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RESUMO 

 

As mesorregiões da Borborema, Central Potiguar e Sertão Paraibano, localizadas nos estados 

da Paraíba e do Rio Grande do Norte, são conhecidas pelas enormes áreas sedimentares que 

apresentam minerais com concentrações anômalas de radionuclídeos das séries do urânio e 

tório, que contribuem significativamente para elevar os níveis de radiação de fundo nas águas 

subterrâneas. O objetivo desta pesquisa consistiu em uma ampla monitoração radiométrica e 

química em águas de poços utilizadas para consumo. Para a monitoração, foram realizadas 

medidas "in situ" de parâmetros físico-químicos e utilizados os métodos analíticos de 

contagem alfa e beta total em um detector proporcional de fluxo contínuo, a espectrometria 

gama com detector HPGe para caracterização do 
226

Ra e 
228

Ra, e ICP-MS para determinação 

das concentrações totais de urânio, tório, chumbo e bário. Também foi avaliado o risco 

decorrente da ingestão desses radionuclídeos, por meio da determinação da dose equivalente 

efetiva e estimativas para excesso de risco de osteosarcoma e carcinoma de crânio. Os valores 

obtidos foram comparados com os limites estabelecidos pela Portaria Nº 2914/11 do 

Ministério da Saúde, que normatiza a qualidade da água para consumo humano e com a ICRP 

- 60. Considerando os parâmetros físico-químicos analisados, apenas a turbidez e os sólidos 

totais dissolvidos não atenderam, na totalidade das amostras, os limites impostos pela 

Portaria. Em relação à concentração dos metais, apenas o urânio natural e o chumbo total, 

com "outliers" de 360 μg/L e 50 μg/L, respectivamente, excederam os limites determinados 

pela Portaria. O valor de referência para radioatividade alfa total foi excedido em seis pontos 

amostrados, com valores compreendidos entre 0,59 e 1,19 Bq/L. Em relação a radioatividade 

beta total, os resultados variaram de 0,15 a 8,93 Bq/L, e em dezoito pontos amostrais 

apresentaram concentrações em atividade superiores ao valor de referência. As concentrações 

em atividade para o 
226

Ra variaram de 0,09 a 3,77 Bq/L, enquanto para o 
228

Ra, variaram de 

0,02 a 1,27 Bq/L. Foram observados pontos que excedem em 4 e 13 vezes, os valores 

estabelecidos como limites para 
226

Ra e 
228

Ra, nessa ordem. A análise dos resultados da razão 

isotópica 
228

Ra/
226

Ra indicaram que em 95% dos pontos investigados o 
226

Ra predomina em 

relação ao 
228

Ra. Para o cálculo de dose equivalente efetiva foram levados em consideração os 

parâmetros de incorporação por ingestão para indivíduos do público, cujas doses foram 

estimadas para se avaliar a contribuição relativa desses radionuclídeos decorrente da ingestão 

dessas águas. Foram encontrados valores de até 13 mSv/y, sendo as doses mais elevadas 

observadas na faixa etária entre 1 e 17 anos. O risco de indução de câncer devido à ingestão 

destes radionuclídeos também foi avaliado. Considerando o consumo sistemático das águas 

estudadas pode ser esperado um excesso de 148 casos, em comparação com à taxa de 

incidência natural de sarcoma ósseo. Em relação ao carcinoma de crânio as estimativas foram 

inferiores ao valor médio estimado pelo Instituto Nacional de Câncer (INCA). As ordens de 

grandeza encontradas oferecem riscos radiológicos à saúde da população, porém, as 

estimativas encontradas demonstram que novos estudos deverão ser realizados, objetivando 

uma melhor caracterização em relação aos pontos monitorados. 

 

 

Palavras-chave: Águas subterrâneas. Dose efetiva. Monitoração radiométrica. Isótopos do 

Rádio. Risco de câncer. 

 

 



ABSTRACT 
 

The mesorregions of Borborema, Central Potiguar and Sertão Paraibano, located in the states 

of Paraíba and Rio Grande do Norte, are known for the enormous sedimentary areas that 

present minerals with anomalous concentrations of radionuclides of the uranium and thorium 

series, that contribute significantly to raise the levels of background in the groundwater. The 

objective of this research consisted in an extensive radiometric and chemical monitoring in 

well water used for consumption. For the monitoring, "in-situ" measurements of physical-

chemical parameters were used and the analytical methods of alpha and total beta counting 

were used in a continuous flow proportional detector, gamma spectrometry with HPGe 

detector for characterization of 
226

Ra and 
228

Ra, and ICP -MS for determination of uranium, 

thorium, lead and barium concentrations. The risk of ingestion of these radionuclides was also 

assessed by determining the effective equivalent dose and estimates for excess risk of 

osteosarcoma and cranial carcinoma. The values obtained were compared with the limits 

established by Ordinance Nº 2914/11 of the Ministry of Health, which regulates the quality of 

water for human consumption and with ICRP-60. Considering the physicochemical 

parameters analyzed, only turbidity and solids total dissolved samples did not meet the limits 

imposed by the Ordinance. In relation to the concentration of metals, only uranium and lead, 

with a mean value of 15.42 μg/L and 43.84 μg/L, respectively, exceeded the limits determined 

by the Ordinance. The reference value for total alpha radioactivity was exceeded at six 

sampled points, ranging from 0.59 to 1.19 Bq/L. In relation to total beta radioactivity, the 

results ranged from 0.15 to 8.93 Bq/L, and at eighteen sample points showed concentrations 

in activity above the reference value. The concentrations in activity for 
226

Ra ranged from 

0.09 to 3.77 Bq/L, whereas for 
228

Ra, ranged from 0.02 to 1.27 Bq/L. Points exceeding 4 and 

13 times were observed, the values established as limits for 
226

Ra and 
228

Ra, in that order. 

Analysis of the 
228

Ra/
226

Ra isotope ratio results indicated that in 95% of the investigated sites 
226

Ra predominates over 
228

Ra. In order to calculate the effective equivalent dose, the 

incorporation parameters by ingestion were taken into consideration for individuals of the 

public, whose doses were estimated to evaluate the relative contribution of these radionuclides 

due to the ingestion of these waters. Values up to 13 mSv/a were found, with the highest 

doses observed in the age group between 1 and 17 years. The risk of cancer induction due to 

ingestion of these radionuclides was also evaluated. Considering the systematic consumption 

of the studied waters an excess of 148 cases can be expected, compared to the natural 

incidence rate of bone sarcoma. Regarding cranial carcinoma, the estimates were lower than 

the mean value estimated by INCA. The orders of magnitude found offer radiological risks to 

the health of the population, however, the estimates found that new studies should be carried 

out, aiming at a better characterization in relation to the monitored points. 

 

 

Key words: Effective dose. Groundwater. Radiometric monitoring. Radium isotopes; Risk of 

cancer. 
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1 INTRODUÇÃO 

  

A água vem se tornando um problema ambiental em função da crise dos recursos 

hídricos que afeta a disponibilidade de água potável. O problema da contaminação das águas 

aparece no contexto de uma crise ambiental de proporção global. Desse modo, dada a sua 

importância na vida terrestre como recurso imprescindível e indispensável para a 

sobrevivência humana, deve ser preservada. 

 Os padrões de qualidade dos recursos hídricos se referem a parâmetros capazes de 

refletir, direta ou indiretamente, a presença efetiva ou potencial de alguns elementos que 

podem comprometer essa qualidade. A avaliação dessas características estabelece índices de 

qualidade e coeficientes de toxicidade, parâmetros que têm sido fundamentais para definir o 

uso dos recursos hídricos. Muitos desses indicadores de qualidade têm como condicionantes 

os processos de poluição ou contaminação, advindos de atividades antrópicas (ALVES et al., 

2008). 

 A presença de espécies químicas potencialmente nocivas na água produzem efeitos 

adversos sobre os seres vivos e o ambiente, com repercussão na economia e na saúde pública. 

Nesse sentido diversos pesquisadores têm voltado seu interesse na qualificação e 

quantificação dessas espécies em sistemas hidrológicos, reunindo dados sobre o impacto 

ambiental e suas complexas relações com as atividades econômicas (ALMEIDA et al., 2012). 

 Atualmente as linhas de pesquisas desenvolvidas na área de proteção radiológica vêm 

sendo conduzidas com o objetivo de estudar os efeitos biológicos das radiações ionizantes nos 

indivíduos. Esta tendência contribui significativamente para o aumento do interesse em 

estudos ligados a Radioecologia que visem mensurar a exposição da população em 

decorrência das fontes naturais de radiação (BEYERMANN et al., 2010). No contexto de 

potencial risco a saúde humana proveniente da ingestão de radionuclídeos naturais, devem ser 

destacados os isótopos do rádio, sobretudo o 
226

Ra (1602 anos) e o 
228

Ra (5,75 anos), tendo 

em vista que são os isótopos do rádio de maior ocorrência natural (KAWAKAMI; 

KUSAKABE, 2008). 

 Nos sistemas hídricos, anomalias de rádio pode provir da interação das águas com 

materiais portadores desse elemento como as rochas, solos e corpos mineralizados contendo o 

radionuclídeo. A mineração e processamento de materiais convencionais de importância 

comercial podem causar enriquecimento desses radionuclídeos nos recursos hídricos 

superficiais e subterrâneos, devido à presença de 
238

U, 
232

Th e seus descendentes (PHILLIPS; 
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WATSON, 2015). Nesse contexto, a espectrometria gama é uma técnica de análise de 

radionuclídeos e pode ser utilizada para obter as concentrações em atividade em diferentes 

materiais, entre eles a água. Essa técnica permite a determinação dos radionuclídeos 

emissores de radiação gama numa ampla faixa de emissão (CHINNAESAKKI et al., 2012). 

 Outra variável contemplada em estudos radioecológicos é a estimativa da 

concentração de metais em sistemas hídricos, sobretudo, os que representam riscos relevantes 

à saúde da população, assim como, os que podem apresentar correlação com os 

radionuclídeos de origem natural. Como por exemplo, o chumbo total, pois 98,6% de todo 

chumbo do planeta é proveniente das três séries radioativas naturais (AMARAL et al., 2004). 

Dessa forma, a determinação de baixas concentrações de metais requer a utilização de 

técnicas suficientemente sensíveis e versáteis (RAVICHANDRAN et al., 2011). A fim de 

satisfazer essas necessidades, a espectrometria de massa com plasma indutivamente acoplado 

(ICP MS) pode ser utilizada, por possuir alta sensibilidade, fazer medições precisas e exatas, 

proporcionando baixos limites de detecção (KRACHLER et al., 2012). 
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2 OBJETIVOS 

 Ante ao exposto, este estudo teve como objetivo, realizar a verificação de parâmetros 

de qualidade da água, em atendimento a resolução Nº 2.914/11 do Ministério da Saúde, 

determinando parâmetros físico-químicos e as concentrações de urânio, tório, bário e chumbo 

em água. Além de, em consonância com o estabelecido pela Comissão Internacional de 

Proteção Radiológica e o Ministério da Saúde, submeter às amostras a uma análise 

radiométrica. 

2.1 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

a) Determinar os parâmetros físico-químicos (temperatura, oxigênio dissolvido, 

condutividade, pH e sólidos totais dissolvidos) e verificar seu atendimento a Portaria 

Nº 2.914/11. 

b) Determinar os parâmetros físico-químicos com a finalidade de estudar possíveis 

correlações com as concentrações dos radionuclídeos e metais. 

c) Determinar as concentrações de urânio, tório, bário e chumbo solubilizados em água e 

comparar com os valores máximos permitidos pela Portaria Nº 2.914/11. 

d) Realizar análise radiométrica para determinação das atividades alfa/beta total; 

atividades específicas para 
226

Ra e 
228

Ra; doses efetivas; e a estimativa do excesso de 

risco de câncer ao longo da vida. 

e) Estabelecer um banco de dados radiométrico que sirva de subsídio para o 

desenvolvimento de trabalhos futuros. 
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3 JUSTIFICATIVA 

 

 A relevância do estudo em questão é acentuada tendo em vista que as microrregiões do 

Seridó e do Sertão Paraibano, apresentam influências de ocorrências uraníferas em 

afloramentos graníticos. A análise dos recursos hídricos foi considerada prioritária porque, 

além do fato da água ser normalmente o principal meio de transporte e de assimilação dos 

radionuclídeos e metais na cadeia alimentar, a população da região dispõe unicamente destes 

recursos e utiliza-os, muitas vezes, sem realizar nenhum tratamento ou análise prévia. 

Considerando ainda a não existência de avaliações radiométricas nesta região, o presente 

estudo possibilita o levantamento de informações necessárias para a determinação das doses 

de radiação e seus riscos à população provenientes destas fontes de abastecimento. Além 

disso, os dados irão possibilitar o monitoramento de possíveis alterações ambientais em 

decorrência de atividades antrópicas na região. 
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4 REVISÃO DE LITERATURA 
 

4.1 QUALIDADE DAS ÁGUAS DE ABASTECIMENTO 

 A utilização da água pela sociedade visa atender suas necessidades pessoais, 

atividades econômicas e sociais. No entanto, essa diversificação no uso da água, quando 

realizada de forma inadequada, provoca alterações na sua qualidade, comprometendo os 

recursos hídricos, e por consequência, seus usos para os diversos fins (BRANCO, 1991). 

 A disponibilidade de água, tanto em quantidade como em qualidade, é um dos 

principais fatores limitantes ao desenvolvimento. Pelas características do seu ciclo, a 

quantidade da água no planeta tem se mantido aproximadamente constante. Entretanto, existe 

uma carência para atender determinadas demandas que estejam associadas a uma qualidade 

mínima (EPA, 2000). 

 Convém destacar que, para cada uma de suas utilizações existe um padrão de 

qualidade especificado pela legislação. No Brasil, a normatização de qualidade da água para 

consumo humano, aprovada na Portaria N
o
 2.914, do Ministério da Saúde (MS), dispõe sobre 

os procedimentos de controle e de vigilância da qualidade para consumo e seu padrão de 

potabilidade (BRASIL, 2011). 

Na Tabela 1 são apresentados os parâmetros abordados para análise nesta pesquisa em 

conformidade com a referida portaria. 

Tabela 1 - Padrões de potabilidade. 

PADRÃO PARÂMETRO VMP
(1)

 

Físico-químicos 

Turbidez ≤ 0,5 uT 

pH 6,0 - 9,5 

Oxigênio dissolvido > 6 mg/L 

Sólidos totais dissolvidos < 1000 mg/L 

Condutividade - 

Temperatura - 

Potabilidade para substâncias 

químicas que representam risco à 

saúde 

Ba 

Pb 

U 

Th 

0,700 mg/L 

0,010 mg/L 

0,030 mg/L 

- 

Radioatividade da água para 

consumo humano 

Alfa total 0,5 Bq/L 

Beta total 1,0 Bq/L 

Ra-226
(2)

 1,0 Bq/L 

Ra-228
(2)

 0,1 Bq/L 

Legenda: (1) Valor máximo permitido; (2) Sob solicitação da Comissão Nacional de Energia Nuclear, outros 

radionuclídeos devem ser investigados. 

Fonte: Portaria do MS 2.914 (2011). 
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 Os principais parâmetros utilizados para caracterizar fisicamente as águas naturais são 

a condutividade, a turbidez, e a temperatura. Embora sejam parâmetros físicos, fornecem 

indicações preliminares importantes para a caracterização da qualidade química da água 

como, por exemplo, os níveis de sólidos em suspensão (associados à turbidez) e as 

concentrações de sólidos dissolvidos (condutividade) (ALMEIDA et al., 2012). 

 Em relação aos parâmetros químicos, o oxigênio dissolvido é um parâmetro bastante 

relevante na legislação de classificação das águas naturais, bem como, na composição de 

índices de qualidade, considerando ser o componente principal no metabolismo dos 

microrganismos aeróbios que habitam as águas naturais. Além disso, é imprescindível para o 

desenvolvimento da análise da DBO, demanda bioquímica de oxigênio, que representa o 

potencial de matéria orgânica biodegradável nas águas naturais (ALVES et al., 2008). 

 Ainda no âmbito químico, o valor de pH também é importante para a composição dos 

chamados “índices de qualidade de águas”. A influência do pH sobre os ecossistemas 

aquáticos dá-se diretamente devido aos seus efeitos sobre a fisiologia das diversas espécies. 

Também o efeito indireto é muito importante, podendo determinadas condições de pH 

contribuir para o aumento das concentrações de espécies nocivas ao ambiente, como é o caso 

dos metais e radionuclídeos (CHRISTENSEN et al., 2000). 

 Alguns tipos de metais constituem contaminantes químicos nas águas, pois em 

pequenas concentrações trazem efeitos adversos à saúde. Desta forma, podem inviabilizar os 

sistemas públicos de água, uma vez que as estações de tratamento convencionais não os 

removem eficientemente e os tratamentos especiais necessários são muito onerosos 

(DOLGINB et al., 2010). 

Os metais atingem o homem através da água, do ar e do sedimento, tendendo a se 

acumular na biota aquática (DIOP et al., 2014). Devido aos prejuízos que, na qualidade de 

tóxicos, podem causar aos ecossistemas aquáticos naturais, esses metais, conforme 

apresentados na Tabela 1, acabam se constituindo em padrões de potabilidade, estabelecidos 

pela Portaria Nº 2.914/11 do Ministério da Saúde. 

 A definição dos níveis de radioatividade na água é importante, uma vez que, a 

presença de radionuclídeos não provoca alterações nos parâmetros físico-químicos nem nas 

características organolépticas da água, sendo essa matriz um dos principais meios de entrada 

de radionuclídeos no corpo humano (MAXWELL, 2015). Por esta razão, os estudos da água 

para o consumo humano devem ser realizados a fim de garantir segurança radiológica no seu 

consumo. 
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4.2 RADIOATIVIDADE AMBIENTAL 

 Desde a origem de sua existência no planeta Terra, o homem encontra-se exposto à 

radiação proveniente de fontes cósmicas e dos radionuclídeos presentes na crosta terrestre 

(PAUL et al., 2015). Estes radionuclídeos podem ser introduzidos nos compartimentos do 

ecossistema de várias formas, destacando o relevante papel desenvolvido pelos intemperismos 

físicos e químicos na incorporação desses radionuclídeos na biota. 

 Contudo, não se deve negligenciar as contribuições antropogênicas, uma vez que essas 

atividades também contribuem para o aumento das concentrações dos radionuclídeos no 

ambiente (PEARSON et al., 2015). Dentre as atividades antrópicas estão incluídas as 

operações relacionadas com o ciclo do combustível nuclear, desde a mineração até o 

reprocessamento do combustível queimado; uso de radioisótopos na medicina; na indústria; 

em pesquisas e "fall-out" causado por testes nucleares. Além destas aplicações, a produção de 

radionuclídeos artificiais, também contribui para o aumento dos níveis de radiação ionizante 

no ambiente (GONZE et al., 2015). 

 O Comitê Científico das Nações Unidas para os Efeitos das radiações atômicas, cuja 

denominação em inglês é “United Nations Scientific Committee on the Effects of Atomic 

Radiation”, UNSCEAR, atribui o valor de 2,42 mSv.a
-1

, como estimativa mundial da dose 

efetiva média provinda da radiação natural. A radiação decorrente dos radionuclídeos 

naturais, heterogeneamente distribuídos pela litosfera, hidrosfera e atmosfera, juntamente com 

a radiação cósmica, compõem a chamada radiação de fundo, à qual os seres vivos estão 

submetidos continuamente (UNSCEAR, 2010). 

 O conhecimento da distribuição dos radionuclídeos no ambiente torna-se um pré-

requisito importante na avaliação e controle da exposição à radiação por parte do público, 

principalmente porque as radiações provenientes de fontes naturais são responsáveis por 

aproximadamente 70% da dose ambiental, conforme se evidencia na Figura 1 (UNSCEAR, 

2010). 
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Figura 1 - Distribuição das doses efetivas ambientais. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

 A dose proveniente da radiação natural depende de uma série de fatores, entre os quais 

são destacados: a altitude em relação ao nível do mar, o tipo e a quantidade de radionuclídeo 

incorporado. A exposição à radiação pode ser interna e/ou externa. A exposição externa 

ocorre com fontes emissoras de radiação fora do corpo e a interna, com radionuclídeos dentro 

do corpo, sendo incorporados via inalação, ingestão ou inoculação (SOWMITHRA et al., 

2015). 

 Em condições normais, as fontes terrestres, que são constituídas pelos radionuclídeos 

primordiais, contribuem com aproximadamente 84% da dose recebida pelos indivíduos 

decorrente da radiação natural, sendo sua maioria através da irradiação interna, conforme 

observado na Tabela 2. Os raios cósmicos e os radionuclídeos cosmogênicos são responsáveis 

pelo restante da radiação natural, principalmente pela irradiação externa (AXELSSON; 

RINGBOM, 2014). 

 As fontes terrestres de radiação são os radionuclídeos de meia-vida longa, que existem 

na Terra desde a sua formação, há bilhões de anos, e ainda não decaíram substancialmente. 

Nesse sentido, convém ressaltar, que os radionuclídeos de ocorrência natural de origem 

terrestre estão presentes em uma grande variedade de ecossistemas, e também no corpo 

humano (RANI et al., 2015). 

 

2,42 mSv/a
radiação natural

1 ,0 mSv/a
diagnóstico médico

0,01 mSv/a
testes nucleares

0,002 mSv/a
ocupacional

0,0002 mSv/a
produção

nucleoelétrica
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Tabela 2 - Taxas de doses efetivas naturais considerando ambientes externo e interno. 

TIPO DE EXPOSIÇÃO 

TAXA DE DOSE MÉDIA FAIXA DE 

VARIAÇÃO 

mSv.a
-1

 

Radiação cósmica   

Fótons 0,28  

Nêutrons 0,10  

Radionuclídeos cosmogênicos 0,01  

Total 0,39 0,3 - 1,0
(a)

 

   

Radiação terrestre externa   

Ambientes ao ar livre 0,07  

Ambientes internos 0,41  

Total 0,48 0,3 - 0,6
(b)

 

   

Inalação   

Séries do 
238

U e 
232

Th
*
 0,006  

222
Rn e descendentes 1,15  

220
Rn e descendentes 0,10  

Total 1,26 1,0 - 15,0
(c)

 

   

Ingestão   
40

K 0,17  

Séries do 
238

U e 
232

Th 0,12  

Total 0,29 0,2 - 0,8
(d)

 

   

Total 2,42 1 - 10 
Legenda: *exceto 

222
Rn, 

220
Rn e seus descendentes; (a) variação desde o nível do mar até à maior 

altitude; (b) variação em função da radioatividade do solo e materiais de construção; (c) variação 

em função da acumulação de radônio no interior; (d) variação em função da quantidade de 

radionuclídeos em alimentos e água. 

Fonte: UNSCEAR (2010). 

 

 Apenas radionuclídeos com meias-vidas comparáveis à idade da terra e seus produtos 

de decaimento existem em quantidades significativas no ambiente, onde os mais importantes 

do ponto de vista da exposição humana são: 
40

K, 
238

U e 
232

Th, sendo os dois últimos, 

precursores das principais séries radioativas naturais, originando a partir dos decaimentos, 

transmutações e a formação de outros radionuclídeos importantes do ponto de vista 

radioecológico (EISENBUD; GESELL, 1997). 

 Na Tabela 3 são evidenciadas as principais séries radioativas naturais, considerando a 

relevante contribuição para exposição dos seres humanos em relação à radiação ionizante, 

cujos precursores são 
238

U e 
232

Th. 
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Tabela 3 - Séries radioativas naturais do 
238

U e 
232

Th. 

Série do urânio  Série do tório 

Nuclídeos T1/2 Eγ(MeV) γ (%)  Nuclídeos T1/2 Eγ(MeV) γ (%) 

238
U 4,47E+9 a 

0,013 

0,048 

8,70 

0,07 

 232
Th 1,39E+10 a 0,059 0,19 

234
Th 24,1 d 

0,063 

0,093 

3,50 

4,00 

 228
Ra 5,75 a 

0,026 

0,031 
- 

234
Pa 1,18 m 

0,765 

1,001 

0,30 

0,60 

 
228

Ac 6,13 h 

0,34 

0,91 

0,96 

15 

25 

20 

234
U 2,48E+5 a 

0,053 

0,121 

0,20 

0,04 

 228
Th 1,91 a 

0,084 

0,214 

1,60 

0,30 

230
Th 7,52E+4 a 

0,068 

0,142 

0,60 

0,07 

 224
Ra 3,64 d 0,241 3,70 

226
Ra 1602 a 

0,186 

0,262 

4,00 

0,01 

 220
Rn 55,6 s 0,55 0,07 

222
Rn 3,825 d 0,510 0,07  

216
Po 0,145 s - - 

218
Po 3,05 m - - 

 212
Pb 10,64 h 

0,239 

0,300 

47 

3,20 

214
Pb 26,8 m 

0,295 

0,352 

19 

36 

 
212

Bi 60,5 m 

0,040 

0,727 

1,620 

2 

7 

1,80 

214
Bi 19,7 m 

0,609 

1,120 

1,764 

46 

17 

17 

 
212

Po 304 ns 
0,57 

2,61 

2 

2,6 

214
Po 164 μs 0,799 0,014  

208
Pb ESTÁVEL 

210
Pb 22 a 0,047 4,00   

Legenda: a (anos); d (dias); h (hora); m (minutos); s 

(segundos); T1/2 (tempo de meia-vida físico); Eγ 

(indica as maiores energias gama de radiação); γ 

(corresponde ao número de fótons gama com 

determinada energia emitidos em cada cem 

decaimentos sofridos por um isótopo);  

210
Bi 5,02 d 

0,266 

0,305 
- 

 

210
Po 138,3 d 0,803 0,0011  

206
Pb ESTÁVEL 

 

Fonte: ERDTMANN; SOYKA (1979). 

 Deve-se ressaltar que as baixas abundâncias dos radionuclídeos da série do 
235

U e dos 

produtos das reações cósmicas tornam esses radionuclídeos de pouca relevância em relação às 

doses das radiações naturais (JOHNSON et al., 2015). 

 A mobilidade de um radioisótopo pode ser definida como a facilidade com que ele se 

move em um determinado ambiente. A radioatividade natural da água provém principalmente 

de isótopos radioativos dissolvidos, suspensos em forma de coloídes, suspensos (microcristais 

de minerais que contêm elementos radioativos em sua composição) e difundidos (radônio) 

(CHMIELEWSKA et al., 2014). 
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 De acordo com Oliveira et al. (1994), em geral, a existência de radionuclídeos em 

água deve-se a vários fatores, tais como: a presença de radionuclídeos naturais como 
232

Th e 

238
U, e seus descendentes, em particular, 

226
Ra e 

228
Ra; processos tecnológicos envolvendo 

materiais radioativos de ocorrência natural; radionuclídeos provenientes de instalações do 

ciclo do combustível nuclear; descarte inadequado de radionuclídeos manufaturados, 

produzidos e utilizados em forma não selada, os quais podem ser transportados para a água 

como resultado de descargas regulares e, em particular, em caso de uso médico ou industrial, 

onde posterior a utilização das fontes, não ocorra a destinação adequada dos rejeitos 

radioativos. 

 Dentre os radionuclídeos que compõem as séries do 
238

U e do 
232

Th, os elementos que 

apresentam maiores solubilidades em água são os isótopos do rádio, enquanto os isótopos de 

urânio e tório se encontram associados ao material sólido, sedimentos e partículas em 

suspensão. Além disso, o comportamento destes radionuclídeos na interface sólido-líquido 

pode ser explicado por suas propriedades químicas, reações físico-químicas e adsorção, bem 

como, o recuo das partículas alfa produzidas durante os decaimentos radioativos da série 

(BURNETT et al., 2006). 

 Atualmente existem estudos que focam a determinação de radionuclídeos naturais em 

águas subterrâneas e destes, os mais estudados são 
226

Ra, 
228

Ra, 
222

Rn, 
210

Po e 
210

Pb 

(LAMONTAGNE et al., 2015; VARLEY et al., 2015; COLLINS et al., 2015; FORTE et al., 

2015; POLKOWSKA-MOTRENKON et al., 2015; MEDLEY et al., 2015), visto que são os 

radionuclídeos das séries naturais que mais contribuem para a dose nos indivíduos devido à 

ingestão de água (AOUN et al., 2015). 

 Embora as concentrações de 
222

Rn presentes nas águas tendem a ser elevadas quando 

comparadas com as de 
226

Ra, deve-se considerar que 
226

Ra apresenta uma meia-vida 

relativamente longa e por isso é muito importante sob aspectos radiológicos, principalmente 

quando se deseja realizar estudos da transferência de radionuclídeos existentes no ambiente 

(JACOMINO et al., 1996). Além disso, em água, a ingestão de isótopos do radônio não 

representa riscos radiológicos significativos. 
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4.3 EQUILÍBRIO RADIOATIVO 

 O termo equilíbrio é geralmente usado para expressar à condição em que a derivada de 

uma função em relação ao tempo é igual à zero, conforme representado pela Equação 1. 

                                                        0 paipai
pai

N
dt

dN
                                                     (1) 

 Contudo estas condições não podem ser rigorosamente satisfeitas, tendo em vista que 

o nuclídeo pai é uma substância radioativa. Entretanto, é possível atingir um estado muito 

próximo ao equilíbrio, para isso uma condição suficientemente necessária é a de que o 

radionuclídeo pai apresente uma meia-vida muito longa quando comparada com a de qualquer 

um de seus produtos de decaimento. Convém observar que essa condição é satisfeita pelas 

cadeias radioativas que ocorrem na natureza (CEMBER; JOHNSON, 2009). 

 As séries radioativas naturais 
238

U e 
232

Th possuem nuclídeos de propriedades físicas e 

químicas diferentes e com uma grande variação em suas meias-vidas. Quando o decaimento 

ocorre em um sistema fechado por períodos superiores a sete meias-vidas do radioisótopo de 

maior meia-vida da série, as atividades de todos os produtos de decaimento passam a ser 

praticamente iguais à do isótopo precursor da série, tal condição é conhecida como equilíbrio 

radioativo secular (DIMOVA et al., 2003). 

 Conforme evidenciado na série de decaimento do 
238

U (Tabela 3), o radionuclídeo 

234
U é produzido a partir de um decaimento alfa do precursor da série 

238
U. 

Consequentemente, este radionuclídeo deveria apresentar o mesmo comportamento 

geoquímico de seu antecessor e ainda, por ter uma meia-vida bem menor, deveria estar em 

equilíbrio radioativo secular, com o radionuclídeo que lhe originou. Neste caso, a razão entre 

atividades (
234

U/
238

U) deveria corresponder a uma unidade. Entretanto, o fracionamento do 

234
U com relação ao 

238
U é muito comum na natureza, especialmente em águas (PIBIDA et 

al., 2015). 

 De acordo com Souza e colaboradores (2005), os principais mecanismos atuantes no 

enriquecimento de 
234

U em relação ao 
238

U, em águas subterrâneas são: o recuo do 
234

Th, 

produto direto do decaimento 
238

U, resultando em sua expulsão da fase sólida para líquida, 

enriquecendo as soluções com 
234

U, nas vizinhanças dos grãos de minerais que contêm 

urânio; a destruição da rede cristalina nas circunvizinhanças do radionuclídeo, no momento do 

decaimento alfa (núcleo recuo); e o processo de oxidação do 
234

U, passando do estado U
4+

 

para U
6+

. 
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 De um modo geral, os isótopos do urânio podem ser separados dos demais 

radionuclídeos das séries radioativas em decorrência de processos geológicos, tais como, 

alterações em função do intemperismo, precipitação de minerais em soluções aquosas, 

processos biológicos, reações inorgânicas e absorção em minerais argilosos. Estes processos 

rompem as cadeias de decaimento, em função das diferenças existentes nas propriedades 

geoquímicas dos radionuclídeos (FORTE et al., 2015). Por isto, em geral, razões em atividade 

de 
234

U/
238

U entre 1 e 2 são encontradas na maioria das águas subterrâneas (SEFERINOGLU, 

2014). Na Tabela 4 são indicadas as concentrações em atividade para o 
238

U e as razões 

234
U/

238
U determinadas por vários estudos, em águas subterrâneas de diversos locais do 

planeta. 

Tabela 4 - Concentrações de urânio em amostra de água. 

Amostra 
238

U (mg/L) 
234

U / 
238

U 

Águas subterrâneas da porção ocidental do Egito
(a)

 < 0,05 > 1,5 

Águas subterrâneas da Escócia
(b)

 0,024 - 41 0,98 - 1,43 

Águas subterrâneas do Norte do Saara
(c)

 0,006 - 3,39 0,4 - 15,38 

Água subterrânea- Granitoíde Morungaba (SP)
(d)

 2,7 - 14,8 1,7 - 3,0 

Água mineral de fontes de Poços de Caldas (MG)
(e)

 < 1,1 - 34,7 1,8 - 7,3 

Legenda: (a) Dabous; Osmond (2001).; (b) Kronfeld et al. (2004).; Chkir et al. (2009).; (d) Reyes; Marques 

(2008).; (e) Camargo (1994). 

Fonte: Próprio autor. 

 Os amplos intervalos de variação são atribuídos a diferentes fatores, que agem 

simultaneamente e que altera de modo significativo o comportamento dos isótopos de urânio 

em água, tais como: clima, hidrologia, composição química da água, tempo de interação da 

água com a rocha e estado de alteração das rochas percoladas pela água (BONOTTO; 

BUENO, 2008). 

4.4 EXPOSIÇÃO À RADIAÇÃO IONIZANTE ATRAVÉS DA INGESTÃO 

DE ÁGUA 

 Na região Nordeste, principalmente em áreas mais atingidas pela crise hídrica, pode 

ser observado um significativo aumento na substituição das águas superficiais utilizadas para 

abastecimento público por águas subterrâneas (poços amazonas e tubulares). Essas práticas 

aumentam a probabilidade da ingestão de concentrações consideráveis de radionuclídeos 

naturais dissolvidos nas mesmas, principalmente de produtos de decaimento das séries do 

urânio e do tório. 
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 A exposição à radiação ionizante pode causar dois tipos de efeitos à saúde: efeitos 

onde a gravidade do dano é proporcional à dose e para os quais existe um limiar abaixo do 

qual o efeito não ocorre, denominados efeitos determinísticos, convém destacar, que esses 

efeitos normalmente não são aplicáveis a radiação ionizante oriunda dos radionuclídeos 

naturais, e ainda, efeitos cuja probabilidade de ocorrência é proporcional à dose recebida, 

conhecidos como efeitos estocásticos, para os quais não existe nenhum limiar (CEMBER e 

JOHNSON, 2009). A dose nos indivíduos decorrente da presença de radioisótopos na água 

depende não somente da quantidade incorporada, mas, também, do radionuclídeo envolvido e 

de considerações metabólicas e dosimétricas envolvidas no processo (SINGH et al., 2015). 

 A Organização Mundial da Saúde (OMS) estabelece normas internacionais que 

regulamentam os padrões de potabilidade da água e da saúde humana, os quais são adotados 

por vários países desenvolvidos e em desenvolvimento. Os valores de referência para 

radioatividade nas águas para consumo têm como objetivo fornecer critérios que permitam 

avaliar a segurança do consumo da água potável levando em consideração o teor de 

radionuclídeos presentes (WHO, 2011). 

 Os valores indicativos de radioatividade em água potável recomendados pela OMS 

foram baseados considerando os riscos da exposição e as consequências para saúde. Na 

edição mais recente do documento "Guidelines for Drinking Water Quality", os limites 

recomendados para radionuclídeos naturais ou liberados no ambiente são de 0,5 Bq/L para 

emissão alfa total e 1,0 Bq/L para emissão beta total (WHO, 2011). 

 No Brasil, não existe ainda uma referência direta sobre a concentração de atividade 

recomendada ou permissiva de radionuclídeos naturais em água potável. Entretanto 

recentemente, a Portaria Nº 2.914 do Ministério da Saúde, em seu artigo 38, estabelece os 

valores de referência de 0,5 Bq/L para alfa total e 1,0 Bq/L para beta total. Essa mesma 

Portaria, em seu anexo IX, estabelece que, caso os limites estabelecidos sejam ultrapassados, 

dever ser realizada análise específica para radionuclídeos, onde apenas os radionuclídeos 

226
Ra e 

228
Ra deverão ser determinados, não podendo ultrapassar os valores de 1,0 Bq/L para 

226
Ra e 0,1 Bq/L para 

228
Ra (BRASIL, 2011). Para Comissão Nacional de Energia Nuclear 

(CNEN), caso os valores encontrados superem aos limites recomendados para emissões alfa 

total e beta total, será necessária a qualificação dos radionuclídeos e as medidas de suas 

concentrações (BRASIL, 2011). 

 Nesses casos, são aplicados para os radionuclídeos encontrados, os limites 

estabelecidos em sua normativa das Diretrizes Básicas de Radioproteção (CNEN-NE 3.01), 

para que se possa concluir sobre a qualidade radioativa da água (AMARAL, 2004). Estes 
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limites, conforme observado na Tabela 5, foram considerados tendo em vista o nível de 

isenção recomendado pela "Internacional Commission on Radiological Protection" (ICRP) 

para presença de radioatividade na água e alimentos, assumindo exposições prolongadas para 

indivíduos do público. Valor esse, adotado pela maior parte dos países que compõem a OMS 

e pela comunidade européia. 

Tabela 5 - Níveis de orientação para os radionuclídeos naturais em água potável. 

Radionuclídeo Concentração 

(Bq/L)
(a)

 
Radionuclídeo Concentração 

(Bq/L)
(a)

 
Radionuclídeo Concentração 

(Bq/L)
(a)

 
210

Pb 0,1 
228

Ra 0,1 
234

Th 100 

210
Bi 100 

227
Th 10 

231
Pa 0,1 

210
Po 0,1 

228
Th 1 

234
U 1 

223
Ra 1 

230
Th 1 

235
U 1 

224
Ra 1 

231
Th 1000 238

U
(b)

 10 
226

Ra 1 
232

Th 1   
Legenda:(a) níveis de orientação são arredondados de acordo com a média dos valores da escala logarítmica; (b) 

o valor de referência de urânio na água potável é de 15 mg/L com base na sua toxicidade química, para o rim. 

Fonte: EPA (2014). 

 Dessa forma, nenhum efeito adverso à saúde humana proveniente da presença de 

radioatividade na água potável é esperado se as concentrações dos radionuclídeos presentes 

estiverem abaixo do nível recomendado (FONOLLOSA et al, 2015). 

 

4.5 RÁDIO 

 O rádio é o elemento de número atômico 88, que pertence ao grupo IIA na tabela 

periódica, denominado metal alcalino-terroso. Apresenta propriedades químicas muito 

semelhantes aos outros elementos do grupo, principalmente ao bário e ao cálcio. Em solução, 

o íon apresenta estado de oxidação +2, e devido ao seu caráter básico, não é facilmente 

complexado. Trata-se de um elemento litófilo e, portanto, não formador de minerais próprios, 

encontra-se disperso em rochas substituindo outros elementos em minerais recentemente 

formados (BAIRD, 2002). 

 Observa-se, na Tabela 6, que o elemento químico rádio apresenta cerca de 25 isótopos 

com números de massa entre 206 e 230, todos instáveis, apresentando tempos de meias-vidas 

que variam de 0,18 μs até 1.602 anos. Contudo, cabe destacar que entre estes, apenas os de 

números de massa 223, 224, 226 e 228 estão presentes nas séries naturais de decaimento 
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radioativo. As meias-vidas de todos os outros isótopos são relativamente curtas, todavia a 

presença de isótopos de rádio no ambiente não se restringe, única e exclusivamente, aos 

isótopos naturais. Ressalta-se que os isótopos 
225

Ra e 
227

Ra, são produzidos em reatores 

nucleares podendo, portanto, surgir no meio ambiente em decorrência de algum tipo de 

acidente com estas instalações (BEEK et al., 2010). 

 

Tabela 6 - Isótopos do elemento químico rádio. 

Isótopo T1/2 Isótopo T1/2 
206

Ra 0,4 s 
219

Ra 0,01 s 
207

Ra 1,3 s 
220

Ra 0,023 s 
208

Ra 1,4 s 
221

Ra 28 s 
209

Ra 4,6 s 
222

Ra 38 s 
210

Ra 3,7 s 
223

Ra 11,4 d 
211

Ra 13 s 
224

Ra 3,7 d 
212

Ra 14 s 
225

Ra 14,8 d 
213

Ra 2,7 m 
226

Ra 1.602 a 
214

Ra 2,5 s 
227

Ra 42,2 m 
215

Ra 1,6 ms 
228

Ra 5,8 a 
216

Ra 0,18 μs 
229

Ra 4,0 m 
217

Ra 1,6 μs 
230

Ra 1,5 h 
218

Ra 14 μs  

Legenda: T1/2 = Tempo de meia-vida físico 

Fonte: ERDTMANN; SOYKA (1979). 

 Os isótopos 
226

Ra e 
228

Ra, produtos de decaimento das séries do 
238

U e 
232

Th, 

respectivamente, são os radionuclídeos de ocorrência natural mais importantes, tendo em vista 

que são os isótopos do rádio de maior toxicidade sob o ponto de vista radioecológico. A 

especificidade do risco deve-se, sobretudo, a facilidade de incorporação, a abundância natural 

de seus antecessores e as meias-vidas longas quando comparadas com os demais isótopos 

(MEDLEY et al., 2015). 

 A fonte de rádio no ambiente é a crosta terrestre, onde os processos naturais e 

antropogênicos transferem esse elemento para água, solo e atmosfera. A abundância do rádio 

é extremamente baixa, onde sua concentração natural em rochas da crosta é da ordem de 10
-6

 

mg/kg (BOWEN, 1979). Para Oliveira e colaboradores (2006), os minerais e rochas que 

contêm isótopos naturais de urânio e tório apresentam quantidades mensuráveis de rádio, e 

essas concentrações dependem da quantidade de elementos precursores inicialmente presentes 

nestes minerais. 
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 Em função das baixas concentrações, existem dificuldades associadas à determinação 

dos teores de rádio em rochas. Contudo é possível estimá-los a partir da abundância de seus 

precursores, considerando-se o equilíbrio radioativo secular nas séries radioativas naturais. 

Para que isso ocorra é de fundamental importância que os compartimentos onde os fatores 

ambientais, como intemperismo, atividades hidrológicas e processos biológicos, permaneçam 

inalterados, possibilitando o equilíbrio entre o rádio e seus antecessores (YADAV; SARIN, 

2009). 

 Em rochas expostas ao intemperismo, esse equilíbrio tende a ser alterado, tendo em 

vista a mobilidade dos radionuclídeos, causando uma mudança na razão isotópica entre rádio 

e seus respectivos precursores (BONOTTO; BUENO, 2008). Devido as ações do 

intemperismo, o rádio migra da rocha para o solo, sendo transportado como material 

particulado e depositado em sedimentos. A fração solúvel de rádio pode migrar nas águas 

superficiais e se depositar no solo através de ações químicas ou biológicas (MANCINI; 

BONOTTO, 1997). 

 O rádio pode migrar para os reservatórios de água subterrânea através de minerais 

presentes em rochas e solos, entre outros. Além disso, seu surgimento em água também pode 

ocorrer através da exploração de minerais, tais como urânio e tório (KAWAKAMI et al., 

2008). A concentração de rádio nas águas subterrâneas é bastante variável e depende da 

associação de vários fatores, destacando-se: os meios pelos quais este elemento entra na água, 

a quantidade de rádio presente no mineral e os mecanismos de remoção do rádio, tanto dos 

minerais quanto da água (VASILE et al., 2010). O rádio é mais solúvel em águas que 

apresentam valores de pH baixos, e sua remoção pode ocorrer por meio de reações de 

hidrólise, adsorção ou pela formação de sais insolúveis (BOWEN, 1979). 

 Embora o 
226

Ra, devido à sua meia-vida de 1.602 anos, seja considerado o isótopo 

mais importante em termos de contaminação, as águas naturais também contêm outros três 

isótopos 
223

Ra, 
224

Ra e 
228

Ra. Entretanto suas concentrações são consideradas relativamente 

pequenas quando comparadas com as do 
226

Ra. Especificamente, em relação ao 
228

Ra, as 

baixas concentrações em água podem ser atribuídas ao tempo de meia-vida relativamente 

pequeno, aproximadamente 5,8 anos, quando comparado com o tempo de meia-vida do 
226

Ra. 

Outro aspecto que também deve ser considerado é a baixa solubilidade do tório em relação ao 

urânio (LASHEEN et al., 2007). 

 Os processos que influenciam a transferência do rádio presente em minerais para a 

solução se relacionam principalmente com a composição química da água. A quantidade de 

sólidos totais dissolvidos e a condutividade da água apresentam uma correlação direta com a 
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concentração de 
226

Ra (BURNETT, 2008). Em contrapartida, o aumento da temperatura das 

águas subterrâneas, associadas a grandes concentrações de ânions sulfatos, tendem a diminuir 

a concentração desse radionuclídeo (YADAV; SARIN, 2009). Consequentemente, pode-se 

inferir que a concentração de rádio em solução está mais relacionada com a composição 

química da água do que com a concentração de rádio presente nos minerais constituintes da 

rocha matriz (SHUKTOMOVA; RACHKOVA, 2011). 

 Estudos desenvolvidos por Bubb e Lester (1994), indicaram que altas concentrações 

de rádio podem ser encontradas em águas em contato com rochas que apresentam baixos 

teores de urânio, mas que apresentam alta salinidade. Desta forma o transporte do rádio entre 

os compartimentos rocha/água dependerá do tipo de mineral, da distribuição do rádio, do 

tamanho dos grãos, da frequência de fraturas na rocha e outros parâmetros que afetem a 

superfície de contato com a água. 

 O estudo da distribuição natural do rádio em vários compartimentos do ecossistema 

tem sido de grande importância para a compreensão de seu comportamento ambiental. Nesse 

contexto, durante os últimos anos, o rádio tem sido quantificado em várias matrizes 

ambientais como em rochas, no solo, na água continental e nos oceanos, em alimentos e seres 

humanos. Em todos estes casos, o isótopo de maior interesse é o 
226

Ra (RANI et al., 2015). 

Contudo, em regiões que apresentam teores diferenciados de 
232

Th, como as regiões de areias 

monazíticas do Brasil e Kerala na Índia, os efeitos radiológicos do 
228

Ra não devem ser 

negligenciados (EISENBUD; GESELL, 1997). 

 A relação em atividade 
228

Ra/
226

Ra, geralmente é considerada muito próxima da razão 

Th/U em rochas aquíferas. Comumente os valores médios atribuídos a relação 
228

Ra/
226

Ra 

estão entre 1,0 e 1,43, enquanto que para relação Th/U, os valores médios estão 

compreendidos entre 3 e 4. Kraemer e Reid (1984) compararam os índices de 
228

Ra/
226

Ra em 

águas subterrâneas e os relacionaram com as razões Th/U de rochas semelhantes às que 

compõem o aquífero. O valor de 1,41 para a mediana da razão 
228

Ra/
226

Ra na água, apresenta 

uma concordância razoável com o valor de 1,01 atribuído a razão em atividade do Th/U no 

arenito que é, neste caso, considerado a fonte do rádio. 

 Outros estudos apontaram que a razão em atividade 
228

Ra/
226

Ra em água pode 

apresentar uma grande amplitude de valores. Asikainen (1981) encontrou relações na faixa de 

0,04 a 0,33 para águas subterrâneas finlandesas. Outros índices relatados incluem valores de 

0,05 a 2,22 para um aquífero perto de Denver (JOHNSON, 1981); de 0,05 a 2,5 para água de 

Iowa (KRIEGE e HAHNE, 1982); de 0,02 a 5 para água de Illinois (GILKESON et al., 1983) 

e de 0,23 a 11,11 em Carolina do Sul (MICHEL et al., 1984). Esses resultados mostram que 
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em alguns pontos monitorados as concentrações de 
226

Ra foram superiores as de 
228

Ra, o que 

pode estar relacionado à maior mobilidade do urânio em relação ao tório ou a maior 

concentração de urânio em rochas que compõem o aquífero (UNSWORTH et al., 2001). 

 Outros estudos encontraram diferenças entre as razões, por exemplo, Dickson (1985) 

encontrou razões 
228

Ra/
226

Ra em águas com alto teor de salinidade que variaram de 2,94 a 

10,05, valores inferiores ao esperado, quando comparados com a razão de 1,54 estabelecida 

para razão Th/U da rocha matriz. A discrepância, segundo os autores, pode ser atribuída a 

diminuição da concentração do urânio pela ação do intemperismo e/ou a retenção de tório em 

superfícies das quais 
228

Ra poderia ser facilmente lixiviado. 

A modelagem teórica proposta por Davidson e Dickson (1986) sugere que a razão 

228
Ra/

226
Ra em água pode eventualmente exceder a razão Th/U das rochas. Desse modo, as 

relações potencialmente úteis entre urânio e tório em rochas de aquíferos e seus descendentes 

(
226

Ra e 
228

Ra), em solução, requer uma avaliação mais aprofundada. 

 Em relação ao aspecto de proteção a saúde humana, o maior dano verificado pela 

assimilação de rádio é a ocorrência de câncer, justificado principalmente pela emissão de 

radiação ionizante dos radionuclídeos, o que proporciona a incidência de osteosarcoma para 

incorporação do 
226

Ra e 
228

Ra e a incidência de carcinoma de crânio exclusivamente devido a 

assimilação do 
226

Ra. Esse último fato pode ser explicado pelo acúmulo do 
222

Rn nas 

cavidades cranianas (AMARAL, 2004). 

4.6 DOSE EFETIVA COMPROMETIDA DEVIDO A INCORPORAÇÃO DE 

RADIONUCLÍDEOS 

 As estimativas de risco para os radionuclídeos incorporados devem ser baseadas em 

estudos epidemiológicos, quando estes estão disponíveis. Entretanto, deve-se tomar cuidado 

na extrapolação para baixas doses, evitando distorções nos resultados. Quando os dados 

epidemiológicos não estão disponíveis, a estimativa do risco pode ser feita pelo método 

dosimétrico (OLIVEIRA et al., 2001). 

 As grandezas dosimétricas servem para quantificar os efeitos reais e potenciais dos 

processos de interação da radiação, corpuscular ou eletromagnética com a matéria. Para fins 

de proteção radiológica, a estimativa da dose efetiva comprometida é efetuada por meio de 

modelos matemáticos estabelecidos pela Comissão Internacional de Proteção Radiológica 

(ICRP) que representa um valor médio da metabolização dos radionuclídeos no corpo 

humano, simulando a sua distribuição, decaimento radioativo e excreção. Além disso, é 
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possível estimar a atividade do radionuclídeo incorporado utilizando a atividade determinada 

pela bioanálise (MAZZILLI et al., 1998) 

 A absorção do radionuclídeo no sistema respiratório e gastrointestinal depende da 

forma química do composto incorporado. As frações de material estável que atingem os 

fluidos do corpo após a ingestão são utilizadas para avaliação da incorporação via ingestão e 

inalação. O modelo biocinético do trato gastrointestinal é descrito pelas Publicações 30 e 100 

da ICRP. O modelo proposto pela ICRP 30 apresenta o sistema gastrointestinal formado por 

quatro compartimentos: estômago, intestino delgado, intestino grosso superior e intestino 

grosso inferior. Entretanto o modelo biocinético proposto pela ICRP 100 detalha melhor a 

fisiologia do sistema gastrointestinal em relação à ICRP 30, abrangendo a boca, esôfago, 

estômago, intestino delgado e grosso, reto e canal anal (ICRP, 2007). 

 A dose efetiva comprometida, representada pela Equação 2, é uma grandeza que avalia 

o risco total de efeitos estocásticos provenientes da incorporação de radionuclídeos, no tempo, 

por um período após a incorporação. A incorporação pode ocorrer através da ingestão, 

inalação, injeção ou penetração através de ferimentos (ICRP, 2007). 

                                                                                                             (2) 

Onde:  é o instante de incorporação;  a taxa de dose absorvida; e  é o tempo 

transcorrido desde a incorporação do radionuclídeo. 

4.7 ESTUDOS EPIDEMIOLÓGICOS DE CÂNCER ASSOCIADOS À 

INGESTÃO DE RADIONUCLÍDEOS NATURAIS 

 Um radionuclídeo é considerado carcinogênico quando há evidências suficientes a 

partir de estudos epidemiológicos que comprovem a associação causal entre a exposição ao 

agente e o câncer. Estes estudos indicam que dependendo da dose de radiação e do tipo de 

exposição, a radiação ionizante pode induzir câncer em tecidos ou órgãos específicos do 

corpo (ATSDR, 1990). Um câncer induzido por radiação ionizante pode desenvolver-se a 

partir de uma única célula danificada no tecido de interesse. O período entre a exposição à 

radiação e o diagnóstico de câncer é conhecido como período latente e pode perdurar por 

vários anos. Assim sendo, a probabilidade de desenvolver câncer dever ser considerada ao 

longo da vida, em um determinado nível de exposição (ICRP, 2007). Na Tabela 7 são 

destacados alguns estudos epidemiológicos que tratam de potenciais efeitos na saúde em 

decorrência da existência de radionuclídeos de ocorrência natural em água potável. 



36 

 Bean e seus colaboradores (1982) examinaram a incidência de vários tipos de câncer 

nos Estados Unidos em 28 cidades de Iowa, com base em dois programas nacionais de 

pesquisa de câncer. Eles encontraram taxas consideráveis de câncer de bexiga em homens, 

câncer de mama em mulheres e câncer de pulmão em ambos os sexos em associação com o 

aumento da concentração de 
226

Ra em suprimentos de água da comunidade. O câncer de osso 

e a leucemia não foram estudados, pois suas taxas foram julgadas muito instáveis para análise. 

Tabela 7 - Estudos epidemiológicos de radionuclídeos naturais na água potável. 

ESTUDO NU CONC DIAGNÓSTICO OCORRÊNCIA 

Mao et al. 1995 U 

U 

U 

U 

U 

U 

U 

19,6 μg/L Dano renal 140 casos 

Zamora et al. 1998 100 μg/L Dano renal 50 casos 

Kurttio et al. 2002 131 μg/L Dano renal 325 casos 

Kurttio et al. 2005 124 μg/L Dano renal 288 casos 

Kurttio et al. 2006 25 μg/L Dano renal 193 casos 

Selden et al. 2009 180 μg/L Dano renal 454 casos 

Zamora et al. 2009 88 μg/L Dano renal 54 casos 

Petersen et al. 1966 
226

Ra 170 mBq/L 
Mortalidade por câncer de 

osso 
267 casos 

Bean et al. 1982 
226

Ra >110 mBq/L Incidência de Câncer 1.596 casos 

Lyman et al. 1985 
226

Ra >185 mBq/L 
Incidência de leucemia / 

mortalidade 

873 casos / 

890 casos 

Fuortes et al. 1990 
226

Ra NR Incidência de leucemia 700 casos 

Hess et al. 1983 
226

Ra NR Incidência de Câncer 33.928 casos 

Collman et al. 1991 
222

Rn NR Mortalidade por câncer 
2.706 casos 

1.194 por leucemia 

Cech et al. 2008 
226

Ra > 110 mBq/L Incidência de Câncer no crânio 300 casos 

Moss et al. 1995 α total 300 mBq/L Incidência de osteosarcoma 167 casos
a
 

Guse et al. 2002 
226

Ra + 
228

Ra 
NR Incidência de osteosarcoma 319 casos

b
 

Finkelstein (1994) 
226

Ra 26 mBq/L 
Mortalidade por câncer de 

osso 
283 casos

c
 

Finkelstein; 

Kreiger (1996) 
226

Ra 26 mBq/L 
Incidência e mortalidade por 

sarcoma ósseo 
583 casos

d
 

Hirunwatthanakul 

et al. (2006) 
226

Ra NR Incidência do câncer digestivo 32 casos
e
 

Witmans et al (2008) U ≈ 1μg/L Incidência de linfoma 88 casos
f
 

Seiler 2004 U ≈ 2 g/L Incidência de leucemia NR 

Auvinen et al. 2002 

U 
226

Ra 
222

Rn 

0,45 Bq/L 

30 mBq/L 

500 Bq/L 

Incidência de leucemia 35 casos
g
 

Auvinen et al. 2005 U 0,45 Bq/L 
Incidência de câncer de  

estômago 
107 casos

h
 

 
226

Ra 
222

Rn 

30 mBq/L 

500 Bq/L 

Kurttio et al. 2006 

U 
226

Ra 
222

Rn 

0,45 Bq/L 

30 mBq/L 

500 Bq/L 

Incidência de câncer urinário 
112 casos

i
 

(61 bexiga, 51 rim) 

Legenda:NR - não reportado; NU - nuclídeo; CONC - Concentração média em água; Casos controle: a. 989, b. 3.189, c. 

285, d. 138, e. 132, f. 100, g. 274, h. 371, i. 274. 

Fonte: Próprio autor 
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 Lyman e seus colaboradores (1985) estudaram a incidência de leucemia em 27 

condados da Flórida, onde foi observada uma forte associação com a porcentagem de 

amostras de fontes de água subterrânea que apresentaram uma concentração total de rádio 

superior a 185 mBq/L. Em contrapartida, Fuortes e colaboradores (1990) observaram uma 

associação fraca e não significativa entre a incidência de leucemia e a concentração de 
226

Ra 

na água em 59 cidades do Iowa. 

 Estudos de caso foram realizados tentando estabelecer uma relação entre câncer ósseo 

e 
226

Ra em suprimentos de água em residências de Ontário, Canadá, com base na mortalidade 

e dados de incidência. O estudo apontou para uma associação significativa entre mortalidade 

por câncer ósseo e concentração de 
226

Ra em suprimentos de água. Em outro estudo, Moss e 

seus colaboradores (1995) relataram associação positiva, porém, não significativa, entre a 

incidência de osteosarcoma e a atividade total alfa superior a 330 mBq/L no abastecimento de 

água. 

 Cech e seus colaboradores (2007) realizaram testes de toxicidade reprodutiva para 

determinar possíveis efeitos diretos do 
226

Ra em tecidos ósseos, os resultados indicaram que 

as taxas de incidência de câncer em ossos do crânio foram significativamente maiores em 

áreas com concentrações de 
226

Ra superiores a 110 mBq/L. Outros estudos realizados em 

animais pela Agência de Substâncias Tóxicas e Registro de Doenças (ATSDR) investigaram 

os efeitos no osso após a injeção do rádio, tanto 
226

Ra como 
228

Ra induziram rapidamente 

mudanças na estrutura óssea. Osteosarcomas foram encontrados em todas as espécies testadas 

(ATSDR, 1990). 

 Uma das principais evidências sobre os efeitos da exposição ao rádio provêm de 

estudos epidemiológicos de pintores de marcadores de rádio desenvolvido por Rowland e 

colaboradores (1978), que indicaram uma relação dose-resposta positiva em humanos para 

osteosarcoma e carcinoma de crânio. Os autores concluíram que o 
228

Ra era cerca de duas 

vezes e meia mais eficaz para causar osteosarcoma, em relação ao 
226

Ra, enquanto, as 

ocorrências de carcinoma de crânio estavam associadas com 
226

Ra. 

 Os pintores de marcadores de rádio não apresentaram riscos significativos para 

leucemia, o que foi inesperado, dado que a acumulação de rádio no osso deveria afetar células 

da medula óssea potencialmente leucêmica. As possíveis explicações incluem a não 

uniformidade da irradiação, a letalidade em células alvo ou a baixa frequência de células alvo 

suscetíveis em regiões irradiadas. Além disso, não houve evidência conclusiva de grandes 

riscos associados a outros tipos de câncer (MAYS et al., 1985). 
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4.8 METAIS E SEUS EFEITOS NO AMBIENTE 

 Os metais se diferenciam de outras espécies contaminantes por serem absolutamente 

não degradáveis, de tal forma que, podem ser acumulados em compartimentos ambientais, 

entre eles a água, onde manifestam sua toxicidade (DIOP et al., 2014). Os metais podem ser 

introduzidos nos ecossistemas aquáticos de maneira natural ou artificial. Naturalmente, por 

meio do aporte atmosférico e chuvas, pela liberação e transporte a partir da rocha matriz, ou 

outros compartimentos do solo (SEYLER; BOAVENTURA, 2008). De modo artificial, 

através de diversas fontes antropogênicas, tais como: esgoto de zonas urbanas, efluentes 

industriais, atividades agrícolas, e rejeitos de áreas de mineração e garimpos (GOMES; 

SATO, 2011). 

 O comportamento químico dos metais geralmente é complexo e quando estes são 

despejados na superfície do solo, e nele se infiltram, alguns fenômenos físico-químicos 

interagem e governam a mobilidade dos metais dentro do solo e aquíferos, destacando-se a 

solubilidade, complexação inorgânica e orgânica, troca de íons na argila, adsorção por óxidos, 

e adsorção de materiais orgânicos (DOLGINB et al., 2010). 

 Nas águas naturais, os metais podem se apresentar na forma de íons hidratados de 

complexos estáveis (como os formados com ácido húmico e fúlvico), de partículas 

inorgânicas formando precipitados, como, por exemplo, os precipitados de hidróxidos e 

sulfetos metálicos, que se mantêm em suspensão, podem ser absorvidos em partículas em 

suspensão que se mantêm na massa líquida, ou se misturam nos sedimentos do fundo. Podem 

também ser incorporados por organismos vivos. Os caminhos preferenciais pelos quais os 

metais são transportados na água dependem de diversos fatores de naturezas físicas, químicas 

e biológicas (BISWAS et al., 2014). 

 Os metais possuem ainda características peculiares, dando-lhes elevada resistência à 

degradação química, física e biológica no sistema aquático. Em decorrência disso, persistem 

no ambiente aquático por vários anos, e ao persistir no sistema, o metal tem sua concentração 

gradualmente aumentada, o que facilita sua maior concentração na água e absorção pelos 

organismos (SHAH et al., 2012). A presença de alguns metais na água, mesmo em nível de 

traços, pode constituir um sério risco a qualidade das águas de abastecimento, e 

consequentemente, provocar danos à saúde pública, conforme observado na Tabela 8, pois 

existem elementos que apresentam efeitos cumulativos (IKEM et al., 2003). 

 



39 

Tabela 8 - Principais efeitos ocasionados à saúde humana pela ingestão. 

Metal Pesado Símbolo Efeitos Nocivos 

Arsênio As Intoxicação crônica, câncer de pele, danos a órgãos vitais. 

Cádmio Cd distúrbios imunológicos, renal, pulmonar e osteoporose. 

Mercúrio Hg Alterações neurológicas, imunológicas e de formações 

Cobre Cu Vômitos, hipotensão, icterícia, coma e morte. 

Cromo Cr Câncer, tumores hemorrágicos. 

Manganês Mn Lesões cerebrais, danos aos testículos e impotência. 

Chumbo Pb Alterações neurológicas, distúrbios em enzimas, febre, náuseas. 

Zinco Zn Fisionomia empalidecida, diarréia, anemia. 

Fonte: LARSON;WEINCEK (1994). 

 Os danos ocasionados pelos metais à saúde humana são os mais diversos e variam 

conforme a taxa de ingestão, acumulação e concentração nos indivíduos. Em casos onde não 

exista o controle da concentração desses metais, intoxicações agudas ou crônicas, podem ser 

evidenciadas (HASAN et al., 2013). Alguns metais pesados como o chumbo, por exemplo, 

podem ser absorvidos através das raízes das plantas e se acumularem nas folhas, podendo ser 

devolvidos para as águas quando estas se desprendem. Os metais atingem o homem através da 

água, do ar e do sedimento, tendendo a se acumular na biota aquática. 

4.8.1 Metais investigados 

4.8.1.1 Chumbo (Pb) 

 A abundância média na crosta para o chumbo é de 13 mg/kg, com valores que variam 

a depender da matriz. Em solos, esses valores variam entre 2,6 e 25 mg/kg; e em águas 

subterrâneas são geralmente inferiores a 0,1 mg/L. Quando se trata de minério, o chumbo é 

obtido principalmente da galena, composta majoritariamente por sulfeto de chumbo 

(VILOMET et al., 2003). 

 Em água, se apresenta principalmente no estado de oxidação +2, e a maioria de seus 

compostos são insolúveis, como o sulfato de chumbo (PbSO4), mas pode formar complexos 

solúveis com diversos ligantes como o ânion carbonato e hidróxido. Havendo excesso de 

sulfato na água e em pH neutro, sua concentração é baixa devido a alta insolubilidade do 

PbSO4 que é de 42 mg/L a 25ºC (NEGREL et al., 2009). 

 O chumbo não é um micronutriente essencial, constitui um veneno acumulativo, 

provocando envenenamento crônico, que consiste em efeitos sobre o sistema nervoso central 

com consequências bastante sérias (OCHERI; OGWUCHE, 2012). Por estes motivos o 
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padrão de potabilidade é fixado como valor máximo permissível de 0,01 mg/L pela Portaria 

Nº 2.914 do Ministério da Saúde. 

4.8.1.2 Urânio (U) 

 A abundância média de urânio na crosta terrestre é de aproximadamente 2,3 mg/kg, 

sendo em solos de 1,8 mg/kg. As concentrações de urânio na água potável geralmente são 

expressas em termos de concentração de atividade, normalmente em Becquerel por litro 

(Bq/L). A concentração média de urânio na água potável é de 0,067 Bq/L ou 

aproximadamente 6 µg/L (NRIAGU et al., 2012). 

 Sua principal ocorrência mineral é a uraninita, ou pechblenda. O urânio é conhecido 

principalmente por seu uso na indústria nuclear, mas também tem sido usado para colorir 

vidros e cerâmicas. Sua apresentação mais comum em águas naturais são U
4+

 e UO2
2+

. Em 

águas naturais com pH abaixo de 5, UO2
2+

prevalece; na faixa de pH entre 5 a 10, complexos 

de carbonato solúvel são predominantes (WU et al., 2014). 

 Estimativas apontam que a absorção do urânio contido nos alimentos e na água através 

do trato gastrointestinal variam entre 0,2 e 2%. Além disso, do urânio que é absorvido no 

sangue, aproximadamente 67% é filtrado pelos rins e excretado pela urina. Convém ainda 

salientar que compostos solúveis do urânio são mais bem absorvidos do que compostos 

insolúveis, porque a mobilidade do íon uranila (UO2)
2+

 é similar à mobilidade do cátion Ca
+2

 

(WHO, 2011). O padrão de potabilidade para o urânio total fixado pela Portaria Nº 2.914/11 é 

de 30 μg/L. 

4.8.1.3 Bário (Ba) 

 A abundância média do bário na crosta da Terra é cerca de 390 mg/kg. Em solos as 

concentrações variam de 63 a 810 mg/kg, em água subterrânea pode variar de 0,05mg/L a 1 

mg/L. Os principais minerais de ocorrência natural são a barita (BaSO4) e a witherite (BaCO3) 

(GONNEEA et al., 2013). 

 A solubilidade de bário em águas naturais é controlada pela solubilidade do BaSO4 

que é a forma mais comum em virtude de ser um dos sais mais insolúveis de bário. A 

solubilidade do BaSO4 é de 2,5mg/L a 20ºC e como o ânion sulfato é comum em água, esta 

solubilidade acaba se reduzindo ainda mais. Concentrações superiores a 1 mg/L são perigosas 

a vida marinha (GILKESON et al., 1983). A especificação para potabilidade pela Portaria Nº 

2.914/11 é 700 μg/L. 
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4.8.1.4 Tório (Th) 

 Tório (Th) é o primeiro elemento da série dos elementos actinídeos da tabela 

periódica, com um número atômico de 90 e massa atômica de 232,04. Sua valência é 4. A 

abundância média na crosta terrestre é 8,1 mg/kg. Em solos pode chegar a até 13 mg/kg e em 

águas subterrâneas < 0,1 mg/L. É amplamente distribuído na Terra, com o mineral monazita 

como sua principal fonte de obtenção. A química aquosa de tório é controlada pelos íons Th
4+

. 

Não se conhecem limites máximos em água para o elemento em nenhuma regulamentação 

nacional (PHILLIPS; WATSON, 2015). 

 

4.9 QUALIDADE DA ÁGUA SOB ASPECTOS FÍSICO-QUÍMICOS 

 Como já evidenciado, o homem utiliza a água de diferentes fontes na natureza para 

satisfazer diversas necessidades. Estes diversos usos requerem padrões de qualidade da água 

adequados para cada tipo de atividade. Com isso, a qualidade da água deve ser entendida 

como um padrão relativo, ou seja, de acordo com cada uso da água as exigências físico-

químicas são diferentes. Para tanto, existem legislações específicas que estabelecem os limites 

dos parâmetros permitidos e adequados para os diferentes usos da água. Nota-se assim a 

importância da realização de análises de água, visando não só adequar a legislação específica 

de cada uso requerido, como também prevenir danos à saúde humana e ao meio ambiente 

(PANIZZON et al., 2013). 

 

4.9.1 Parâmetros físico-químicos analisados 

4.9.1.1 Temperatura 

 A temperatura expressa à energia cinética das espécies presentes em um corpo, sendo 

seu gradiente o fenômeno responsável pela transferência de calor em um meio. A alteração da 

temperatura da água pode ser causada por fontes naturais ou antropogênicas (SOMVILLE; 

DE PAUW, 1982). A temperatura exerce influência marcante na velocidade das reações 

químicas, nas atividades metabólicas dos organismos e na solubilidade de substâncias. Em 

relação às águas para consumo humano, temperaturas elevadas aumentam as perspectivas de 

rejeição ao uso. Águas subterrâneas captadas a grandes profundidades frequentemente 

necessitam de unidades de resfriamento a fim de adequá-las ao abastecimento (BROWN et 

al., 2006). 
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4.9.1.2 Turbidez 

 A turbidez pode ser definida como uma medida do grau de interferência à passagem da 

luz através do líquido. A alteração a penetração da luz na água decorre da presença de 

material em suspensão, sendo expressa por meio de unidades de turbidez (uT) (ALVES et al., 

2008). Comumente a turbidez dos corpos de água é particularmente alta em regiões com solos 

erodíveis, onde a precipitação pluviométrica pode carrear partículas de argila, silte, areia, 

fragmentos de rocha e óxidos metálicos do solo (LEE et al., 2011). 

 Geralmente a turbidez natural das águas está compreendida na faixa de 3 a 500 

unidades de turbidez. Para fins de potabilidade, a turbidez deve ser ≤ 0,5 uT. Tal restrição 

fundamenta-se na influência da turbidez nos processos usuais de desinfecção, atuando como 

escudo aos microorganismos patogênicos (YU, et al., 2014). 

4.9.1.3 Condutividade 

 De acordo com Khumar e seus colaboradores (2010) a condutividade elétrica da água 

indica sua capacidade de transmitir a corrente elétrica em função da presença de substâncias 

dissolvidas que se dissociam em ânions e cátions. Embora não se possa esperar uma relação 

direta entre condutividade e concentração de sólidos totais dissolvidos, tal correlação é 

possível para águas de determinadas regiões onde exista a predominância bem definida de um 

determinado íon em solução. Enquanto as águas naturais apresentam teores de condutividade 

na faixa de 10 a 100 μS/cm, em ambientes poluídos por esgotos domésticos ou industriais os 

valores podem chegar até 1.000 μS/cm (POST, 2012). 

4.9.1.4 Potencial hidrogeniônico 

 O potencial hidrogeniônico (pH) representa a intensidade das condições ácidas ou 

alcalinas do meio líquido por meio da medição da presença de íons hidrônio (H3O
+
). Para 

Kuglerova e colaboradores (2014), o valor do pH influi na distribuição das formas livres e 

ionizadas de diversos compostos químicos, além de contribuir para um maior ou menor grau 

de solubilidade das substâncias e de definir o potencial de toxicidade de vários elementos. 

 As alterações de pH podem ter origem natural (dissolução de rochas, fotossíntese) ou 

antropogênica (despejos domésticos e industriais). Em águas de abastecimento, baixos valores 

de pH podem contribuir para sua corrosividade, enquanto valores elevados aumentam a 

possibilidade de incrustações (LIN et al., 2014). 
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 A acidificação das águas pode ser também um fenômeno derivado da poluição 

atmosférica, mediante reações de gases poluentes com o vapor de água, provocando o 

predomínio de precipitações ácidas. Podem também existir ambientes aquáticos naturalmente 

alcalinos em função da composição química de suas águas (CHRISTENSEN et al., 2000). O 

intervalo de pH para águas de abastecimento é estabelecido pela Portaria Nº 2.914/11 entre 

6,0 e 9,5. Esse parâmetro objetiva minimizar os problemas de incrustação e corrosão das redes 

de distribuição (BRASIL, 2011). 

4.9.1.5 Oxigênio dissolvido 

 Trata-se de um dos parâmetros mais significativos para expressar a qualidade de um 

ambiente aquático, tendo em vista que, a dissolução de gases na água sofre a influência de 

fatores ambientais distintos, tais como: temperatura, pressão e salinidade. As variações nos 

teores de oxigênio dissolvido estão associadas aos processos físicos, químicos e biológicos. 

Para a manutenção da vida aquática aeróbia são necessários teores mínimos de oxigênio 

dissolvido, que podem variar de 2 mg/L a 5 mg/L, considerando-se o grau de exigência de 

cada organismo (MARKAND et al., 2011). 

 Em condições de anaerobiose (ausência de oxigênio dissolvido), os compostos 

químicos são encontrados na sua forma reduzida, mantendo-se solúvel no meio líquido, e 

disponibilizando substâncias para assimilação, pelos organismos que sobrevivem no 

ambiente. À medida que cresce a concentração de oxigênio dissolvido, os compostos tendem 

a se precipitar, ficando armazenados no fundo dos corpos de água (RAVICHANDRAN et al., 

2011). 

4.9.1.6 Sólidos totais dissolvidos 

 Sólidos totais dissolvidos são constituídos por partículas de diâmetro inferior a 10
-3

 

μm e que permanecem em solução mesmo após a filtração. A entrada de sólidos na água pode 

ocorrer de forma natural (processos erosivos, organismos e detritos orgânicos) ou 

antropogênica (lançamento de lixo e esgotos). Nas águas naturais, os sólidos dissolvidos estão 

constituídos principalmente por carbonatos, bicarbonatos, cloretos, sulfatos, fosfatos, nitratos 

de cálcio, magnésio e potássio. A medida dos sólidos totais é um importante parâmetro para 

definir as condições ambientais. Altos teores de sais minerais como sulfato e cloreto, também 

são associados à tendência de corrosão em sistemas de distribuição, além de conferir sabor às 

águas, prejudicando o abastecimento público (LEE et al., 2011). 
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4.10 MÉTODOS ANALÍTICOS 

4.10.1 Espectrometria Gama 

A detecção de radiação nuclear se aplica a todos os setores da ciência e tecnologia que 

utilizam aplicações nucleares como ferramenta de seu desenvolvimento. A verificação da 

existência de radioatividade, determinações quantitativas, discriminação de energia e tipo de 

emissão, são feitas por detectores de radiação. É no detector que ocorre a interação da 

radiação com a matéria que, por sua vez, é convertida por instrumentos eletrônicos em um 

sinal elétrico. Nesse sentido a espectrometria de raios gama é uma técnica analítica nuclear 

extremamente versátil, recomendada para determinação qualitativa e quantitativa, em 

amostras ambientais, geológicas e alimentares (KHAN et al., 2014). 

De acordo com Santos Júnior e colaboradores (2009), além da quantidade de 

informações obtidas em uma única análise, a técnica dispensa a utilização de métodos 

radioquímicos convencionais, que são trabalhosos e de custo elevado. Além disso, pode-se 

citar como vantagens desta técnica a possibilidade de realizar análises rápidas, 

multielementares e não destrutivas. 

Os principais parâmetros a serem considerados numa análise por espectrometria gama 

para garantir um bom desempenho dos detectores e um aumento na confiabilidade dos 

resultados são: a eficiência de contagem por energia do fóton; boa calibração do sistema de 

medidas; alta resolução; baixo limite de detecção; um sistema que forneça o cálculo da área 

líquida do fotopico; um arranjo experimental que permita validar os resultados experimentais 

com a utilização de padrões certificados; minimização da auto absorção pelo uso de padrões 

com densidades semelhantes às amostras analisadas; padronização das massas das amostras; 

dos padrões; e do tempo de aquisição (SIVERS et al., 2014). 

Em função da escolha de determinado detector, é possível obter maior precisão e 

exatidão nos resultados. Nesse sentido algumas características inerentes ao detector devem ser 

levadas em consideração para realização de uma escolha, tais como, a eficiência (está 

associada normalmente ao tipo e à energia da radiação e é basicamente a capacidade do 

detector de registrá-la); a resolução em energia (afere a capacidade de distinção de energias 

muito próximas); e o tempo morto (refere-se ao tempo necessário para o processamento 

unitário de um pulso) (KORUN et al., 2014). 
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4.10.1.1 Espectrometria gama de alta resolução 

 A espectrometria gama de alta resolução é uma técnica que se baseia na coleta e 

medida de cargas elétricas produzidas pela interação da radiação gama incidente sobre um 

cristal semicondutor de germânio de alta pureza, conhecido como high - purity germanium ou 

simplesmente HPGe como é comumente denominado na área de instrumentação nuclear 

(KNOLL, 2010). 

 As vantagens do uso da espectrometria gama com detector de germânio hiperpuro são 

atribuídas principalmente ao seu tempo de resolução (aproximadamente 10
-8

 s), a largura do 

fotopico a meia altura, e a sua linearidade de resposta em uma ampla faixa de energia. 

Atualmente é considerado um método que possui boa precisão e sensibilidade para análise de 

radionuclídeos em amostras de água visando seus limites para o consumo (CRESSWELL; 

SANDERSON, 2012). Na Figura 2 pode ser visualizado um esquema simplificado do sistema 

de espectrometria gama de alta resolução, detalhando os seus componentes. 

Figura 2 - Esquema simplificado do HPGe. 

 

 

 

Legenda: HPGe (detector semicondutor de germânio hiperpuro); AP (amplificador); MCA (analisador 

multicanal); SC (sistema computacional); PC (programa computacional). 

Fonte: Próprio autor 

Os detectores de germânio devem ser resfriados a fim de reduzir a corrente de fuga 

para não prejudicar a sua excelente resolução em energia. A temperatura é reduzida a 77 K 

através do uso de um criostato onde nitrogênio líquido é armazenado em contato térmico com 

o detector (KNOLL, 2010). Entretanto, os detectores do tipo HPGe podem ser mantidos a 

temperatura ambiente quando não estiverem em operação, sem prejuízos de suas 

propriedades, proporcionando uma otimização dos custos das análises, devido a economia no 

consumo de nitrogênio líquido. 

HPGe 

AP SC MCA 

PC 
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 Usualmente é utilizada uma janela fina na capa protetora do detector, confeccionada 

em alumínio ou berílio, para que os níveis de atenuação dos raios X e gama sejam os menores 

possíveis (ZRAEL et al., 2014). Em baixas energias, a absorção fotoelétrica é o principal 

efeito responsável pelos eventos que contribuem para o pico de absorção total em detectores 

de HPGe. Em energias mais elevadas eventos de interações múltiplas, tais como 

espalhamentos Compton seguidos por absorção fotoelétrica são as que contribuem de modo 

predominante ao pico de absorção total. Para energias superiores a 1.022 keV, o pico de 

absorção total passa a ter uma contribuição adicional produzida pelo efeito de produção de 

pares, considerando-se que as interações dos fótons produzidos na aniquilação sejam 

totalmente absorvidos no volume sensível do detector (LÉPY et al., 2015). 

No HPGe os fótons emitidos pela fonte radioativa interagem com o cristal 

semicondutor produzindo pares elétron/lacuna na camada de uma junção pn. Os elétrons e as 

lacunas são coletados em terminais opostos por causa da voltagem através da junção, da 

mesma forma que elétrons e íons são coletados em detectores a gás. Essa coleta gera pulsos 

cuja amplitude é proporcional à energia liberada na interação (MAFRA, 1973). 

 Os pulsos coletados no detector são amplificados e enviados a um módulo multicanal 

(MCA) com conversor de pulsos analógico – digital, o qual distribui estes pulsos em função 

de sua amplitude nos canais do MCA formando um espectrograma que representa o número 

de fótons absorvidos em função de suas energias (KNOLL, 2010). 

 A superioridade do sistema HPGe em resolução de energia permite a separação de 

muitas energias de fótons próximos, o que representa uma grande vantagem desta técnica 

frente as outras utilizadas na área de instrumentação nuclear, como por exemplo, a técnicas 

que utilizam detectores com cristais de iodeto de sódio ativado com tálio (KLUSON, 2010). 

 A qualidade do desempenho de um sistema de detecção empregado no uso de medidas 

dos valores de energia é caracterizada pela largura do pulso da distribuição obtido com fótons 

de mesma energia (CHINNAESAKKI et al., 2012). Onde a capacidade do detector em 

diferenciar fótons de energias diferentes, é chamada resolução em energia, podendo ser 

equacionada em termos de uma razão, conforme apresentada na Equação 3. Convém destacar 

que a largura, medida na metade do máximo da curva em forma de sino é indicada pela sigla 

FWHM (das iniciais Full Wid that Half Maximum, ou em português, largura do pico na 

metade da altura máxima) (KNOLL, 2010). 

                                                                                                                     (3) 
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 Onde:  (indica a resolução em energia);  (a energia central do centroíde); 

(a largura do pico na metade da altura máxima). Desta forma o FWHM está 

convencionalmente relacionado com a resolução energética do detector. Esta grandeza é 

utilizada nos algoritmos de identificação de picos, para estabelecer a região do espectro que 

corresponde ao fotopico analisado, estimando o número de contagens (área do fotopico). 

 Conforme ilustrado na Figura 3, a largura típica dos fotopicos que aparecem nos 

espectros gama, impõe um limite para distinguir linhas muito próximas. Um exemplo dessa 

limitação pode ser evidenciada para o 
226

Ra que emite uma energia mensurável de 186,10 

keV, com probabilidade de emissão de 4%. Esta energia, entretanto, sofre a interferência do 

pico 185,6 keV do 
235

U. Dessa forma, pode ser observado nesse caso prático uma diferença de 

0,5 keV entre os fotopicos, o que os torna de difícil distinção, mesmo para detectores de 

germânio hiperpuro. 

Figura 3 - Espectro de raios gama de um HPGe para 
226

Ra. 
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Fonte: Próprio autor. 

Desta forma, para Santos Júnior e colaboradores (2009), cada tipo de detector 

apresenta alguma vantagem operacional. Entretanto, para métodos absolutos é preferível 

utilizar os detectores que apresentem maior definição em termos de resolução. Apesar da 

limitação do HPGe em relação ao resfriamento, sua maior resolução torna esse tipo de 

detector um dos mais utilizados na análise por espectrometria gama (ZENG et al., 2014). 
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 Convém destacar que, para quantificar os radionuclídeos por meio de um detector, é 

necessário que se conheça a eficiência de detecção para o fotopico desejado, conforme 

apresentado na Equação 4 (KNOLL, 2010). Essa eficiência representa a capacidade que o 

sistema de medidas tem de fazer a coleção total dos raios gama, apresentando desta forma 

uma considerável dependência da geometria de contagem e da energia (CALIN et al., 2011). 

                                                                                                                (4) 

 Na Equação 4, corresponde a área total líquida do foto pico de interesse;  

representa a atividade específica;  está associado a probabilidade de emissão gama; ( ) 

tempo de execução das medidas e (  o volume da amostra Uma importante consideração a 

ser apontada é a de que comumente na literatura, utiliza-se a Equação 5, para determinação da 

área total líquida do fotopico (KNOLL, 2010). 

                                                                                                                (5) 

 Onde:  corresponde ao canal inicial, da região de interesse do fotopico,  indica o 

canal final da região de interesse do fotopico,  representa a contagem em cada canal e BG 

(radiação de fundo). 

 A calibração da eficiência de um detector de germânio é normalmente realizada 

experimentalmente por meio de método relativo, no qual são utilizadas fontes de radiação 

com atividades conhecidas para se obter a eficiência, exatamente na mesma condição 

geométrica das medidas das amostras. Uma vez obtidos os valores das eficiências de detecção 

para cada energia de raio gama emitido pela fonte de calibração, é possível, através do ajuste 

de uma função, obter eficiências para outras energias não contempladas pela fonte de 

calibração (KERUR et al., 2012). 

4.11 DETECTORES A GÁS 

 Dentro da área de instrumentação nuclear os detectores a gás são considerados os mais 

tradicionais e difundidos. São utilizados desde as experiências iniciais com a radiação 

ionizante. A interação das radiações com os gases provoca, principalmente, excitação e 

ionização dos seus átomos. Na ionização são formados pares elétron-íon que dependem de 

características dos gases utilizados e da radiação ionizante. A coleta dos elétrons e dos íons 
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positivos formados no volume sensível do detector é feita por meio de eletrodos que 

estabelecem campos elétricos e por meio de dispositivos apropriados, servem como uma 

medida da radiação incidente no detector (KNOLL, 2010). 

 Detectores a gás são basicamente constituídos por um compartimento preenchido com 

um gás, ou mistura de gases. Quando uma radiação interage com um gás, ionizando-o, os 

elétrons arrancados pertencem normalmente às últimas camadas, com energias de ligação da 

ordem de 10 a 20 eV. Como nem toda interação resulta em ionização e o elétron atingido nem 

sempre pertence à última camada, o valor da energia média para formação de um par de íons 

em um gás sofre variações em torno de 20 a 45 eV dependendo do gás utilizado (MAFRA, 

1973). 

 Conforme ilustrado na Figura 4, entre os eletrodos do capacitor é aplicada uma 

diferença de potencial que tem a função de direcionar as cargas liberadas no gás até os 

eletrodos de sinal contrário. 

Figura 4 - Ilustração de detector a gás. 

 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

 Nesse contexto a escolha da diferença de potencial é muito importante, haja a vista 

que deve ser suficiente para coletar todas as cargas produzidas antes de uma recombinação. 

Contudo não deve ser elevada a ponto de romper a rigidez dielétrica do gás. Dentro desses 

limites, a diferença de potencial também define o regime de trabalho do detector, como pode 

ser observado na Figura 5 (CEMBER, 2009). 
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Figura 5 - Variação da diferença de potencial entre os eletrodos. 

 

Fonte:Adaptado, CEMBER (2009). 

 

 O detector proporcional de fluxo contínuo utilizado nessa pesquisa para determinar as 

atividades alfa e beta totais opera na região proporcional, também conhecida como região de 

multiplicação. Com o aumento do campo elétrico, os elétrons acelerados têm energia 

suficiente para arrancar elétrons de outros átomos e, dessa forma, criar novos pares de íons. 

Ocorre então uma multiplicação, que é linearmente proporcional ao número de pares de íons 

gerados pela radiação primária. O sinal inicial é multiplicado por um fator de 10
2
 a 10

4
 vezes, 

dependendo do gás e da tensão aplicada. Além disso, o sinal coletado na maioria das vezes 

precisa ser amplificado, facilitando seu processamento e aferindo uma maior sensibilidade ao 

detector (KNOLL, 2010). 

 A resolução em energia dos detectores é convencionalmente determinada pela largura 

total à meia altura (FWHM) da distribuição de valores de carga correspondente à detecção de 

eventos idênticos. A resolução em detectores proporcionais é, em princípio, consequência da 

flutuação estatística nos vários processos de produção de carga, como na ionização inicial e 

nos processos de multiplicação. Em uma situação ideal, supondo que há somente um tipo de 

interação da partícula incidente com os átomos do gás, o número de elétrons/íons produzidos 

seria exatamente proporcional à energia inicial e a flutuação neste caso não existiria. 

 De um modo geral, a resolução dos detectores proporcionais varia em torno de 5 a 

10% da energia medida (CEMBER, 2009). Alguns tipos especiais de detectores proporcionais 

são de grande utilidade para usos específicos. Um deles é o detector 4π, onde a fonte é 
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totalmente inserida dentro do volume sensível, o que permite uma eficiência de contagem de 

praticamente 100% para radiações de baixa energia (KNOLL, 2010). 

4.12 MÉTODO INSTRUMENTAL PARA ANÁLISE DE METAIS 

 Os métodos que dependem da medição de propriedades elétricas, e os que estão 

baseados na determinação da absorção da radiação, ou na medida da intensidade de radiação 

emitida, exigem o emprego de um instrumento e, por isso são denominados métodos 

instrumentais. Os sistemas instrumentais aplicados à análise e controle, são amplamente 

reconhecidos como métodos rápidos, que requerem menos separações químicas, seguros e 

sensíveis, sendo aplicados nas mais diversas áreas do conhecimento humano (BAREFOOT; 

VANLOON, 1996). 

4.12. 1 Espectrometria de massa com plasma indutivamente acoplado 

 A espectrometria de massas é uma ferramenta versátil e pode ser empregada para a 

determinação qualitativa e quantitativa de um ou mais elementos em amostras de materiais de 

interesse. A espectrometria de massa tem como principal vantagem à possibilidade de análise 

multielementar, aliada à alta sensibilidade, portanto, trata-se de uma técnica adequada para a 

rápida caracterização de vários tipos de materiais de ocorrência natural (QUEVAUVILLER, 

2005). 

 Unsworth e seus colaboradores (2001) determinaram urânio e tório em águas naturais 

utilizando o ICP-MS e nessa pesquisa atingiram limites de detecção da ordem de 0,015 ng/mL 

para urânio e 0,006 ng/mL para o tório. Recentemente Maxwell e colaboradores (2015) 

analisaram amostras de águas subterrâneas na Nigéria, o estudo apresentou a determinação de 

atividades específicas para urânio a partir de medidas de concentração do metal, em água, 

obtidas com a utilização do ICP-MS. 

 O ICP-MS utiliza como fonte de ionização um plasma de argônio de alta energia, e 

como detector, um espectrômetro de massas de alta ou baixa resolução. A técnica encontra 

aplicações em laboratórios de pesquisa, em áreas como: nuclear, química, meio ambiente, 

geologia, geoquímica, e controle de materiais (KRACHLER, 2012). Na Figura 6 pode ser 

observado o esquema de um ICP-MS tipo quadruplo, tal como o utilizado neste trabalho, 

sendo atualmente o instrumento mais empregado para análises rotineiras. 
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Figura 6 - Diagrama das principais etapas do ICP-MS 

 

 

Fonte: Próprio autor 

 

 Uma análise por espectrometria de massas atômicas envolve as seguintes etapas: (1) 

atomização; (2) conversão de uma fração substancial dos átomos formados na etapa de 

atomização em uma corrente de íons; (3) separação dos íons formados em função da razão 

massa/carga (m/z); (4) contagem do número de íons de cada tipo ou medida da corrente iônica 

produzida quando íons formados a partir da amostra incidem em um transdutor apropriado 

(SKOOG, 2009). 

 O plasma é um gás parcialmente ionizado, formado eletromagneticamente por indução 

de radiofrequência acoplada ao gás argônio, contento alta concentração de elétrons e cátions, 

tornando-o um condutor elétrico. É utilizado como fonte de excitação para análise quantitativa 

de amostras líquidas e sólidas. Como o plasma opera a temperaturas muito mais elevadas que 

uma chama, ele pode produzir mais átomos e excitá-los em maior quantidade. A temperatura 

mais elevada produz também íons do elemento de interesse (ZHANG et al. 2011). 

 Em geral, os limites de detecção com fonte de plasma indutivamente acoplado são tão 

bons quanto, ou até melhores, do que outros procedimentos espectroscópicos atômicos 

(FEIST; MIKULA, 2014). Na Tabela 9 pode ser observado uma comparação entre os limites 

de detecção para alguns desses métodos. 
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Tabela 9 - Comparação entre limites de detecção 

MÉTODO 

número de elementos detectados por faixas de 

concentração em mg/kg 

< 1  1 - 10 11 - 100 101 - 500 > 500 

Emissão em ICP 9 32 14 6 0 

Emissão atômica por chama 4 12 19 6 19 

Fluorescência atômica por chama 4 14 16 4 6 

Absorção atômica por chama 1 14 25 3 14 

Fonte: SKOOG (2009). 

 Convém observar que em concentrações inferiores a 10 μg/kg, o número de elementos 

detectados por excitação com plasma, é maior de 2 a 3 vezes, quando comparado com outros 

métodos de absorção ou emissão. A Figura 7 representa um esquema ilustrativo da tocha 

utilizada para produção do plasma no ICP-MS, formada por tubos de quartzo concêntricos, 

circundada por uma bobina de indução resfriada a água ou ar (SKOOG, 2009). 

 

Figura 7 - Ilustração da tocha de plasma acoplado indutivamente. 

 

Fonte: American Association for the Advancement of Science (2008). 

 

 A formação do plasma é iniciada por uma centelha elétrica obtida em uma bobina de 

tesla. Uma corrente alternada de radiofrequência cria um campo magnético flutuante que 

induz um movimento circular aos elétrons e íons argônio. Como resultado de inúmeras 

colisões com o gás ionizado se origina um calor resistivo que promove temperaturas da ordem 

de 10.000 K na base do plasma, e de 6.000 a 8.000 K, a uma distância de 15 a 20 cm da 

bobina, onde a emissão é efetivamente medida. Nessas temperaturas elevadas, a parte externa 
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da tocha deve ser termicamente isolada, o que é feito através de um fluxo tangencial de 

argônio (SKOOG, 2009). 

 O ICP produz, eficientemente, íons para o espectrômetro de massas (MS) conforme 

ilustrado na Figura 8. Para transportar os íons para o MS, é usada uma interface com bomba 

de vácuo de estágio múltiplo. Os íons são extraídos do plasma, que se encontra a uma pressão 

atmosférica, para o espectrômetro de massa à baixa pressão, através de um cone de 

amostragem refrigerado. Na região de baixa pressão ocorre a expansão do gás, contudo, antes, 

uma fração dos íons passa através de outro cone, denominado skimmer, e a maior parte do 

argônio gasoso é bombeada para fora. Os íons são focalizados diretamente no caminho do 

analisador de massas usando lentes que são eletrodos submetidos a diferentes voltagens. A 

principal função da interface é reduzir a pressão e a intensidade do feixe, minimizando a 

perda de íons. As lentes melhoram a sensibilidade e os limites de detecção instrumental 

(SKOOG, 2009). 

 

Figura 8 - Ilustração de um analisador de massas 

 

Fonte:Brooksapplied (2017) 

 

 O tipo mais comum de espectrômetro de massas utilizado é o analisador de massas 

quadripolar. Esse instrumento é mais compacto, de menor custo e mais robusto do que a 

maioria dos outros tipos de espectrômetros de massa. A parte física mais relevante em um 

instrumento quadripolar são as quatro barras cilíndricas e paralelas que atuam como eletrodos, 

conforme observado na Figura 9 (QUEVAUVILLER, 2005). 
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Figura 9 - Analisador de massas quadrupolar 

 

Fonte: Próprio autor 

 

 As barras opostas são conectadas eletronicamente através de uma fonte variável, onde 

um par está conectado ao polo positivo e o outro ao polo negativo. Para obter um espectro de 

massas com o dispositivo, os íons são acelerados para o espaço entre as barras por uma 

diferença de potencial de 5 a 10V. Portanto, em um dado momento todos os íons, exceto 

aqueles que apresentam um valor determinado de m/z, atingem as barras e são convertidos em 

moléculas neutras. Consequentemente, apenas íons que tem valores m/z em um intervalo 

limitado alcançam o transdutor. Comumente, os instrumentos quadripolares distinguem 

facilmente íons que diferem por uma unidade de massa atômica (QUEVAUVILLER, 2005). 

 Outra vantagem que pode ser apontada pela utilização do ICP-MS é em relação aos 

espectros produzidos, geralmente são mais fáceis e simples de interpretar em relação aos 

espectros de outras técnicas. Inicialmente os usuários do ICP-MS alimentaram esperanças na 

existência de um método livre de interferências. Contudo essa expectativa não se concretizou, 

e problemas de interferência são muitas vezes encontrados em espectrometria de massas 

atômicas. Normalmente as interferências espectroscópicas ocorrem quando uma espécie 

iônica no plasma apresenta o mesmo valor m/z, com um íon do analito (SKOOG, 2009). 

 Além das vantagens supracitadas, outro atrativo da ICP-MS são os baixos valores para 

os limites de detecção apresentados pela técnica. Normalmente, os limites de detecção com 

espectrometria de massas variam de 0,02 a 0,7 µg/L com a maioria dos elementos da tabela 

periódica no intervalo compreendido entre 0,02 e 0,1 µg/L (FEIST; MIKULA, 2014). 
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5 MATERIAIS E MÉTODOS 

5.1 CARACTERIZAÇÃO DA ÁREA DE ESTUDO 

 A área de abrangência da pesquisa estendeu-se pelos estados da Paraíba e do Rio 

Grande do Norte, mesorregiões da Borborema, Central Potiguar e Sertão Paraibano, 

especificamente nas microrregiões do Seridó Oriental, Sertão Paraibano e do Seridó 

Ocidental. Conforme observado na Figura 10, os trabalhos em campo foram concentrados nos 

municípios de Parelhas e Santana do Seridó no Rio Grande do Norte, além de Santa Luzia, 

São Mamede, São José do Sabugi, São José de Espinharas e Triunfo na Paraíba. 

Figura 10 - Área de estudo 

 

Fonte: próprio autor 

 

 As principais atividades econômicas dos municípios são: agropecuária, agricultura e 

comércio. Entretanto, convém salientar que, além das atividades supramencionadas, a 

economia dos municípios de Parelhas e Santana do Seridó, recebem um aporte financeiro 

proveniente da mineração. 
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Adotando-se a estimativa populacional de 2017, elaborada pelo Instituto Brasileiro de 

Geografia e Estatística (IBGE), elaborou-se um descritivo da população de cada município 

(Tabela 10). 

Tabela 10 - Descrição populacional dos municípios contemplados na pesquisa. 

MUNICÍPIO ÁREA 
km² 

POPULAÇÃO Ddemográfica 

hab/km² 

DOMICÍLIO 

Urbana Rural Total Urbano Rural Total 

PA 513,51 17.097 3.257 20.354 39,64 5.088 972 6.060 

SS 188,40 1.642 884 2.526 13,41 496 229 725 

SJS 206,92 2.566 1.444 4.010 19,38 747 388 1.135 

SL 455,72 13.541 1.178 14.719 32,30 4.008 344 4.352 

SM 530,73 5.966 1.782 7.748 14,60 1.837 508 2.345 

SJE 725,66 1.617 3.143 4.760 6,56 1.295 812 2.107 

TF 219,87 4.309 4.911 9.220 41,93 2.548 1.304 3.852 
SS:Santana do Seridó; SJS:São José do Sabugi; SL:Santa Luzia; SM: São Mamede;PA:Parelhas;SJE:São José de 

Espinharas; TF:Triunfo; D:densidade. 
 

Fonte: IBGE (2017). 

 

 De acordo com os dados obtidos a partir de um levantamento realizado pelo Serviço 

Geológico do Brasil, em relação à oferta hídrica de água subterrânea no Nordeste brasileiro, 

dentre os 14.617 domicílios inseridos nos municípios em que foi realizada a pesquisa, 8.961 

domicílios, ou seja, 61,44%, utilizam água proveniente da rede geral de abastecimento, os 

demais, utilizam, predominantemente, como fonte hídrica para consumo, água de origem 

subterrânea (CPRM, 2017). 

5.2 COLETA E ACONDICIONAMENTO DAS AMOSTRAS 

 O conhecimento do regime pluviométrico de um local é essencial para caracterização 

do clima e o entendimento da relação do mesmo com os processos de remoção de material 

particulado, a quantidade de substâncias depositadas e/ou transportadas pela chuva. Nesse 

sentido as coletas das amostras foram realizadas em 2015, conforme pode ser observado na 

Figura 11. Nesse período, a área estudada esteve sobre forte escassez de chuvas, portanto, na 

escolha do meses adequados para realização das coletas, foram observadas as taxas de 

precipitação pluviométrica média dentro da climatologia de chuva (1981 a 2010). 
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Figura 11 - Evolução mensal e sazonal das chuvas. 

 

Fonte: CPTEC/INPE (2016). 

 

 As coletas foram realizadas nos meses de abril e outubro, considerando a estimativa 

pluviométrica (1981-2010), entretanto, conforme observado na Figura 11, no período de 

coleta das amostras (2015) as estimativas não se confirmaram, onde foram observadas baixas 

precipitações pluviométricas para o período de coleta, o que inviabilizou a correlação entre os 

dados das estações seca e chuvosa. 

 No procedimento de coleta e preservação das amostras, foram adotadas as 

recomendações estabelecidas no Standard Methods for the Examination of Water and 

Wastewater - seção 7010 B (RICE, 2017). As amostras foram coletadas em recipientes de 

polietileno com capacidade para 10 L, previamente descontaminados por 12 horas com HNO3 

1M. Antes de iniciar cada coleta, os galões foram ambientados com a água a ser coletada, 

procedendo-se com três enxágues. Concomitantemente, foram realizadas medições "in situ" 

para oxigênio dissolvido, pH, condutividade, turbidez e temperatura. 
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 Uma vez coletadas e acondicionadas, as amostras foram encaminhadas ao Laboratório 

de Radioecologia e Controle Ambiental (LARCA) do Departamento de Energia Nuclear da 

UFPE. No laboratório foram submetidas a um processo de filtração, uma vez que o objetivo 

principal deste estudo foi à caracterização de metais e radionuclídeos dissolvidos nas águas 

subterrâneas. A primeira filtração foi realizada com papel de filtro contendo fibra de celulose 

JP 40, com 7 cm de diâmetro e porosidade de 25 μm, para retirada de partículas em suspensão 

e sedimentos. Na segunda filtração, foi empregado papel de filtro JP 42, com 7 cm de 

diâmetro e porosidade de 20 μm para retirada das espécies orgânicas. Posteriormente ácido 

nítrico ultrapuro (60%) foi adicionado até um pH < 2, evitando dessa forma, a sopção de 

radionuclídeos às paredes dos recipientes. 

5.3 METODOLOGIA ANALÍTICA 

 Várias técnicas foram empregadas para investigar a qualidade das águas analisadas, 

tais como: contagens de emissões alfa/beta total ut detector proporcional de fluxo gasoso, 

espectrometria gama de alta resolução para caracterização de 
226

Ra e 
228

Ra; espectrometria de 

massa para determinação dos metais e a análise dos parâmetros físico-químicos pelos métodos 

convencionais. 

5.3.1 Determinação das concentrações alfa e beta total 

 Para determinar as concentrações alfa e beta total foi seguida a metodologia 

estabelecida no IAEA/AQ/19 (IAEA, 2010), onde as amostras foram submetidas a processo 

de aquecimento até atingir à secura em plaquetas de aço inoxidável, em uma faixa de 

temperatura entre 70 - 90°C. Para cada 20 cm
2
 de área da plaqueta foi tomado um volume de 

amostra que não excedeu 100 mg de resíduo para medidas alfa e 200 mg de resíduo para 

medidas beta. 

 Na aquisição dos dados referentes às contagens alfa/beta total foi utilizado um 

contador proporcional de fluxo contínuo, modelo S5E/S5APC, de baixa radiação de fundo e 

marca CANBERRA
®
, instalado na Seção de Análises Radiométricas (SECARA) do Serviço 

de Monitoração Ambiental (SEAMB), do Centro Regional de Ciências Nucleares do Nordeste 

(CRCN/NE). 

 O equipamento apresenta uma massa de 324 kg, volume físico de (75 x 58 x 76) cm; 

possibilidade de operação em intervalos de 0 - 50
o
C para temperatura e 0 - 80% de umidade 

relativa no ar; tempo de contagem ajustável entre (0,2 e 9.999) minutos; adaptação automática 

a tensão e frequência; tempo morto ≤ 1,5%; eficiência ≥ 38% para emissões alfa (
210

Po) e ≥ 
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45% para emissões beta (
90

Sr/
90

Y), considerando um padrão NIST rastreável, geometria 2π, 

fonte pontual (5,08 x 0,3 cm) e plaqueta de inserção de 0,3 cm de diâmetro. Convém ressaltar 

que a eficiência de contagem pode sofrer variações em função da tensão, distância do detector 

e espessura da fonte. 

 Para calibração e determinação da eficiência de contagem do detector foram utilizadas 

fontes padrão de 
241

Am (emissor alfa) certificação 18S07 - IRD e 
90

Sr/
90

Y (emissor beta) 

certificação 20S07 - IRD, com atividades de 579,82 Bq e 2.026,12 Bq, respectivamente. A 

geometria das fontes foram em 2π e o tempo de aquisição das contagens foram ajustados em 5 

minutos. As eficiências de contagem para o detector foram de 49,56  1,05% para contagem 

alfa e de 47,12  0,99% para beta. A leitura de fundo para medidas alfa e beta, que foram 

realizadas em triplicatas foi de 0,0037  0,0012 Bq e 0,0193  0,0030 Bq, nessa ordem. 

 Na determinação dos modelos matemáticos para a correção da auto absorção da 

radiação alfa e beta, apresentados nas Figuras 12 e 13, foram utilizados padrões fornecidos 

pelo Instituto de Radioproteção e Dosimetria - IRD, com atividades de 4 Bq L
-1

 de 
241

Am e 

137
Cs. As soluções foram preparadas, a partir dos padrões em água purificada (18 MΩ), 

apresentaram quantidades de carbonato de sódio (P.A) que variaram entre 0 e 200 mg do sal. 

 

Figura 12 - Correção da auto absorção alfa. 
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Fonte: Próprio autor 
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Figura 13 - Correção da auto absorção beta. 
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Fonte: Próprio autor 

 

 As Equações 6 e 7 indicam os algoritmos para correção da auto absorção em função da 

massa de soluto (m) por área (cm
2
) das plaquetas. 

                                                                          (6) 

                                                                                             (7) 

 Os valores dos ajustes foram significativos, 0,9954 para o modelo da auto absorção 

alfa e 0,9964 para beta. As concentrações das atividades alfa/beta total e as incertezas das 

medidas foram determinadas a partir das Equações 8 e 9, respectivamente. 

                                                                                                                              (8) 

                                                                                                                                  (9) 

 Nas equações citadas acima, representa a atividade da amostra, a taxa de 

contagem bruta da amostra,  a taxa de contagem bruta do branco, a eficiência em função 

da massa de sais, o volume da amostra,  a incerteza da taxa de contagem, (t - student em 

nível de 95% de confiança). 
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 O limite de detecção foi determinado a partir da Equação 10 definida pela normativa 

DOQ-CGCRE-008, estabelecida pelo Instituto Nacional de Metrologia, Normalização e 

Qualidade Industrial (INMETRO, 2011). 

                                                                                                                           (10) 

 Nesta equação,  representa a média dos valores dos brancos da amostra;  o valor 

tabelado t - student com 95% de significância; e  o desvio padrão dos brancos da amostra. 

 Para avaliar a qualidade do procedimento foram realizadas análises e testes em 

soluções de concentrações com atividades alfa e beta entre 0,5 a 1,3 Bq/L e de 1,0 a 4,0 Bq/L, 

respectivamente, elaboradas pelo Instituto Nacional de Radioproteção e Dosimetria (IRD) e 

utilizadas para processo de intercomparação entre laboratórios. 

 Convém observar que, as soluções foram tratadas usando o mesmo procedimento 

adotado para amostras estudadas. Os resultados das análises apresentaram os valores de 0,9  

0,2 Bq/L para medidas alfa, e de 2,0  0,6 Bq/L para medidas beta. Evidenciando uma 

metodologia confiável, uma vez que os dados empíricos estão compreendidos dentro da 

margem estabelecida na intercomparação. 

 

5.3.2 Análise dos isótopos 
226

Ra e 
228

Ra 

 

A caracterização e quantificação dos isótopos do rádio foram realizadas através de 

análises por espectrometria gama de alta resolução. Na obtenção dos dados referentes às 

medidas espectrométricas gama, foi utilizado um detector semicondutor, instalado no 

Laboratório de Radioquímica e Análises Nucleares (LABRAN), do Departamento de Energia 

Nuclear (DEN) da Universidade Federal de Pernambuco (UFPE). 

 O preparo das amostras de água envolveu a redução do volume de cada amostra por 

processo de evaporação, com temperatura variando entre 70 e 90ºC. Posteriormente as 

amostras foram pesadas e acondicionadas em recipientes cilíndricos de polietileno com 

espessura de 0,8 mm, diâmetro de 56 mm e altura 60 mm, hermeticamente fechados e selados 

para estabelecer o equilíbrio radioativo secular entre 
226

Ra, 
228

Ra e seus descendentes de 

meias-vidas curtas, a partir do qual foram iniciadas as análises após no mínimo, 30 dias do 

acondicionamento. 
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 O sistema de medidas é composto por um detector HPGe, marca: Canberra
®
, modelo 

GX2518, cilíndrico coaxial 4,54 cm de diâmetro externo e volume ativo de 41,1 cm
3
 e janela 

de Berílio. Sua resolução é de 1,8 keV para a energia de 1.332 keV do 
60

Co, apresentando 

eficiência intrínseca relativa de 25%. 

 O detector foi montado em um criostato com capacidade máxima para 30 L de 

nitrogênio líquido e apresenta um consumo de 1,8 L/dia de nitrogênio. O detector foi 

acoplado a um pré-amplificador modelo EAGLE Plus MCA (Multichannel analyzer) digital 

contendo 4.096 canais e a um programa computacional Genie 2000, ambos da marca 

Canberra


. 

 A tensão de operação do pré-amplificador foi ajustada em 3 kV, conforme 

especificação do fabricante. O multicanal transforma em sinais digitais os pulsos lineares, 

procedendo à separação por intervalos de energia. No monitor do computador, o resultado é 

obtido através de um espectro que correlaciona o número de contagens e a amplitude do pulso 

(energia). 

 As análises dos espectros obtidos foram realizadas utilizando o programa Genie 2000 

da marca Canberra


. Este programa permite que se escolha uma janela espectral e fornece 

automaticamente informações sobre o fotopico em análise. As janelas espectrais selecionadas 

foram definidas ajustando-se o ROI (region of interest) com razão gaussiana mais próxima 

possível de 1 e menor desvio padrão da área líquida do pico, para cada uma das amostras e 

dos padrões utilizados. 

 Para a calibração em eficiência foram utilizadas fontes padrões de 
226

Ra (C/02/A09 

IRD) e 
228

Ra (C/01/A09 IRD), certificadas pelo Instituto de Radioproteção e Dosimetria 

(IRD). As condições físicas padronizadas para realização das medidas foram: (a) tempo das 

aquisições em 14.400 segundos; (b) padrões posicionadas diretamente no detector, 0 cm, sem 

interposição de barreiras; (c) tempo morto ajustado em função dos níveis de radiação das 

fontes; (d) temperatura do laboratório padronizada em aproximadamente 26°C; (e) umidade 

em torno de 46%. 

 Na elaboração da curva de calibração em eficiência em energia, foram selecionadas 

algumas transições gama específicas, conforme descrito na Tabela 11, utilizando-se como 

critério de escolha, as probabilidades de emissão pelos núcleos de cada isótopo do rádio e 

descendentes, assim como, regiões com menor possibilidade de interferência. 

 

 



64 

Tabela 11 - Fotopicos de interesse para 
226

Ra e 
228

Ra. 

Ra-226 

  
γ Emissor ε Resolução 

186,10 186,22 0,035 
226

Ra 0,04557 0,01139 

241,98 242,17 0,075 
214

Pb 0,01051 0,00880 

295,21 295,67 0,185 
214

Pb 0,00910 0,00769 

351,92 352,66 0,358 
214

Pb 0,00774 0,00651 

609,31 611,18 0,448 
214

Bi 0,00438 0,00460 

Ra-228 

  
γ Emissor ε Resolução 

238,63 238,82 0,433 
212

Pb 0,06580 0,00909 

338,33 338,97 0,113 
228

Ac 0,03669 0,00659 

583,19 584,86 0,852 
208

Tl 0,00887 0,00480 

911,21 914,49 0,266 
228

Ac 0,01367 0,00390 

968,97 972,51 0,162 
228

Ac 0,01113 0,00371 

E: energias; γ: probabilidade de emissões gama; : eficiência. 

Fonte: Próprio autor. 

 Após as aquisições, os espectros foram analisados, as eficiências determinadas para 

cada energia e os resultados plotados em um programa estatístico para elaboração de modelo 

semi-empírico que explica o comportamento das eficiências em função da energia gama do 

radionuclídeo. Na Figura 14 estão relacionados os dados empíricos e o modelo de ajuste 

adotado para definir a curva de eficiência em energia para os padrões de 
226

Ra e 
228

Ra. 

Figura 14 - Curvas de eficiência em energia. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Próprio autor. 
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 O ajuste e modelagem permitiram obter a Equação 11, utilizada para determinar as 

eficiências ajustadas em energia. 

                                                                                                                (11) 

 Nesta equação,  representa a eficiência em energia a ser determinada;  a energia da 

transição gama de interesse e , , , os parâmetros de ajustes, onde os valores para os 

isótopos 
226

Ra e 
228

Ra são apresentados na Figura 14. 

 Atribuindo-se os parâmetros obtidos através do programa estatístico na Equação 11, 

foram obtidos os algoritmos representados pelas Equações 12 e 13, que permitiram os 

cálculos das eficiências ajustadas, considerando as faixas de energia de interesse, com relação 

ao 
226

Ra e 
228

Ra, respectivamente. 

                                                                       (12) 

                                                                  (13) 

 A curva de eficiência em energia é de suma importância quando se pretende realizar 

medidas quantitativas em amostras contendo radionuclídeos. De acordo com Santos Júnior e 

colaboradores (2009), o gráfico que representa as curvas de eficiência, tem como parâmetro as 

eficiências de contagens determinadas em função do radionuclídeo emissor gama e das 

energias características. 

 Essas curvas podem ser consideradas o ponto de partida na determinação das 

eficiências de contagens, e com base nestas, as atividades específicas dos radionuclídeos 

estudados foram determinadas conforme Equação 14, a partir da comparação da atividade 

medida de um radionuclídeo filho, presente na amostra, assumindo-se o estado de equilíbrio 

radioativo. 

                                                                                                                       (14) 

 Onde:  indica a atividade específica do radionuclídeo analisado em Bq/L;  

corresponde ao canal inicial da região de interesse do fotopico,  indica o canal final da região 

de interesse do fotopico,  representa a contagem em cada canal e BG (background);  

representa a eficiência ajustada; γ está associado à probabilidade de emissão gama;  o tempo 

e  o volume da amostra  
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 Convém salientar que, foi subtraída das medidas empíricas, a atividade do fundo 

radioativo (branco), bem como, amostras e branco, foram submetidas à contagem por um 

período de 86.400 s, obedecendo à mesma geometria de detecção. 

 Os erros na determinação das atividades específicas dos radionuclídeos estudados 

estão principalmente associados à incerteza na determinação das áreas dos picos presentes nos 

espectros das amostras e radiação de fundo, conforme apresentado na Equação 15 (HANAN 

et al., 2013). 

                                                                                                                    (15) 

 Considerando que: ,  correspondem às taxas de contagens líquida na linha gama 

( ) para o background e amostra, respectivamente;  é o tempo de contagem real do 

background; e  o tempo de contagem para a amostra. 

 Na determinação do limite de detecção ( ) foram realizadas medidas intercaladas da 

radiação de fundo. Definidas as contagens do background, os limites de detecção foram 

estabelecidos a um nível de confiança de 95% a partir da Equação 16, reformulada de Currie 

(1968). 

                                                                                                        (16) 

 Convém ressaltar que, nesta equação,  indica o número de contagens para o 

espectro do background. As atividades mínimas detectáveis (MDA) das medidas de raios 

gama foram calculadas pela Equação 17 (Currie, 1968). 

                                                                                                                           (17) 

 Nesta equação, representa o limite de detecção; a eficiência no fotopico; γ a 

probabilidade de emissão gama;  tempo e  volume  

 Na determinação da concentração em atividade dos radioisótopos 
226

Ra e 
228

Ra, foram 

inicialmente escolhidos vários picos em função de suas probabilidades de emissão gama. Em 

seguida, foram observados nos espectros, os picos presentes nos padrões e radiação de fundo, 

e assim, foram selecionados aqueles que apresentaram os menores níveis de interferência. 

 Entre as transições gama normalmente utilizadas para a determinação indireta do 
226

Ra 

e do 
228

Ra, foi possível perceber que nas amostras analisadas, para a determinação do 
226

Ra as 
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energias de 351,92 keV e 609,31 keV apresentaram pequenas discrepâncias em suas 

atividades. O mesmo sendo observado na determinação do 
228

Ra para as energias de 911,21 

keV e 968,97 keV, o que possibilitou quantificar os isótopos selecionando os fotopicos com 

menor margem de erro nas regiões de interesse. 

5.3.3 Determinação das doses efetivas 

 Para o cálculo das doses efetivas foram adotadas estimativas da ingestão de água com 

base nos critérios estabelecidos pela WHO (2011), que está de acordo com Food and 

Nutrition Board (2004), e refere-se a uma estimativa mais realista da taxa média anual de 

consumo de água para diferentes faixas etárias da população, focando o clima tropical do 

nordeste brasileiro. Convém destacar que foi estimado um consumo médio anual de 256 L 

para crianças com idade inferior a 1 ano, 475 L para faixa etária de 1 a 2 anos, 584 L para 

faixa etária de 2 a 7 anos, 804 L para faixa etária de 7 a 12 anos, 986 L para faixa etária de 12 

a 17 anos, e de 1.168 L para maiores de 17 anos. 

 A Equação 18 representa a expressão utilizada para o cálculo da dose efetiva interna 

anual total devido a ingestão de água, que inclui a contribuição de todos os nuclídeos 

radioativos, exceto o 
222

Rn e seus produtos de decaimento. 

                                                                                                                       (18) 

 Nesta equação,  (mSv/a) corresponde a taxa de dose efetiva anual total,  (Bq/L) a 

atividade específica do radionuclídeo;  (mSv/Bq) o coeficiente de dose específico do 

radionuclídeo em função da faixa etária (ICRP, 2012) e  (L/a) a taxa de consumo médio 

anual de água. 

 Na Tabela 12 estão indicados os valores dos coeficientes de dose efetiva 

comprometida para membros do público que foram compilados da ICRP-119 e adotados para 

calcular a dose efetiva anual em relação aos isótopos 
226

Ra e 
228

Ra. 

Tabela 12 - Coeficientes de dose por ingestão de água para membros do público (Sv/Bq) em 

função da faixa etária. 

ISÓTOPO 
FATOR POR FAIXA ETÁRIA (10

-6
) 

≤ 1 1 - 2 2 - 7 7 – 12 12 - 17 > 17 
226

Ra 4,7 0,96 0,62 0,80 1,5 0,28 
228

Ra 30 5,7 3,4 3,9 5,3 0,69 

Fonte: ICRP - 67. 
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5.3.4 Risco acumulativo para carcinoma e carcinoma ósseo devido à 

incorporação de 
226

Ra e 
228

Ra 

 No presente estudo, o risco acumulativo para carcinomas foi estimado levando em 

consideração uma expectativa de vida no Brasil de 70 anos. Para a incidência de carcinoma, 

apenas a ingestão durante 60 anos foi considerada efetiva, uma vez que o período mínimo de 

latência para a ocorrência deste tipo de câncer é de 10 anos. Para a incidência de sarcomas 

ósseos, assumiu-se a ingestão durante 65 anos, tendo em vista que, neste caso, o período de 

latência é de 5 anos (Rowland et al., 1978). 

 A ingestão foi convertida em incorporação do rádio na corrente sanguínea através de 

um fator de absorção gastrointestinal de 21% (ICRP 119, 2012). Além disso, o consumo 

diário foi assumido como sendo de 3,2 L, respeitando as recomendações estabelecidas pela 

Organização Mundial da Saúde (WHO, 2011).  

 Com base nestas considerações, para a avaliação do risco foi considerado o método 

proposto por Jacomino et al., (1996), para estimar a incidência de osteosarcoma e carcinoma 

de crânio, promovidas pela ingestão de água, considerando a incorporação de rádio no sangue, 

e ponderando a atividade do 
228

Ra em 2,5 vezes em relação a 
226

Ra para a incidência de 

osteosarcoma. De acordo com os autores, as relações que proporcionam ajustes aceitáveis aos 

dados epidemiológicos em relação ao sarcoma e carcinoma de crânio estão, respectivamente, 

descritas nas Equações 19 e 20. 

                                                                                                                 (19) 

 Sendo:  - Incidência anual excessiva para sarcoma ósseo (pessoa
-1

 ano
-1

);  - 

 incorporada no sangue em Becquerel (Bq). 

                                                                                                                 (20) 

 Onde:  - Incidência anual excessiva para carcinoma de crânio (pessoa
-1

 ano
-1

);  - 

 ingerida em Becquerel (Bq). 

Convém observar que na Equação 20, apenas a atividade do 
226

Ra foi considerada, 

uma vez que a incidência de carcinomas está consideravelmente associada a acumulação e 

decaimento do 
222

Rn nas cavidades do crânio. 
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5.3.5 Determinação da concentração de metais  

 Para determinação dos metais dissolvidos, as amostras foram armazenadas em 

recipientes de polipropileno, previamente descontaminados com solução de ácido nítrico 10% 

v/v durante 12 horas e lavados com água ultra-pura. As amostras foram filtradas através de 

membranas de celulose de 0,20μm, acidificadas com ácido nítrico a 2% v/v e mantidas sobre 

refrigeração (4 a 8ºC) até o momento da análise com espectrômetro de massa com plasma 

indutivamente acoplado (ICP-MS). 

 Os ácidos (HNO3 e HCl) usados na lavagem dos materiais, preservação e digestão das 

amostras, foram purificados em um destilador de ácidos sub-boiling distillacid. A água 

utilizada na preparação de todas as soluções de trabalho foi obtida através de um sistema de 

purificação Milli-Q (Gradiente, modelo A10), com resistividade de 18,2 MΩ cm
-1

. Os 

recipientes utilizados foram descontaminados, balões volumétricos, béqueres e tubos foram 

lavados com extran 2%, e imersos em uma solução de 10% (v/v) de HNO3 por 24h e em 

seguida, enxaguados de 3 a 5 vezes com água ultrapura e secos em capela antes do uso. 

 A análise e determinação das concentrações dos metais dissolvidos em água foram 

realizadas na Seção de Análises Radiométricas (SECARA) do Serviço de Monitoração 

Ambiental (SEAMB), do Centro Regional de Ciências Nucleares do Nordeste (CRCN/NE), 

onde o preparo das soluções e a manipulação das amostras foram realizados em sala limpa. 

Em todos os procedimentos analíticos, foram utilizadas soluções multielementares (tune, 

padrões de calibração, padrões de verificação de calibração e padrões internos, com 

certificados de análises), ácidos destilados e gás argônio. 

 A quantificação dos metais de interesse, U, Th, Ba e Pb, foi realizada utilizando um 

ICP-MS modelo NEXION 300 D (Perkin-Elmer, Norwak, CT), cujas curvas de calibração, 

conforme Figura 15, foram elaboradas a partir de soluções padronizadas e certificadas de 

238
U, 

232
Th, 

135
Ba, 

208
Pb. 

 O equipamento operou com argônio de alta pureza (99,999%, White Martins, Brasil). 

Foi utilizado um nebulizador concêntrico e câmara de nebulização do tipo ciclônica. A 

radiofrequência (RF) selecionada foi de 1.100 watts no modo pulso e as lentes operando entre 

6 e 9 V. 
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Figura 15 - Curvas de calibração para o ICP-MS 

Fonte: Próprio autor 

 

Os resultados das amostras de água foram obtidos usando 50 varreduras de leitura e 3 

replicatas. A vazão de gás no nebulizador foi otimizada para 0,5 a 0,8 L min
-1

 e a bomba 

peristáltica operou em uma rotação de 20 rpm. Na Tabela 13 são resumidas algumas 

características da instrumentação utilizada. 

Embora o equipamento utilizado disponha de cela de reação dinâmica (DRC-ICP-MS) 

para remover interferências poliatômicas, foi utilizado o modo padrão com a válvula de DRC 

vetada. Os limites de detecção do método (LDM) com 95% de significância estatística foram 

determinados preparando-se 7 (sete) brancos, os quais foram medidos de maneira intercalada 

durante as leituras das amostras. 
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Tabela 13 - Instrumentação e parâmetros otimizados para o método proposto. 

INSTRUMENTAÇÃO NEXION 300 D (Perkin Elmer) 

Nebulizador Concêntrico 

Câmara de nebulização Ciclônica 

Tocha, bicoinjetor Quartzo 

Lentesiônicas 6 - 9 V 

Potência de Radio Frequência (RF) 1100 W 

Vazão do gás de Nebulização 0,5 a 1,0 L min
-1

 

Vazão do gás do plasma 15 L min
-1

 

Vazão do gás auxiliar 1,2 L min
-1

 

Isótopos U, Th, Ba, Pb. 

INTERFACE CONES DE NÍQUEL 

Cone de amostragem  1,1 mm de diâmetro do orifício 

Skimmer 0,9 mm de diâmetro do orifício 

ICP-MS 

Tempo de integração 2000 ms 

Replicatas 3 

Leituras  1 

Vazão 1,0 mL min
-1

 

Fonte: Próprio autor. 

 Considerando a normativa DOQ-CGCRE-008, o limite de detecção foi calculado a 

partir da Equação 21, com resultados variando entre 0,0013 a 0,0485μg/L. 

                                                                                                                           (21) 

 O Limite de Quantificação (LQ) dos analitos foi determinado a partir da Equação 22 

adotada no DOQ-CGCRE-008. 

                                                                                                                        (22) 

 Assumindo que  corresponde a média dos valores dos brancos, e  representa o 

desvio padrão dos brancos. 
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6 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

6.1 ANÁLISES FÍSICO-QUÍMICAS 

 Os resultados das análises físico-químicas para as amostras de água estão descritos na 

Figura 16, onde pode ser observado valores gerais referentes aos parâmetros de pH, turbidez, 

temperatura, condutividade elétrica, oxigênio dissolvido e sólidos totais dissolvidos. 

Figura 16 - Parâmetros Físico-Químicos da água. 
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 A amplitude de variação observada pode ser justificada, conforme afirma Casali 

(2008), pela composição química das águas quando influenciadas por contaminantes e 

formação geológica. Dessa forma pode ser evidenciado através da Figura 16, que a 

composição das águas sofreu alterações, indicando que ocorreram flutuações em suas 

qualidades. 

 O pH das amostras analisadas variaram entre 6,04 e 8,70, com média de (7,58  0,76). 

De acordo com Chakrabarti e colaboradores (2011), o pH influência tanto no equilíbrio 

geoquímico, quanto na solubilidade de muitas espécies incluindo metais na água subterrânea. 

Além disso, os autores afirmam que a condição de pH básico (pH > 7) promove a precipitação 

de hidróxidos, diminuindo a mobilidade dos elementos associados. Convém destacar que mais 

de 75% das amostras analisadas apresentaram valores de pH superiores a 7. 

 Ainda em relação aos dados do pH foi possível perceber um equilíbrio entre as 

concentrações de dióxido de carbono ( ), íons carbonato ( ) e bicarbonato ( ), 

uma vez que essas espécies exercem um efeito tampão sobre o pH, razão pela qual pode ser 

observada uma flutuação do pH nas águas analisadas entre 6,04 e 8,70, com predominância de 

íons bicarbonato nessa faixa de valores. Outro aspecto a ser observado, refere-se aos valores 

do pH dessas águas, que estão dentro dos limites da Portaria Nº 2914/11, que estabelece 

valores entre (6,0 - 9,5) como sendo considerados adequados ao consumo humano. 

 As estimativas dos Sólidos Totais Dissolvidos (STD) variaram de 47,94 a 1.032,82 

mg/L, com média de (199,19  190,30) mg/L. Além disso, é possível inferir que 90,24% das 

amostras analisadas são consideradas como potáveis, uma vez que apresentam valores para 

STD inferiores a 1.000 mg/L, que é o valor máximo permitido pela Portaria Nº 2914/11. O 

coeficiente de variação de 95,54% para média amostral possibilita evidenciar que existiram 

variações na constituição de cátions e ânions, proporcionando alterações na composição 

físico-química das amostras avaliadas. 

 Os valores de condutividade elétrica variaram de 74,30 a 1.601,28 µS/cm. Os pontos 

de maiores valores de condutividade elétrica também foram os que apresentaram maiores 

valores de sólidos totais dissolvidos. Neste sentido, quanto mais sólidos dissolvidos presentes 

na água, maior será a condutividade elétrica, conforme constatado na Figura 16. 
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 Cabe ressaltar que a condutividade elétrica não apresenta um valor máximo 

determinado pela Portaria Nº 2.914/11, porém, com mais de 75% das amostras apresentando 

valores inferiores a 280 µS/cm percebe-se que este é um valor baixo, de acordo com estudos 

realizados em águas subterrâneas (ALMEIDA, 2012). 

 Em relação ao oxigênio dissolvido (OD), tais valores nas amostras ficaram entre 6,00 

a 13,70 mg/L, com média de (7,99  1,57) mg/L. De acordo com o Portaria Nº 2.914/11, em 

qualquer amostra, o oxigênio dissolvido não pode ser inferior a 6 mg/L. Neste aspecto, todas 

as amostras atendem ao critério mínimo estabelecido pela Portaria, inferindo-se sobre as 

mesmas, uma baixa incidência de microorganismos decompositores, que geralmente estão 

associados a contaminação do aquífero através do depósito de esgoto doméstico e/ou 

industrial. 

 Para utilização de água subterrânea com a finalidade do consumo, a Portaria Nº 

2.914/11 estabelece que o valor máximo permitido para turbidez deve ser de 0,5 uT. Quando 

se considerou turbidez abaixo de 0,5 uT foi observado um elevado percentual de amostras que 

estão em conformidade com a resolução (63,4%). 

 A turbidez da água dos poços analisados variou de 0,14 a 244,95 uT, com uma média 

amostral de 17,14 uT. Dentre as amostras analisadas, 36,6% ficaram fora do padrão de 

potabilidade. Vale salientar que, geralmente, as águas subterrâneas têm baixos valores de 

turbidez, devido ao efeito filtro do solo. Entretanto, em alguns casos, águas ricas em ferro 

podem apresentar uma elevação na turbidez quando em contato com o oxigênio do ar. 

 Em relação à temperatura, as amostras analisadas apresentaram uma média de 

24,86°C, variando de 23,30 a 26,70ºC. Para melhor compreensão das faixas de temperatura 

das águas subterrâneas das regiões estudadas, optou-se por seguir a convenção de Custódio e 

Llamas (1996), onde as águas são consideradas: hipotermal (T < 25 
0
C); mesotermal (25 ºC > 

T > 35
0
 C); termal (35

0
C < T < 45

0
C); e hipertermal (T > 45 ºC). Dessa forma, segundo a 

classificação mencionada, dentre as 41 amostras analisadas, 19 (dezenove) são hipotermais, e 

22 (vinte e duas) mesotermais. A variação encontrada pode ser justificada pelas diferentes 

profundidades dos poços e o grau geotérmico, pois, em aquíferos freáticos, poços mais 

profundos tendem a apresentar temperatura mais elevada em relação a poços menos 

profundos. 
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6.2 ANÁLISES DOS METAIS 

 Os resultados obtidos em relação a determinação das concentrações dos metais 

dissolvidos em amostras oriundas de águas subterrâneas são apresentados a seguir. Na Tabela 

14 podem ser observados dados descritivos que sintetizam os resultados da determinação das 

concentrações de urânio natural, tório, chumbo total e bário nas amostras de água 

investigadas. Todos os valores encontrados foram determinados levando-se em consideração 

os limites de detecção instrumental (LD) para cada metal. Os desvios foram calculados para 

uma faixa de 95% de confiança. 

Tabela 14 - Estatística descritiva da concentração dos metais. 

METAL 
CONCENTRAÇÃO (µg.L

-1
) 

Média  Desvio Mediana Mínimo - Máximo 

Pb 15,42  13,06 17,20 0,29 - 50,10 

U 43,84  79,04 6,39 0,04 - 360,40 

Ba 202,13  269,52 123,00 11,04 - 1311,20 

Th 0,40  0,70 0,15 0,05 - 2,1 

Fonte: Próprio autor 

 Analisando os resultados apresentados na Tabela 14 e comparando com os valores 

determinados pela Portaria Nº 2.914/11, pode ser observado que não são estabelecidos limites 

de tolerância para o tório. Além disso, apenas 19,51% das amostras apresentaram 

concentrações superiores ao limite de detecção do ICP-MS, com média amostral de 0,40 μg/L 

e concentrações com valores mínimos e máximos de 0,05 e 2,1 μg/L, respectivamente. Esse 

fato pode ser explicado pela baixa solubilidade do tório na água, permitindo que este elemento 

fique retido, preferencialmente, na fase sólida ou na interface sólido - água. Além disso outro 

aspecto que também ser considerado são as concentrações de tório na rocha quando 

comparadas com as do urânio. 

 Convém destacar que um percentual considerável das amostras (80,49%), conforme 

observado na Figura 17d, apresentaram valores para concentrações, abaixo do limite de 

detecção. No entanto isso não implica que o elemento não esteja presente nas amostras, mas 

que suas concentrações estão abaixo do limite de detecção do equipamento, que foi de 0,027 

μg/L para o tório. Dificuldades na quantificação desse metal são esperadas, tendo em vista 

que uma das principais características do tório, no ambiente aquático, refere-se à sua 

mobilidade, sendo removido desse ambiente por precipitação, sorção da superfície mineral ou 

complexado com a matéria orgânica. 
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 No que se refere ao bário pode ser observado na Figura 17b que, embora o valor 

médio de 202,13 μg/L esteja bem abaixo do valor máximo permitido (700 μg/L), existem 

amostras que excederam o valor apontado pela Portaria em aproximadamente 2 vezes. Como 

já descrito na revisão de literatura, a ocorrência de bário em água subterrânea, pode variar de 

50 a 1.000 μg/L. 

 Os valores elevados de bário na área estudada podem estar relacionados à dissolução 

de barita e/ou feldspatos potássicos que são ricos em bário. Tal hipótese pode ser reforçada 

em trabalhos desenvolvidos por Barcha (1980) e Savazzi (2008), onde foram observados 

valores de bário que variaram de 1.000 a 5.000 μg/L em regiões com elevados teores de barita 

e feldspatos potássicos. 

Figura 17-Concentração dos metais nas amostras analisadas. 
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 A concentração do chumbo em 16 (dezesseis) dos 41 (quarenta e um) pontos 

amostrados, manteve-se abaixo de 0,070 μg/L (limite de quantificação). As concentrações 

variaram entre 0,29 e 50,10 μg/L, com valor médio de 15,42 μg/L. Conforme pode ser 

verificado na Figura 17c, 9 (nove) pontos, cerca de 22% das concentrações obtidas, ficaram 

acima do limite estabelecido pela Portaria Nº 2.914/11, que é de 10 μg/L. 

 Nesse contexto, diante das elevadas concentrações obtidas para o chumbo, e sua 

relevante toxicidade, esses pontos devem ser monitorados com o objetivo de mapear 

geoquimicamente sua distribuição e concentração no tempo e espaço, tendo como linha base 

os dados obtidos neste estudo. A origem do chumbo nesses poços deve, portanto, ser 

investigada, assim como, sua localização em relação às fontes potenciais de poluição. Além 

disso, convém observar, que trata-se de uma região anômala em radionuclídeos naturais, 

muito provavelmente as elevadas concentrações de chumbo podem ser atribuídas aos teores 

de urânio e tório existentes em solos e rochas, pois 98,4% de todo chumbo do planeta é 

proveniente das séries radioativas naturais (MAGILL et al., 2012). 

 Esses valores baixos para o chumbo encontrados nas amostras de água, justifica-se 

pelo fato de que normalmente a maior parte do chumbo fica retida nos sedimentos, e muito 

pouco é transportado para as águas subterrâneas, dado que o chumbo tem a tendência de 

formar compostos de baixa solubilidade com uma grande quantidade de ânions, normalmente 

encontrados em águas subterrâneas, tais como hidróxidos, carbonatos, sulfatos e fosfatos, que 

possuem baixa solubilidade e tendem a precipitar. Entretanto, de acordo com Oliveira e 

colaboradores (2006), a concentração do chumbo nas águas, dependem do pH e do total de 

sais dissolvidos. 

 O valor máximo permitido para a concentração de urânio em águas utilizadas para 

consumo humano definido pela Portaria Nº 2914/11 é de 30 μg/L. Conforme mostrado na 

Tabela 15, as concentrações de urânio variaram de 0,04 a 360,40 μg/L, com média amostral 

de 43,84 μg/L. Na Figura 17a pode ser observado que 12 (doze) dos 41 (quarenta e um) 

pontos monitorados apresentaram concentrações superiores a 30 μg/L. Convém destacar que, 

um deles apresentou concentração de urânio com valor de 360,40 μg/L, o que é cerca de 12 

(doze) vezes maior que o valor máximo permitido. Em escala global, as concentrações de 

urânio geralmente variam de 0,1 a 10 μg/L em águas subterrâneas (WU et al., 2014). 

Contudo, estudos apresentando níveis diferenciados de urânio em águas subterrâneas, tais 

como Nelson e colaboradores (2015) e Stromman e colaboradores (2013), tem se tornado 

cada vez mais frequentes na literatura. 
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 Um programa de avaliação da qualidade da água realizado pelo "National Uranium 

Resource" analisou 55.000 amostras de águas subterrâneas nos Estados Unidos, apresentando 

como resultado um teor médio de urânio de 4,8 μg/L, com uma variação de 0,01 a 946 μg/L 

(USGS, 2006). Outro estudo realizado com 5.474 amostras de água de torneira de vários 

países europeus, apresentou uma concentração média de urânio de 2,2 μg/L e valores acima 

de 30 μg/L foram relatados na Alemanha, França, Suécia e Suíça (EFSA, 2009). 

 Para Bonotto (2008) os teores de urânio em águas subterrâneas variam de acordo com 

a litologia do local, e valores acima 4 μg/L são considerados como anômalos. Nessa 

perspectiva, 61% dos pontos analisados neste estudo podem ser considerados como anômalos. 

 Estudo desenvolvido por Salonen e colaboradores (2002) determinou as atividades de 

238
U e outros radionuclídeos em diferentes poços espalhados pela Finlândia. Os resultados 

indicaram que as maiores atividades para 
238

U foram encontradas em águas de poços sob 

influência de rochas graníticas. Convém ressaltar que, de acordo com o mapeamento 

geológico do Departamento Nacional de Produção Mineral, a área de estudo contemplada 

nesta pesquisa é caracterizada pela ocorrência de rochas com níveis mais acentuados de 

urânio, tais como, as graníticas e pegmatitos graníticos. 

 Na Tabela 15 pode ser observado os resultados dos testes estatísticos de correlações de 

Pearson (r), a um nível de confiança de 95%, entre as concentrações dos metais, pH e sólidos 

totais dissolvidos. 

Tabela 15 - Coeficientes de correlação entre concentração dos metais, pH e STD. 

 
Urânio Tório Bário Chumbo pH STD 

Urânio 1,0000      

Tório -0,0004 1,0000     

Bário -0,2371 -0,0575 1,0000    

Chumbo 0,8824 0,2084 -0,2553 1,0000   

pH -0,5156 0,0469 0,3142 -0,5966 1,0000  

STD 0,8090 -0,0737 -0,2004 0,8115 -0,5603 1,0000 

Legenda:STD - sólidos totais dissolvidos 

Fonte: Próprio autor. 

 Através da matriz de correlação pode ser observada a relação entre as variáveis 

selecionadas. Dentro desse contexto, infere-se que 24% dos coeficientes de correlação 

apresentam valores significativos em nível de 5% de probabilidade pela correlação Pearson, 

demonstrando um baixo índice de correlação entre as variáveis de qualidade de água 
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selecionadas. Tal fato demonstra que apenas algumas variáveis estudadas compartilham 

fatores comuns. 

 Baseando-se nos resultados das correlações de Pearson, mostradas na Tabela 15, pode-

se concluir que os metais urânio e chumbo, possuem correlação significativa entre si, 

indicando que possuem perfis de distribuição semelhantes ao longo dos pontos de coleta. Os 

metais tório e bário não apresentaram correlação com nenhum dos outros metais estudados, 

demonstrando possuir comportamento aleatório aos demais metais. 

 Conforme estudo desenvolvido por Diop e colaboradores (2014), o pH é um parâmetro 

de grande influência sobre os processos que envolvem a disponibilidade dos metais, dessa 

forma, a análise dos resultados das correlações apresentadas na Tabela 15, indicam que o pH 

se correlacionou de forma negativa e moderada com urânio e chumbo. Provavelmente essa 

correlação deva-se a ambientes levemente ácidos, com predominância de íons ( ) e uma 

média mobilidade para os metais avaliados (urânio e chumbo). Entretanto, seria necessário 

um monitoramento mais contínuo para verificar se o pH pode atingir valores mais baixos a 

ponto de permitir liberação dos metais do sedimento à coluna de água. 

 Os sólidos totais dissolvidos podem demonstrar prováveis fontes de metais, devido à 

erosão e lixiviação do solo. Ao realizar a correlação entre a concentração dos metais e os 

resultados de sólidos totais dissolvidos, verifica-se uma forte e positiva correlação da ordem 

de 0,8090 e 0,8115 para urânio e chumbo, respectivamente. Segundo Anjos (2003), a água é o 

maior vetor de transporte de metais na litosfera, na qual, os sólidos presentes nas águas 

subterrâneas podem conduzir expressivas quantidades de metais, proporcionando a interação 

com o compartimento hidrológico e com os ciclos biogeoquímicos. 

6.3 ANÁLISES RADIOMÉTRICAS 

 Neste tópico são apresentados os resultados da análise radiométrica envolvendo 

atividades alfa e beta total, atividades específicas para 
226

Ra e 
228

Ra, razão 
226

Ra/
228

Ra, doses 

efetivas por ingestão, e estimativa para risco estocástico de carcinoma de crânio e 

osteosarcoma em amostras de águas subterrâneas. Na Tabela 16 pode ser observado os dados 

empíricos referentes às contagens alfa e beta total, além da caracterização em termos de 

concentrações em atividade para isótopos do rádio, especificamente, 
226

Ra e 
228

Ra. 
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Tabela 16 - Dados referentes a análise radiométrica. 

Amostra 
Alfa/Beta total (Bq.L

-1
)  Atividade (Bq.L

-1
) 

α β  
226

Ra 
228

Ra 

W01 < LD 3,99  0,10  0,56  0,02 0,50  0,01 

W02 0,12  0,03 2,70  0,09  0,44  0,01 0,34  0,01 

W03 < LD 1,46  0,05  0,09  0,01 0,14  0,01 

W04 < LD 0,43  0,04  0,63  0,04 0,08  0,01 

W05 < LD 0,58  0,04  0,36  0,05 0,09  0,01 

W06 0,29  0,02 0,90  0,05  0,66  0,01 0,10  0,01 

W07 0,22  0,04 1,72  0,07  0,18  0,03 0,09  0,02 

W08 < LD
1
 0,15  0,04  0,49  0,05 0,05  0,01 

W09 0,38  0,05 1,15  0,06  0,63  0,06 0,09  0,03 

W10 0,95  0,08 2,55  0,10  1,80  0,15 0,25  0,04 

W11 0,63  0,07 1,46  0,07  2,23  0,01 0,17  0,03 

W12 < LD 1,57  0,07  0,67  0,01 0,13  0,01 

W13 0,59  0,06 5,25  0,13  1,52  0,02 1,27  0,16 

W14 0,46  0,06 1,24  0,07  0,63  0,03 0,09  0,02 

W15 0,36  0,05 0,80  0,06  0,44  0,07 0,08  0,01 

W16 0,17  0,04 2,56  0,09  0,22  0,03 0,23  0,04 

W17 < LD 0,60  0,04  0,33  0,06 0,08  0,01 

W18 0,10  0,03 0,56  0,04  0,24  0,05 0,07  0,01 

W19 0,12  0,03 0,85  0,05  0,62  0,09 0,09  0,02 

W20 0,22  0,04 2,04  0,08  0,78  0,03 0,71 0,05 

W21 1,19  0,09 8,93  0,16  3,77  0,18 1,01  0,02 

W22 < LD 0,15  0,02  0,78  0,15 0,02  0,01 

W23 0,23  0,04 1,20  0,06  0,70  0,08 0,12  0,02 

W24 < LD 0,49  0,04  1,15  0,01 0,05  0,01 

W25 0,29  0,04 0,63  0,05  0,20  0,02 0,07  0,01 

W26 < LD 0,30  0,03  0,83  0,04 0,03  0,01 

W27 0,19  0,04 0,58  0,05  0,50  0,04 0,03  0,01 

W28 < LD 0,52  0,10  0,46  0,03 0,05  0,01 

W29 < LD 0,45  0,06  0,17  0,04 0,05  0,01 

W30 0,61  0,06 2,63  0,09  1,07  0,02 0,19  0,03 

W31 0,88  0,08 3,01  0,10  2,10  0,05 0,31  0,01 

W32 < LD 0,71  0,05  0,48  0,02 0,04  0,01 

W33 < LD 3,26  0,10  0,92  0,03 0,67  0,04 

W34 0,08  0,03 0,89  0,05  0,19  0,02 0,07  0,01 

W35 0,14  0,03 0,90  0,05  0,23  0,01 0,07  0,01 

W36 < LD 0,64  0,04  0,58  0,05 0,05  0,01 

W37 < LD 0,34  0,03  0,28  0,02 0,03  0,01 

W38 0,29  0,04 0,90  0,06  0,30  0,01 0,05  0,01 

W39 0,10  0,03 0,63  0,05  0,60  0,03 0,04  0,01 

W40 0,14  0,03 0,44  0,04  0,63  0,01 0,05  0,01 

W41 < LD 1,11  0,06  0,57  0,05 0,17  0,01 

LD 0,03  0,002 0,06  0,01  0,20  0,009 0,02  0,001 
Legenda: LD (limite de detecção) 

Fonte: Próprio autor 
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 Os resultados observados na Tabela 16, são referentes às concentrações em atividade 

encontradas em poços utilizados para complementação dos recursos hídricos disponibilizados 

para população, sobretudo, em períodos onde é necessário um enfrentamento sistemático da 

crise hídrica. Observando os resultados obtidos é possível verificar que algumas 

concentrações descritas para alfa total são inferiores ao limite de detecção (0,03 Bq/L). 

Estudos desenvolvidos por Souza e colaboradores (2005); Silva Filho e colaboradores (2013) 

e Polkowska - Montrekn e colaboradores (2015), também relataram dificuldades na detecção 

de baixas concentrações em atividade para emissões do tipo alfa, tendo como ponto de 

interseção para causa/efeito, o fenômeno de auto-absorção. Contudo, a técnica utilizada foi 

eficiente considerando o objetivo que se destinou de avaliar a adequação das águas analisadas 

ao padrão radiológico estabelecido na Portaria Nº 2.914/11 do Ministério da Saúde. 

 Os resultados da Tabela 16 foram sumarizados na Tabela 17, com parâmetros 

estatísticos descritivos para os 41 pontos de fornecimento de água que foram monitorados. Na 

mesma tabela, também pode ser observado os resultados da razão entre as concentrações em 

atividade para 
226

Ra e 
228

Ra. 

Tabela 17 - Dados da estatística descritiva em relação às atividades específicas. 

Atividade (Bq.L
-1

) Média  Desvio Mediana 25% - 75% Min – Máx 

Alfa total 0,36  0,30 0,26 0,14 - 0,49 0,08 - 1,19 

Beta total 1,49  1,64 0,90 0,58 - 1,72 0,15 - 8,93 
226

Ra 0,73  0,69 0,58 0,33 - 0,78 0,09 - 3,77 
228

Ra 0,19  0,27 0,09 0,05 - 0,17 0,02 - 1,27 
228

Ra/
226

Ra 0,31  0,11 0,17 0,11 - 0,32 0,03 - 1,56 

Fonte: Próprio autor. 

 Através da análise dos dados pode ser constatada uma grande variação nos valores de 

concentração em atividade para emissões alfa e beta total. Dentre as amostras analisadas, a 

concentração máxima para emissões alfa foi de 1,19 Bq/L e o valor médio 0,36 Bq/L. Em 

relação às emissões beta, os valores médio e máximo foram de 1,49 e 8,93 Bq/L, 

respectivamente. 

 A Portaria Nº 2.914/11, em seu artigo 38, indica os níveis de triagem que conferem 

potabilidade da água do ponto de vista radiológico, cujos valores de concentrações em 

atividade não devem exceder 0,5 Bq/L para atividade alfa total e 1Bq/L para beta total. Nesse 

sentido, pode ser inferido em função das médias, que as amostras provenientes dos pontos 

monitorados não atendem aos critérios de potabilidade especificados para as emissões beta 

total. 
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 Na distribuição de frequência das concentrações mostradas na Figura 18, os resultados 

indicam que cerca de 80% dos pontos estão acima do limite de detecção, 0,03 Bq/L para 

medidas alfa e 0,06 Bq/L para medidas beta. Além disso, pode ser observada uma assimetria 

positiva para contagens alfa e beta total, caracterizadas por uma elevada concentração de 

valores abaixo de 0,26 Bq/L e 0,90 Bq/L que correspondem aos valores das medianas para as 

medidas alfa e beta, respectivamente. 

Figura 18 - Distribuição de frequência para medidas alfa e beta totais. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Próprio autor. 

 Na Tabela 18 podem ser observados valores médios em relação as atividades alfa e 

beta total em matriz semelhante a analisada, nesse caso, a água subterrânea. A comparação 

entre as variações e as médias evidenciam que as atividades mensuradas podem ser 

consideradas diferenciadas quando comparadas a outras regiões do planeta. 

 Os estudos desenvolvidos por Jobbágy e colaboradores (2011) e Turhan e 

colaboradores (2013), ambos em águas subterrâneas, determinaram valores médios para as 

atividades alfa total de 0,189 Bq/L e 0,192 Bq/L, respectivamente. Convém observar que o 

valor médio determinado para atividade alfa total apontado nesse estudo é de 0,36 Bq/L, 

portanto, cerca de 02 (duas) vezes maior que os elencados nos estudos supracitados. Em 
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relação a atividade beta total o valor médio apontado no presente estudo de 1,49 Bq/L, é 

consideravelmente mais elevado que os valores apontados na Tabela 18. 

Tabela 18 - Comparação entre atividades alfa e beta total. 

Local Alfa total (Bq/L) Beta total (Bq/L) Referência 

Variação Média Variação Média 

São Paulo 

(Brasil) 
0,001 - 0,428 0,055 0,12 - 0,86 0,28 

Bonotto et al. 

(2009) 

Delta Steel 

(Nigéria) 
0,0064 - 0,0182 0,0135 0,046 - 0,126 0,092 

Ogundare et al. 

(2015) 

Balaton Upland 

(Hungria) 
0,026 - 1,729 0,189 0,033 - 2,015 0,209 

Jobbágy et al. 

(2011) 

Cappadocia 

(Turquia) 
0,08 - 0,38 0,192 0,12 - 3,47 0,579 

Turhan et al. 

(2013) 

Presente estudo 0,08 - 1,19 0,36 0,15 - 8,93 1,49  

Fonte: Próprio autor. 

 Na Figura 19 pode ser observado os níveis de radioatividade alfa e beta total. O valor 

de referência adotado pela Portaria Nº 2.914/11 para radioatividade alfa total foi excedido em 

6 (seis) pontos amostrados, com resultados compreendidos entre 0,59 e 1,19 Bq/L. Em 

relação a radioatividade beta total, 18 (dezoito) pontos apresentaram concentrações em 

atividade superiores ao valor de referência. Convém destacar que existem pontos que chegam 

a exceder em várias vezes os valores de referência, tais como, os valores discrepantes 

(outliers) de 1,19 Bq/L para atividade alfa e 8,83 Bq/L para atividade beta. 

 Especificamente para as concentrações em atividade beta total, cujos valores 

excederam o valor de referência em até cerca de 9 vezes, não se deve assumir inicialmente 

uma inadequação aos critérios de potabilidade, uma vez que de acordo com Bonotto e Bueno 

(2008), essas determinações normalmente incluem a contribuição do 
40

K, um radioisótopo 

emissor beta de ocorrência natural e de grande relevância radioecológica. 

A Portaria Nº 2.914/11 estabelece que, caso os níveis de triagem citados sejam 

superados, deve ser realizada análise específica para os radionuclídeos presentes e o resultado 

deve ser comparado com os valores máximos permitidos, estabelecidos no Anexo IX da 

Portaria, que são de 1 Bq/L e de 0,1 Bq/L para 
226

Ra e 
228

Ra, respectivamente. Além disso, 

dados sobre concentração em atividade para 
226

Ra e 
228

Ra, em águas subterrâneas na região 

nordeste são relativamente escassos, sendo as determinações geralmente realizadas apenas 

quando existe a possibilidade de contaminação devido à mineração de urânio ou utilização de 

fertilizantes fosfatados. 
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Figura 19 - Atividades alfa e beta total em amostras de água da área de estudo 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Próprio autor 

 Neste contexto e considerando os resultados apresentados na Tabela 17, observa-se 

que as concentrações em atividade para 
226

Ra variaram de 0,09 a 3,77 Bq/L, e as 

concentrações em atividade de 
228

Ra variaram de 0,02 a 1,27 Bq/L. Também pode ser notado 

que as dispersões dos valores médios das concentrações em atividade para 
226

Ra e 
228

Ra foram 

bastante representativos, em torno de 95% e 142%, respectivamente, semelhante ao 

comportamento observado na distribuição de frequências das concentrações alfa e beta total. 

 Ainda em relação as concentrações em atividade para os isótopos do rádio, pode ser 

observado que as maiores concentrações tanto para 
226

Ra quanto para o 
228

Ra, foram 

evidenciadas nas amostras W10, W11, W13, W21, W30 e W31. Esses poços estão localizados 

em 02 (dois) municípios, a saber: São José do Sabugi (PB) e Santana do Seridó (RN). Essas 

altas concentrações podem estar relacionadas ao alto teor salino que normalmente acabam 

facilitando a lixiviação do rádio. Também deve ser observado que o pH tem um impacto 

direto no comportamento de adsorção do rádio, onde valores baixos, como os determinados 

nas amostras supracitadas, fazem com que o rádio na forma de Ra
2+

 não seja fixado nos grãos 

minerais da rocha, permanecendo móvel na água subterrânea. 
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 A Figura 20 detalha a distribuição de frequência para as atividades dos isótopos do 

rádio, mostrando assimetria positiva para os valores das concentrações específicas. Com 

valores de "outliers" que correspondem a 3,77 Bq/L para 
226

Ra e 1,27 Bq/L para 
228

Ra. A 

variabilidade observada nas concentrações de 
226

Ra e 
228

Ra, pode estar relacionada ao fato de 

se ter avaliado um grupo heterogêneo de amostras de água subterrânea, originárias de 

unidades geológicas bastante diferentes dentro da área de estudo, além de outros fatores, tais 

como, as diferenças no comportamento geoquímico dos radionuclídeos, a pouca solubilidade 

do tório em relação ao urânio, e o fato de serem originados a partir de séries de decaimento 

diferentes. 

 

Figura 20 - Distribuição de frequência em atividades para Ra-226 e Ra-228. 

-1

0

1

2

3

4

-0.6

-0.4

-0.2

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

1.2

1.4

A
ti
v
id

a
d
e
 (

B
q
/L

)

Ra-228

Ra-228

A
ti
v
id

a
d

e
 (

B
q
/L

)

Ra-226

 

Fonte: Próprio autor. 

 

 Analisando a Figura 21, e considerando o atendimento aos limites estabelecidos, é 

possível observar que, para vários pontos monitorados, as concentrações em atividade para 

226
Ra e 

228
Ra, excederam os valores máximos permitidos (VMP). Dentre as amostras 
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analisadas, 7 (sete) apresentaram valores superiores ao VMP para 
226

Ra, com concentrações 

variando de 1,15 a 3,77 Bq/L. Em relação ao 
228

Ra, o VMP foi excedido em 15 (quinze) 

amostras, apresentando concentrações que variaram de 0,12 a 1,27 Bq/L. Dessa forma, pode 

ser inferido que 54% das amostras analisadas não atenderam as prerrogativas de potabilidade 

descritas no anexo IX da Portaria Nº 2.914/11. Além disto, foram observados pontos que 

excedem, aproximadamente, em 4 e 13 vezes, os VMP estabelecidos para 
226

Ra e 
228

Ra, 

respectivamente. 

 

Figura 21. Atividades do Ra-226 e Ra-228 em amostras de água da área de estudo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: Próprio autor 

 A Figura 21 permite observar que as concentrações de 
226

Ra presentes nas águas 

subterrâneas estudadas neste trabalho, foram superiores as do 
228

Ra, exceto nas amostras W03 

e W16. Estes dados podem estar relacionados com a lixiviação preferencial do 
226

Ra para a 

solução, em função do dano causado as estruturas cristalinas dos materiais, provocados pelos 

recuos alfa ao longo da série de decaimento do 
238

U. Outro aspecto a ser considerado é a 

diferença entre as meias-vidas físicas dos isótopos. Em uma região onde não exista grandes 

concentrações de tório, ou um aporte contínuo de 
228

Ra ao sistema, em cerca de 60 anos 

(tempo total equivalente a dez meias-vidas), este radioisótopo apresentará concentrações 

ínfimas, demonstrando uma concentração significativamente reduzida em relação ao 
226

Ra, 

cujo o tempo de meia-vida é de 1.602 anos. 
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 Na Tabela 19 podem ser observados alguns estudos relacionados a caracterização de 

isótopos do rádio em água, particularmente, para os isótopos 
226

Ra e 
228

Ra. Assim como 

inferido para as determinações alfa e beta total as águas subterrâneas da região estudada, nesta 

pesquisa, apresentam níveis de concentração em atividade que podem considerados como 

diferenciados em relação a outras regiões do planeta. 

Tabela 19 - Comparação entre atividades para isótopos do rádio. 

Local 
226

Ra (Bq/L) 
228

Ra (Bq/L) Referência 

Variação Média Variação Média 

Polônia 0,013 - 0,530 - 0,051 - 0,392 - Chau et al. (2009) 

França 0,002 - 0,005 - 0,002 - 0,007  Porras et al. (2017) 

EUA - 0,15 - 0,42 
Landsberg e George 

(2013) 

Alemanha - 0,056 - 0,046 
Beyermann et al. 

(2010) 

Brasil - 0,45 - 0,014 Godoy et al. (2006) 

Presente estudo 0,09 - 3,77 0,73 0,02 - 1,27 0,19  

Fonte: Próprio autor 

 No município de Santa Luzia - PB, distante aproximadamente 45 km da área de estudo 

do presente estudo, Pastura e Colaboradores (2011) analisaram amostras de águas 

subterrâneas utilizadas para abastecimento público. O estudo evidenciou que, dentre as 

amostras analisadas, as concentrações em atividade apresentaram variações de (0,05 - 0,07) 

Bq/L e (0,14 - 0,17) Bq/L para 
226

Ra e 
228

Ra, respectivamente. 

 Conforme pode ser observado através de uma análise comparativa com os estudos 

acima destacados, os valores médios de 0,73 Bq/L para 
226

Ra e 0,19 Bq/L para 
228

Ra podem 

ser considerados bastante diferenciados. A atividade para o 
226

Ra, no presente estudo, é cerca 

de 2 (duas) vezes maior que a média estimada no Brasil, considerando-se os valores relados 

por Godoy e colaboradores (2006). Além disso, a atividade para o 
228

Ra é aproximadamente 4 

(quatro) vezes maior que o valor médio observado na Alemanha através da pesquisa de 

Beyermann e seus colaboradores (2010). Entretanto, deve ser observado que em regiões da 

Polônia e em Santa Luzia na Paraíba, Brasil, os estudos apontaram valores aproximados, ou 

em alguns casos, superiores aos apresentados no presente estudo. 

 A análise dos resultados da razão isotópica 
228

Ra/
226

Ra apresentados na Tabela 17, 

indicam que, na maior parte das águas subterrâneas estudadas, o isótopo 
226

Ra predomina em 

relação ao 
228

Ra. De acordo com a literatura, as razões em atividade para 
228

Ra/
226

Ra podem 

apresentar valores que variam de 0,07 à 41, onde as concentrações de 
226

Ra são 

predominantes na água subterrânea em relação ao 
228

Ra quando nas proximidades do ponto de 

amostragem existe uma mineralização de urânio. Consequentemente, todas as águas 



88 

amostradas para as quais os valores da razão 
228

Ra/
226

Ra apresentaram valores inferiores a 1, 

podem indicar uma proximidade aos afloramentos uraníferos. 

 Com a finalidade de avaliar os comportamentos geoquímicos dos radionuclídeos 

estudados, correlacionou-se as concentrações em atividade do 
226

Ra e do 
228

Ra com alguns 

parâmetros físico-químicos, e com as atividades alfa e beta total determinadas nas mesmas 

amostras. A análise estatística multivariada para uma correlação de Pearson, a um nível de 

significância de 95%, cujos valores estão elencados na Tabela 20, apresentou fortes 

correlações entre: 
226

Ra e pH; (
226

Ra,
228

Ra, alfa, beta) e sólidos totais dissolvidos. 

Tabela 20 - Análise estatística multivariada para parâmetros radiométricos e físico-químicos. 

 
N (pares) r (Pearson) IC 95% IC 99% R

2
 GL p-valor 

Alfa/
226

Ra 41 0,82 0,69 − 0,90 0,63 − 0,92 0,68 39 < 0,0001 

Alfa/pH 41 -0,60 -0,77 − -0,37 -0,81 − -0,28 0,37 39 < 0,0001 

Alfa/STD 41 0,79 0,64 − 0,88 0,57 − 0,90 0,63 39 < 0,0001 
226

Ra/pH 41 -0,71 -0,74 − -0,31 -0,79 − -0,72 0,32 39 0,0001 
226

Ra/STD 41 0,96 0,93 − 0,98 0,91 − 0,98 0,93 39 < 0,0001 

Beta/
228

Ra 41 0,87 0,77 − 0,93 0,72 − 0,94 0,76 39 < 0,0001 

Beta/pH 41 -0,51 -0,70 − -0,23 -0,75 − -0,14 0,26 39 0,0007 

Beta/STD 41 0,85 0,74 − 0,92 0,69 − 0,93 0,74 39 < 0,0001 
228

Ra/pH 41 -0,38 -0,62 − -0,08 -0,68 − 0,02 0,14 39 0,0135 
228

Ra/STD
 

41 0,79 0,63 − 0,88 0,57 − 0,90 0,62 39 < 0,0001 

Legenda: IC (intervalo de confiança); r (correlação de Pearson); R
2
 (Correlação linear); GL (graus de liberdade); 

p-valor (probabilidade de significância); STD (sólidos totais dissolvidos). 

Fonte: Próprio autor 

 Os dados numéricos apontados pelas correlações estabelecidas na Tabela 18, denotam 

que valores baixos para o pH da água favorecem o aumento da concentração dos 

radionuclídeos na matriz, particularmente, para o 
226

Ra, sugerindo um aumento da lixiviação 

desse isótopo, a partir do mineral de origem, em função da diminuição do pH. 

Consequentemente, pode ser inferido que os processos que influenciam a transferência dos 

radionuclídeos para a solução se relacionam com algumas das propriedades físico-químicas 

analisadas. Essa hipótese também pode ser reforçada em função das fortes correlações 

estabelecidas entre os STD e as concentrações em atividade. 

 Alguns autores estudaram os efeitos dos teores de sólidos totais dissolvidos em relação 

às concentrações em atividade para isótopos do rádio. Em um estudo desenvolvido por 

Oliveira e colaboradores (2001), foram analisadas águas subterrâneas do estado de São Paulo. 

Os pesquisadores obtiveram boa correlação (r = 0,82) entre concentrações de 
226

Ra e os STD. 

Em outra pesquisa correlata, Beyermann et al. (2010), investigou 564 amostras de água de 
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diferentes regiões da Alemanha, encontrando também fortes correlações entre 
226

Ra (r = 

0,78), 
228

Ra (r = 0,72) e os sólidos totais dissolvidos. 

6.3.1 Análise da dose efetiva anual por ingestão de água 

 Nesta pesquisa para se avaliar os efeitos adversos a saúde devido à ingestão dos 

radionuclídeos 
226

Ra e 
228

Ra presentes nas águas estudadas, foram determinadas as doses 

efetivas anuais totais para ingestão, através da Equação 18. Conforme descrito na 

metodologia, a população foi subdividida em seis faixas etárias, os fatores de conversão de 

dose (Sv/Bq) foram extraídos da ICRP-67, e elencados na Tabela 12, assim como, para a 

estimativa de consumo diário de água, por faixa etária, foram adotadas as recomendações da 

WHO (2011).  

 De acordo com o observado na Figura 22, os resultados indicam que todos os valores 

estimados para as doses, exceto na amostra 29 para indivíduos com idade superior a 17 anos, 

estão acima de 0,1 mSv/a, valor de referência adotado pela International Commission on 

Radiological Protection (ICRP), acima do qual há uma real exposição aos efeitos provocados 

pelos radionuclídeos quando de sua ingestão. 

Figura 22 - Dose efetiva para ingestão de água em seis faixas etárias diferentes 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Próprio autor. 
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 A análise dos dados ainda denota que as doses mais elevadas foram observadas nas 

faixas etárias que compreendem crianças e adolescentes, o que os tornam grupos 

populacionais mais suscetíveis aos efeitos provenientes das exposições. Contudo, o nível de 

referência (0,1 mSv/a) é um valor atribuído para as doses acima da qual deve ser dada atenção 

especial. Quando este valor é alcançado, será requerida a implementação de uma monitoração 

sistemática para confirmação do resultado. 

 Além disso, as circunstâncias que influenciam a biocinética, a fisiologia e a citologia 

devem ser avaliadas cuidadosamente. Convém observar que os cálculos das doses sofrem 

influência direta da quantidade de água ingerida anualmente, consequentemente, considerando 

que as águas analisadas são provenientes de poços com baixa vazão (≤ 200 L/h), presume-se a 

impossibilidade de um fornecimento sistemático do recurso, provocando dessa forma, uma 

atenuação dos riscos apontados por este estudo em relação as doses efetivas anuais totais. 

 Conforme descrito na metodologia foram assumidos para o cálculo das doses valores 

médios definidos pela WHO que adota um consumo de 2,2 L/dia para uma faixa etária de 7 a 

12 anos, 2,7 L/dia para uma faixa etária de 12 a 17 anos, e 3,2 L/dia para maiores de 17 anos. 

Valores estes, que dentro do contexto climático do semi-árido onde estão inseridas as áreas 

avaliadas nesta pesquisa podem ser considerados aceitáveis para uma estimativa de consumo 

diário de água. 

 Contudo, estimativas definidas através de estudos do IBGE assumem um consumo 

médio de 2L/dia, dessa forma, considerando que o volume de ingestão diário pode interferir 

no cálculo da dose, faz-se necessário um redimensionamento nos valores das doses, para as 

faixas etárias acima de 12 anos, conforme pode ser observado na Figura 23. A análise da 

Figura denota que mesmo com a redução da estimativa de consumo de água para 2L/dia, a 

maioria das amostras nas diferentes faixas etárias apresentaram valores superiores a 0,1 

mSv/a. Dentre o conjunto de valores determinados para doses apenas as amostra W03, W07, 

W18, W25, W29, W34, W35, W37 e W38 apresentam valores inferiores a 0,1 mSv/a para 

uma faixa etária de idade superior a 17 anos. 

 Conforme afirmado anteriormente, mesmo considerando o consumo de 2L/dia, as 

faixas etárias que compreendem crianças e adolescentes também apresentaram valores 

diferenciados em suas doses efetivas anuais, com valores que superam o limite de referência 

em até 130 vezes como pode ser observado na amostra W21 para uma faixa etária 

correspondente a crianças com idade inferior a 1 ano. 
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Figura 23 - Ajuste para dose efetiva em função do consumo por faixa etária 
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Fonte: Próprio autor 

 

 Em outra análise para os valores das doses foram determinadas doses totais por 

ingestão, através de uma ponderação com o números de anos por faixa etária conforme a 

Equação 23. 

 

                                                                                                 (23) 

 Onde  corresponde a dose total por ingestão ponderada;  equivale a dose total 

por ingestão em função da faixa etária; e  a variação do tempo por faixa etária. 

 Os valores determinados a partir da ponderação, considerando uma expectativa de vida 

de 70 anos para população da área estudada, indicam que em todas as amostras o limite de 

referência estabelecido pela ICRP-103 de 0,1 mSv/a foi ultrapassado, conforme pode ser 

observado na Figura 24. Convém destacar que em algumas amostras (W13, W20, W21, W31 

e W33) os valores das doses superam em mais de 10 vezes o valor de referência para dose em 

relação a ingestão e/ou inalação de radionuclídeos. 
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Figura 24 - Dose efetiva total ponderada 
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Fonte: Próprio autor 

 Na Figura 25 pode ser observado uma comparação entre os valores das doses efetivas 

para 
226

Ra e 
228

Ra. A análise dos dados evidencia que em todos os pontos monitorados o 

somatório para as contribuições das doses são superiores ao valor de controle, dessa forma, 

pode ser inferido que as amostras de água monitoradas são inadequadas para o consumo sob o 

ponto de vista radiológico. 

                                        

Figura 25 - Doses efetivas para 
226

Ra e 
228

Ra. 
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Fonte: Próprio autor. 

 Alguns estudos epidemiológicos, destacados na Tabela 7, tem mostrado a incidência 

de mortalidade por alguns tipos de câncer em pessoas expostas a emissão alfa interna ao 

organismo. Nesse sentido deve-se enfatizar que, na maioria dos pontos monitorados, as 

contribuições em termos de doses provenientes do 
226

Ra são superiores as do 
228

Ra. 

 

6.3.2 Análise das estimativas para o risco de câncer através da ingestão de 

água 

 Nesse item deve ser ressaltado que na determinação das estimativas assume-se que os 

indivíduos estejam consumindo água de cada poço isoladamente. Entretanto, deve ser 

observado que existem outras fontes de água, as quais podem moderar os teores dos isótopos 

do rádio, quando no fornecimento público. 

 Estudo realizado por Gomes e colaboradores (2002) mostra os efeitos negativos que 

podem ser causados pela exposição excessiva às radiações ionizantes. Qualquer dose 

absorvida, inclusive aquelas provenientes de radiação natural, pode induzir câncer. Nesse 

sentido, os autores da pesquisa assumem que todas as pessoas podem estar sujeitas ao 

desenvolvimento de câncer em algum estágio da vida. Além disso, de acordo com a ICRP 60, 

a incidência excessiva à radiação ionizante ao longo da vida é um risco adicional submetido 

ao indivíduo caso esteja exposto a materiais cancerígenos.  

Os fatores incidência excessiva anual para osteosarcoma ( ) e incidência excessiva 

anual para carcinoma de crânio ), avaliados no presente estudo, foram estimados 

utilizando-se o modelo proposto por Jacomino e colaboradores (1996). Os cálculos das 

estimativas foram realizados a partir das Equações 19 e 20, e os resultados para  e  das 

amostras analisadas são apresentados nas Figuras 26 e 27, respectivamente. 

 Os valores estimados para o  apresentaram mínimo e máximo, nessa ordem, de 

1,24.10
-6

 e 25,8.10
-6

 pessoa
-1

.ano
-1

, com média e desvio padrão de (4,97.10
-6

  5,00.10
-6

) 

pessoa
-1

.ano
-1

. Para riscos calculados como lineares em baixas doses, a ICRP admite como 

níveis de risco aceitáveis valores da ordem de 10
-5

 que representam 10 casos de câncer por 

milhão de indivíduos. Dessa forma as amostras W10, W11, W13, W20, W21, W31e W33, 
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apresentam valores de incidência superiores aos aceitáveis pela ICRP em relação ao 

osteosarcoma. 

 

Figura 26 - Incidência excessiva anual para sarcoma de osso ou osteosarcoma. 
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Fonte: Próprio autor. 

 

Figura 27 - Incidência excessiva anual para carcinoma. 
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 De acordo com dados apresentados pelo Instituto Nacional do Câncer (INCA), em 

estimativas de câncer 2015/2016, a incidência de fundo médio para região Nordeste do Brasil 

é de 2,86 casos de osteosarcoma por milhão de adolescentes e adultos entre 15 e 29 anos, 

durante o período de referência, o que corresponde a aproximadamente de 200 casos por 

milhão de pessoas, assumindo uma expectativa de vida de 70 anos (INCA, 2015). 

 Nesse sentido, pode ser constatado a partir do valor médio que a incidência excessiva 

anual para osteosarcoma apontada nesse estudo é aproximadamente 2 (duas) vezes superior a 

incidência de fundo para câncer ósseo estimada para a região Nordeste. Consequentemente, 

serão previstos 348 casos de osteosarcoma por milhão de pessoas, considerando uma ingestão 

diária de 3,2 L de água oriundas única e exclusivamente dos pontos monitorados, durante 70 

anos, nesse contexto, podem ser esperados um excesso de 148 casos de osteosarcoma em 

relação à incidência de fundo estimada pelo INCA para região Nordeste. 

 Os resultados ainda mostram que no pior cenário (25,8.10
-6

 pessoa
-1

.ano
-1

), para a 

população que consome água proveniente exclusivamente do poço 21, são previstos 1.806 

casos de osteosarcoma por milhão de pessoas, assumindo uma expectativa de vida de 70 anos, 

e um consumo sistemático do recurso, implicando em um excesso na incidência para 

osteosarcoma de 1.606 casos em relação ao fundo estimado para região Nordeste. 

 Na avaliação da incidência excessiva anual para carcinoma de crânio (  foram 

observados os valores mínimo e máximo, nessa ordem, de 0,41.10
-6

 e 16,6.10
-6

 pessoa
-1

.ano
-1

, 

com média e desvio padrão de (3,22.10
-6

  3,04.10
-6

) pessoa
-1

.ano
-1

. Além disso, pode ser 

evidenciado, que apenas a estimativa do poço 21, apresenta valor superior ao nível 

considerado aceitável, de 10.10
-6

 pessoa
-1

.ano
-1

, recomendado pela ICRP - 67. 

 Considerando as Estimativas de Câncer 2015/2016 do INCA, estimam-se, para o 

Brasil, no ano de 2016, 15.490 casos novos de câncer da cavidade oral. Tais valores 

correspondem a um risco médio estimado de 77,40 casos novos a cada milhão pessoas. 

Convém destacar que o câncer de cavidade oral faz parte do conjunto de tumores que afetam a 

cabeça e o pescoço. Na região Nordeste em uma faixa etária entre 15 e 29 anos, a estimativa é 

de 25,7 casos de carcinomas de crânio por milhão de pessoas. Dessa forma, pode ser 

observado que as estimativas para carcinoma de crânio (  determinadas, no presente estudo, 

são consideravelmente inferiores ao valor médio estimado pelo INCA. Consequentemente 

para o carcinoma de crânio, o número de casos estimados é significativamente inferior ao 

naturalmente esperado para a população. 
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 Em uma análise semelhante à discutida para os casos de osteosarcoma, podem ser 

esperados, em média, 225 casos de carcinomas de crânio por milhão de pessoas para uma 

expectativa de vida de 70 anos. Dessa forma, para o pior cenário (amostra 21), com um valor 

para incidência excessiva de 16,6.10
-6

 pessoa
-1

.ano
-1

, há uma estimativa de 1.162 casos de 

carcinomas de crânio em 1 milhão de habitantes.  

 Cabe ressaltar ainda que, as discussões supracitadas em torno das estimativas das 

incidências excessivas não devem ser tomadas como conclusivas, uma vez que são cercadas 

de incertezas. A principal fonte de incerteza na avaliação do risco de câncer devido à ingestão 

de rádio é a forma da curva dose-resposta para a indução de câncer. A previsão do número de 

casos de câncer induzidos por isótopos de rádio foi baseada numa curva dose-resposta linear. 

Contudo, se a curva dose-resposta verdadeira para a indução de câncer devido à ingestão de 

rádio a baixas doses for quadrática, o risco verdadeiro será uma ordem de grandeza inferior ao 

valor calculado. 

Outra fonte de contribuição para a incerteza é a variabilidade dos parâmetros 

utilizados. Uma taxa de ingestão de água de 3,2 L/dia foi considerada, a incerteza acerca deste 

valor pode provocar erros significativos nos valores estimados para as incidências. A 

incerteza total na determinação dos radionuclídeos, incluindo as incertezas da técnica de 

medida e da variabilidade dos dados também deve ser observada. Estas considerações 

sugerem que o risco verdadeiro para o rádio pode estar superestimado. 
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7 CONCLUSÃO 

Os parâmetros físico-químicos (pH, sólidos totais dissolvidos, condutividade, oxigênio 

dissolvido e temperatura) analisados apresentaram variações significativas, possivelmente 

justificadas pelas diferentes composições químicas das águas analisadas.  

Dentre os metais investigados, as concentrações de urânio e chumbo são as que 

representam a maior preocupação, uma vez que os valores médios excedem os valores 

máximos permitidos adotados na Portaria Nº 2914/11. 

Dentre as 41 amostras de água analisadas um total de vinte e duas não atenderam as 

prerrogativas para qualidade radiológica das águas analisadas. Os valores máximos 

encontrados chegam a ser de 02 (duas) a 13 (treze) vezes superiores aos limites estabelecidos 

pelo Ministério da Saúde, Organização Mundial da Saúde e pela Comissão Internacional de 

Proteção Radiológica. 

Os valores encontrados para as doses efetivas, em diferentes faixas etárias, 

provenientes da ingestão anual para 
226

Ra e 
228

Ra, se apresentaram bastante superiores ao 

valor de referência. Além disso, um excesso de 148 casos na taxa de incidência natural de 

osteosarcoma, devido à ingestão de rádio, podem ser esperados. Entretanto para o carcinoma 

de crânio, o número de casos estimados é inferior ao naturalmente esperado para a população. 

Diante dos dados obtidos nesta investigação radiométrica, pode ser inferido, de um 

modo geral, que as concentrações de radionuclídeos determinadas foram elevadas, 

caracterizando a região como uma área com elevados valores de radiação de fundo. Diante da 

vulnerabilidade ambiental dos ambientes envolvidos, descritos anteriormente, essas áreas 

deverão ser monitoradas com atenção especial, para que se possa estabelecer um plano de 

periodicidade nas análises radiométricas, físicas e químicas dos diversos compartimentos 

ambientais, tais como: rocha, solo, águas, sedimentos e plantas. 

Um dos objetivos alcançados pelo presente estudo foi a formação de um banco de 

dados que servirá para avaliações futuras das alterações ambientais causadas por ações 

antropogênicas relacionadas ao uso do solo e/ou exploração mineral, tendo em vista que as 

regiões monitoradas apresentam reservas minerais, principalmente de urânio, que futuramente 

podem ser economicamente viáveis. 
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