, sieved, and stored in plastic containers at room temperature. Both collections 

were carried out from November 2018 to March 2019. 

2.3 Chemical Analysis 

The chemical analysis of leaf and soil was performed at the Analytical and 

Environmental Chemistry Laboratory of the University of Brasília. Total mercury (THg) 

quantification of the samples, leaf and soil, was carried out by thermal decomposition atomic 

absorption spectrometry (TDAAS) using the portable RA-915+ device coupled to a pyrolysis 

chamber (Pyro-915+) (Lumex Instruments, St. Petersburg, Russia). This equipment has 
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Zeeman effect correction and does not require chemical treatment of the samples (Sholupov 

et al., 2004). 

The analytical curve was created with aliquots of 0.5, 5.0, 10, 20, 30, and 40 μg·mL-

1 from the standard atomic absorption solution of 1000 μg·mL-1 of Hg 10% diluted in 

Nanopure water. The accuracy of the analytical methods was determined by quantifying THg 

in certified reference materials NIST SRM-1515 apple leaves (vegetation) and NIST 2709a 

San Joaquin (soil), with recoveries between 80 and 110%, as recommended by the National 

Institute of Metrology, Quality and Technology (INMETRO, 2020). 

 

2.4 Geostatistical Analysis 

The geostatistic spatially characterizes a variable considering its values and spatial 

positioning (Bernardi et al., 2015), estimates uncollected values based on their 

neighborhood, and presents the uncertainty of the calculated estimate (Yamamoto & 

Landim, 2013). Geostatistical methods assume that closer points tend to be more correlated 

and have more similar values, while distant points have more different values. Through 

interpolation, a process of characterizing a phenomenon from collected points, a trend 

surface is produced that describes the spatial variation of the variable in the study area. 

 

2.4.1 Variogram 

The variogram or semivariogram graphically represents the spatial autocorrelation of 

the collected measurements, the degree of dependency between the magnitude of the data 

and their residuals (Landim, Sturaro, & Monteiro, 2002), measuring the variance between 

points as a function of the distance between the collection points (H) (Yamamoto & Landim, 

2013). Residuals, which express the difference between the estimated and observed values, 

are the random component of the variogram. The variogram function is the square of the 

difference between the point values at a distance H, multiplied by the sample's degree of 

stationarity (E). 

Variograms are modeled to aid in fitting the data to a mathematical function best 

representing the database. In the present sample modeling, anisotropy was applied to 

vegetation kriging, used when the obtained semivariograms differ by direction (Cressie, 

2015). The Shapiro-Wilk was used to test normality, as kriging assumes data normality. 

Although the collected data did not show a normal distribution, this does not compromise 

the analysis, as kriging can be effectively applied to non-normal distributions. For soil 
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kriging and vegetation-soil co-kriging, the logarithmic function was used with the Box-Cox 

methodology (Box & Cox, 1964), which stabilizes variance and aids in assuming data 

normality, with estimates obtained from transformed data. 

In the variogram, besides H representing the lag, A represents the range, the distance 

traveled until the plateau is reached; C is the sill, the maximum variance, called spatial 

variance when H reaches a value equal to the data variance. C0 is the nugget effect caused 

by random variance where the Y-axis starts depicting uncertainty at small distances. The 

higher the C0, the greater the sample variability. The nugget effect reflects an unknown 

phenomenon due to a lack of information (Yamamoto & Landim, 2013). The Y-axis plots 

the semivariance, where high semivariance values suggest less correlated points. The degree 

of spatial dependence of the samples is the ratio of the nugget to the sill value; if <25%, the 

correlation is high, between 26% and 75%, the correlation is moderate, and >76% there is 

low spatial dependence (Cambardella et al., 1994). 

 

2.4.2 Ordinary Kriging 

Kriging estimates unmeasured values by leveraging autocorrelation and 

semivariances presented in the variogram, considering the spatial interdependence between 

collected and uncollected points, producing regionalized variables. Kriging is synonymous 

with optimal or ideal prediction, minimizing the mean square error in spatial prediction 

(Cressie et al., 2015). It utilizes the probability of value occurrence in space, and based on 

continuous variables (Yamamoto & Landim, 2013). Ordinary kriging estimates unmeasured 

points based on neighboring collected points using a system of equations (Yamamoto & 

Landim, 2013). The estimates produced are smoothed, underestimating high values and 

overestimating low values (Yamamoto & Landim, 2013). Ordinary kriging uses the 

following equation: 

𝒁𝑲𝑶
∗ (𝒙) =  ∑ 𝝀𝜶 (𝒙)𝒁(𝒙𝜶)

𝒏

𝜶=𝟏

, 

where Z is the estimate for the unmeasured point (x), based on n nearby correlated points 

and their associated weights (λ), to calculate the local mean. 

 

2.4.3 Ordinary Co-Kriging 

Co-kriging is a multivariate extension of kriging, aiming to use information relating 

two distinct variables X and Y with spatial correlation between them. This correlation is 
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used to improve kriging predictions. Soil was used as an auxiliary variable because it has 

higher number of samples and is related to vegetation, which is the main variable, according 

to the following equation: 

𝑍𝐶𝐾
∗ (𝑥) =  ∑ 𝜆𝛼(𝑥)𝑧(𝑥𝛼)

𝑛(𝑥)

𝛼=1

+ ∑ 𝜆𝛽(𝑥)𝑦(𝑥𝛽)

𝑛(𝑦)

𝛽=1

, 

where Z is the estimate of the main variable, λ represents the weights of the dependent (α) 

and independent (β) variables, and n are the nearby points correlated to x and y.  

The range of autocorrelation was obtained by converting the major range from 

decimal degrees to kilometers. This describes the distance within which spatially 

autocorrelated values are still significantly correlated. 

 

2.4.4 Cross-validation 

Mean absolute error (MAE) and root mean square error (RMSE) are parameters used 

to verify the accuracy of the spatial representation produced and to evaluate the quality of a 

model concerning observed or true values. An MAE of 0 would be the optimal 

representation, without underestimating (MAE < 0) or overestimating values (MAE > 0). 

RMSE illustrates the variance of the error, and as it approaches 1, there is greater parity 

between the observed value and the value estimated by the model (Arétouyap et al., 2016). 

 

2.5 Vectorization 

Using Surfer 8 software (Golden Software, Golden, Colorado, USA), the spatial 

distribution of Hg as a function of the topography in Esecae was carried out. Hg 

concentration data were interpolated to create a continuous surface model using ordinary 

kriging. This generated a grid representing the estimated distribution of THg throughout the 

area of interest. On the map, arrows represent vectors with direction and magnitude 

proportional to the orientation and concentration of THg. For the generation of the Digital 

Elevation Model (DEM), data from the Copernicus DEM, a product derived from the 

Sentinel-1 mission of the European Union's Copernicus program, were used. 

 

2.6 Estimate of contribution to litterfall 

The contribution of THg from leaves to the soil was estimated by multiplying the 

concentrations of THg in the leaves by the annual litterfall (Mélières et al., 2003). The litter 

production in the Cerrado was obtained by averaging the studies by Corrêa (2017), Matos 
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(2017) and Valenti, Cianciaruso, and Batalha (2008), estimated an average annual litterfall 

production of 3.98 t·ha⁻¹ composed solely of leaves. The studies cited quantified the litter 

formed in the Cerrado Strictu Sensu, and Corrêa (2017), in the same study area as the present 

research. 
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3. RESULTS 

3.1 THg quantification 

Samples of 24 plant species typical of the Cerrado were collected. 15 species with 

only one specimen each and six species were represented by two specimens each. The 

species collected stand out, Hymenaea stigonocarpa, Styrax ferrugineus and Tachigali 

subvelutina, each with three individuals. The most represented species were Qualea 

grandiflora (4 specimens), Qualea parviflora (5 specimens) and Caryocar brasiliense (6 

specimens) and the genera Kielmeyera (5 specimens) and Miconia (8 specimens).  

Eugenia calycina presented the highest concentration of THg in the leaves, located 

on the edge of the highway, with 88.53 ng·g⁻¹, followed by the genus Miconia, with 87.23 

and 86.95 ng·g⁻¹, 1 km from the highway (Table 1). The lowest THg levels recorded in the 

present study were from the Kilmera genus, with 6.32 and 7.71 ng·g⁻¹, 1 km from the 

highway and 2 km from the highway, respectively. Followed by the species Caryocar 

brasiliense, with 10.53 ng·g⁻¹, 2 km from the highway and the genus Miconia, with 12.05 

ng·g⁻¹ of THg 2 km from the highway. Qualea parviflora ranged from 57.88 ng·g⁻¹ at 1km 

to 12.39 ng·g⁻¹ at 2km from the highway. The Caryocar brasiliense, also showed a large 

variation, with the highest value being 67.51 ng·g⁻¹ at 1 km from the highway. The average 

concentration of THg in the leaves of the escae vegetation was 34.37 ng·g⁻¹ (Table 1).  

For the soil, the station average was 37.64 ng·g⁻¹, while the average at the roadside 

was 57.92 ng·g⁻¹. On the soil, the highest value was 114.06 ng·g⁻¹ located on the edge of the 

highway. The highest and lowest concentrations of Hg found 2 km from the highway were 

higher than the highest concentration of Hg 1 km from the highway. 

 

Table 1. Maximum, minimum and average concentration of THg  (ng·g⁻¹) on the sides of 

the highway, 1 km and 2 km from the highway, for vegetation and soil 

 THg concentration (ng·g⁻¹) 

Maximum Minimum Average 

Highway edge (vegetation) 

 88.53 12.63 36.22 

 

1 km from the highway (vegetation) 87.23 6.32 37.75 

2 km from the highway (vegetation) 69.68 7.71 23.9 

Average esecae (vegetation) 88.53 6.32 34.37 
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Highway edge (soil) 114.06 17.88 57.92 

1 km from the highway (soil) 61.10 9.94 27.10 

2 km from the highway (soil) 71.54 14.37 27.89 

Average esecae (soil) 114.06 9.94 37.64 

 

3.2 Kriging and co-kriging 

The quantification of THg in the leaves was spatially analyzed using kriging and co-

kriging methods (Figure 2). The hottest regions are those with the highest concentrations of 

THg, which was negatively associated with the distance from the highway for both 

vegetation and soil. The highest values are mainly concentrated in areas adjacent to 

highways, with the greatest accumulation observed in the northeast direction. In soil 

samples, also with the highest concentrations near the highways; however, it showed higher 

values within Esecae compared to vegetation. 

 

Figure 2. Spatial Distribution Maps of Hg: a) Semivariogram and spatial distribution map 

of total Hg (THg) in vegetation, ordinary kriging. b) Semivariogram and spatial distribution 

map of THg in soil, ordinary kriging. c) Semivariogram and spatial distribution map of 

vegetation and soil co-kriging, ordinary co-kriging. 

 



 

52 
 

The kriging and co-kriging analyses of vegetation and soil showed a high spatial 

correlation (nugget/sill ratio < 25%), indicating significant spatial dependence within the 

data. The nugget value represents local variability in the data, indicating variation at scales 

smaller than the minimum sampling distance. Regarding the nuggets of the samples, the 

lowest value (56.58) was obtained in vegetation kriging, while in soil kriging and co-kriging, 

the nuggets were equal to 100. This implies that despite the high spatial dependence 

associated with intrinsic factors, the autocorrelation is moderate at short distances. 

The cross-validation test for vegetation kriging showed high performance (RMSE = 

1.0 and MAE = 0.0), suggesting that the model fits the observed values without average 

errors and error dispersion. For soil kriging (RMSE = 1 and MAE = -0.8), the negative MAE 

suggests that the model predictions are underestimating the actual values, meaning the model 

predictions are on average lower than the observed values. For vegetation and soil co-kriging 

(RMSE = 0.94 and MAE = 0.49), an RMSE of 0.94 suggests a satisfactory model fit, while 

the positive MAE indicates overestimated values, with model errors averaging 0.49 units, 

which is a moderately low error measure. For vegetation, the autocorrelation range was 3.3 

kilometers; for soil, it was 4.99 kilometers; and for co-kriging, it was also 3.3 kilometers. 

Beyond this distance, the correlation between values tends to decrease. 

3.3 Vectorization maps 

The vectorization map indicates the direction and magnitude of THg concentration 

relative to topography. The arrows originate from the highway and point towards the center 

of the station, the lower region, where the arrows are smaller, indicating vectors of lower 

magnitude (Figure 3) for both vegetation and soil. The largest arrows are situated in higher 

altitude areas and are directed towards the lower regions. 
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Figure 3. Vectorization map of the trend surface for THg concentration: a) In vegetation. b) 

In soil, based on the terrain. 

 

3.4 Contribution estimate to litterfall 

Considering the average annual leaf litterfall of 3.98 t·ha⁻¹ in the Cerrado Strictu 

Sensu (Corrêa, 2017; Matos et al., 2017; Valenti, Cianciaruso, & Batalha, 2008) and the 

average Hg concentration of 34.34 ng·g⁻¹ in the analyzed leaf samples, the annual 

contribution of THg by leaves to the litterfall is estimated to be 13.6 µg·m⁻² per year. 

Comparing the THg contribution from leaves at the highway edges to those from vegetation 

located two kilometers away, the annual THg contributions to the litterfall are 15.3 µg·m⁻² 

and 9.5 µg·m⁻² per year, respectively. Considering that THg quantification was carried out 

in green leaves, and the litter is mainly formed by senescent leaves, the real contribution of 

THg to the litter tends to be greater than estimated. 

4. DISCUSSION 

The amount of Hg available in the environment and the ability of the species to retain 

the metal result in differences in the concentrations of the species, as seen for the genus 

Miconia, which near the highway presented high values compared to the same genus inside 

the station. Miconia is a hyperaccumulator (Mankovska; Steinnes, 1997) indicated for 
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phytoremediation. In this studie, the concentration of THg also varied considerably in the 

leaves of Caryocar brasiliense and Qualea parviflora and are typical species of the Cerrado, 

which can be considered for the ecological barrier around the station, together with Miconia 

Higher concentrations of THg were observed at the station edges adjacent to the 

highway (Figure 2). Discrepancies were noted within the study area, where higher 

concentrations were present in the soil compared to the vegetation. This can be attributed to 

mercury's greater mobility in soil, where it can be reached by rain and wind (Rodrigues et 

al., 2022). These results support the premise that highways are sources of Hg for vegetation, 

as high Hg levels in the soil were not observed in the vegetation at the center of the study 

area. The study focused on plant leaves, and according to Frescholtz et al. (2003), roots 

restrict Hg entry into vegetation, with minimal Hg translocation to the aerial parts of plants 

(Wang et al., 2012). The difference in THg concentrations between soil and leaves can be 

explained by the strong binding of Hg to cell walls in the roots (Frescholtz et al., 2003; 

Larcher, 2000). Another contributing reason could be the role of vegetation as a barrier to 

Hg entry into the station, retaining significant amounts of Hg from vehicle emissions on the 

highway and buffering atmospheric Hg levels for plants within the station, similar to findings 

near mining and industrial areas (Basri, Sakakibara, & Sera, 2020; Huang et al., 2017). 

Kriging of vegetation showed higher THg accumulation in the northeast direction 

(Figure 2), aligning with the prevailing wind direction in the region. This finding supports 

the hypothesis that Hg is transported by wind and assimilated by vegetation (McClenahen, 

Hutnik, & Davis, 2013; Yusupov et al., 2022). The correlation between THg concentrations 

in vegetation and the region's topography indicated that the right edge of the station, a higher 

altitude area exhibited higher THg accumulation (Pokhrel et al., 2016). This observation is 

consistent with studies by Du et al. (2019) and Liu et al. (2019), who found a positive 

correlation between altitude and Hg concentration in plants. Higher altitudes tend to intercept 

air masses and rainfall containing elevated Hg concentrations, which are transported over 

long distances in the troposphere (Durnford et al., 2010; Pokhrel et al., 2016; Pech et al., 

2022; Zeng et al., 2022). 

The positive MAE in the vegetation and soil co-kriging indicates that using soil Hg 

concentration to predict vegetation Hg was ineffective (Figure 2), as the predicted values 

were overestimated. This suggests that the Hg in the leaves primarily originates from the 

atmosphere rather than from soil translocation. Vegetation can contribute to soil Hg through 

leaching of Hg deposition on leaves and litterfall formation and decomposition (Guédron et 

al., 2013; Méndez-López et al., 2022). The difference in Hg concentrations in leaves near 



 

55 
 

the highway compared to those within the study area led to a disparity in Hg contribution to 

litterfall. Proximity to the highway increased THg contribution to litterfall by 5.8 µg·m⁻² per 

year compared to samples collected two kilometers away, potentially leading to soil 

contamination. In a study of roadside vegetation, Samecka-Cymerman and Kempers (1999) 

also found a high correlation between Hg in plants and soil, suggesting that some soil Hg 

originates from plant Hg. Hg in litterfall can lead to bioaccumulation in soil invertebrates 

through ingestion or direct contact, resulting in biomagnification within the food chain 

(Fernandes et al., 2024; Monteiro et al., 2024).  

The THg distribution projection based on topography shows arrows originating from 

the station edges and pointing towards the center, influenced by the presence of the highway 

(Figure 3). Arrows at the edges indicate higher magnitudes and are directed towards the 

lower center of the station. However, vegetation kriging did not show a strong tendency for 

Hg accumulation within the station, likely due to vegetation buffering at the highway edges. 

Watercourses are in lower areas, making it crucial to buffer THg concentrations reaching 

this point to prevent water contamination, as the station's water is used for regional supply 

and flows across much of South America. 

Comparing the study's results with others that use leaves as atmospheric Hg 

bioindicators near highways shows high variability in observed values (Table 2). Samecka-

Cymerman and Kempers (1999) found high Hg concentrations in a botanical garden near 

low-traffic highways, attributing this to atmospheric Hg from distant areas' transboundary 

pollution. The highest Hg concentration was recorded in the Czech Republic (Soudek et al., 

2012), explained by anthropogenic pollution and volcanic activity in the study area. Studies 

in China (Li et al., 2007; Pan et al., 2023) demonstrated a negative correlation between Hg 

concentration in plants and soil, indicating that atmospheric Hg deposition near highways is 

a more significant contamination source than soil Hg uptake. These studies also found higher 

Hg accumulation in vegetation and soil near highways, suggesting that vehicle traffic 

significantly contributes to Hg deposition. 
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Table 2. Studies evaluating Hg in leaves near highways, mining areas and forest 

environments. 

 

In mining areas, high concentrations of Hg and significant variability in values are 

common, as seen in regions such as the Brazilian Amazon and Mexico (Casagrande et al., 

2023; Rebolloso-Hernández et al., 2024). Rebolloso-Hernández et al. (2024) analyzed Hg 

in leaves, flowers, and insects, finding significant Hg concentrations across all. In flowers, 

Hg is attributed to plant translocation processes, while in insects, it is linked to atmospheric, 

soil, and plant. The variability in Hg concentrations is influenced by factors such as the 

proximity and intensity of Hg emission sources, environmental conditions including climate, 

and specific species characteristics. 

This study showed the lowest mean Hg concentration compared to other Brazilian 

forests. Tropical forests, such as the Amazon and Atlantic Forest, absorb and accumulate 

more Hg due to broader and perennial leaves (Guédron et al., 2018; Zeng et al., 2022). 

Despite being a fully conservation unit, the Esecae shows differences in THg concentration 

at its edges and interior, suggesting the influence of highways on THg in vegetation and soil. 

Regular forest fires in the Cerrado, coupled with Hg accumulation in vegetation, lead to high 

Hg emissions in the Central-West region of Brazil (Shi et al., 2019). Fires release Hg stored 

in vegetation and soil through volatilization and thermal desorption (Outridge et al., 2018). 

Consequently, Hg present in vegetation and soil contributes to significant Hg emissions from 

forest fires and deforestation in the Southern Hemisphere (Fisher et al., 2023). In the Esecae, 

areas adjacent to highways are more susceptible to fires, which release higher Hg levels into 

the atmosphere due to their elevated Hg content. 

Countries Sources/Impact sources 

Mean THg 

concentrations 

(ng·g-1) 

References 

Brazil (Cerrado) Road 34.37 This studie 

Poland Road 1945.00 
Samecka-Cymerman and 

Kempers, 1999 

China Road 48.70 Pan et al., 2023 

China Road 80.00 Li et al., 2007 

Czech Republic Road  23000.00 Soudek et al., 2012 

Brazil  Gold mining 92.00 Casagrande et al., 2023 

Mexico Gold mining 1380.00 
Rebolloso-Hernández et 

al., 2024 

Brazil (Amazon) Forest 46.00 Michelazzo et al., 2010 

Brazil (Atlantic 

forest) 
Forest 73.00 De frança et al., 2004 
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According to Decree 9470, part of the Minamata Convention on Mercury, to which 

Brazil is a signatory, parties must identify and characterize contaminated areas, manage 

them, and develop remediation strategies, alongside encouraging continuous monitoring 

research (Brasil, 2013). This research underscores the importance of studying and 

monitoring areas near highways due to high atmospheric Hg concentrations. It also 

emphasizes that protected ecological areas must have a buffer zone (Brasil, 2000) to contain 

adjacent pollution and preserve ecosystems. Planting trees around the Esecae could 

effectively mitigate high Hg concentrations in forest ecosystems and prevent soil and 

groundwater contamination. 
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5. CONCLUSION 

Higher THg concentrations were observed in vegetation near highways in the Esecae, 

indicating that highways act as sources of atmospheric Hg later incorporated into leaves. 

Wind direction, proximity to pollution sources, and terrain features influenced THg 

distribution in vegetation. In the soil, THg concentrations were more homogenized at the 

highway edge and within the Esecae. Soil THg did not determine leaf THg, supporting the 

premise that highways are the primary Hg source for the vegetation. Vegetation acted as a 

barrier preventing Hg dispersion into the station's interior. 
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