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RESUMO

VAREJAO, Eduardo Vinicius Vieira, M.Sc., Universidade Federal de Vicosa,
janeiro de 2008. Distribuicao e Mobilidade de Arsénio e Metais Pesados
em Aguas e Sedimentos de Ribeiroes do Quadrilatero Ferrifero, Minas
Gerais. Orientador: Carlos Roberto Bellato. Co-orientadores: Jaime Wilson
Vargas de Mello e Maurico Paulo Ferreira Fontes.

O objetivo deste trabalho foi avaliar a distribuicdo de arsénio e metais
pesados em agua e sedimentos dos ribeirbes Tripui e do Carmo. A area de
estudo abrangeu parte do percurso dos ribeirdes, entre os municipios de Ouro
Preto e Mariana, regido sudeste do Quadrilatero Ferrifero. O método BCR
(Bureau Communautaire de Référence) de extragcdo sequencial foi utilizado
para o fracionamento do As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em sedimentos. A
concentragdo total dos elementos na agua, no material particulado suspenso e
na fragdo soluvel foram determinadas. A determinacdo do arsénio foi realizada
por espectrometria de absor¢cao atdbmica com geragdo de hidretos (HG-AAS).
Esta técnica requer a pré-reducdo das formas de As(V) presentes nas
amostras, o que tem sido obtido pelo uso de KI. Como o método BCR
preconiza o uso de agentes oxidantes em algumas etapas da extragado, a
presenca destes extratores nas solugdes de leitura interfere na reducdo do
As(V) devido a oxidacao do iodeto, além de gerar grandes quantidades de iodo,
que prejudica a formagao e liberacao dos hidretos volateis. Para evitar tais
interferéncias, foram avaliadas diferentes condigdes reacionais para a redugao
do As(V). Os resultados mostraram que a redugao quantitativa do As(V) pode
ser obtida pela associagao do Kl ao acido ascorbico, que atua reduzindo o iodo

a iodeto, permitindo a redugao do As(V) a As(lll) e a quantificagdo do As nos

X



extratos por HG-AAS. A concentracédo final de acido ascorbico necessaria
variou segundo a etapa da extragdo sequencial envolvida, em fun¢do das
diferentes forgas oxidantes dos agentes extratores utilizados em cada uma
delas. Nos extratos obtidos em cada uma das quatro etapas do método BCR, a
reducdo do As(V) foi obtida, portanto, associando-se Kl a 1% (m/v) ao acido
ascorbico nas seguintes concentragdes: 1% (m/v) para as etapas 1 e 2; 3%
(m/v) para a etapa 3; e 2% (m/v) para a etapa 4. Este estudo preliminar
permitiu entdo a utilizacdo da HG-AAS para a determinagao do As nos extratos
do método BCR. Os resultados das andlises em &agua mostraram
concentracdes de As total entre 36,7 e 68,3 ug L™, quantidades superiores ao
limite maximo recomendado pelos oOrgéos brasileiros de monitoramento
ambiental, para aguas destinadas ao consumo humano. Arsénio e metais
pesados apresentaram quantidades significativamente elevadas em fragdes
dos sedimentos consideradas potencialmente disponiveis para o meio
aquatico. A concentragcao total do Hg nos sedimentos variou de 179,71 a
690,12 ug kg™, havendo predominio da forma elementar (42 a 56%) em todos
os pontos de amostragem. Os resultados do fracionamento do Hg nos
sedimentos constituem evidéncia da liberagao recente do Hg elementar para os
ambientes estudados, em funcao de atividades de garimpo desenvolvidas na
regido. Os resultados das analises da agua e o perfil de distribuicdo dos
elementos estudados nas diferentes fracbes dos sedimentos refletem a
contribuicdo antropogénica para a liberagdo destes elementos a partir dos

minerais de origem e o risco potencial a saude da populagao local.
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ABSTRACT

VAREJAO, Eduardo Vinicius Vieira, M.Sc., Universidade Federal de Vigosa,
January of 2008. Arsenic and Heavy Metals distribution and Mobility in
river water and sediments from the Iron Quadrangle, State of Minas
Gerais, Brazil. Adviser: Carlos Roberto Bellato. Co-advisers: Jaime Wilson
Vargas de Mello and Maurico Paulo Ferreira Fontes.

The aim of this work was to evaluate the arsenic and heavy metal
distribution and mobility in water and sediments from the Tripui and Carmo
rivers. The studied area involved part of the rivers course located between the
Ouro Preto and Mariana municipalities, southwest region of the Iron
Quadrangle, Brazil. The BCR sequential extraction method was used to
fractionate As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb and Zn in sediment samples. The total
amounts of the elements in the dissolved phase and in suspended particulate
matter were determined. The arsenic quantification was carried out by utilizing
Hydride Generation Atomic Absorption Spectrometry (HG-AAS). The As(V)
reduction before the hydride formation is necessary to As quantification by HG-
AAS, and it has been obtained by using potassium iodide. However, the BCR
protocol utilize oxidizing agents in some extraction steps, and the presence of
these extractors in the final solutions interfere on the arsenic reduction due to
iodide oxidation. Besides, the iodide oxidation by the extractants leads to
production of great quantities of iodine, which may prejudice the formation and
release of the hydrides. To avoid these interferences, different reaction
conditions were evaluated to As(V) reduction in the BCR extracts. The results
showed that quantitative reduction of As(V) can be obtained by the use of Kl in

association to ascorbic acid, which acts reducing iodine to iodide, allowing the

xii



reduction of As(V) to As(lll) and the arsenic quantification by HG-AAS. The
ascorbic acid concentration in the final solutions varied depending on the
sequential extraction step, due to the different oxidizing character of the
extractants utilized in each one. So, in the extracts obtained from the four steps
of the BCR procedure, the reduction of the As(V) was carried out utilizing 1%
(w/v) Kl plus ascorbic acid in the subsequent concentrations: 1% (w/v) to the
steps 1 and 2; 3% (w/v) to the step 3; and 2% (w/v) to the step 4. This
preliminary study allowed the use of HG-AAS to quantify As in the BCR
extracts. The analyses of water showed arsenic in concentration between 36,7
and 68,3 ug L™, above the maximum limit permitted by the Brazilian legislation
in water destined to human consumption. Arsenic and heavy metals are present
at elevated concentrations in the sediment fractions regarded as potentially
available to aquatic medium. Total Mercury in sediments ranged from 179,71 to
690,12 ug kg™, constituting signal of the recent release of the elemental Hg into
the environment from small-scale gold mining activities. Results of water
analysis and sediment fractionation reflect the anthropogenic contribution to the
element release from the parent minerals and the associated local human

health risk.
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1. INTRODUCAO

Desde o inicio das atividades de mineragéo, na ldade Média, os metais
tém estado associados a problemas de contaminagdo ambiental, problemas
estes intensificados a partir do inicio do século XIX com o processamento de
metais em industrias quimicas e de fundicdo. Desta forma, apesar da grande
contribuicio ao desenvolvimento industrial, os metais sao também
responsaveis por sérios problemas de poluicdo quando langados em grande
quantidade ao meio-ambiente (BISINOT & JARDIM, 2004; COTTA et al., 2006).

Devido a presenga natural em diversos tipos de depdsitos minerais,
metais pesados e metaldides s&o liberados para o ambiente através da
dissolucdo destes minerais, causada pelo intemperismo. Quando depdsitos
minerais sao utilizados para atividades mineradoras, a liberagao é tipicamente
elevada, gragas ao aumento da superficie mineral exposta, o que acelera o
processo de intemperismo, e a produgao de rejeitos de mineragdo (BROWN Jr
et al., 1999; SILVA et al., 2004; AELION & DAVIS, 2006).

Além disso, poluicdo ambiental por metais pesados oriunda de minas
abandonadas tem se tornado uma importante fonte de contaminagdo para
solos e agua (MARGUI et al., 2004). Por serem nao-biodegradaveis, os metais

pesados se acumulam no ambiente, sendo o0s ecossistemas aquaticos



particularmente sensiveis a contaminagdo (VALLE, 2005). Os indices de
contaminagao atingem valores especialmente elevados quando os depdsitos
minerados s&o ricos em minerais sulfetados, como a pirita (FeS;) e arsenopirita
(FeSAs). A pirita € o mais abundante mineral sulfetado do planeta e, por ser
instavel em sistemas aerdbicos, sua exposicdo ao oxigénio e a agua leva a
uma aceleracéo de sua oxidacéo, formando 6xidos de ferro e liberando ions H*
e sulfato (SO4%), o que ocasiona a formagdo das chamadas aguas de
drenagem acida, responsaveis por um aumento da mobilidade de metais
pesados e arsénio (SILVA et al.,, 2004; LOREDO et al.,, 2006). Como as
principais fontes de arsénio sdo a arsenopirita e a pirita enriquecida em
arsénio, a exploragao de depdsitos contendo quantidades significativas destes
minerais constitui também uma importante fonte de liberacido de compostos de
arsénio para o ambiente (SMEDLEY & KINNINBURG, 2000; LEEMRKERS et
al., 2006).

O enriquecimento de solos e sedimentos por arsénio € bastante
significativo do ponto de vista ambiental gracas a elevada toxicidade de suas
espécies (OEHMEN et al., 2006), de maneira que compostos de arsénio tém
recebido especial atengao, principalmente a partir dos relatos de altos niveis de
contaminagdo aquatica e consequente intoxicagdo humana pelo As em
Bangladesh e West Bengal, na india. Tal incidente levou a uma série de
debates, ocorridos nos Estados Unidos, com relagdo ao limite maximo de
contaminacgao de sistemas de agua potavel por arsénio (HUNTSMAN-MAPILA
et al., 2006; MATTSCHULLAT, 2000). Em Bangladesh e West Bengal, cerca de
130 milhdes de pessoas foram sujeitas a ingestdao de agua contaminada por
arsénio em concentragdes superiores a 10 ug L™, valor recomendado como

limite maximo para aguas de abastecimento humano pela Organizagao Mundial



de Saude (HARVEY et al.,, 2006). Pesquisas indicam correlagdo entre
concentragbes de arsénio na agua ingerida por criangas em Bangladesh e
baixos indices de desenvolvimento mental (AELION & DAVIS, 2006; OPAR et
al., 2007).

Existem relatos de contaminagcdo de ambientes aquaticos por arsénio
em diversas outras partes do mundo, podendo citar-se incidentes em Taiwan,
Chile, india, México, Argentina, Hungria, Canada, Polénia, Vietnam, Nova
Zelandia, Espanha, China, Japdo e Estados Unidos (MUNOZ & PALMERO,
2005; AGUSA et al., 2006; GOSH et al., 2006; LOREDO et al., 2006; MONDAL
et al., 2006; VARSANYI & KOVACS, 2006; ONGLEY et al., 2007; OPAR et al.,
2007). Na América do Sul, devido a preocupagao com o grande numero de
casos de contaminagado pelo arsénio em aguas destinadas ao abastecimento
humano, a Organizacdo dos Estados Americanos criou um projeto envolvendo
varios grupos de pesquisa de diferentes paises da América Latina que
atualmente realizam estudos no sentido de promover a remog¢ao ou redug¢ao do
As nessas aguas (PEREIRA, 2005).

No Brasil, existem diversos casos de contaminagdo de aguas, solos e
sedimentos por arsénio provocados por atividades de mineragdo. No estado do
Amapa, em Vila de Santana, a 30 km da capital Macapa, e areas ao norte do
Estado, no municipio de Serra do Navio, lengodis freaticos apresentam-se
contaminados por arsénio devido ao langamento de rejeitos produzidos durante
o processamento do manganés (Santos et al., 2003). No Vale do Ribeira,
Estado de Sao Paulo, foram encontrados elevados teores de arsénio em
sedimentos, possivelmente oriundo de descargas de subprodutos de
mineracdo (SILVA, 1997; DE LA ROSA, 1999; COTTA, 2003; COTTA et al,,

2006). Em Minas Gerais, a regidao conhecida como Quadrilatero Ferrifero



apresenta diversas mineralizacdes auriferas sulfetadas, com as quais a
distribuicdo de arsénio guarda importante associagdo. Esta regido é
considerada uma das mais mineralizadas do globo e seus depdsitos minerais
estdo entre os mais bem conhecidos. A regido vem sendo explorada desde
meados do século XVII e os metais associados aos minérios vém sendo
historicamente liberados para os cursos d’agua que drenam a regido
(MATSCHULLAT et al., 2000; DESCHAMPS et al., 2002; BORBA et al., 2003;
MELLO et al., 2006; GONCALVES et al. 2007). Na Bacia do Rio das Velhas,
em parte situada no Quadrilatero Ferrifero, o arsénio é encontrado em aguas
superficiais em concentracdes acima dos limites preconizados para o consumo
humano (IGAM, 2003). Segundo BORBA et al. (2004), niveis elevados de
arsénio estao presentes em aguas subterréneas captadas e utilizadas para o
abastecimento das cidades de Ouro Preto e Mariana. A contaminagao de
sedimentos foi também reportada. Agua, sedimentos e peixes do ribeirdo do
Carmo e seus afluentes encontram-se contaminados por grandes quantidades
de arsénio (RAMOS, 2005). Em alguns locais do Quadrilatero Ferrifero, os
niveis de contaminacado de aguas superficiais e subterraneas chegam a atingir
2200 pg L' (PEREIRA, 2005). A contaminagdo humana na regido foi
pesquisada por MATTSCHULATT et al. (2000) por meio da avaliagdo dos
teores de As em urina de criangas de 7 a 12 anos, tendo sido encontrados
valores entre 2 e 106 pg L, sendo que 22% das criangas apresentaram
concentracdes acima de 40 ug L™, para os quais efeitos toxicos ndo podem ser
excluidos. Segundo o autor, as principais vias de contaminagcédo seriam pelo
consumo de peixes e aguas dos rios.

Quanto ao mercurio (Hg), desde a tragédia de Minamata, nas décadas

de 50-60, muitos pesquisadores tém dedicado esforgos ao monitoramento de



seus teores em ecossistemas aquaticos, devido a ingestdo de peixes
contaminados por espécies quimicas de Hg constituir a segunda maior fonte de
intoxicagdo humana pelo metal (VOEGBORLO, 2007). O episodio de
Minamata, cidade localizada as margens do mar Yatsushiro, no Japéo, resultou
de contaminagdo aquatica por efluentes industriais ricos em HgSO4, que
primeiramente precipitou na forma de HgS e entdo sofreu metilagdo por
bactérias nos sedimentos, formando a espécie metilmercurio extremamente
téxica aos humanos (SHAO et al., 2006).

Os ambientes aquaticos sdo particularmente sensiveis a contaminacao
por Hg, pois as condigcbes fisico-quimicas e bioldgicas podem facilitar a
conversao do mercurio inorganico para formas organicas como metilmercurio
(HgCH3") e consequiente acumulo na cadeia tréfica (DAY, 2006).

Os depdsitos de minerais de Hg apresentam-se distribuidos
globalmente, e o elemento pode ainda ser encontrado como constituinte
minoritario em muitos tipos de minerais como minérios de ouro, prata e
sulfetos, onde pode ser encontrado enriquecido a concentragées anormalmente
elevadas (RYTUBA, 2003). Impactos ambientais decorrentes de atividades
mineradoras em regides da Califérnia, Estados Unidos, continuam visiveis
embora as atividades de mineragcdo tenham cessado ha mais de 100 anos,
sendo reportadas, ainda, elevadas concentragdes de mercurio em ambientes
préximos a locais de extragao de ouro (MICARONI, 2000).

Nao obstante a liberacdo de Hg naturalmente associado aos minerais de
ouro (Au), o mercurio elementar (Hg®) é introduzido em regides de mineragdo
do ouro pela sua utilizacdo na amalgamacdo do metal precioso. Seu uso
indiscriminado tem levado a contaminagdo de solos, ar e agua em diversas

partes do mundo. Embora a amalgamagao do ouro possa ser substituida pela



lixiviagdo deste metal por cianetos, estes podem aumentar a solubilizagdo de
diversos metais (inclusive o Hg) que estejam presentes em associagdo com 0s
minerais de Au. Portanto, varios aspectos da contaminacdo de ambientes
decorrente da liberagdo inadvertida de Hg relacionada a minerac&o de ouro e a
partir de depdsitos que contenham o Hg como constituinte minoritario tém sido
reportados (SHAW, 2006). Silva (1997) descreve a ocorréncia de altas
concentragdes de Hg em material particulado suspenso nas aguas do rio Rato,
regido amazodnica, atribuidas a emissdo do metal decorrente de atividades de
extracdo de ouro. Amostras de pescado coletadas nos rios Acre e Puru, no
Estado do Acre, mostraram teores de Hg acima de 0,500 ug g™ (peso Gimido),
valor recomendado pela Organizagcdao Mundial de Saude para o consumo
humano (SANTOS, 2003). Na Guiana francesa, a exploragcdo do ouro tem
levado a sérios problemas de contaminagdo de solos, agua, vegetagcao e
produtos alimenticios, com consequente intoxicagdo humana tanto por arsénio
quanto por mercurio (GUEDRON et al., 2006; ASANTE et al., 2007).

Desta forma, solos, sedimentos e aguas de regides vizinhas as
instalagdes mineradoras refletem a influéncia tanto de mineralizagdes naturais
quanto de contaminagdo antropogénica oriunda de produtos de rejeito dos
processos de mineracgao e beneficiamento (LOREDO et al., 2006).

Os sedimentos tém sido cada vez mais utilizados em estudos de
avaliagdo da qualidade de ecossistemas aquaticos, por retratar condi¢coes
histéricas da influéncia de atividades antropogénicas sobre esses ambientes,
nem sempre detectaveis pela analise de caracteristicas fisico-quimicas da
agua. Sedimentos constituem um compartimento aquatico ativo, atuando nao
apenas como reservatorios ou sitios de deposicdo de elementos traco, mas

também influenciando na mobilizacdo e biodisponobilizacdo de metais e



metaldides para ambientes aquaticos profundos e superficiais, desempenhando
desta forma um papel fundamental na redistribuicdo dessas espécies quimicas
a biota aquatica (COTTA et al., 2006; BUSZEWSKI & KOWALKOWSKI; 2006).
A mobilidade e a biodisponibilidade de espécies quimicas nestes ambientes
depende das propriedades fisico-quimicas das espécies presentes, da
distribuicdo destas formas nas diferentes fases de solos e sedimentos, do tipo
de ligagdo espécie-sedimento, de fatores como pH, potencial redox, teor de
matéria orgénica e dos tipos de minerais presentes. A tudo isto esta associada
a possibilidade de transformacao de algumas espécies em formas mais labeis.

Portanto, a simples determinagcdo das concentragbes totais destes
elementos constitui uma informacao limitada sobre seus comportamentos no
ambiente e sobre os riscos a saude humana (AZEVEDO & CHASIN, 2003;
GISMERA et al., 2004; MELLO et al., 2006). Em fungao da influéncia de todos
estes fatores, procedimentos de extracdo sequencial em solos e sedimentos
sao de vital importancia para o entendimento do comportamento destes
elementos no ambiente (GISMERA et al.,, 2004 ; RAPOSO et al., 2006;
SERAFIMOVSKY et al., 2006).

Diversos trabalhos anteriores tém reportado a presenca de arsénio,
mercurio e outros metais pesados em agua, solos e sedimentos da regido.
Entretanto, os dados a respeito do fracionamento destes elementos nos
sedimentos permanecem escassos. O potencial de remobilizagcao de elementos
tragco para o meio aquatico e o consequente comprometimento dos recursos
hidricos depende da forma com que se encontram distribuidos nas diferentes
fracbes dos sedimentos (TESSIER et al.,, 1979; DAVIDSON et al.,, 1998;
GLEYZES et al., 2002; FILGUEIRAS et al., 2004; FORSTNER, 2004; RAPOSO

et al., 2006; ZEMBERYOVA et al., 2006).



Assim sendo, este trabalho teve por objetivo avaliar a distribuicdo e
mobilidade de arsénio e metais pesados em ribeirbes do Quadrilatero Ferrifero,
Minas Gerais, por meio da determinagdo de suas concentragdes em aguas e
pelo fracionamento em sedimentos. As caracteristicas fisico-quimicas de aguas
e sedimentos relacionadas a qualidade dos recursos hidricos e ao potencial de
mobilidade dos elementos foram avaliadas. O método BCR de extracao
sequencial foi utilizado para o fracionamento do As. Um estudo das condi¢des
reacionais para a redugao do As(V) a As(lll) nos extratos foi realizado, de modo
a possibilitar a determinagao do arsénio por HG-AAS.

Deste modo, o presente trabalho visou contribuir para o melhor
entendimento do comportamento destes elementos em ambientes aquaticos da
regido do Quadrilatero Ferrifero, fornecendo informagdes que permitam inferir

sobre o potencial ecotoxicologico e o risco a saude da populagao local.



2. REVISAO DE LITERATURA

2.1. Arsénio

2.1.1. Ocorréncia e distribuicao

O arsénio (simbolo quimico As) € um semi-metal cristalino, muito
quebradi¢co, que sob aquecimento oxida-se rapidamente a Oxido arsenioso,
incolor e inodoro. Pode apresentar-se em duas formas alotrépicas: o cinza e o
amarelo. O As pode existir em quatro estados de oxidagao: arsenato (+5),
arsenito (+3), arsénio metalico (0) ou arsina (-3). As espécies soluveis
geralmente ocorrem nos estados de oxidagao +5 e +3 e o0 arsénio metalico ndo
ocorre naturalmente no ambiente (AZEVEDO & CHASIN, 2003; LEEMAKERS
et al., 2006). E um elemento raro, correspondendo a cerca de 0,00005% da
crosta terrestre (MANDAL & SUZUKI, 2002), o que corresponde 4,01 x 10'° kg,
baseando-se nas concentragbes em material rochoso (MATTSCHULLAT,
2000). Ocorre naturalmente sob mais de 200 formas minerais distintas. E
comum como constituinte minoritario de minerais como galena, calcopirita e
pirita. Como constituinte majoritario, o As ocorre principalmente como

arsenopirita (FeAsS) (MANDAL & SUZUKI, 2002). A tabela 3 relaciona os



principais minerais de arsénio e sua porcentagem em cada um deles

(AZEVEDO & CHASIN, 2003).

Tabela 1: Principais minerais de arsénio e suas porcentagens em As.

Mineral Formula % arsénio
Arsenopirita FeAsS 46
Lolingita FeAs, 73
Ouropimenta (pigmento ouro) As,S3 61
Realgar AsS 70

Na atmosfera, estima-se que aproximadamente 1,74 x 10° kg de As
encontrem-se como material suspenso. Esta massa encontra-se distribuida
entre os hemisférios norte e sul em quantidades aproximadas de 1,48 x 10° kg
e 0,26 x 10° kg, respectivamente. Esta diferenga é explicada pela maior massa
terrestre do hemisfério norte e pela diferenca nos niveis de industrializacdo dos
paises dos dois hemisférios, com seus respectivos perfis de emissao
(MATTSCHULLAT, 2000). O As pode ser langado a atmosfera tanto por causas
naturais quanto por atividade humana, em geral, por processos com grande
desprendimento de calor, como fundi¢des, usinas geradoras de eletricidade a
partir do carvao, incéndios florestais e atividade vulcanica (AZEVEDO &
CHASIN, 2003). Segundo MATTSCHULATT (2000), a liberagdo de As a partir
da litosfera € dominada por atividades vulcanicas terrestres, responsaveis por
uma emissdo de 1,715 x 10’ kg ano™', seguida pela emissdo vulcanica
submarina, que corresponde a 4,87 x 10° kg ano™". Processos bioldgicos como
biometilagao e redugdao microbiana também contribuem para a carga de As na

atmosfera, gerando compostos metilados volateis. O As € langado a atmosfera
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principalmente como material particulado, sendo o vento a sua principal forma
de transporte, retornando a terra e as superficies aquaticas por deposicao seca
ou por precipitagdes (AZEVEDO & CHASIN, 2003).

As maiores concentragcdes de As em depdsitos minerais normalmente
acompanham a presenga de P e metais de transicdo como Cd, Pb, Hg, Au, Sb,
W e Mo. Como a quimica do As guarda boa correlagdo com a do enxofre, o As
ocorre principalmente em minerais sulfetados, seja como constituinte
majoritario, como na arsenopirita (FeAsS), ou como minoritario, como na pirita
(FeS,). O As pode fazer parte da estrutura cristalina dos minerais de sulfetos
substituindo atomos de enxofre. E também encontrado em muitos 6xidos e
hidroxidos de minerais, tanto como constituinte minoritario na estrutura
cristalina quanto adsorvido a superficie. Apresenta-se ainda em minerais de
fosfato ou como substituto de Si**, A", Fe** e Ti** em diversas estruturas
minerais (SMEDLEY & KINNIBURG, 2002). Em ambientes aquaticos, a
estabilidade e a predominancia das espécies dependem do pH e do potencial

redox (AZEVEDO & CHASIN, 2003; MELLO et al., 2006).

2.1.2. A liberagcao do arsénio para ambientes aquaticos

As fontes de contaminacéo de solos e sedimentos podem ser de origem
natural ou antropogénica. A fonte natural primaria corresponde a dissolugao de
compostos de arsénio a partir de minerais sulfetados (principalmente
arsenopirita e pirita rica em As) por meio de fatores geotérmicos, geo-
hidrolégicos ou biogeoquimicos. Entre as fontes antropogénicas, inclui-se a

liberagao do As por atividades de mineragao (MONDAL et al., 2006).
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Rejeitos de mineragdo representam importante fonte de As para o
ambiente, atuando por longos periodos de tempo (LOREDO et al., 2006). A
mineragao, além de produzir rejeitos ricos em As, € responsavel por aumentar
a area de superficie do mineral sulfetado exposta ao oxigénio e a agua
(BROWN et al., 1999). Sendo a pirita instavel em condi¢cdes aerobicas, ha uma
aceleracao do seu processo de oxidagdo, havendo a liberacdo do arsénio
presente, a formacado de dxidos de ferro e a liberacdo de H" e SO4%, 0 que é
responsavel pelas chamadas aguas de drenagem acidas. A acidez deste
material acaba por aumentar a mobilidade de metais pesados e As no meio
(SMEDLEY & KINNIBURG, 2002; JOHNSON & HALLBERG, 2005; LOREDO et
al., 2006). Segundo BLANCHARD (2006), a presenca do As em sitios de
ligacdo na estrutura cristalina de sulfetos constitui um fator acelerador da
dissolucédo do mineral por favorecer a perda de atomos de S vizinhos.

A reacao de decomposi¢cdo da arsenopirita pode ser expressa pela
equacao 1 (CRAW et al., 2003; SRACEK et al., 2004), e a oxidacao da pirita

pela equacao 2 (RIMSTIDT & VAUGHAN, 2003):

FeAsS + 7H,0 Fe?*(aq) + H3ASO3iaq+ 11 H" + 11 + SO,%

FeS, + 3,5 O, + H,0 Fe?* +2H" + 2S0,% (2)

O ferro(ll) liberado pode entdo sofrer oxidagdo conforme a equacgao 3

(SRACEK et al., 2004):

2 Fe?* +1/2 0, + 5 H,0 2 Fe(OH); + 4 H* (3)
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Esta reacdo é de grande importancia na migragdo do As, porque tanto
As(V) quanto As(lll) sdao adsorvidos ao Fe(OH); (MELANED, 2005) e os
fendbmenos de adsorcdo podem reduzir dramaticamente a mobilidade de
cations e anions contaminantes no ambiente (BROWN et al., 1999). Quando o
Fe(OH); amorfo €& transformado em goethita (a-FeOOH) por agédo do
intemperismo, parte do As adsorvido € liberada durante o processo, devido a
menor area de superficie da goethita em relacédo ao Fe amorfo (MELAMED,

2005).

2.1.3. A especiacao do arsénio na agua

O termo espécie quimica se refere a uma forma especifica de um
elemento quimico, definida de acordo com sua estrutura molecular, eletrénica
ou nuclear. O termo especiagcdo quimica se refere a ocorréncia ou distribuicao
entre suas diferentes espécies. Ja o termo analise da especiacdo define a
atividade analitica de identificagdo e quantificacdo de uma ou mais espécies de
um elemento em determinada amostra (HLAVAY et al., 2004).

As principais formas de As presentes sao espécies inorganicas de As(lll)
e As(V) (MONDAL et al., 2006). Em ambientes aquaticos, as formas
predominantes dependem do pH e do potencial redox (Eh). Como os equilibrios
sao alcangcados muito lentamente, o Eh tende a ser controlado por elementos
majoritarios (O, C, N, S e Fe). Elementos minoritarios como o As apenas
respondem as alteracbes redox (SMEDLEY & KINNIBURG, 2002). O pH
controla a especiacdao do As em um dado estado de oxidagéao, pelo controle da
protonacao e desprotonacdo destas espécies. Juntos, pH e Eh controlam a

distribuicao das espécies de As entre os dois estados de oxidagao (+5 e +3). A

13



equacao 4 representa a distribuicdo das formas inorgénicas de As entre os dois

estados de oxidagao:

AsO, ¥ +2H " +2¢ AsO; ¥ +H,0 logK=5293 (4)

A equacdo indica que, em baixos valores de pH e Eh, predominam as
formas de As(lll) e vice-versa. Na faixa normal de pH em aguas subterrédneas
(pH 6,5 a 8,5), pequenas modificagbes no Eh podem resultar em alteragdes
substanciais no estado de oxidagdo das espécies (SMEDLEY & KINNIBURG,
2002; BOSE & SHARMA, 2002). Portanto, sob condi¢des oxidativas, como em
aguas superficiais, as espécies predominantes sao as de As(V), presentes na
forma de oxoanions como H.AsO4~ (pKa = 2,19) e HAsO4* (pKa = 6,94). Por
outro lado, em condi¢des redutoras como em aguas subterréneas, o As (lll) é a
forma mais estavel e nos valores de pH normalmente encontrados em aguas
naturais predomina na forma nao-iénica HsAsO3° (pKs = 9,22) (SMEDLEY &
KINNIBURG, 2002; MELAMED, 2005; KATSOYANNIS & ZOUBOULIS, 2002).
Na realidade, como as alteragbes redox ocorrem lentamente, as espécies de
As (lll) e As (V) podem co-existir (AL-ABED et al., 2007).

Embora as formas inorganicas predominem em solos, sedimentos e
aguas subterraneas e superficiais, o As pode ainda existir em formas
organicas. As espécies de As sdo passiveis de sofrerem biometilagdo por ag&o
da microbiota local. O processo leva a producdo de compostos
organometalicos suficientemente estaveis para serem moveis no ambiente
(WHO, 2001). As principais formas orgénicas presentes sao o acido

metilarsénico (MMA) e o acido dimetilarsinico (DMA) e em quantidades
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menores o oxido de trimetilarsénio (TMAOQ) e a trimetilarsina (TMA). Em alguns
ambientes, as formas MMA e DMA podem atingir cerca de 60% do arsénio total
(BARRA et al., 2000; TURPEINEN et al., 2004; MELAMED, 2005; DATTA et al.,
2006; MELLO et al., 2006; ZHANG et al., 2007).

No que tange a ambientes marinhos, o As se apresenta ainda sob
diversas outras formas organicas. A flora e a fauna marinha contém espécies
como arsenobetaina, arsenocolina e arsenoacgucares. A sintese destes
compostos pelos organismos marinhos parece envolver a troca de nitrogénio
ou fésforo pelo arsénio nas vias metabdlicas. Estes organismos acumulam As
de forma mais eficiente que organismos terrestres, sendo a arsenobetaina o
principal composto encontrado. Estas espécies sao formadas pela
desintoxicacao do arsenato fitotdxico, absorvido em fungcédo da sua similaridade
com o fosfato. A desintoxicacdo envolve, portanto, a biometilagdo do arsenato
e a consequente producdo de arsenoagucares soluveis em agua e
arsenolipideos lipossoluveis (BARRA et al., 2000). Estes compostos
apresentam baixa toxicidade para os humanos, por reagirem menos com 0s
tecidos e serem excretados mais rapidamente pela urina (AZEVEDO &
CHASIN, 2003). Os principais compostos de As encontrados em ambientes
aquaticos encontram-se representados na Figura 1.

Além das espécies de As presentes, do pH e do Eh, outros fatores que
afetam o comportamento do As na agua incluem temperatura e salinidade
(WHO, 2001). Além destes, estudos recentes mostraram que o material
particulado suspenso na agua pode conter uma parcela significativa do As

presente no meio (GONG et al., 2006).
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Figura 1: Principais compostos de arsénio de ocorréncia natural em ambientes

aquaticos.
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2.1.4. Distribuicdo do arsénio em sedimentos

Solos e sedimentos sao considerados reservatérios de metais e arsénio
para o meio aquatico, sendo capazes de influenciar sua composi¢ao quimica.
Por outro lado, alteracbes do meio podem propiciar a remobilizacdo de metais
a partir do material particulado suspenso e do sedimento, estendendo a
contaminagao por muitos anos (DHOUM & EVANS, 1998; HLAVAY et al.,
2004).

Superficies minerais em contato com solugbes aquosas apresentam um
ponto de carga zero (PCZ) que corresponde ao valor de pH em que a
superficie é eletricamente neutra. Abaixo do PCZ, a carga superficial se torna
positiva, indicando um excesso de prétons H* adsorvidos. Acima do PCZ, a
superficie encontra-se negativamente carregada, indicando excesso de grupos
OH'. Como o As(V) ocorre principalmente como anion em ambientes aquaticos,
sua adsorcdo € desfavorecida em valores elevados de pH, quando as
superficies apresentam-se negativamente carregadas, e favorecida em baixos
valores de pH, quando as superficies minerais apresentam predominio de
carga positiva devido a protonacdo. Como citado anteriormente, nos valores de
pH normalmente encontrados em aguas naturais, o As(V) encontra-se
predominantemente como forma desprotonada (negativamente carregada) e o
As(lll) apresenta-se principalmente como forma neutra, sendo, portanto, mais
fracamente adsorvido e apresentando maior mobilidade no meio aquatico. Para
o As(lll), devido ao valor de pK,; do H3AsO3 (9,22), sua adsorgdo ndo é tao

influenciada pelo pH quanto para o As(V) (BROWN et al., 1999).
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Metais em sedimentos fluviais podem estar ligados a varios
compartimentos: adsorvidos a superficies de argilominerais ou oxihidroxidos de
Fe e Mn; presentes na estrutura cristalina de minerais secundarios como
carbonatos, sulfatos e oOxidos; oclusos em materiais amorfos como
oxihidroxidos de Fe e Mn; complexados a matéria organica ou fazendo parte da
estrutura cristalina de minerais primarios como silicatos. A mobilidade e a
biodisponibilidade de determinado elemento depende nao apenas da
concentracao total do elemento, mas também da forma em que suas espécies
encontram-se distribuidas pelas diferentes fragdes do solo ou sedimento
(GISMERA et al., 2004).

O As(V) é fortemente adsorvido por 6xidos de ferro como goethita,
ferridrita e hematita, formando complexos de esfera interna monodentados,
bidentados mononucleares ou bidentados binucleares, cujas proporgdes
dependem do grau de cobertura da superficie adsorvente. A teoria da troca de
ligantes propde que o As(V) substitui dois grupos — OH ou — OH," fracamente
coordenados na superficie do 6xido para formar um complexo binuclear (GAO,
2006). A estabilidade do complexo de esfera interna depende em parte do
numero de ligacdes entre adsorvente e adsorvido. Quanto maior o numero de
ligacdes, mais dificil se torna a dessorgao. (BROWN et al., 1999).

Além dos Oxi-hidroxidos de ferro, outros minerais que desempenham
importante papel em termos de adsorgdo de As sao os O0xidos de manganés e
aluminio. Os argilominerais também adsorvem As gracas a semelhancas de
suas superficies com as dos Oxidos. Para argilominerais, a montmorilonita
adsorve mais As(V) que a caulinita (GAO et al., 2006). Minerais carbonatados

desempenham importante papel no controle da mobilidade do As (V) em aguas
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subterraneas, que por sua semelhanga com o fosfato pode ser adsorvido ou
co-precipitar com os carbonatos (SMEDLEY & KINNIBURG, 2002).

Percebe-se, portanto, que a mineralogia do solo ou sedimento
desempenha papel importante na compreensdo do comportamento de metais
adsorvidos. A quantidade de argila, silte e areia e os minerais presentes nestas
fragdes influenciam diretamente na quantidade e comportamento do As
adsorvido (GHOSH, 2006). Segundo BLANCHARD et al. (2006), a quantidade
de As adsorvida aumenta com a diminuicdo das dimensdes das particulas
presentes no sedimento, sendo importante também a analise da constituicao
granulométrica das amostras.

Além do material de origem e da presenca de minerais capazes de
adsorver o As nos sedimentos, outros fatores que afetam a distribuicéo,
mobilidade, e biodisponibilidade do As em ecossistemas aquaticos incluem o
estado de oxidagao das espécies presentes, o pH, o potencial redox (Eh), a
concentracao de ferro, temperatura, salinidade e composicao e distribuicdo da
biota (WHO, 2001; MELLO et al, 2006; MONDAL et al., 2006). O
comportamento do As em ambientes aquaticos pode ser descrito em termos de
trés condigdes redox distintas: 1) ambiente superficial, rico em O, dissolvido,
oxidante, em que Oxidos e hidroxidos de Fe(lll) sdo estaveis e o As é
adsorvido; 2) ambiente intermediario, moderadamente redutor, em que a
concentracao de Fe(ll) e As dissolvidos podem ser elevadas; e 3) regides
profundas e redutoras, em que SO4* é reduzido a H.S. Nestas condicdes, o As
pode co-precipitar com sulfetos secundarios como As-FeS. (SRACEK et al.,
2004). Quando solos, sedimentos e agua se tornam anaerdbios, uma
sequéncia de reagdes redox ocorre, que se inicia com o consumo de O

dissolvido pela decomposi¢cao da matéria organica, a qual age como doador de
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elétrons para a reducao de 6xidos e hidroxidos em ambientes reduzidos. A
seguir, NOs™ é reduzido a NO, , N,O e N,. Oxidos de Mn*" insoliveis se
dissolvem pela redugdo a Mn?* e éxidos de ferro(lll) séo reduzidos a Fe**. O
processo continua com a reducdo de SO4* a S*, producdo de CH, por
fermentagdo e metanogénese e finalmente redugéo do N> a NH4*. Durante a
redugdo do SO,%, o S* formado reage com o Fe disponivel para formar FeS e
FeS; (pirita). A reducao do As(V) a As(lll) ocorre apés a reducao do Fe(lll) mas
antes da redugdo do SO,> (SMEDLEY & KINNIBURG, 2002). Com a
conversao das formas de As(V) a As(lll), ha aumento da mobilidade do As, ja
que a forma predominante de As(lll) € a espécie neutra H3AsO;, mais
fracamente adsorvida as superficies solidas presentes no meio que as formas
de As(V). Deste modo, o As(lll) € mais mével e considerado mais toxico que
o As (V) (WEERASOORIYA et al., 2003).

Em sintese, a mobilizagdo sub-superficial do As é causada por uma
combinagao de fatores fisicos, quimicos e microbiolégicos. As seguintes teorias
tem sido propostas: 1) oxidacado da pirita rica em As; 2) liberagao do As por
reducdo de oOxidos de ferro, tendo a matéria organica como doadora de
elétrons; 3) troca do As(V) adsorvido por fosfato provenientes de fertilizantes;
4) reducao de 6xidos e hidroxidos de ferro por atividade microbiana (MONDAL
et al., 2006). Em meios redutores, a dissolucdo de Oxidos e hidroxidos de
Fe(lll) resulta em dessor¢do do As para o meio (AL-ABED et al.,, 2007;
KARTAL et al., 2007). A liberagado do As ocorre rapidamente quando Mn e Fe
dissolvem sob condigdes redutoras ou pela dessor¢ao apds reducao do As(V)
para As(lll), mais fracamente adsorvido pelo sedimento (VITHANAGE et al.,
2006). Portanto, concentragcdes elevadas de As podem refletir tanto a

abundancia de minerais primarios sulfetados ricos em As quanto a presenca de
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arsenatos e oxidos de ferro formados como produtos de reacbes dos minerais
primarios, ou ainda estar relacionadas a contaminagdo por produtos

secundarios de atividades mineradoras (MONDAL et al., 2006).

2.1.5. Toxicidade dos Compostos de Arsénio

A exposigcao crénica ao arsénio ocorre pelo consumo prolongado de
agua contaminada por seus compostos (MONDAL et al., 2006). As formas mais
comuns de As no ambiente sdo os compostos inorganicos de As(lll) e As(V)
(MELAMED, 2005; GONG et al. 2006). A absor¢cao de compostos inorganicos
de arsénio é funcdo da solubilidade em agua e as formas soluveis sao
absorvidas através das membranas celulares, tanto de forma passiva quanto
ativa. O transporte ativo das formas de As(lll) se da por meio de
aquaglicoproteinas responsaveis pelo transporte de agua e glicerol, enquanto
as formas de As(V) sédo transportadas ativamente pelas proteinas
transportadoras de fosfato (TAPIO & GROSCHE, 2006). As(lll) e As(V) tém
6tima taxa de absorgdo gastrintestinal, variando de 55 a 95%. Depois de
absorvidos, estes compostos sao distribuidos para praticamente todos os
orgaos e tecidos do corpo. Em intoxicagdes agudas, o compartimento
sanguineo mostra niveis centenas de vezes menores que as visceras, 0 que
indica a tendéncia a boa distribuicdo para os tecidos a partir do sangue. Ha
uma tendéncia ao acumulo em tecidos queratinizados (AZEVEDO & CHASIN,
2003; TAPIO & GROSCHE, 2006).

Em geral, as formas reduzidas [As(lll)] sdo mais téxicas que as formas
oxidadas [As(V)] e as formas organicas menos téxicas que as inorganicas

(McSHEEHY et al., 2003). O As(V) é analogo ao fosfato e inibe a fosforilagdo
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oxidativa. O As(lll) é mais toxico que o As(V) provavelmente em fungdo da
maior rapidez de seu transporte transmembrana, pela maior habilidade em se
ligar a grupos sulfidrila (-SH) de proteinas impedindo que estas exergam suas
fungdes normais (inclusive interferindo na respiragao celular por se ligar aos
grupos tiol vicinais da molécula de piruvato desidrogenase e 2-oxoglutarato
desidrogenase) e também pela maior tendéncia a formar radicais, causando
estresse oxidativo (TAPIO & GROSCHE, 2006; MONDAL et al., 2006).

O As é rapidamente biotransformado. O As(V) é reduzido a As(lll)
através da enzima glutationa redutase (GSH), reacdo que ocorre no plasma.
Proteinas plasmaticas ligantes de arsenito previnem, inicialmente, o contato e o
acumulo do As(lll) nos tecidos. A partir da saturacao destas proteinas, o As(lll)
torna-se mais disponivel. O proximo passo € a metilagdo, que da origem ao
acido monometilarsénico (MMA) e ao acido dimetilarsinico (DMA). A metilacéao
ocorre principalmente no figado e em menor extensao nos rins e pulmdes
(VAHTER, 2002; TAPIO & GROSCHE, 2006).

Historicamente, a metilacdo dos compostos de As foi considerada como
um processo de desintoxicacdo. De fato, as formas pentavalentes MMA(V) e
DMA(V) sdo menos toxicas e mais rapidamente excretadas que as formas
inorganicas. Entretanto, estudos recentes mostraram que as formas trivalentes
MMA(IIl) e DMA(IIl) excedem o As(lll) inorganico em cito e genotoxicidade
(TAPIO & GROSCHE, 2006; BRIMA, 2006). Considera-se que a toxicidade dos
compostos de As obedeca a seguinte ordem: arsina > As (lll) inorganico > As
(lll) organico > arsénio (V) inorganico > As (V) organico > As (0) (MONDAL et
al., 2006). Para o ser humano, o As(lll) e considerado cerca de 60 vezes mais

téxico que o As(V) (PEREIRA, 2005).
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O As atua coagulando proteinas, complexando coenzimas e inibindo a
produgédo de ATP (SRACEK et al., 2004). Na exposigao cronica, sintomas
gerais como fraqueza, perda de apetite, perda de peso e anemia sao bastante
comuns. Pode manifestar-se hepatotoxicidade cronica nas formas de cirrose,
degeneragdao gordurosa e neoplasia primaria do figado. Sao observadas
diversas manifestagdes dermatoldgicas, que normalmente se iniciam por um
quadro eritematoso que pode dar lugar a uma hiperqueratose plantar de pés e
maos, urticaria, hiper-pigmentacdo em areas expostas ao sol e aparecimento
de coloragao vermelho arroxeada da face e ombros devido a lesdes capilares e
até mesmo cancer de pele (GONTIJO & BITENCOURT, 2005; REICHARD et
al., 2007). Efeitos cardiovasculares cronicos se devem a doenca obstrutiva
causada pelos compostos de As, levando a gangrena das extremidades,
principalmente dos pés, conhecida como doenga do pé preto. Pode ainda haver
produgdo de anemia, leucopenia e trombocitopenia, sendo a anemia
secundaria a supressao medular e a algum grau de hemodlise. Ha também
evidéncia de efeitos endocrinoldégicos como prevaléncia de Diabetes mellitus
em populagdes cronicamente expostas, ativacdo de receptores estrogénicos
(concentragdes de As inferiores a 0,075 ppm) e bloqueio da inducdo da
expressao génica dependente de receptores glicocorticoides (AGUSA et al.,
2006). Efeitos gastrintestinais nao especificos como diarréia e cdlicas, efeitos
hematoldgicos e neuropatia periférica podem ocorrer apds semanas ou meses
de exposicao a doses iguais ou superiores a 0,04 mg/kg/dia. Hiperqueratose e
despigmentacdo sdo observadas em exposicdo a quantidades de 5 a 10 pgL™
de As em aguas contaminadas. Ha também risco de hipertensao arterial e
efeitos teratogénicos (MONDAL et al., 2006). Segundo CAVAR et al. (2005), o

As esta também relacionado a problemas de reproducao.

23



O mecanismo pelo qual o As induz o cancer pode estar relacionado a
inibicdo do reparo ao DNA e a metilagdo do DNA, podendo também atuar
sinergicamente com outros agentes carcinogénicos (MONDAL et al., 2006).
Uma significativa relagédo dose-resposta foi observada entre diversos tipos de
cancer e niveis de As em aguas de abastecimento publico (AGUSA et al.,
2006). Segundo TAPIO & GROSCHE (2006), o periodo de laténcia, que
compreende o tempo decorrido entre o inicio da intoxicagdo cronica e o
surgimento de cancer em seres humanos é de cerca de 30 — 50 anos.

Compostos organicos de As encontrados em organismos marinhos,
como a arsenobetaina e a arsenocolina, sdo essencialmente nao toxicos,
sendo excretados pela urina praticamente sem sofrer modificacdo, tendo um
tempo de residéncia muito curto (de 6 a 24 horas, no maximo) no organismo
humano (BARRA et al., 2000).

Alguns compostos organicos de arsénio foram desenvolvidos durante a
Primeira Guerra Mundial, estocados e utilizados como agentes irritantes,
indutores de vOmito e vesicantes. Apdés a Segunda Grande Guerra, grande
parte destes compostos foi langcada ao mar. Os efeitos toxicos destes
compostos ocorrem em concentracdes de 0,1 mg m™.

A monitorizacao biolégica para avaliar a exposigao ao As pode ser feita
em amostras de sangue e urina, que refletem exposicao recente, e de cabelo
ou unhas, onde o As se acumula pela ligacdo aos grupos sulfidrila, refletindo

exposicoes passadas e/ou crénicas (AZEVEDO & CHASIN, 2003).
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2.2. Metais pesados

2.2.1. Conceitos

Os metais sao quimicamente definidos como elementos que conduzem
eletricidade, tém brilho metalico, sdo maleaveis e ducteis, formam cations e
apresentam Oxidos basicos. A partir desta definicdo, a maior parte dos
elementos quimicos pode ser considerada um metal, havendo a necessidade
de se subdividir os metais em diferentes classes quimicas, de acordo com suas
propriedades individuais. Diversos termos (muitos deles arbitrarios) sdo usados
para descrever e categorizar os metais, como metais de transicdo, metais
traco, micronutrientes, metais toxicos e metais pesados (McLEAN & BLEDSOE,
1992; DUFFUS, 2002).

O termo “metal pesado” nunca foi definido pela IUPAC. Quimicamente, o
termo “pesado” implica elevada densidade e o termo “metal” se refere a um
elemento puro ou uma liga de elementos metalicos. De acordo com a literatura,
a definicdo mais antiga classifica como sendo “pesado” todo metal com
densidade superior a 7 g cm™. Ao longo dos anos, a classificacdo de um
elemento como sendo metal pesado com base na massa especifica tém
variado entre os diversos autores, e valores entre 3,5 e 6 g cm™ tém sido
propostos como valor acima do qual um metal pode ser considerado como
metal pesado. Nao havendo consisténcia, ha autores que defendem que a idéia
de classificar metal pesado com base na densidade deve ser abandonada, pois
que o critério tem gerado apenas confuséo.

Em se constatando, ao longo da histéria do termo metal pesado, que a

densidade n&o apresenta grande correlagdo com a reatividade de um metal,
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foram propostos a massa e o numero atémico como critérios de classificagao.
Mas ambos os critérios (massa e numero atdémico) mostram-se ainda
inconsistentes. Alguns autores propuseram e classificaram como metal pesado
todo aquele com numero atdbmico maior que o do sddio (ou seja, maior que 23),
partindo-se portanto do magnésio (Mg). Outros propuseram classificar como tal
todo metal com numero atdbmico maior que 40, comegando-se portanto pelo
escandio (Sc). Em se adotando a segunda proposi¢éo, por exemplo, como o Sc
apresenta densidade menor que 3 g cm?®, este critério permaneceu
inconsistente com os valores de densidade propostos anteriormente. Houve
ainda a proposta de se adotar como critério de classificacdo a capacidade do
metal em formar espuma com acidos graxos, o0 que também se mostra
completamente inconsistente.

Ainda que nao haja bases quimicas bem estabelecidas para se definir
“‘metal pesado”, o termo tem sido ampla e crescentemente utilizado para
classificar metais associados a contaminagao ambiental e a riscos toxicoldgicos
e ecotoxicologicos, embora ndo exista relagdo direta entre a densidade dos
metais e seus efeitos bioldgicos (DUFFUS, 2002). Assim, a expressao tem sido
usada para designar metais classificados como poluentes do ar, solo, sistemas
aquaticos, plantas e alimentos (ALLOWAY, 1995). Neste contexto, o termo
metal pesado tem sido aplicado de forma a englobar também semimetais como
o As (presumivelmente em fungdo de seus efeitos ecotoxicoldgicos), além de
se referir ndo apenas a um grupo de metais em suas formas elementares, mas

também as suas diferentes espécies quimicas (DUFFUS, 2002).
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2.2.2. Ocorréncia, liberagdo e comportamento de metais pesados

em ambientes aquaticos.

Os metais pesados sao naturalmente encontrados em depdsitos
minerais. Alguns, como cobre, chumbo e zinco, apresentam forte afinidade pelo
enxofre, sendo amplamente encontrados na forma de sulfetos (HUDSON-
EDWARDS et al., 1999). A presenca de metais pesados em depdsitos minerais
constitui uma fonte natural destes elementos para ambientes aquaticos, sendo
liberados para o ambiente através do intermperismo e outros processos
pedogénicos sobre a rocha matriz (ALLOWAY, 1995). Quando tais depdsitos
sao submetidos a atividades de mineracao, a liberagao é tipicamente elevada,
devido a geracgao de rejeitos ricos em metais pesados e também pelo aumento
da superficie mineral exposta ao ar e a agua, o que leva a dissolugao oxidativa
dos minerais e & liberacdo dos elementos-traco constituintes (MARGUI et al.,
2004; BROWN Jr et al., 1999; AELION & DAVIS, 2006).

A mobilidade e a biodisponibilidade de metais trago em ambientes
aquaticos é governada por interacbes com as fases sélidas presentes, em
particular por processos de adsorcdo em Oxidos de metais. Estas interagcdes
sao influenciadas por fatores como pH, temperatura, potencial redox,
capacidade de troca catibnica da fase sélida presente e competicdo com outros
cations (SCIMIDT & STICHER, 1991; HLAVAY et al, 2004). Desta forma, os
sedimentos constituem um compartimento aquatico ativo, atuando n&o apenas
como reservatorios ou sitios de deposicao de elementos tragco, mas também
influenciando na mobilizagdo e biodisponobilizacdo de metais para o meio

aquoso (COTTA et al., 2006; BUSZEWSKI & KOWALKOWSKI; 2006).
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Em ambientes aquaticos, os metais se apresentam como cations,
formando complexos soluveis com ligantes organicos ou inorganicos (McLEAN
& BLEDSOE, 1992). Nos sedimentos fluviais, estes elementos podem estar
ligados a varios compartimentos: adsorvidos a superficies de argilominerais ou
oxihidroxidos de Fe e Mn; presentes na estrutura cristalina de minerais
secundarios como carbonatos, sulfatos e 6xidos; oclusos em materiais amorfos
como oxihidroxidos de Fe e Mn; complexados a matéria organica ou fazendo
parte da estrutura cristalina de minerais primarios como silicatos.

A utilizacdo apenas da concentragao total de metais tragco em matrizes
ambientais como ferramenta na avaliagdo do risco ecotoxicolégico oferecido
por estes elementos constitui informagao limitada, j3 que a mobilidade, a
biodisponibilidade e os efeitos ecotoxicolégicos de metais tragco no ambiente
dependem nao apenas da concentragao total do elemento, mas também da
forma em que suas espécies encontram-se distribuidas pelas diferentes

fracdes do solo ou sedimento (GISMERA et al., 2004).

2.2.3. Mercurio

2.2.3.1. Ocorréncia, distribuigao e liberagao do Hg para o ambiente

O mercurio € um metal pesado de aspecto argénteo, cujo simbolo Hg
deriva do latim hydrargirum. Além da forma metdlica (Hg°), pode ser
encontrado nos estados de oxidacdo +1 (merclrio mercuroso Hg,*") e +2

(cation mercurico Hg?*). Os compostos formados a partir do mercurio(ll) séo os

mais abundantes. Apresenta as seguintes formas isotdpicas: 202 (29,80%),
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200 (23,13%), 199 (16,84%), 201 (13,22%), 198 (10,02%), 204 (6,85%) e 196
(0,14%) (AZEVEDO & CHASIN, 2003).

Os depésitos de mercurio sdo globalmente distribuidos. O cinabrio (HgS)
€ seu principal mineral. Outros minerais de mercurio incluem a corderoita
(Hg3S2Cly), schwarisita [(HgCuFe)12Sb4S3] e livigstonita (HgSb4S7). Outros tipos
de minerais podem também conter o mercurio como constituinte minoritario e
em concentracbes anormalmente elevadas, a ponto de possibilitar a
recuperagéo do Hg como produto secundario (RYTUBA, 2003). As emissoes
naturais de Hg para o ambiente derivam da desgaseificacdo da crosta terrestre
e de atividades vulcanicas, mas a contaminac¢ao de ambientes decorre também
da extracao do préprio metal e de minérios de ouro, prata, chumbo, cobre e
zinco, por conterem naturalmente quantidades trago de mercurio (AZEVEDO &
CHASIN, 2003).

A liberagao de Hg para o ambiente a partir de depdsitos minerais pode
impactar a biota e os seres humanos de forma direita ou indireta. As formas
diretas incluem a ingestdo de rejeitos e solos contaminados com Hg e a
respiracao de vapores de Hg ou de material particulado enriquecido. A ingestao
esta primariamente relacionada a criangas.

As formas indiretas de impacto a saude humana sdo mais importantes e
incluem o consumo de peixes contaminados por metilmercurio formado a partir
da transformacao bioquimica do Hg liberado a partir de depdsitos minerais

(RYTUBA, 2003).
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2.2.3.2. O mercurio em ambientes aquaticos

O uso extensivo do mercurio tem ocasionado problemas de
contaminagao do ar, aguas, solos e biota em todo o planeta (MASON et al.,
1994). Acredita-se que existam dois ciclos envolvidos no transporte ambiental e
na distribuigdo do mercurio (Fig. 2 e 3). Um é global e envolve a circulagéao
atmosférica de mercurio elementar na forma de vapores, a partir de fontes
terrestres e oceanicas. O outro ciclo é local e depende da metilagcdo dos
compostos inorganicos que se originam principalmente a partir de fontes
antropogénicas (BOENING, 2000; AZEVEDO & CHASIN, 2003).

Ambientes aquaticos s&o particularmente sensiveis a contaminagao por
Hg. As condi¢des fisico-quimicas e bioldgicas nestes ambientes atuam
facilitando a interconversao de diferentes espécies de Hg, sendo a especiacao
um fator critico na determinacdo da mobilidade, biodisponibilidade e toxicidade
do Hg (ULLRICH et al., 2001; BIESTER et al.2002 ; CLARKSON, 2002; KIM et
al., 2004).

A quimica e a especiagdo do Hg sdao complexas. Em ambientes
aquaticos, o mercurio pode ser encontrado como mercurio elementar (HgP),
como cations Hg* e Hg*, e em formas organicas (WANG et al., 2004;
BARBOSA et al.,, 2003). As formas inorganicas de mercurio podem ser
convertidas em espécies organicas metiladas através de processos

microbianos.
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Figura 2: Ciclo natural do mercurio. Fonte: AZEVEDO & CHASIN, 2003.

As formas organicas do Hg podem ser divididas em duas categorias:
compostos covalentes organomercuriais, como o monometilmercurio e o
dimetilmercurio, e complexos de Hg com a matéria organica, como substancias
humicas (GILL & BRULAND, 1990; LEERMAKERS et al., 2005). As formas
organicas mais importantes sdo o monometilmercurio (MMHg, CHzHg") e o
dimetilmercurio (DMHg, CH3;HgCHj3) (ULLRICH et al, 2001; CLARKSON, 2002;

LEERMAKERS et al., 2005).

31



Emissdes diretas
para a atmosfera

Disposicdo de

dejetos sdlidos \ -

3 . ; ( y = -
= — " Sctmag
ﬁ'; ’? / B 3 e =

- ! Lok E 3 =
A7 Metil-
S~merclno

..
-

Disposicaoc de
dejetos liquidos

Figura 3: Contribuicdo antropica para o ciclo do Hg. Fonte: AZEVEDO &

CHASIN, 2003.

A metilacdo é o passo mais importante para a introdugdo do Hg na
cadeia tréfica, sendo influenciada por fatores como a temperatura, composigao
e atividade microbiana do meio, pH, composi¢cao dos sedimentos e condi¢cdes
de oxirreducdo do meio. A metilagdo maxima ocorre na faixa de Eh de +0,1 a
+0,2 V, sendo o metilmercurio mais estavel em condi¢cdes acidas e neutras e o

dimentilmercurio em condi¢des basicas (AZEVEDO & CHASIN, 2003).

2.2.3.3. O mercurio nos sedimentos

Os sedimentos desempenham papel importante na dinamica do Hg,
atuando como reservatério e como fonte para o meio aquatico, visto que o
mercurio pode permanecer retido e ativo para a metilacido por cerca de 100

anos, mesmo que a fonte de contaminacdo pelo Hg tenha cessado. A
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metilagdo ocorre principalmente na superficie do sedimento, onde se encontra
a maior parte da populagdo microbiana. (GLEYZES et al., 2002; RYTUBA,
2003).

Nos sedimentos, somente uma pequena porgao do Hg total encontra-se
na forma de MMHg, geralmente menos de 0,1%, gracas a interagdes mais
fracas com os componentes do sedimento em ralacdo a forma inorganica Hg?",
sendo portanto dessorvido numa proporgdo mais elevada (AZEVEDO &
CHASIN, 2003).

A particdo do mercurio entre agua e sedimentos dependera da hidro e
lipossolubilidade de cada composto, do pH, do conteudo de carbono organico
do sedimento, de argila e 6xidos. Além da adsorcao, a retengado de mercurio
nas fases solidas ocorre por precipitacdo. O Hg mercuroso pode precipitar
como cloreto, fosfato, carbonato e hidroxido. Em condi¢des alcalinas, o Hg
mercurico pode precipitar como carbonato e hidréxido, formando fase sdlida
estavel. Em condi¢cbes acidas e na presenca de elevadas concentragdes de
cloreto, HgCl, é formado. O mercurio divalente pode também formar complexos
soluveis com ligantes organicos, o que contribui para o aumento da mobilidade

do mercurio (McLEAN & BLEDSOE, 1999; AZEVEDO, 2003).

2.2.3.4. Bioacumulacao e biomagnificagao do Hg

Fator importante no impacto do mercurio no meio ambiente €& a
capacidade de acumulo nos seres vivos (bioacumulagao) e ao longo da cadeia
alimentar (biomagnificagdo). O mercurio inorganico, ao sofrer metilacéo,
adquire lipossolubilidade que permite o facil transporte através das membranas

celulares, acumulando-se rapidamente na biota aquatica e atingindo
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concentracdes mais elevadas nos tecidos dos peixes do topo da cadeia tréfica
(ULLRICH et al, 2001; AZEVEDO, 2003; AZEVEDO & CHASIN, 2003). Em
fungédo disso, o monometimercurio (MMHg) é considerado a forma de maior
toxicidade (ASCHNER & SYVERSEIN, 2005). A meia vida do MMHg em peixes
varia conforme a espécie, geralmente compreendendo um periodo de 1 a 3
anos (AZEVEDO, 2003; AZEVEDO & CHASIN, 2003). Nestes ambientes, os
peixes constituem os maiores bioacumuladores de Hg (BARBOSA, 2003), e a
ingestdo de peixes contaminados constitui importante fonte de intoxicagéo
humana (GRAY et al.,, 2000; HESS, 2002. SHAO et al., 2006; KRANTZ &

DOREVITCH, 2004).

2.2.3.5. O uso do Hg em garimpos de ouro

O Hg® tem sido amplamente utilizado em regides de garimpo de ouro.
Garimpos consistem em atividade de mineragdo em pequena escala, realizada
de forma manual e rudimentar (HENTSCHEL et al., 2002). Tal utilizagcdo se
deve ao fato de esses dois metais apresentarem elevada afinidade entre si,
amalgamando-se para formarem compostos como AuHg,, AuxHg e AuszHg. O
Hg é introduzido na fase de beneficiamento do minério, quando a polpa é
processada em caixas concentradoras, calhas, placas amalgamadoras,
concentradores hidrogravimétricos e no bateamento.

Em geral, a fase de beneficiamento do ouro é conduzida em circuito
aberto, sem a devida retengao de rejeitos em areas isoladas do sistema
hidrico. Aproximadamente 20-25% do Hg emitido ao meio ambiente é
proveniente de rejeitos de amalgamacao. Na recuperagao do ouro aluvionar, o

Hg® é introduzido nas calhas de amalgamacdo, montadas nas balsas de
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drenagem ou as margens dos rios. Ao final do processo, os rejeitos séo
dispostos na superficie do solo, suscetiveis a lixiviacdo, erosao e volatilizacao.
As técnicas de lavra nos depdsitos de ouro aluvionar, tais como o desmonte
hidraulico ou desmonte com draga, provocam aumento do material particulado
em suspensdo nas aguas dos rios, que atua como importante meio de
transporte fisico do Hg. A queima do amalgama Au-Hg sem o uso de retortas,
na fase final do beneficiamento do ouro, acarreta emissdes de Hg° para a
atmosfera e desta para outros compartimentos ambientais (MELAMED &

VILLAS BOAS, 2002).

2.2.3.6. O “Caso Minamata”

O incidente de maiores proporgdes relacionado a liberacéo
antropogénica de compostos de Hg ao ambiente ocorreu no Japao, no inicio da
década de 50. Cerca de 27 toneladas de Hg, na forma de cloreto de
metilmercurio, subproduto da producdo de acetaldeido pela industria
petroquimica Chisso Corporation, foram descartadas na baia de Minamata,
pequena cidade localizada na costa sudoeste da llha de Kyushu.

Os efluentes contaminados foram descartados na Baia de Minamata por
mais de 30 anos, desde a instalagao da referida industria, em 1932, até o ano
de 1968. A rota primaria de intoxicagdo humana se deu pela ingestao de peixes
contaminados. Em maio de 1956, em funcdo da entrada de pacientes com
sintomas neurolégicos similares no Minamata Public Heatlh Center, a doenca
foi descoberta, sendo oficialmente reconhecida pelas autoridades japonesas
apenas em maio de 1965. Em setembro de 1968, o governo do Japao declarou

oficialmente o caso, que ficou conhecido como “O Caso Minamata” e os
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sintomas relacionados a intoxicagdo pelo MMHg conhecidos como “A Doenga
de Minamata”. (TOMIYASU et al., 2006; EKINO et al., 2007).

Cerca de 2.200 pessoas foram oficialmente reconhecidas como
pacientes e outras 10.000 pessoas foram indenizadas pela Chisso Co.
Entretanto, estudos conduzidos em 2001 sugeriram que cerca de 2 milhdes de
pessoas podem ter sido expostas a ingestdo de mercurio em quantidades
suficientes para produzir sintomas como cefaléia e perdas auditivas (WATTS,
1999). Nao ha cura para a doenga de Minamata. Os pacientes séo tratados

para os sintomas individuais (McCURRY, 2006).

2.2.3.7. Toxicidade do mercurio

Embora todas as espécies de Hg sejam toxicas, os impactos ecoldgicos
e o0s danos a saude humana estdo principalmente relacionados as
transformagdes ambientais das formas inorganicas para o MMHg, sendo o
consumo de peixes contaminados uma das principais rotas de intoxicagao
humana (AZEVEDO, 2003; ASCHNER & SYVERSEN, 2005; LEERMAKERS et
al, 2005). Entre os efeitos deletérios do metilmercurio incluem-se danos aos
tecidos cerebrais, alteragbes pulmonares, embriotoxicidade, mutagenicidade,

carcinogenicidade e alteracao das fungdes reprodutoras (AZEVEDO, 2003).

2.2.4. Cadmio

O cadmio (simbolo quimico Cd) é extensamente distribuido pela crosta
terrestre. Pode adentrar sistemas aquaticos devido a fatores como

intempersimo, atividades vulcanicas, rejeitos industriais, disposi¢éo de produtos
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industrializados (como baterias Ni-Cd) e atividades de mineragéo. Dentre estas,
a mineragao constitui uma das principais fontes de contaminagéao de aguas, ao
lado de atividades de fundigdo. A contaminagédo ocorre pela drenagem das
minas, aguas residuais dos processos de mineragao, inundagédo de lagoas de
estagnagao e chuvas ordinarias (AZEVEDO E CHASIN, 2003).

Em ambientes aquaticos, é encontrado como ion hidratado Cd** ou
como complexos idnicos organicos ou inorganicos. (AZEVEDO E CHASIN,
2003). O cadmio apresenta uma tendéncia a ser mais fracamente adsorvido
que a maioria dos outros metais divalentes, apresentando portanto uma maior
mobilidade em ambientes aquaticos que a maioria dos outros metais
(ALLOWAY & AYRES, 1993). E bioacumulativo e persistente no meio ambiente
(t 2 de 10 a 30 anos) (COTTA et al., 2006). Nos sedimentos, o cadmio pode
ser absorvido por minerais de argila, carbonatos ou Oxidos de ferro e
manganés, ou pode encontrar-se como precipitados na forma de carbonato,
hidroxido e fosfato de cadmio. Em solos e sedimentos contaminados por
rejeitos, a maior parte encontra-se associado a fracdo trocavel (McLEAN &
BLEDSOE, 1999).

O cadmio se bioacumula em plantas aquaticas, invertebrados, peixes e
mamiferos. A concentragdo se eleva a medida que se aumenta o nivel na
cadeia tréfica. A exposicao cronica ao cadmio leva ao desenvolvimento de
patologias dos sistemas cardiovascular, hematoldgico, hepatico, renal e do

tecido 6sseo (LARINI, 1997; AZEVEDO E CHASIN, 2002).
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2.2.5. Chumbo

O chumbo (Pb) € um metal cinza-azulado, maleavel e sensivel ao ar. No
ambiente, apresenta os estados de oxidagdo +2 e +4. Entretanto, embora
possua quatro elétrons em sua camada de valéncia, somente dois se ionizam
rapidamente, e o estado +2 ocorre prevalentemente. De ocorréncia natural, o
Pb é encontrado com relativa abundancia na crosta terrestre. E depositado em
ambientes aquaticos a partir de fontes naturais, deposicdo atmosférica,
lixiviagdo do solo e atividades antropogénicas (incluindo atividades de
mineracao), dividindo-se rapidamente entre o sedimento e a fase aquosa,
dependendo do pH e da composig¢ao quimica do meio. Uma fragao significativa
do Pb carreado pelas aguas dos rios tem sido encontrada na forma de
particulas coloidais ou particulas grandes insoluveis de carbonato, éxido,
hidroxido e outros compostos de Pb incorporados a materiais particulados
(AZEVEDO & CHASIN, 2003; ALLOWAY & AYRES, 1993).

A solubilidade do chumbo é substancialmente reduzida pelas interagdes
com minerais de argila, fosfatos, carbonatos, sulfatos, hidroxidos e matéria
organica presente nas fases solidas do meio. Entretanto, pode ser encontrado
em aguas superficiais na forma de complexos com compostos organicos acidos
hamicos e fulvicos, de forma que a presenca destes agentes quelantes pode
aumentar de 10 a 60 vezes os niveis de Pb em solu¢cdo (McLEAN & BLEDSOE,
1999; AZEVEDO & CHASIN, 2003).

As principais agdes toxicas do chumbo no organismo humano incluem:
inibicdo da biossintese da hemoglobina e conseqliente anemia; encefalopatia,

com sintomas como irritabilidade, cefaléia, tremor muscular, alucinagdes, perda
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de memodria, convulsdes, paralisia e coma; deficiéncia renal; hepatotoxicidade e

neoplasias (LARINI, 1997).

2.2.6. Cobalto

O cobalto € um elemento relativamente raro. Correspondendo a
aproximadamente 0,0025% em massa da crosta terrestre, o cobalto é o 33°
elemento em abundancia (KIM et al., 2006). Embora possa existir em seis
estados de oxidagdo, em ambientes aquaticos predominam as espécies de
valéncia +2 e +3, na forma de sais organicos ou inorgéanicos. Entretanto, a
excecdo de certos complexos, o Co®" é termodinamicamente instavel sob as
condicbes de pH e Eh comumente encontradas em aguas naturais. Em
ambientes de agua doce, as espécies predominantes costumam ser o Co?",
CoCOg3, Co(OH); e CoS, enquanto em ambiente marinho os complexos com o
cloreto predominam (NAGPAL, 2004).

Pequenas quantidades de Co estdo normalmente presentes em rochas,
solos e agua. Em depésitos minerais, ocorre nas formas de arsenitos, sulfetos
e oxidos, como Co03S4, CuCo0,S4, CoAsy, Co(AsO4)2.8H,0 e CoAsS e encontra-
se naturalmente associado ao cobre a ao niquel. As fontes para o ambiente
podem ser tanto naturais quanto antropogénicas. As fontes naturais incluem
erosao, erupgdes vulcanicas e intemperismo de rochas. As principais fontes
antropogénicas sao as atividades de mineragcdo e processamento de minérios
(KIM et al., 2006). A precipitacdo e a adsorgédo sao dois processos que podem
limitar a concentracdo do cobalto em ambientes aquaticos. Tipicamente,
oxidos, hidroxidos e carbonatos sao considerados quando da avaliagédo da

solubilidade nestes ambientes. A co-precipitacdo ou a adsorgao por 6xidos de
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Mn e Fe influenciam a solubilidade do cobalto. Em 6xidos de Mn, o cobalto
apresenta maior capacidade de adsor¢ao que outros metais divalentes como
Cu, Ni e Zn, enquanto que, em se tratando de 6xidos de Al e Fe, a seletividade
para o cobalto € geralmente menor que para outros cations metalicos
divalentes (NAGPAL, 2004).

O cobalto é um componente essencial da vitamina B12
(hidroxicobalamina), atuando como co-fator em reagbes enzimaticas e estando
envolvido na producao de eritropoetina, hormdnio que estimula a producao de
eritrocitos. Entretanto, a exposi¢cao prolongada a elevados teores de cobalto
pode resultar em efeitos adversos a saude humana, incluindo
comprometimento do tecido hematopoiético, miocardico, do trato respiratoério,
tiredide e tecido cutaneo, podendo ainda apresentar risco teratogénico e
carcinogénico (De BOECK et al., 2003). Para a populagao em geral, a principal
rota de exposicdo ao cobalto se da pela alimentagdo, sendo a absorcao
gastrintestinal dependente do composto de cobalto em questdo e das

condig¢des nutricionais do individuo, variando entre 18 e 97% (KIM te al., 2006).

2.2.7. Cobre

O cobre (Cu) é um metal marrom-avermelhado, apresentando quatro
estados de oxidacdo: Cu’ (cobre metalico), Cu® (jon cuproso), Cu®** (ion
cuprico) e Cu®" (ion trivalente). O estado de oxidacdo mais importante no meio
ambiente aquatico € o bivalente. O ion cuproso € instavel em meio aquoso, e
0S poucos compostos estaveis, como o cloreto cuproso, sdo insoluveis. De
modo geral, o cobre monovalente presente no meio ambiente, quando n&o se

encontra complexado, é rapidamente oxidado a forma divalente por qualquer

40



agente oxidante presente. Amplamente distribuido na natureza, a malaquita
(Cu2CO3Cu(OH),), a calcopirita (ChFeS;) e a calcocita (Cu,S) sao as principais
fontes. Na crosta terrestre, apresenta uma abundéancia de aproximadamente 50
mg kg™ (50 ppm) (AZEVEDO & CHASIN, 2003).

A liberag&o natural de cobre para o ambiente se da através da erosédo e
lixiviagdo. As fontes antropogénicas incluem as atividades mineradoras e de
fundicdo, queima de carvdo e incineragbes de residuos. As atividades de
mineragao e refino de cobre sdo as fontes mais importantes (ALLOWAY &
AYRES, 1994; AZEVEDO & CHASIN, 2003). Varios processos influenciam a
biodisponioblidade do cobre em sistemas aquaticos. A retengédo do cobre pelas
superficies solidas presentes se da tanto por mecanismos inespecificos de
troca catibnica quanto mecanismos de adsorcao especifica. Estes fendmenos
incluem a adsorcdo a Oxidos de ferro e manganés, minerais de argila e
substancias organicas. Sua mobilidade ¢é influenciada principalmente pelo pH e
pelas condi¢gbes redox, sendo muito mais labil em ambientes oxidativos que
ambientes redutores. Em solos calcareos, adsorcao especifica de cobre por
CaCOg3 exerce grande controle sobre a concentragdo de cobre dissolvido
(McLEAN & BLEDSOE, 1992; LOSKA & WIECHULA, 2000).

O cobre é um elemento essencial a saiude humana, atuando como
cofator necessario para atividades estruturais e cataliticas de uma ampla
variedade de enzimas. A quantidade de cobre ingerida pelos humanos esta
muito mais relacionada a alimentagcdo do que a ingestdo de agua, sendo
relativamente pequena. Além disso, animais e seres humanos sao capazes de
controlar a quantidade de cobre no organismo através de mecanismos que
diminuem a absorgcdo e aumentam a excrecgao, de forma que a intoxicagao por

cobre é relativamente rara. Entretanto, a exposicdo a quantidades excessivas
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de cobre em funcédo de contaminagdes ambientais pode ocorrer. A intoxicacao
por cobre pode levar episddios hemoliticos, cirrose hepatica e danos renais e
cerebrais, podendo ainda progredir a necrose hepatica, colapso vascular e a

morte (GAETKE & CHOW, 2003).

2.2.8. Cromo

O cromo (Cr) € uma mistura de quatro iso6topos estaveis com numeros
de massa 50 (4,31%), 52 (83,76%), 53 (9,55%) e 54 (2,38%). Apresenta
estados de oxidacdo de +2 a +6, sendo os estados Cu®, Cu(ll), Cu(lll) e Cu(VI)
os mais comuns (AZEVEDO & CHASIN, 2003). Em ambientes aquaticos, os
estados de oxidagao possiveis de se encontrar sdo o +2 e 0 +3 (McLEAN &
BLEDSOE, 1999). Encontrado naturalmente como componente de rochas, tem
como a cromita (FeO.Cr,0O3) o mineral mais abundante. Depdsitos ricos em
minerais de cromo, como a cromita, constituem fonte primaria de risco a saude
humana, em fungdo da contaminacdo de ambientes aquaticos (BRIGATTI et
al., 2000).

Amplamente distribuido na natureza, pode ser encontrado em
concentracdes superiores a 50 pg L' em ambientes aquaticos préximos a
depdsitos naturais de cromo. Entre as principais fontes antropogénicas estao
as emissdes decorrentes da fabricacdo de cimentos, fundigbes, manufatura de
aco e ligas, fertilizantes, lixos urbanos e industriais e atividades de mineracéo.
Com relagcdo a contaminagdo de aguas, a maioria do cromo pode estar na
forma de material particulado ou depositado no sedimento. Em aguas
superficiais, a maior parte se encontra como Cr(Vl) (AZEVEDO & CHASIN,

2003).
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As formas de Cr(VIl) encontram-se como ions cromato (HCrOy),
predominantes em valores de pH até 6,5, e dicromato (Cr2072'), predominantes
em maiores concentracbes em valores de pH acima de 6,5. Gracas a esta
natureza anidnica do Cr(VI), sua associagcdo com as superficies solidas do
ambiente é limitada apenas a superficies positivamente carregadas. Oxidos de
ferro e aluminio vao adsorver significativamente o Cr(VI) apenas em condigbes
acidas a neutra. Por sua vez, o Cr(lll) € capaz de formar complexos como
Cr(OH),*, Cr(OH)*, Cr(OH); e Cr(OH)s (McLEAN & BLEDSOE, 1992).

No ambiente, a toxicidade dos compostos de cromo é determinada pela
sua especiacao entre os estados de oxidagado +3 e +6, sendo este ultimo muito
mais téxico (GOMEZ & CALLAO, 2006). O cromo trivalente é essencial para a
manutencdo do metabolismo da glicose no corpo humano e sua deficiéncia
implica em desenvolvimento de intolerancia a glicose, glicosuria, hiperglicemia
e concentragdes circulantes elevadas de insulina e glucagon, sintomas estes
reversiveis pela administracdo de suplementos de cromo. Isto se deve ao fato
de o cromo trivalente potencializar a agao da insulina. A toxicidade do Cr(lll) é
muito pequena, e o0s unicos efeitos adversos relacionados referem-se a
problemas hepaticos e renais, incidentes imediatamente apds a ingestdo de
doses elevadas (GOLDHABER, 2003). Por outro lado, a exposi¢cao crénica a
forma hexavalente do cromo pode levar ao desenvolvimento de neuro,
dermato, imuno, e carcinogenicidade (BURG & LIU, 1993; BARCELOUX, 1999;

QUINTEROQOS et al., 2007) .
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2.2.9. Niquel

O niquel (Ni) ocorre naturalmente em cinco formas isotdpicas: 58
(67,8 %), 60 (26,2 %), 61 (3,7 %) e 64 (1,2 %). Pode apresentar-se nos estados
de oxidacao 0, +1, +2, +3 ou +4, sendo o estado bivalente o mais encontrado
(WHO, 2005). A concentragdo de niquel na crosta terrestre é de 0,008 %. A
maior parte ocorre em minerais de rochas metamoérficas e igneas e as fontes
naturais incluem atividade vulcanica e intemperismo de rochas.

Dentre as fontes antropogénicas estdo os residuos de combustdo de
6leo combustivel e de carvao vegetal, producao de ligas, de ago e atividades
de mineracdo. Em ambientes aquaticos, pode ser depositado nos sedimentos
por precipitacdo, complexacédo e adsor¢cao (AZEVEDO & CHASIN, 2003). Em
ambientes nao poluidos, o niquel ndo forma precipitados insoluveis, sendo
retido pela fase solida exclusivamente através de adsorgao. O niquel pode ser
adsorvido a minerais de argila, 6xidos de ferro e manganés e matéria organica.
A formacdo de complexos orgénicos e inorganicos pode aumentar sua
solubilidade (McLEAN & BLEDSOE, 1992).

Em aguas naturais, na faixa de pH de 5 a 9, o Ni ocorre
predominantemente como ion hexahidratado Ni(H,0)s?*, embora complexos
com ligantes como OH, S04%, HCO5, CI e NH; possam ser formandos em
menores quantidades (WHO, 2005). Supondo-se uma ingestdo de 1,5 L dia”
de agua e sendo os niveis de niquel na agua em torno de 5 a 10 uyg L™, a
ingestdo diaria para adultos pode estar entre 7,5 e 15 pg. Entretanto, a
absorg¢ao gastrintestinal de compostos de niquel nao é significativa, sendo de 1
a 5 %. Em se tratando de compostos soluveis, absor¢cao de até 27 % pode

ocorrer (AZEVEDO & CHASIN, 2003).
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A exposi¢gao humana por via oral a elevados niveis de compostos de
niquel por meio de ingestdo de agua e alimentos contaminados com teores
elevados € bastante rara, de modo que a maior parte das informacdes sobre
efeitos toxicos destes compostos é baseada em estudos com animais. Nestes,
ingestao de quantidades de niquel muito superiores aos niveis normalmente
encontrados em aguas e alimentos tém levado ao desenvolvimento de
patologias pulmonares, gastrintestinais, hepaticas, renais, hematolégicas e
imunoldgicas em animais de laboratério. Ndo ha dados disponiveis sobre a
toxicidade cronica e sub-crénica dos compostos de niquel por ingestao oral

para humanos (ATSDR, 2005a).

2.2.10. Zinco

O zinco (Zn) elementar € um metal branco-azulado brilhante, encontrado na
natureza em quatro formas isotépicas: 64 (48,89%), 66 (27,81%), 68 (18,57%)
e 70 (27,81%). E um dos elementos mais comumente encontrados na natureza
(AZEVEDO & CHASIN, 2003). Seus principais minerais sdo a blenda ou
esfarelita (ZnS), willemita (ZnySiO4), smithsonita (ZnCO3), calamita ou
hemimorfita (2Zn0.Si0,.H,0), wurtzita (Zn,Fe)S, franlinita (Zn,Mn)Fe;04,
hidrozincita [2Zn03.3Zn(OH);] e zincita (ZnO) (LEE, 2001) com destaque no
Brasil para os minérios calamita, willemita e esfarelita. Grande quantidade de
zinco entra no ambiente como resultado de atividades antropogénicas, como
purificacdo de zinco, chumbo, cadmio, producdo de ago, queima de carvao e
atividades de mineragdo. No meio ambiente, o zinco ocorre principalmente no
estado de oxidacédo +2. Em ambientes aquaticos, o zinco é distribuido entre a

fase aquosa e os sedimentos (AZEVEDO & CHASIN, 2003). O zinco é
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facilmente adsorvido por argilominerais, carbonatos ou oxihidroxidos, de
maneira que a maior porcentagem do zinco em ambientes poluidos encontra-
se adsorvida por oxidos de ferro e manganés.

Como para todos os metais catidnicos, a adsorgdo aumenta com o
aumento do pH (McLEAN & BLEDSOE, 1999). A eficiéncia destes materiais em
adsorver o zinco depende, além do pH, de fatores como potencial redox,
salinidade, presenca e natureza de complexos ligantes. Em aguas
contaminadas em que a concentragdo de zinco seja substancialmente elevada,
a formacgao de precipitados de hidréxido é possivel para valores de pH acima
de 8. Em ambientes anaerdbios e na presenca de ions sulfeto, a precipitacédo
de sulfeto de zinco limita a mobilidade do elemento.

Por ser um metal essencial ao metabolismo normal do ser humano, tanto
a exposicao excessiva quanto a auséncia trazem danos a saude humana. Uma
das formas de exposi¢gdo humana a quantidades elevadas de zinco é através
da ingestao de aguas contaminadas, proximas a sitios de descarte de rejeitos
industriais e de mineragéo. Cerca de 20 a 30% do zinco ingerido pode ser
absorvido por via gastrintestinal.

A deficiéncia de zinco no organismo humano esta associada a dermatite,
anorexia, retardo do crescimento, hipogonadismo com diminuicdo da
capacidade reprodutiva, deficiéncia do sistema imunologico e malformacgdes
fetais. A dieta recomendada ¢é de 0,16 mg/kg/dia para homens e
0,13 mg/kg/ dia para mulheres.

A exposicao prolongada a pequenas doses de zinco pode levar ao
aparecimento de sintomas relacionados a deficiéncia de cobre, em funcao da
diminuigao da absorgao gastrintestinal deste elemento, sendo um dos sintomas

a anemia por diminuicdo do numero de eritrocitos e queda do hematdcrito.
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Altas doses de zinco podem levar a uma diminuicdo do numero de leucdcitos e
da lipoproteina de alta densidade (HDL) e decréscimo das reservas de ferro

(ATSDR, 2005b).

2.3. Legislagao

Considerando o impacto letal do As na saude humana, autoridades
ambientais de diversos paises tém assumido postura mais rigorosa com
relacdo a presencga de As em agua. A Organizacdo Mundial de Saude (WHO),
em 1993 e o Comité Nacional de Pesquisas Médicas e da Saude (National
Helth and Medical Research Committee — NHMRC), Australia, em 1996,
recomendaram o limite maximo de contaminagao (LMC) de As em agua para
consumo humano como sendo 10 e 7 ug L™, respectivamente. Tal limite foi
também reduzido de 50 para 10 pg L™ pela Comunidade Européia em 2003.

A Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) também
recomenda o mesmo limite adotado pela WHO em 1993. Japao e Canada
reduziram o LMC para o As em aguas para consumo humano para 10 e 25
ug L™, respectivamente (MONDAL et al., 2006; WHO, 20086).

No Brasil, a Fundacao Nacional de Saude (FUNASA), érgao vinculado
ao Ministério da Saude, através da portaria n° 1.469, de dezembro de 2000,
que regulamenta o Controle e Vigilancia da Qualidade de Agua para Consumo
Humano e Seu Padrao de Potabilidade, e o Conselho Nacional do Meio
Ambiente, através da Resolugdo N° 357, de 17 de margo de 2005, que dispde
sobre a classificagao e diretrizes ambientais para o enquadramento dos corpos
de agua superficiais, estipulam valores limites para uma série de elementos e

compostos quimicos em aguas destinadas ao abastecimento publico,
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adotando, para o As, o valor maximo de 10 pg L' recomendado pela
Organizagdo Mundial de Saude (FUNASA, 2001; CONAMA, 2005). As
classificagdes dos corpos hidricos e as diretrizes para o seu enquadramento,
bem como os valores estabelecidos como limite para os elementos estudados
neste trabalho, segundo a Resolugdgo CONAMA 357 de maio de 2005,
encontram-se dispostos no Apéndice A.

N&o existem critérios especificos estabelecidos pela legislagao brasileira
para avaliagdo da qualidade de sedimentos. O grau de contaminagao quimica
do sedimento, com vistas a protecado da vida aquatica, foi classificado segundo
os valores estabelecidos pelo “Canadian Council of Ministers of the
Environment” para arsénio, metais pesados e compostos organicos. Os
mesmos critérios foram adotados pelo Conselho Nacional do Meio Ambiente,
através da Resolucao 344, de 25 de margo de 2004, que estabelece diretrizes
gerais e procedimentos minimos para avaliagao de sedimento a ser dragado
(CETESB, 20086).

Os critérios para avaliacdo da qualidade de sedimentos a serem
dragados, em relagdo aos elementos estudados neste trabalho, segundo a

Resolucao CONAMA 344 de maio de 2004, estao relacionados no Apéndice B.

2.4. O Quadrilatero Ferrifero

A regiao do Quadrilatero Ferrifero esta localizada na regido central do
Estado de Minas Gerais, Brasil. E uma das regides mais mineralizadas do
globo, cujos depdsitos minerais estdo entre os mais bem conhecidos. Além dos
vastos depdsitos de ferro, o Quadrilatero Ferrifero apresenta diversas

mineralizagdes auriferas sulfetadas como pirita (FeS;), pirotita (FeS) e
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arsenopirita (FeAsS), com as quais a distribuicdo de As guarda importante
associacéo (BASILIO et al., 2005; MELLO et al., 2006).

A regido é a mais antiga e importante provincia aurifera do Brasil, tendo
atingido ao longo da histéria uma producdo de mais de 1.300 toneladas de
ouro. Em alguns depdsitos minerais, a relagao As/Au varia de 300 a 3.000
(BORBA et al.,, 2003). A maioria dos depodsitos de ouro do Quadrilatero
Ferrifero esta hospedada nas rochas da unidade litoestratigrafica denominada
Supergrupo Rio das Velhas (BORBA & FIGUEIREDO, 2004).

A regido vem sendo explorada desde meados do século XVII e os
metais associados vem sendo historicamente liberados para os cursos d’agua
que drenam a regiao (MATSCHULLAT et al., 2000).

Desde o inicio da colonizagao das terras brasileiras, a tdo ansiosa busca
pelo ouro foi recompensada precisamente com a chegada dos bandeirantes ao
vale do Rio das Velhas, localizado no Quadrilatero Ferrifero, onde batendo o
aluvido depositado nos cursos d’agua, os paulistas encontraram a tao
fabulosa riqueza mineral. Esta area foi ponto de partida para a descoberta de
ricos veios auriferos nos morros e no cascalho, em correntes fluviais de outras
bacias, como na do Rio Doce e demais afluentes do Sao Francisco (COELHO,
2002).

O abastecimento publico de agua na regiao é feito principalmente com a
captacdo de aguas das bacias hidrograficas do alto rio das Velhas e do rio

Doce (BORBA et al., 2004).
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Figura 4: Localizagao geografica do Quadrilatero Ferrifero.

A Bacia do Rio das Velhas, de grande importancia social e
econdmica para a regiao, esta localizada na regido central do Estado de Minas
Gerais, compreendendo uma area aproximada de 27.867,2 km?, distribuida em
forma alongada na diregédo norte-sul entre as coordenadas 17°15’ e 20°25’ S —
43°25’ e 44°50'W. Engloba as sub-bacias dos rios Itabirito, Sabara e Arrudas.
Parte de seu percurso esta encaixada na regido do Quadrilatero Ferrifero

(IGAM, 2004; MORENO & CALISTO, 2004; POMPEU et al., 2005). E
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responsavel pelo abastecimento de agua de uma populagdo de
aproximadamente 4,5 milhdes de habitantes que se distribui entre a regido
metropolitana da capital estadual Belo Horizonte e mais 51 municipios,
responsaveis por cerca de 42% do PIB do estado mineiro. As altitudes ao longo
da bacia variam de 500 m (na sua foz no rio Sao Francisco) a cerca de 1500 m
(verificados na Serra do Jorge, regido de cabeceira). A temperatura anual
média é de 20° C, com precipitagdo media de 1400 mm. A vegetacéo
predominante € de campos e cerrado, sendo que 90% da bacia apresenta sua
vegetacdo modificada devido a ocupacado antropica (MORENO & CALISTO,
2004; SANTOS & MAILLARD, 2005;).

O rio das Velhas, maior afluente em extensdo da Bacia do Rio Sao
Francisco, abrange cerca de 760 km de extensdo, de sua nascente na
Cachoeira das Andorinhas, municipio de Ouro Preto, até a comunidade de
Barra do Guaicui, no municipio de Varzea da Palma, onde desagua no rio Sao
Francisco (COELHO, 2002; MORENO & CALISTO, 2004). Situado na regiao
central de Minas Gerais, o rio das Velhas é como a espinha vertebral do
Estado. Apresenta uma largura média de 38,3 m e uma vaz&o de 315 m® por
segundo (COELHO, 2002). E dividido em alto, médio e baixo curso: O Alto Rio
das Velhas compreende a porg¢do que vai da sua nascente na Cachoeira das
Andorinhas até a jusante da foz do Ribeirdo da Mata, municipio de Santa Luzia;
o Médio Rio das Velhas abrange o percurso desde apés a foz do Ribeirdo da
Mata até a foz do Rio Piralna; o Baixo Rio das Velhas vai desde a foz do Rio
Pirauna até a foz no Rio Sao Francisco, em Barra do Guaicui (MORENO &
CALISTO, 2004; POMPEU et al., 2005). O Alto Rio das Velhas reune a maior
diversidade de usos, caracterizados pela concentragdo populacional e por

atividades industriais e de mineracdo (SANTOS & MAILLARD, 2005).
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Atualmente, a Companhia de Mineragdo Morro Velho descarrega
diretamente no ribeirdo Cardoso, em Nova Lima, efluentes resultantes do
processamento de ouro, que sao fontes significativas de As (AZEVEDO &
CHASIN, 2003). Trés grandes depodsitos de ouro séo distinguidos na regido do
municipio de Nova Lima, drenados para o Rio das Velhas (BASILIO et al.,
2005; MELLO et al., 2006). Na Bacia do Rio das Velhas o As & encontrado em
aguas superficiais em concentragdes acima dos limites preconizados para o
consumo humano (IGAM, 2003). Niveis elevados de As estao presentes em
aguas subterraneas captadas da Bacia do Rio das Velhas e utilizadas para o
abastecimento das cidades de Ouro Preto e Mariana. A contaminacao de
sedimentos foi também reportada (BORBA & FIGUEIREDO, 2004; BORBA et
al., 2004). Além de teores elevados de arsénio, sedimentos superficiais do alto
da Bacia do Rio das Velhas apresentam, em alguns pontos, concentragdes
anormalmente altas de metais pesados (PEREIRA et al., 2007).

Outra bacia de grande importancia que se apresenta em parte localizada
no Quadrilatero Ferrifero € a Bacia do Rio Doce, que compreende uma area de
drenagem de 83.400 km? dos quais 86% pertencem ao Estado de Minas
Gerais e 14% ao Estado do Espirito Santo. Em termos politico-administrativos,
a regiao abrange atualmente 222 municipios, que incluem 461 distritos.

Na bacia do rio Doce, o Ribeirdo do Carmo é formado no municipio de
Ouro Preto, regido sudeste do Quadrildetro Ferrifero, apés a jungdo dos
Ribeirdes Tripui e Funil e desagua no rio Gualaxo, que posteriormente se junta
ao Rio Piranga para formar o Rio Doce. O ribeirdo, cujo nome rende
homenagem a Nossa Senhora do Carmo, comecgou a ser desbravado entre os
anos de 1695 e 1696 quando alguns bandeirantes como Salvador Fernandes

Furtado descobriram riquissimas jazidas de metais preciosos. Logo foram
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surgindo povoados, para onde afluiram aventureiros a procura desses metais,
0 que contribuiu para o aparecimento de varios garimpos clandestinos na

regiado, que estdo em plena atividade até os dias de hoje (RAMOS, 2005).
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Figura 5: Mapa geoldgico-estrutural do Quadrilatero Ferrifero. Fonte: Silva e

Gomes, 2001.

Na Sub-bacia do Rio do Carmo, entre os municipios de Ouro Preto e
Mariana, além da presengca de diversas minas de ouro abandonadas, a
exploracdo de metais e gemas permanece ativa. Ao longo dos ribeirbes Tripui
e do Carmo, atividades garimpeiras clandestinas sao ainda desenvolvidas e as
marcas da agao antropogénica permanecem visiveis no intenso revolvimento e
desgaste dos sedimentos. Estudo desenvolvido por BORBA et al. (2003)
verificaram elevadas concentragbes de As em aguas e sedimentos da Sub-

bacia do ribeirao do Carmo.
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Em alguns locais do Quadrilatero Ferrifero, os niveis de contaminacao
de aguas superficiais e subterraneas por As chegam a atingir 2200 pg L™
(PEREIRA, 2005). A contaminagdo humana na regiao foi pesquisada por meio
da avaliagcao dos teores de As em urina de criangas de 7 a 12 anos, tendo
encontrado valores para os quais os efeitos tdéxicos do arsénio ndo podem ser
excluidos. As principais vias de contaminacdo seriam pelo consumo de peixes
e aguas dos rios (MATTSCHULATT et al., 2000; FIGUEIREDO et al., 2007).

Em funcdo das atividades de garimpo desenvolvidas na regido ao longo
dos ultimos 300 anos, elevadas concentracbes de mercurio podem ser
encontradas em sedimentos e agua na regidgo (RAMOS, 2005; WINDMOLLER

et al, 2007).

2.5. Métodos de extragcao seqiiencial

Elementos traco podem se apresentar distribuidos em diferentes
“‘compartimentos” ou fragdes de solos e sedimentos, de forma que esta
distribuicdo, a mobilidade e a biodisponibilidade de metais e metaldides no
ambiente vai depender ndo apenas de suas concentragdes totais, mas também
da forma em que se encontram associados a fase sélida.

Variagoes nas condic¢des fisicas e quimicas do ambiente podem acelerar
a liberacdo de espécies contaminantes, e a biodisponibilidade depende
grandemente de caracteristicas das superficies sdlidas, do tipo de ligacao entre
contaminantes e superficie e de propriedades da solugao em contato com as
mesmas (FILGUEIRAS et al., 2002). O uso da concentracgao total como critério
para estimar os efeitos em potencial da contaminacdo de sedimentos implica

que todas as formas de um determinado metal apresentam igual impacto no
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meio, o0 que é claramente insustentavel (TESSIER et a., 1979). Desta forma, a
simples determinagao da concentragao total de metais nao fornece informacgao
suficiente para compreender o comportamento dos metais no ambiente, sendo
necessarios estudos de mobilizagdo baseados em procedimentos de extracao
sequencial (RAPOSO et al., 2006). Esquemas de extragao sequencial tém por
objetivo a extracdo de elementos-trago a partir de fragbes do sedimento
operacionalmente definidas (PUEYO et al., 2003).

O conceito da distribuicdo de elementos trago em diferentes
compartimentos do solo nasceu com os estudos de VIETS (1962), quando o
pesquisador observou diferentes comportamentos dos elementos estudados
quando submetidos a diferentes reagentes e procedimentos de lixiviagdo. O
autor postulou entdo que tais elementos estariam ligados de formas diferentes,
distribuidos em diferentes fragbes do solo. As fragdes soluvel em agua,
trocavel, fortemente ligada, associada a minerais secundarios e associada a
minerais primarios foram propostas pelo autor.

O trabalho pioneiro de VIETS, classificando o solo como sendo
composto por cinco principais fragbes ou compartimentos que afetam a
disponibilidade de metais, difundiu a idéia de extracdo sequencial. A partir de
entdo, muitos procedimentos de extragao sequencial tém sido propostos, sendo
um dos principais trabalhos o desenvolvido por TISSIER et al. (1979), que
serviu de base para a proposicao de diversos outros. Neste estudo, os autores
desenvolveram uma sequéncia de extracdes aplicaveis a liberacdo progressiva
de: 1) cations adsorvidos e trocaveis; 2) metais associados a carbonatos; 3)
metais ligados a Oxidos de ferro e aluminio; 4) metais ligados a matéria

organica e sulfetos; 5) metais residuais contidos em silicatos.
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Um método de extragdo sequencial envolve a aplicagdo sucessiva de
extratores quimicos, numa sequencia racional, utilizando reagentes mais ou
menos seletivos em solubilizar diferentes fragbes geoquimicas do sedimento,
liberando os elementos trago associados (TOKALIOGLU et al.,, 2000;
GLEYZES et al., 2002). Em principio, envolve a agitagdo de uma suspensao da
matriz sélida com um regante extrator por um periodo de tempo
suficientemente longo para permitir o estabelecimento das condigbes de
equilibrio. A fase liquida é entdo separada do residuo por um determinado
método, usualmente centrifugacdo, e analisada para o teor total do elemento
estudado. O solido é entdo lavado e submetido a uma nova etapa de extragao.
Assim, dissolvendo separadamente os componentes da matriz, torna-se
possivel determinar o teor dos elementos de interesse presente em cada uma
delas, separadamente. O procedimento fornece um perfil da biodisponibilidade,
conceituada como o potencial de liberagdo de uma substancia para o meio
aquatico, tornando-a disponivel para assimilacao pelas formas de vida local
(TESSIER et al., 1979; URE et al., 1996; GLEYZES et al., 2002; FORSTNER,
2004).

As classes usadas para descrever a distribuigdo dos metais no
sedimento sdao um tanto arbitrarias, mas as fracbes mais comumente
consideradas sdo os ions trocaveis (fracamente adsorvidos), associados a
carbonatos, ligados a matéria orgéanica, aos sulfetos, aos (oxi)hidroxidos e
contidos nas estruturas cristalinas minerais. Este ultimo componente é
chamado “residual” e a soma dos demais é denominada “ndo-residual”’. O
comportamento de cada fracdo difere de acordo com o tipo de reagente

empregado na extracao e do tipo de amostra analisada (DAS et al., 1995).
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Nos métodos de extracdo sequencial, os reagentes extratores sao
utilizados um apos o outro, sobre uma mesma aliquota da amostra, em ordem
crescente de agressividade ou forga extratora. Desta forma, os elementos sao
liberados progressivamente em ordem decrescente de mobilidade. A habilidade
de um agente em extrair ions metalicos depende da forma de associagao
destes ions as diferentes fragdes do solo. Extratores como eletrdlitos, acidos
fracos e agentes quelantes sdo capazes de liberar metais a partir de sitios de
coordenagao, enquanto acidos fortes e outros reagentes redox possibilitam a
liberacdo de quantidades adicionais, como resultado da decomposi¢cédo da
matriz solida (DAS et al., 1995).

Muitos métodos de extragcdo sequencial incluem um numero de etapas
entre 3 e 8. A ordem em que os reagentes sao utilizados e portanto a
sequéncia em que as diferentes fracbes sdo extraidas varia entre os diversos
métodos propostos. Entretanto, alguns padrdes s&o frequentemente
reproduzidos entre os métodos. Por exemplo, ha certa concordancia em se
extrair as fragdes trocavel e associada a carbonatos nos primeiros dois
estagios da sequéncia, respectivamente. A ordem de liberacdo das demais
fracbes € mais controversa. Alguns trabalhos recomendam a liberacdo da
matéria organica antes das demais fragdes minerais (SHUMANN, 1983;
KRISNAMURTI et al., 1995). Por outro lado, muitos métodos extraem primeiro
a fracdo associada a carbonatos e a fracado redutivel (6xidos de Fe e Mn) antes
da matéria organica, visto que as condi¢des acidas utilizadas na extracao desta
ultima fracdo pode levar a extragao prematura das demais (TESSIER et al.,
1979; GIBSON & FARMER, 1986; KERSTEN & FORSTNER, 1986; URE et al.,

1993).
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Segundo HINER (1992), procedimentos de extragdo sequencial
fornecem muito mais informagdes que extragdes simples e possuem muitas
vantagens: i) os procedimentos permitem estimar o potencial de remobilizagao
do metal em fungéo de alteragdes nas condigbes do meio; ii) a soma total de
todas as fragdes pode ser comparada ao total do metal extraido em etapa
unica, o que funciona como uma forma de checagem interna da eficiéncia de
recuperagcao do meétodo; iii) permite o entendimento da particao do elemento
entre agua e sedimento; iv) procedimentos de extragao sequencial simulam
fendbmenos que ocorrem na natureza. Em ambientes naturais, solos e
sedimentos s&o sujeitos a processos de lixiviagao por solugdes de eletrolitos
formadas a partir de fontes naturais ou antropogénicas.

A fragdo trocavel é considerada a mais “biodisponivel”’, podendo ser
liberada por simples processos de troca ibnica, em funcdo de alteracbes da
composicao eletrolitica do meio. Elementos trago associados a carbonatos
podem ser liberados por diminuicdo do pH causada, por exemplo, pela
descarga de residuos acidos no meio. Junto com a fragdo trocavel, os
elementos associados aos carbonatos sao considerados os mais facilmente
disponibilizaveis. A fragao redutivel (associada a 6xidos de Fe e Mn) pode ser
remobilizada em condi¢gdes anodxicas (diminuicdo do Eh). A fracdo oxidavel
pode ser disponibilizada sob condigdes oxidativas, causadas por exemplo pela
drenagem de sedimentos ou re-suspensao devido a chuvas fortes. Sob
condigdes oxidativas, a matéria organica é degradada de forma mais acelerada
e os sulfetos sdo oxidados a sulfato, liberando prétons e os elementos trago
associados (GLEYZES et al., 2002; FILGUEIRAS et al., 2002; FORSTNER,

2004; HLAVAY et al., 2004).
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Segundo NIREL & MOREL (1990), os procedimentos de extragcao
sequencial ndo reproduzem tais fendmenos naturais responsaveis pela
dinamica dos elementos trago no ambiente, ja que as técnicas de extragéo
apresentam cinética de dessorcao muito rapida em comparagdo com o0s
processos naturais, os quais envolvem concentragbes diluidas dos agentes
quimicos envolvidos e ocorrem em escala de tempo de meses, anos ou até
mesmo décadas.

Ainda assim, os métodos de extragao sequencial sdo considerados uteis
em inferir sobre o potencial de remobilizacdo dos elementos e principalmente
para distinguir entre a origem natural ou antropogénica dos elementos trago
(FILGUEIRAS et al.,, 2002). Quando a presenga destes elementos em
sedimentos se deve apenas a ocorréncia e liberagdo natural a partir dos
depdsitos minerais, estes elementos tendem a se apresentar na fragao
residual, como componentes das estruturas cristalinas dos minerais estaveis
que compdéem o sedimentos. Por outro lado, quando ha participacao
antropogénica na liberacdo, estes elementos tendem a se apresentar em
concentragcdes elevadas nas fragdes consideradas mais biodisponibilizaveis,
gragas ao acumulo por processos como precipitagdo, co-precipitacao e
adsor¢do (GLEYZES et al.,, 2002; FORSTNER, 2004). A fracdo moével do
elemento é, portanto, definida como a soma das quantidades das espécies
dissolvidas na fase liquida e das espécies passiveis de sofrerem transferéncia
da fase sélida para a liquida, sendo aceito que os efeitos ecoldgicos dos metais
(isco de contaminacdo de ambientes aquaticos, biodisponibilidade e
ecotoxicidade) estao relacionados mais a fragdo movel do que a concentragao

total em determinado ambiente (MICHALKE, 2003; HLAVAY et al., 2004).
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Os procedimentos de extracao seqtiencial sdo frequentemente descritos
na literatura como uma forma de especiacdo. Entretanto, estas técnicas
consistem em procedimentos operacionalmente definidos, ou seja, a fragao dos
elementos de interesse disponibilizada em cada uma das etapas do método
esta relacionada ao tipo de reagente extrator utilizado e as condigbes de
extracdo. Como exemplo, a fracdo do elemento associada a carbonatos e
disponibilizada pelo uso de um acido fraco como agente extrator & considerada
como fracado acido-soluvel. A fracdo extraida com a utilizacdo de extratores
oxidantes é tida como fragao oxidavel. Sdo, portanto, fracbes operacionalmente
definidas. Segundo recomendacao da IUPAC, espécie quimica se refere a uma
forma especifica de um elemento, definida pela sua composigao isotodpica,
conformagao, estado de oxidagdo, estrutura molecular e/ou estrutura do
complexo em que se apresente. Assim, a especiacdo de um elemento consiste
na sua distribuicdo entre as diferentes espécies presentes em um sistema.
Para procedimentos operacionalmente definidos, como métodos de extracéo
sequencial, as formas dos elementos presentes estdo relacionadas as
condigdes fisicas e quimicas utilizadas, sendo “fracionamento” o termo
recomendado em detrimento da expresséo “especiacao”, e o termo “formas”
em substituicao a “espécies” (TEMPLETON et al, 2000).

A Tabela 2 apresenta uma lista de diversos reagentes extratores, bem
como as respectivas fases ou componentes alvo nas matrizes ambientais e as
definicdes operacionais das respectivas fracdes (TESSIER et al., 1979; URE et

al., 1993; DAS et al., 1995; RAURET, 1998; GLEYZES et al., 2002).

60



Tabela 2: Exemplos de reagentes extratores utilizados em métodos de extragao

sequencial, suas fases alvo e respectivas fracdes operacionalmente definidas.

Fase alvo Fracao Extratores
Elementos em solugcao Soluvel H,O
Elementos fracamente Trocavel CacCl,
ligados
MgC|2
NH,OAc

NH4OAc/ HAc
BaCl,
KNO;
Mg(NOs),
NH4NO;
Carbonatos Acido-soluvel HAC
NaOAc/ HAc
NH4OAc/ HAc
Oxidos de Fe e Mn Redutivel NH,OH.HCI
NH,OH.HCI / HAc
Oxidos de Mn NH,OH.HCI / HNO;
NH,OH.HCI / NH,OAc
Oxidos de Fe amorfo Moderadamente redutivel ~ (NH,4),Ox
Oxidos de Fe cristalino ~ Fracamente redutivel NH,Ox/ acido ascorbico

Citrato de Na/ NaHCOs/
N828204

Matéria orgénica Oxidavel NaOCI
EDTA

NaOH

Continua.
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Tabela 2 (Continuagao): Exemplos de reagentes extratores utilizados, suas

fases alvo e respectivas fragcdes operacionalmente definidas.

Fase alvo Fracao Extratores
Matéria organica e H2,0,/ NH,OAc
Sulfetos
H>O./ HNO;3
Na4P207
Elementos Residual HCI/ HNO; (Agua régia)
presentes na
estrutura cristalina HNO;
de minerais estaveis
HNO3/ H,0,
HCIO,
HF/ HCIO4

HF/ HCIO4/ HNO3

Os métodos de extragdo sequencial em geral sédo criticados por falta de
seletividade dos reagentes extratores. Segundo alguns autores, o extrator
utilizado em uma determinada etapa, supostamente seletivo para determinada
fase alvo, pode atacar outras fases da matriz. Isto significa superestimag¢ao do
teor de um elemento associado a determinada fragdo, subestimando, por
consequéncia, sua concentragcao em fragdes extraidas posteriormente (DAS et
al., 1995; URE, 1996; FILGUEIRAS, 2002; GLEYZES et al., 2002).

Outro problema inerente aos métodos de extracdo sequencial seria a
readsorcdo das espécies liberadas em uma determinada etapa pelos
componentes solidos remanescente no residuo, em parte devido a “liberagao”
de sitios ativos em outros componentes minerais, gracas a dissolu¢ao da fase
alvo da etapa em questdo (RAKSASATAYA et al., 1996; GOMEZ-ARIZA et al.,

1999; HO & EVANS, 2000).
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Estas limitagbes podem significar que tais procedimentos ndo sao
capazes de determinar especificamente as associagdes geoquimicas, a ponto
de se classificar tais procedimentos como métodos qualitativos.

Apesar das possiveis limitagdes, os métodos de extracdo sequencial
fornecem uma aproximacdo bastante util na avaliacdo de contaminacdes
ambientais e podem, portanto, ser usados como método de avaliacdo das
quantidades de metais associados aos diferentes componentes dos
sedimentos, fornecer informagdes comparativas sobre o potencial de
mobilidade de elementos-traco relacionado a alteragbes no ambiente (como pH
e Eh) e para avaliar a contribuicdo antropogénica para a contaminagao do
ambiente (DAVIDSON et al., 1998; GLEYZES et al., 2002; PUEYO et al., 2003;
FORSTNER, 2004).

Segundo HLAVAY et al. (2004), apesar das limitagdes, esquemas de
extracdo sequencial sdo capazes de prover uma valiosa maneira de distinguir
entre fragbes de elementos traco de diferentes solubilidades, sendo atualmente
a mais sofisticada e conveniente técnica disponivel para avaliagdo de

especiagao em solos e sedimentos.

2.6. O método BCR

Durante muito tempo, a falta de uniformidade entre os métodos nao
permitiu comparagdes entre seus resultados, ja que as “formas” de metais séo
definidas pelo procedimento usado para suas extragdes (HLAVAY et al., 2004;
MARGUI et al. 2004). Outro problema que impedia a comparacéo de dados era
a falta de materiais de referéncia, impedindo um controle de qualidade das

determinagdes. Com vistas a falta de comparabilidade e controle de qualidade,
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a instituicdo européia Community Bureau of Reference (Bureau
Communautaire de Référence, BCR) desenvolveu um programa para a
determinacdo de metais trago em solos e sedimentos, objetivando harmonizar
a metodologia. Este programa (Standard, Measurement and Testing
Programme — SM&T) envolveu a comparagao de procedimentos ja existentes
através de testes inter-laboratoriais e o desenvolvimento de materiais de
referéncia. Os testes envolveram, inicialmente, os seguintes laboratérios da
Comunidade Européia: Thecnical University of Hamburg-Harbur (Alemanha);
Institute for Soil Fertility, Haren (Holanda); Central Highways Laboratory,
Bougenais (Franca); e C.E.C Joint Research Centre, Ispra (ltalia). Um
procedimento padronizado de extracdo em trés etapas (BCR EUR 1473 EN) foi
proposto, originalmente desenvolvido para a analise de metais em sedimentos
(URE Et al., 1993).

Entretanto, estudos subsequentes foram desenvolvidos com o objetivo
de avaliar a eficiéncia do método proposto, tendo participado da avaliagdo os
seguintes laboratérios: Agricultural Research Centre of Jokionen (Finlandia);
Estacion Experimental del Zaidin, Granada (Espanha); Institute National de
Recherche Agronomique, Villenave d’Ornon (Franga); Joint Research Centre,
Environment Institute, Ispra (ltaly); Macaulay Institute for Land Use Research,
Aberdeen (Reino Unido); Universidad de Barcelona, Depto. de Quimica
Analitica (Espanha); University of Strathclyde, Dept. of Pure and Applied
Chemistry, Glasgow (Reino Unido).

Este estudo interlaboratorial apontou falhas de reprodutibilidade do
método proposto, falhas estas atribuidas a deficiéncias nas condigdes
extratoras da segunda etapa. As pesquisas concluiram a necessidade de

diminuicdo do pH da solugdo extratora e o aumento da concentracdo do
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cloridrato de hidroxilamina, agente redutor usado como extrator na referida
etapa do processo. A velocidade e o tempo de centrifugagdo foram
aumentados em todas as etapas. Desta forma, a concentragédo do NH,OH.HCI
passou de 0,1 para 0,5 mol L™, o pH de 2,0 para 1,5, e a velocidade e o tempo
de centrifugacédo de 1.500 para 3.000 rpm e de 15 para 20 minutos,
respectivamente (RAURET et al., 1999). Além disso, uma das causas da falta
de reprodutibilidade dos resultados foi atribuida a diferencas em procedimentos
de calibragdo entre os diferentes laboratorios envolvidos na avaliacdo do
método, no que diz respeito a acidificacdo das solugcdes extratoras. Como o
valor de pH da solu¢do de NH,OH.HCI foi observado como sendo um fator de
elevada importancia para a reprodutibilidade dos resultados, sua acidificacao,
anteriormente obtida pela adicdo de HNO; até atingir o valor de pH desejado
(1,5), passou a ser realizada pela adicao de um volume fixo de 25,00 + 0,20 mL
do HNO3; 2,0 mol L'1, evitando variacbes decorrentes de diferengas de
calibragdo dos aparelhos utilizados para medida de pH. O protocolo BCR
encontra-se esquematizado na Tabela 3.

Embora inicialmente desenvolvido e avaliado para a extragdo sequencial
de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn, o método BCR tem sido utilizado muito
satisfatoriamente para o estudo do fracionamento de outros metais e de
arsénio, tendo-se obtido excelentes resultados de recuperacéo de elementos
traco a partir de sedimentos (DHOUN & EVANS, 1998; RAURET, 1998;
SAHUQUILLO et al.,, 1999; WEISZ et al., 2000; TOKALIGLU et al., 2000;
MARGUI et al., 2004; BASILIO et al., 2005; ZEMBERYOVA et al., 2006;

PERTSEMLI & VOUTUSA, 2007; PEREIRA et al., 2007).

65



Tabela 3: Protocolo BCR de extragédo sequencial.

Vol. Temp. Tempo

Etapa Extratores (ml)® (°C) (h) Agitacao
1 CH3;COOH 0,11 mol L™ 40 22+5 16 40 rpm
2 NH,OH.HCI 0,5 mol L (pH 1,5) 40 2215 16 40 rpm
3 H,0, 8,8 mol L™ (pH 2)° 10 22+5 1 ocasional
80+ 5 1 ocasional
H,0, 8,8 mol L™ (pH 2)° 10 80+ 5 1 ocasional
NH,OAc 1 mol L™ (pH 2)° 50 22+5 16 40 rpm
4 Agua regia (HCI/ HNO; 3:1) 12 Digestao acida em forno de
microondas

? em relagdo a uma massa de 1,0 g de sedimento; ® valores de pH ajustados

com acido nitrico concentrado.

O procedimento original preconiza o uso de 1,000 g de sedimento.
Entretanto, diversos autores tém aplicado o método utilizando-se de diferentes
valores de massa. Os resultados obtidos sdo perfeitamente satisfatorios
(MARGUI et al., 2004). Deve-se, entretanto, observar a proporcionalidade entre
a massa de sedimento utilizada e os volumes dos extratores empregados, ja
que modificagbes destas razdes implicam em alteragdes dos resultados obtidos
(DAVIDSON et al., 1998). A classificagdo operacional das fragcbes extraidas por
cada etapa, bem como os respectivos minerais alvos, aos quais estao ligados
os elementos extraidos em cada etapa, encontram-se dispostos na Tabela 4

(DAVIDSON et al., 1998; GISMERA et al., 2004):
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Tabela 4: Fracdes operacionalmente definidas e fases-alvo de cada etapa do

método BCR de extragao sequencial.

Etapa de extracao Fracao extraida Fase alvo

1 Acido-soluvel Soluvel + carbonatos

2 Redutivel (Oxi)hidroxidos de Fe € Mn
3 Oxidavel Sulfetos e matéria organica
Pseudototal Residual Minerais n&o silicatados

A sequéncia de procedimentos envolvida na extragcdo sequencial pelo
método BCR é descrita a seguir:

12 etapa: em tubo de centrifuga séo adicionados 40 mL de solucao de
acido acético 0,11 mol L " a 1,000 g de sedimento. A suspensao é agitada a 40
rom por 16 horas em temperatura ambiente e posteriormente centrifugada a
3000 rpm por 20 minutos. O extrato é separado do residuo sdlido por
centrifugacéo, decantado e armazenado a 4°C para analise. O residuo é lavado
com 20 mL de agua deionizada sob agitacdo por 15 minutos, centrifugado por
15 minutos a 3000 rpm, o sobrenadante descartado e o residuo submetido a
etapa seguinte.

22 etapa: ao residuo da primeira etapa sao adicionados 40 mL de
solugao de cloridrato de hidroxilamina 0,5 mol L™ (ajustada a pH 1,5 por adigéo
de HNOj concentrado) (SAHUQUILLO et al., 1999). A extragdo é realizada
conforme descrito na primeira etapa.

32 etapa: ao residuo da segunda etapa sdo adicionados vagarosamente
10 mL de peréxido de hidrogénio 8,8 mol L™ (estabilizado a pH 2,0 a 3,0 por
adicao de HNO; concentrado) e a suspensao é digerida em temperatura

ambiente por 1 hora, agitando-se manual e ocasionalmente. A digestao € entédo
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continuada pelo aquecimento do tubo a 85 £ 5 °C em banho-maria por mais 1
hora ou até que o volume do sobrenadante tenha sido reduzido a cerca de 2
mL. Uma segunda aliquota de 10 mL de peréxido de hidrogénio 8,8 mol L™ (pH
2,0) é adicionada e o processo de digestao repetido. O residuo é resfriado até
a temperatura ambiente, quando entdo sido adicionados 50 mL de solucédo de
acetato de aménio 1 mol L' (ajustada a pH 2 por adicdo de HNO;
concentrado). A suspensao é agitada e centrifugada conforme descrito na
primeira etapa.

Embora inicialmente o método BCR tenha consistido de uma extracao
em trés etapas, conforme exposto anteriormente, uma digestdo pseudototal
com agua régia do residuo da terceira etapa e também de uma aliquota do
sedimento integral (ndo submetido as etapas de extracdo) foi incorporada ao
esquema de extragao. Tal procedimento permite determinar a porcentagem de
recuperacao (razao entre a soma das quantidades obtidas pelas trés etapas e
pela digestdo pseudototal do residuo e a quantidade obtida pela digestao
pseudototal do sedimento integral), o que permite avaliar a eficiéncia da
extracdo (DAVIDSON et al.,, 1998). A digestdo pseudototal é realizada por
adi¢ao de 9,3 mL de agua régia (7,0 mL de HCI 37% e 2,3 mL de HNO3 65%)
ao residuo da terceira e a exatamente cerca de 0,5 g de sedimento integral,
ocorrendo a frio por 16 horas e, em seguida, submetida a aquecimento por 2
horas a 90 £ 5 °C, podendo também ser realizada em forno de microondas
(DAVIDSON et al., 1998; BASILIO et al., 2005; GISMERA et al., 2004). E tida
como pseudototal por ndo disponibilizar os elementos associados a minerais

silicatados, consistindo portanto de uma digestao parcial das amostras.
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2.7. A Geragao de Hidretos na determinagéao de arsénio

A técnica de geragdo de hidretos volateis € baseada no método de
“Gutzeit”, desenvolvido hd mais de cem anos. Este método envolveu o
tratamento da amostra com um agente redutor capaz de transformar os
compostos de As presentes no hidreto volatili AsHs (arsina), permitindo a
separagao do arsénio a partir da amostra. A arsina liberada reagia com um
papel impregnado com brometo mercurico produzindo composto colorido, e a
concentracdo de arsénio sendo semiquantitativamente estimada pela
comparagao com uma escala de cores (MELAMED, 2005).

Atualmente, a geracdo quimica de hidretos volateis baseia-se na
reducao dos compostos de As por tetraidroborato de sédio (NaBH4) em solucao
alcalina (de modo a estabiliza-la) (BARRA et al., 2000; TAKASE et al., 2002). O
NaBH, volatiliza o As(lll) e o As(V) por meio da formacao de AsHj (arsina) e os
compostos metilados de arsénio Me,AsO(OH)3;., (n = 1 a 3) pela formacgéo dos
hidretos de metilarsénio(lll), dimetilarsénio(lll) e trimetilarsénio(lll)
(KUMARESAN & RIYAZUDDIN, 2001). Os valores de pH necessarios para as
reacdes de formacdo dos hidretos volateis sugerem a necessidade de as
espécies de As estarem totalmente protonadas, em suas respectivas formas
acidas, de forma que as condi¢cdes de acidez dependem, portanto, dos valores
de pk, das espécies (BARRA et al., 2000; CARRERO et al., 2001). O seguinte

mecanismo tem sido proposto (SHIRAIM et al., 1999):
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R,ASO(OH)s., + HY + BHy — > R,As(OH)3,, + Ho,O + BHj (5)
R,AS(OH)3, + (3-n)BH, + (3-n)HY ——> R,AsH3, + (3-n)BH3 + (3-n)H,0O (6)

BH; + 3H,O ——> H3BO3; + 3H, (7)

H4, entretanto, um forte efeito do estado de oxidagcdo do arsénio na
formagao do hidreto volatil. A velocidade da reagcéo do As(lll) com o NaBH;4 é
definitivamente maior que a do As(V), este ultimo produzindo picos pequenos
e largos, levando a detecgdo do As em quantidades muito inferiores (FENG et
al., 1998; BOUTAKHRIT et. al., 2005). Desta forma, faz-se necessario proceder
a completa pré-reducdo do As(V) a As(lll) antes do contato com a solugéo de
NaBH.. Os agentes tipicamente empregados para a redugao sdo solugdes de
Kl, Kl associado ao acido ascorbico e solugdes de L-cisteina (FENG et al.,
1998; SHRAIM et al., 1999; TSALEV , 1999; TSALEV et al., 2000; BARRA et
al., 2000; AKTER et al., 2005; BORTORELO & CADORE, 2005).

A utilizacdo do Kl para a redugdo do As(V) a As(lll) requer meio
fortemente acido, sendo utilizada elevada concentracdo de HCl. Em amostras
tratadas com agentes oxidantes, grandes quantidades de iodo (l3) séo
formadas, o que pode provocar perdas de As(lll)-I>, no gerador (BARRA et al.,
2000). Segundo NIELSEN & HANSEN (1997) o iodo formado pela oxidag&o do
iodeto produz elevado sinal de fundo e interfere no sistema de deteccao,
gragas ao seu elevado carater oxidante. O acido ascorbico ndo reduz
eficientemente o As(V), considerando seu baixo poder redutor, mas é capaz de
reduzir a quantidade de iodo formada, sendo portanto utilizado em associagao

ao Kl (BORTORELO & CADORE, 2005). Segundo BOUTAKHRIT et al. (2005),
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o tempo necessario para que a redugao do As(V) pela msitura Kl/acido
ascorbico/HCI se efetue € de quinze minutos.

O aminoacido L-cisteina tem sido amplamente utilizado como redutor
para a determinacido de arsénio por espectrometria de absor¢ao atdmica com
geracéo de hidretos. Supde-se que o grupo tiol exerga grande importéncia na
reagcao, motivo pelo qual as substéncias tioglicerol, tiouréia e acido tioacético
sao capazes de produzir efeito semelhante. Tem sido proposto ainda que a L-
cisteina é capaz de reduzir as interferéncias por metais de transicdo e atue
como tampao acido-base, aumentando a estabilidade dos hidretos (KUMAR &
RIYAZUDDIN, 2005).

A pré-redugcado e a complexacédo das espécies de arsénio com a L-
cisteina levam inicialmente a formagao de complexos tiolatos de As(lll) e do
dissulfeto oxidado do reagente L-cisteina (TSALEV et al., 2000). Na presenca
da L-cisteina, o mecanismo de reducéo/ complexagao e de formagao do hidreto
volatil proposto encontra-se representado nas equacgdes 8 a 11 (SHRAIM et al.,

1999; CARRERO et al., 2001; KUMAR & RIYAZUDDIN, 2005):

2RSH + R,AsO(OH);, ——> RS-SR + R,As(OH)s., + H,O  (8)
R,AS(OH)3.n + (3-NR-SH —>  R,As(SR)3., + 2H,0 (9)
RAS(SR)sn + BHy 5 RyAsHs, + (3-n)BH; + (3-n)RS™  (10)

BH; + 3H,O — » H3BO3; + 3H; (11)

Na espectrometria de absor¢cdo atdbmica com geracdo de hidretos, o
hidreto volatil formado é carreado até o atomizador, que consiste de um tubo
de quartzo em forma de T, alinhado no caminho 6ptico e com o brago central

servindo de passagem ao hidreto e ao gas carreador para o interior da parte
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aquecida do tubo. O tubo de quartzo pode ser aquecido externamente (por
chama de ar-acetileno ou eletricamente, através de uma manta resistora
externa que o envolve) ou internamente. Neste ultimo caso, o excesso de
hidrogénio gerado no frasco de reacéo é utilizado ndo apenas para carrear o
hidreto ao tubo de quartzo como também para suportar uma chama H»-O;
formada na confluéncia da haste com a parte principal do tubo T, utilizando
uma pequena quantidade de O introduzida por um braco lateral. A atomizacao
pode ser realizada também através da utilizacdo de forno de grafite. Neste
caso, os procedimentos podem ser divididos em dois: atomizagdo direta e
atomizagao precedida de captura in situ do hidreto no forno, com posterior
atomizagao através de programa de temperatura previamente definido.
Acredita-se que a atomizagao dos hidretos gasosos no tubo de quartzo
aquecido seja mediada por atomos de hidrogénio livres, ja que nédo se obtém
sinal de atomizagcdo do As quando o hidreto é introduzido no tubo de quartzo
aquecido contendo apenas o gas inerte. Embora o mecanismo de formacgéao
desses radicais hidrogénio nao seja bem entendido, tragcos de oxigénio
parecem desempenhar um papel importante, de acordo com as seguintes

reacdes (Eq. 12):

H + 02 OH ++0O

O-+ Hp == OH +H (12)

OH + Hy ——= H,0 +H
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Propde-se que os mecanismos de atomizacdo ocorram via interagao dos

hidretos com radicais H (Eqg. 13) ou por oxidagao (Eq. 14):

MHy, + H* = MH,; + Hy

(13)
MH + H+ —> M + H,

4AsH; + 30, ——> 4As + 6H,0  (14)

Diferentes técnicas de espectrometria atbmica tém sido acopladas com a
geragdo de hidretos: espectrometria de absorgdo atdomica (AAS),
espectrometria de fluorescéncia atébmica (AFS), espectrometria de absorgao
atbmica com forno de grafite (GFAAS), espectrometria de emissao atbmica
indutivamente acoplada a fonte de plasma (ICP-AES) e espectrometria de
massa indutivamente acoplada a fonte de plasma (ICP-MS). A técnica mais
amplamente utilizada tem sido a espectrometria de absorgao atdbmica (AAS). A
espectrometria de absorgéo atdbmica com geragao do hidreto (HG-AAS) permite
a separagao prévia do analito a partir da amostra e facilita o transporte até o
sistema de atomizagcdo, o que diminui as interferéncias e aumenta a
sensibilidade e a seletividade do método. Pela simplicidade, sensibilidade,
precisado, rapidez e baixo custo (0 que permite que os espectrdmetros de
absorgdo atdbmica encontrem-se disponiveis na maioria dos laboratérios) a
técnica constitui a melhor escolha para a quantificagdo de arsénio (SHRAIM et
al., 1999; TAKASE et al., 2002; KUMAR et al., 2005).

A geracgdo quimica de hidretos possibilita estudos de especiagao de As
em diferentes tipos de amostras, gragas a dependéncia entre a formagao do

hidreto e o pH do meio reacional, ja que as espécies quimicas do arsénio
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devem estar protonadas para que a reagao ocorra. Entretanto, uma limitacao
da utilizacdo do método em analises de especiacdo se deve ao fato de o
NaBH; ndo formar produto volatii com algumas espécies de arsénio como
arsenobetaina, arsenocolina e arsenoagucares. Como as espécies do H3AsOs3,
H3;AsO4, MMA e DMA sao as principais espécies presentes em ecossistemas
aquaticos utilizados como fonte para abastecimento humano (SMEDLEY &
KINNIBURGH, 2002; MELAMED, 2005; DATTA et al., 2006), a geragao de
hidretos pode ser utilizada para avaliar os niveis de contaminagdo destes
meios, permitindo inferir sobre a biodisponibilidade e potencial téxico das
espécies de As presentes (SHRAIM et al.,, 1999; CARRERO et al., 2001;
NIEDZIELSKI et al., 2002a ; NIEDZIELSKI et al., 2002b ; BORTORELO, 2005;

AKTER et al., 2005).

74



3. INDUCAO DA REDUGAO DO As(V) NOS EXTRATOS OBTIDOS
PELO METODO BCR PARA A DETERMINAGCAO DO ARSENIO

POR HG-AAS

Resumo

O objetivo deste trabalho foi avaliar a determinagdo de arsénio por
Espectrometria de Absor¢ao Atdmica com Geragao de Hidretos (HG-AAS) em
extratos obtidos pela utilizagdo do método BCR de extracdo sequencial para o
fracionamento do arsénio em sedimentos.

A determinagdo de As por HG-AAS requer a pré-reducao do As(V) a
As(lll) antes da etapa de formacao dos hidretos volateis. Como agente redutor,
tem sido utilizado Kl 1% (m/v) no preparo das amostras para leitura. Entretanto,
a utilizacdo de agentes oxidantes como extratores em algumas etapas do
processo de extracdo sequencial pode oxidar o iodeto, podendo inclusive levar
a precipitagao de iodo, quando produzido em grandes quantidades. O consumo
excessivo do iodeto pode interferir na reducdo quantitativa do As(V), e a
formagao de grandes quantidades de iodo pode dificultar a geragcéo de hidretos
em funcado de perdas de I,-As(lll). Para evitar tais interferéncias, foi avaliada a
substituicdo do Kl por L-cisteina e a associacdo de Kl com acido ascérbico em

diferentes concentragdes nas solugdes de leitura. Como diferentes reagentes
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sao utilizados em cada uma das etapas do método de extracdo sequencial,
diferentes quantidades de acido ascorbico fizeram-se necessarias, dependendo
da forca oxidante de cada um deles e, consequentemente, da quantidade de
iodo formada. O método BCR consiste de quatro etapas de extragdo. A
redugdo do As(V) foi induzida pela adigdo de Kl a 1 % (m/v) em todas as
etapas e as concentragbes de acido ascoérbico (m/v) necessarias para permitir
a total recuperacao do As a partir dos extratos foram: 1,0 % para as etapas 1 e
2; 3,0 % para a etapa 3; e 2,0 % para a etapa 4. A metodologia foi avaliada
utilizando-se material de referéncia SRM 2704 NIST (Buffalo River Sediment),
contendo valor certificado para arsénio total. Pela aplicacdo das condigbes pré-
redutoras selecionadas para cada etapa, o método BCR seguido pela
determinacao por HG-AAS forneceu porcentagens de recuperacao entre 91 e

99%.

Abstract

The aim of this work was to evaluate the arsenic determination by
Hydride Generation Atomic Absorption Spectrometry (HG-AAS) from extracts
obtained by the use of the BCR sequential extraction to fractionate arsenic in
river sediments. Arsenic detection by HG-AAS requires the pre-reduction of
As(V) to As(lll), before the hydride formation, and potassium iodide has been
widely utilized as reductant at the concentration of 1% (w/v) in the final
solutions. However, the use of oxidizing agents as extractors in the BCR
method and its presence in the final extracts lead to iodide oxidation, and iodine
precipitations can occur. The iodide consumption can hinder the quantitative

reduction of As(V), and the production of great amounts of iodine may difficult
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the hydride generation due to losses of As(lll)-l,. To avoid these interferences,
the present work evaluated the use of L-cysteine in substitution of potassium
iodide, and the association of Kl and ascorbic acid at different concentrations in
the final solutions. The results showed that, as different reagents are utilized in
the steps of the extraction procedure, so different amounts of ascorbic acid
were necessary to each one, depending on the oxidant strength of the
extractors, and consequently, on the amounts of iodine produced. The BCR
method consists of four steps, and the ascorbic acid concentrations (w/v)
necessary to permit the total arsenic recovery were: 1.0 % to the first and
second steps; 3.0 % to the third step; and 2.0 % to the fourth step. The
methodology was evaluated utilizing standard reference material SRM 2704
NIST (Buffalo River Sediment), with certified total arsenic content. By utilizing
the pre-reduction conditions selected, the BCR procedure followed by HG-AAS

furnished arsenic recoveries between 91 and 99%.

3.1. Introducgao

O consumo de aguas contaminadas por compostos de arsénio acima
dos limites estabelecidos por agéncias de controle ambiental constitui elevado
risco a saude humana, sendo um dos principais modos de intoxicacdo humana
por este elemento (USEPA 2000). O arsénio € um elemento amplamente
distribuido na natureza, ocorrendo naturalmente como constituinte de mais de
200 tipos de minerais, sendo a arsenopirita (FeAsS) e a pirita (FeSy)
enriquecida por arsénio suas mais importantes fontes (SMEDLEY &
KINNIBURG 2002; GARCIA-SANCHEZ 2003) . A liberagdo de seus compostos
para 0 meio aquatico a partir de seus minerais pode dever-se a processos

naturais de intemperismo ou ser agravada por atividades de mineragao
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(MONDAI et al., 2006; LOREDO et al., 2006). A mobilidade de elementos-traco
em ambientes naturais € governada por interacdes com as fases solidas
presentes, em particular por processos de adsor¢cdo em Oxidos de metais
(HLAVAY et al.,, 2004). Nos sedimentos, o arsénio pode distribuir-se em
diferentes compartimentos (GISMERA et al.,, 2004) de forma que sua
mobilidade e biodisponibilidade vao depender ndo apenas de sua concentragao
total, mas também da forma em que se encontra associado as diferentes
fracoes do sedimento (FILGUEIRAS et al., 2002). O uso da concentragéo total
como critério para estimar o potencial ecotoxicoldgico implicaria em que todas
as formas apresentam igual impacto no meio e fornece, portanto, informagdes
limitadas sobre a mobilidade de elementos trago (TESSIER et al., 1979). Neste
contexto, os métodos de extragdao sequencial podem ser usados como
ferramenta no fornecimento de informacbes sobre as quantidades destes
elementos associadas aos diversos constituintes do sedimento (DAVIDSON et
al., 1998; RAPOSO et al., 2006; ZEMBERYOVA et al., 2006). Métodos de
extracdo sequencial tém por objetivo a extracdo de elementos-trago a partir de
fracbes do sedimento operacionalmente definidas (PUEYO et al., 2003).
Diversos esquemas de extracdo sequencial de espécies quimicas em amostras
ambientais vém sendo desenvolvidos nas ultimas décadas. Com o obijetivo de
uniformizar os procedimentos de extragdo sequencial e desenvolver materiais
de referéncia com valores certificados para metais tragco em solos e
sedimentos, a instituicdo européia Bureau Communautaire de Référence
(BCR), atual Standard, Measurements and Testing Programme (SM&T)
desenvolveu e propbs o denominado método BCR de extracdo sequencial
(URE et al., 1993), que vem sendo usado com sucesso em diversos estudos

sobre a presenca e o comportamento de metais e As em amostras ambientais
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(DHOUN & EVANS 1998; RAURET et al., 1999; WEIZ et al., 2000; MARGUI et
al., 2004; BASILIO et al., 2005).

Para a quantificacdo de arsénio em amostras ambientais, o método mais
amplamente utilizado tem sido a geragdo de hidretos, acoplada a diferentes
técnicas de espectrometria atébmica. A geracdo de hidretos permite a
separacao prévia do analito a partir da amostra e facilita o transporte até o
sistema de atomizagdo, o que diminui as interferéncias e aumenta a
sensibilidade e a seletividade do método (TAKASE et al.,, 2002). Entre as
técnicas espectrométricas, a espectrometria de absorgcdo atébmica (AAS) tem
sido a mais utilizada, pela simplicidade, sensibilidade, preciséo, rapidez e baixo
custo, o que permite que os espectrdmetros de absor¢cao atdbmica encontrem-
se disponiveis na maioria dos laboratérios.

Atualmente, a geracdo quimica de hidretos volateis baseia-se na
reducao dos compostos de As por tetraidroborato de sédio (NaBH4) em solucao
alcalina (de modo a estabiliza-la) (BARRA et al., 2000; TAKASE et al., 2002).
Ha, entretanto, um forte efeito do estado de oxidagao do arsénio na formacéao
do hidreto volatil. A velocidade da reacdo do As(lll) com o NaBH; é
significativamente maior que a do As(V), este ultimo produzindo picos
pequenos e largos e levando a detecgcdo do As em quantidades muito inferiores
(FENG et al., 1998; BOUTAKHRIT et. al., 2005). Desta forma, faz-se
necessario proceder a completa pré-reducdo do As(V) a As(lll) antes do
contato com a solugcdo de NaBH,. A pré-reducao do As(V) tem sido obtida pelo
uso de iodeto de potassio como agente redutor.

O uso de agentes oxidantes como extratores no método BCR resulta na
presenca destes reagentes nos extratos finais, o que leva ao consumo do

iodeto utilizado para a reducdo do As(V). Ha desta forma, dois tipos de
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interferéncia: a produgéao de grandes quantidades de iodo pode levar a perdas
de I-As, interferindo na formagdo dos hidretos (BARRA et al., 2000) e o
consumo do iodeto pode impedir a redugéo quantitativa do As(V).

Este trabalho teve como objetivo avaliar as condigdes de pré-redugéao do
As(V) nos extratos obtidos pela aplicagdo do método BCR na extragao
sequencial de arsénio em sedimentos, de forma a se obter condigdes redutoras
do As(V) que permitam a quantificagdo do As por espectrometria de absorgao

atdmica com geracao de hidretos (HG-AAS).

3.2. Parte experimental

3.2.1. Vidrarias, reagentes e solugoes

Toda vidraria e frascos utilizados neste trabalho foram imersos em
solugédo de HNO3 10 % (v/v) por 48 h e enxaguados abundantemente em agua
deionizada e previamente destilada. Os reagentes utilizados foram todos de
alta pureza, marca VETEC (exceto o boroidreto de sddio, fornecido pela
MERCK) e as solugbdes foram preparadas utilizando-se agua deionizada e
previamente destilada. Curvas analiticas foram construidas para cada uma das
etapas do método BCR, contendo todos os reagentes presentes nas analises,

nas mesmas condi¢cdes observadas para os extratos.

3.2.2. Equipamentos

As massas das amostras e de reagentes foram medidas em balancga
METTLER TOLEDO, modelo AB204-S, com precisdo de 0,0001 g. Para os

procedimentos de extragdo sequencial, foram utilizados agitador mecanico
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marca CERTOMAT MO, banho Dubnoff Microprocessado QUMIS Q-226M,
centrifuga FANEM modelo 315 e forno de microondas MILESTONE modelo
Ethosplus. A determinagao do arsénio foi realizada por meio de espectrobmetro
de absorgao atémica (VARIAN, modelo spectrAA 200) com gerador de hidretos

(VARIAN modelo VGA 77).

3.2.3. Amostras de sedimentos

As amostras de sedimentos foram coletadas em maio de 2005, em
quatro pontos de amostragem ao longo dos ribeirdes Tripui e do Carmo,
localizados na porgao sudeste do Quadrilatero Ferrirfero, entre os municipios
de Ouro Preto e Mariana. Cerca de 5 kg de sedimento foram coletados em
cada ponto de amostragem, a uma profundidade de cerca de 30 cm, utilizando-
se espatula de politetrafluoretiieno. As amostras foram secas ao ar,
cuidadosamente homogeneizadas em gral de agata, quarteadas e
acondicionadas em frascos de polietileno. Os sedimentos foram peneirados em
malha de 1 mm para as extragbes sequenciais € numerados de 1 a 4

(DAVIDSON et al., 1998; GISMERA et al., 2004)

3.2.4. Extracao sequencial

Exatamente cerca de 0,8000 g de cada amostra de sedimento foi
pesado diretamente em tubos de centrifuga de 50 mL e submetido a extracéo
sequencial de As, utilizando-se o método BCR (URE et al., 1993; RAURET et
al.,, 1999). As analises foram feitas em triplicata, envolvendo as seguintes

etapas:
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Etapa 1: as amostras, foram adicionados 32,0 mL de acido acético
0,11 mol L. A suspensao foi agitada a 40 rpm por 16 h, em temperatura
ambiente. O material foi entdo centrifugado por 20 minutos a 3.000 rpm. O
sobrenadante foi retirado e armazenado a 4° C até o momento das analises. O
residuo solido foi entdo lavado com 16,0 mL de agua deionizada, mantendo-se
a suspensao sob agitacdo durante 15 minutos a 40 rpm. O material foi
centrifugado a 3000 rpm por 20 minutos e o sobrenadante foi descartado. O
residuo foi submetido a etapa seguinte.

Etapa 2: ao residuo da primeira etapa foram adicionados 32,0 mL de
cloridrato de hidroxilamina 0,5 mol L'1, com pH ajustado em 1,5 pelo uso de
25,0 mL de HNO3 2,0 mol L. O processo seguiu conforme descrito para a
primeira etapa.

Etapa 3: ao residuo da segunda etapa, foram adicionados 8,0 mL de
H,0, 8,8 mol L™ com pH ajustado a 2,0 com HNOs3. A mistura foi deixada em
temperatura ambiente por 2 h, agitando-se manual e ocasionalmente.
Posteriormente, a suspensdo foi mantida por 2 h a 85 + 5° C e, apds
resfriamento, nova aliquota de 8,0 mL de H,O, 8,8 mol L™ foi adicionada e a
suspensao foi novamente aquecida a 85 + 5° C por 2 h, ou até que o volume
fosse reduzido a cerca de 1 — 2 mL . A suspenséo foi mantida em temperatura
ambiente para resfriamento, e posteriormente foram adicionados 40,0 mL de
acetato de aménio 1,0 mol L™ (pH 2,0 por adicdo de HNO3). O procedimento
seguiu conforme descrito para a primeira etapa .

Etapa 4: o residuo da terceira etapa foi submetido a digestao
pseudototal por agua régia (9,0 mL de HCI e 3,0 mL de HNO3) em forno de

microondas, partindo-se da temperatura ambiente até 200 °C em 10 minutos, a
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uma poténcia de 1000 W e permanecendo em 200° C por 15 minutos a mesma
poténcia.

O mesmo procedimento seguido para a fragdo residual foi aplicado
diretamente em 0,5000 g de sedimento integral (ndo submetido as etapas de
extragcdo) para obtencao do teor “pseudototal” de As no sedimento.

Todo o procedimento de extragao foi igualmente aplicado a exatamente
cerca de 0,8000 g de material de referéncia SRM 2704 (NIST) com valor
certificado de As total, para fins de avaliagdo da eficiéncia de recuperacao do
método.

Em cada uma das etapas, os extratos obtidos foram transferidos para
baldes volumétricos de 50,00 mL e o volume foi completado com agua
deionizada e previamente destilada. Um volume de 10,00 mL destas solugdes
foi transferido novamente para baldo de 50,00 mL, acrescentando-se volumes
apropriados de solugdes estoque de iodeto de potassio 10 % (m/v) , acido
ascorbico 10 % (m/v) ou L-cisteina 10 % (m/v), conforme as condigbes

redutoras avaliadas para a pré-redugao do As(V).

3.2.5. Pré-redugéao do As(V)

Para a reducdo do As(V) a As(lll), seis condicbes reacionais foram
avaliadas: 1) utilizagédo de L-cisteina a 5,0 % (m/v); 2) uso de Kl 1,0 % (m/v); 3)
Kl 1,0 % (m/v) em &cido ascoérbico 1,0 % (m/v); 4) Kl 1,0 % (m/v) em acido
ascorbico 2,0 % (m/v); 5) KI 1,0 % (m/v) em acido ascoérbico 3,0 % (m/v); 6) Ki
1,0 % (m/v) em acido ascorbico 4,0 % (m/v). Para todas as condi¢cbes de
reducdo estudadas, o tempo de reacdo foi de 30 minutos e as reagdes

ocorreram em meio de HCI 1,0 mol L.
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Quando do uso da L-cisteina como agente redutor do As(V), a geragao
de hidretos foi obtida pelo uso de NaBH4 0,6% (m/v) estabilizada em NaOH
0,1% (m/v), em meio de HCI 8 mol L™ (SHRAIM et al., 1999; CARRERO et al.,
2001). Para as demais condigdes redutoras, a formagao dos hidretos foi obtida
pelo uso de NaBH4 0,4% (m/v) estabilizada em NaOH 0,5% (m/v), em meio de
HCl 6 mol L' (WARD & GRAY, 1994; NIELSEN & HANSEN, 1997). A
determinacao do arsénio foi realizada por espectrdmetria de absorcédo atébmica

com gerador de hidretos.
3.2.6. Limites de Detecgcao e Quantificagao

O limite de detecgcao e o limite de quantificacdo para o arsénio foram
calculados para cada uma das etapas, com base no desvio padrdo dos
resultados obtidos pela leitura de vinte brancos de reagentes, conforme
equacdes 15 e 16 (LONG & WINEFORDNER, 1983; WDNR, 1996; CORLEY,

2003):

LD="%  (15) LQ="2 (16)
m m

sendo LD, limite de deteccgéo; LQ, limite de quantificagdo; o, desvio padréo das
leituras obtidas para vinte brancos de reagentes; m, coeficiente angular da reta
obtida pela linearizagdo das curvas de calibragdo. As curvas analiticas foram
preparadas contendo os mesmos reagentes utilizados nas extragdes e na pré-
reducdo do As(V), para cada uma das etapas, e estdo dispostas no

Apéndice C.
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3.3. Resultados e discussao

3.3.1. Estudo das condigoes redutoras do As(V) nos extratos

As quantidades de As detectadas nos extratos de cada uma das etapas,
em relacdo as condigdes de pré-reducdo avaliadas, estdo dispostas nos
graficos das Figuras 6 a 9. Nos extratos obtidos nas etapas 1 e 2, observa-se
que nado ha diferenca estatisticamente significativa nas quantidades de arsénio
detectadas em fungcdo das diferentes condi¢gdes de pré-reducdo do As(V)
avaliadas (Fig. 6 e 7). Acido acético e cloridarto de hidroxilamina (reagentes
extratores utilizados nas etapas 1 e 2 do método BCR de extragao seqlencial,
respectivamente) ndo apresentam carater oxidante (de fato, NH,OH.HCI € um
reagente redutor), ndo houve consumo significativo do iodeto nestes extratos e,
consequentemente, ndo houve formacao de grandes quantidades de iodo nos
frascos de leitura. Pode-se inferir que uma pequena quantidade de iodo foi
formada, devido a coloragdao levemente purpura desenvolvida nas solugoes,
iodo este formado a partir da reacéo do iodeto com o As(V).

Para os extratos da Etapa 3 (Fig. 8), foi observado que o uso de Kl a 1,0
% (m/v) na auséncia de acido ascorbico e o uso da L-cisteina permitiu a
detecgao de quantidades muito menores de As nas solugbes em comparagao
as concentragdes detectadas quando da associagao do Kl ao acido ascorbico a

3 % (M/v).

85



Zm

I

FEZERE

AN

s
5%
Tt

v,
%
o

T
255
S

=
%
o

=
%
et

.
o
o,

=
‘o

-

<

As (ug kg™

L
5
o

[T O

[Tk

A

3 4
Amostras de sedimentos

[ ] L-cisteina 5,0 % (m/v)

B KI1,0% (mhv)

Kl 1,0 % (m/v)/ acido ascorbico 1,0 % (m/v)

sz KI1,0 % (mAv)/ acido ascérbico 2,0 % (m/v)

Kl 1,0 % (m/v)/ acido ascérbico 3,0 % (m/v)

Figura 6: Teores de As nos extratos da Etapa 1 (acido-soluvel) obtidos pela
aplicacdo do método BCR de extragdo sequencial a quatro amostras de

sedimentos, em fung¢ao das condi¢des de pré-reducao do As(V) utilizadas.

Quando da utilizagdo do Kl na auséncia do acido ascorbico, grandes
quantidades de precipitado de iodo foram formadas, em fungcado da oxidagao do
iodeto pelo agente extrator H,O, presente nas solugdes finais. As maiores
quantidades de As detectadas quando da associagdo do acido ascérbico a
3 % (m/v) ao iodeto se deve a capacidade do acido ascérbico de reduzir o iodo

a iodeto, evitando a producdo de grandes quantidades de iodo, além de
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restabelecer as concentragbes de iodeto necessarias para garantir a redugéo
quantitativa do As(V).

Concentragbes de acido ascérbico de 1,0 e 2,0 % (m/v) ndo foram
suficientes para evitar a oxidacdo do iodeto, interferindo na reducgao
quantitativa do As(V), e 0 aumento da concentragao final de acido ascérbico de
3,0 para 4,0 ndo implicou em aumento da quantidade de As detectada. Nesta
etapa, grandes quantidades de precipitado de iodo foram formadas, de modo
que concentragdes de 1,0 e 2,0 % (m/v) ndo foram suficientes para reduzir todo
o iodo formado a iodeto. Assim como para o uso do Kl na auséncia de acido
ascorbico, as pequenas quantidades de As detectadas quando do uso da L-
cisteina como agente redutor para o As(V) devem-se também ao consumo da
L-cisteina pelo peréxido de hidrogénio, impedindo a redugado quantitativa do
As(V).

Nos extratos obtidos na etapa 4 (residual), a presenca de acido
ascorbico a 2% (m/v) foi suficiente para permitir a recuperagdo do As, nao
tendo ocorrido aumento da quantidade de As detectada com o aumento da
concentragcéo final de acido ascorbico acima de 2% (m/v) (Fig. 9). Nestes
extratos, o uso do Kl sem a adicdo do acido ascorbico também levou a
precipitacdo de iodo, o que se atribui ao elevado carater oxidante da agua régia

(HCI/ HNO3 3:1), capaz de oxidar tanto o iodeto quanto a L-cisteina.
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Figura 7: Teores de As nos extratos da Etapa 2 (redutivel) obtidos pela
aplicagdo do método BCR de extracdo sequencial a quatro amostras de

sedimentos, em fungao das condi¢des de pré-redugédo do As(V) utilizadas.

Observa-se, ainda, a necessidade de diferentes concentracdes finais do
acido ascérbico, dependendo do carater oxidante dos extratores presentes nas
solugdes: acido acético nos extratos da etapa 1; cloridrato de hidroxilamina nos
extratos da etapa 2; peroxido de hidrogénio nos extratos da etapa 3; e agua

régia nos extratos da etapa 4.
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Figura 8: Teores de As nos extratos da Etapa 3 (oxidavel) obtidos pela
aplicacdo do método BCR de extragcdo sequencial a quatro amostras de

sedimentos, em fungao das condi¢des de pré-reducao do As(V) utilizadas.

Para avaliar a eficiéncia das condicbes de pré-redugcdo, solucdes
contendo os agentes extratores utilizados em cada uma das etapas em
presenca de Kl /acido ascoérbico nas concentragcdes previamente determinadas
sofreram adigdo de As(V) em concentragdes de 1, 2, 5, 10, 20, 30 e 50 ug L.
O objetivo foi simular as condi¢gdes quimicas encontradas nas solugdes finais,

provenientes de cada uma das etapas do método de extracdo. Da mesma
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forma, foram preparadas solugbes de As(lll), nas mesmas concentragbes e

condigbes das solugdes de As(V).
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Figura 9: Teores de As nos extratos da Etapa 4 (residual) obtidos pela
aplicacdo do método BCR de extragdo sequencial a quatro amostras de

sedimentos, em fung¢ao das condi¢des de pré-reducao do As(V) utilizadas.

Foi feita a determinagcdo de As em cada uma delas. Os resultados
obtidos pela quantificagdo do As nas solu¢des de As(V) foram plotados contra
os valores obtidos a partir de solugdes contendo As(lll) (Fig. 10), obtendo-se as

seguintes equagdes: Etapa 1: y = 1,00647.x + 0,12755; Etapa 2:
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y = 0,99317.x + 0,02564; Etapa 3: y = 0,98418.x + 0,02391; Etapa 4: y =
1,00854.x + 0,12973.

Como evidenciado, as condigdes de pré-redugdo anteriormente
selecionadas para os extratos obtidos em todas as etapas da extracdo foram
capazes de proporcionar a redugao quantitativa do As(V) e sua detecgédo como

As(lll) pela espectrometria de absorgao atdmica com geragao de hidretos.
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Figura 10: Grafico das quantidades de As detectadas a partir de solugbes com
concentragdes conhecidas de As(V) preparadas com a mesma composicao
quimica dos extratos do método BCR versus quantidades de As detectadas a

partir de solucdes de As(lll) preparadas nas mesmas condigdes.
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3.3.2. Limites de detecc¢ao e quantificacao

Os limites de deteccao e quantificacdo de arsénio foram calculados para

cada uma das etapas e estdo apresentados na Tabela 5.

Tabela 5: Valores dos limites de detecgao do método para analise de arsénio

nas diferentes etapas de extragdo do método BCR.

Etapa LD (ug kg™) LQ (Hg kg™)
12 1,35 7,82
22 1,83 6,09
32 1,86 9,52
Residual e Pseudototal 1,42 4,73

A metodologia apresenta limites de deteccgéo entre 1,35 e 1,86 ppb. Tais
valores indicam que a espectrometria de absor¢gdo atdmica com geragao de
hidretos, utilizando as condigbes pré-redutoras do As(V) selecionadas, pode
ser utilizada como técnica de detecgdo do As nos extratos obtidos pelo método

BCR de extragao sequencial.

3.3.3. Avaliagao da eficiéncia do método na recuperagao do As

A primeira etapa do método tem como alvo a fracdo acido-soluvel, que
corresponde aos elementos tragco associados a carbonatos. Na segunda e
terceira etapas, o método visa a extragao de elementos associados a 6xidos de
Fe e Mn (Fragao redutivel) e a matéria organica e sulfetos (Fragao oxidavel),

respectivamente.
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Na Etapa 4 sao extraidos os elementos associados a minerais primarios
e secundarios estaveis, tida como fragédo residual. A digestdo pseudototal do
sedimento integral permite o calculo da porcentagem de recuperagdo. A
extracdo do As a partir das amostras de sedimentos utilizando-se as condi¢des
reacionais pré-determinadas para a redugcdao do As(V) forneceu boas
porcentagens de recuperagdo. As concentragbes de As em cada uma das
fracbes dos sedimentos, obtidas pela aplicacdo do método BCR, a
concentragdo pseudototal e as procentagens de recuperacgéo fornecidas pelo

método para as quatro amostras e para o material de referéncia com valor

certificado para As total encontram-se dispostas na Tabela 6.

Tabela 6: Quantidades de As extraido de 4 amostras de sedimentos, coletados

ao longo dos ribeirdes Tripui € do Carmo.

As (ug kg"y*®

Amostras
Etapa
S1 S2 S3 S4 MR

12 6,6 +0,6 209,9 £ 11,7 161,6 £ 13,9 4956 + 13,6 <L.D.

22 56,0 £ 2,3 462,3+ 16,40 2216 +152,1 4494 + 113 4300 + 227
32 12,4+ 0,9 181,4 £ 14,6 483,6 + 43,85 420,1 + 39,8 <L.D.

R 3441+ 18,3 15210 £ 869,0 4050 + 128,4 13093 + 1119 16900 + 960
PT 4482 + 32,2 17090 £ 1604 7055 + 558,2 18669 + 627
VC 23400

% 93 94 98 99 91

2 média de 3 repeticdes + desvio padrao; Mg de As por kg de sedimento seco;
¢ amostras de sedimentos: S1 (Ribeirdo Tripui), S2 a S4 (Ribeirdo do Carmo);
MR, material de referéncia; LD, limite de deteccdo; R, fracdo residual; PT,
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digestdo pseudototal de sedimento integral; VC, valor certificado; %,

porcentagem de recuperagao.

O caélculo da porcentagem de recuperagdo permite uma checagem
interna da qualidade do método na recuperacéo do As, sendo obtida através do
quociente entre o somatorio da quantidade de arsénio extraido nas etapas 1, 2,
3 e residual e aquela obtida pela digestdo pseudototal do sedimento integral.
Como forma de verificacdo da eficiéncia do método na recuperagdo do As,
material de referéncia SRM 2704 (NIST) foi submetido ao processo de
extragao. Verificou-se, conforme exposto, que o somatoério das quantidades de
As extraido nas quatro etapas do procedimento estdo em boa concordancia

com o valor certificado para o material, recuperando-se 91% do As presente.

3.4. Conclusoes

A aplicagao do método BCR no estudo do fracionamento do arsénio nos
sedimentos foi bastante satisfatoria, fornecendo porcentagens de recuperacgao
entre 91 e 99%. A eficiéncia do método foi confirmada pela aplicagdo do
procedimento em material de referéncia, tendo sido capaz de extrair 91% do
valor certificado. A pré-reducao do As(V) a As(lll) nos extratos obtidos pelo
método, necessaria para sua quantificacado por HG-AAS, foi obtida pelo uso de
Kl a 1% (m/v) e diferentes concentragdes de acido ascorbico nas solugbes de
leitura: 12 e 22 Etapas: acido ascoérbico a 1% (m/v); 32 Etapa: 3% (m/v);
Residual e digestdo pseudototal do sedimento: 2% (m/v). Pode-se concluir,
portanto, que a aplicacdo do método BCR seguido pela determinagado por

HG-AAS constitui uma boa ferramenta para a analise do fracionamento de
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arsénio em sedimentos e permite inferir sobre o potencial de remobilizacdo do

elemento para o meio aquatico.
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4. DISTRIBUICAO E MOBILIDADE DE ARSENIO E METAIS
PESADOS EM AGUA E SEDIMENTOS DE RIBEIROES DO

QUADRILATERO FERRIFERO (MG)

Resumo

O Quadrilatero Ferrifero, localizado no Estado de Minas Gerais, constitui
um dos maiores e mais bem conhecidos depdsitos minerais do globo. Além dos
vastos depositos de ferro, a regido apresenta depositos auriferos sulfetados
contendo elevadas quantidades de As. A regido vem sendo historicamente
explorada desde o século XVII. Os principais minerais sulfetados presentes sao
a arsenopirita e a pirita enriquecida em arsénio, além da presenca de sulfetos
de metais pesados (como Cu, Zn e Pb) como fases subordinadas. As
atividades de mineragdo vém sendo responsaveis pela liberagdo de elevados
teores de As e metais para ambientes aquaticos e terrestres. Além disso, a
utilizacdo do mercurio para a amalgamacéo do ouro em atividades de garimpo
tém promovido o descarte de grandes quantidades de mercurio para o
ambiente. Este trabalho teve por objetivo o estudo da distribuicdo e mobilidade
de As e metais pesados nos ribeirdes Tripui e do Carmo, por meio da
determinacdo das concentragbes em agua e pelo fracionamento em

sedimentos. A regido de estudo localiza-se entre os municipios de Ouro Preto e
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Mariana, regido sudeste do Quadrildtero Ferrifero, uma das mais antigas
provincias auriferas do Brasil. Para o fracionamento de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni,
Pb e Zn, foi utilizado o método BCR de extragdo seqtiencial. A distribuicdo do
mercurio nos sedimentos foi também avaliada, por meio da aplicagédo da
metodologia de fracionamento proposta por LECHLER et al, (1997). Altos
teores de Hg foram detectados. O fracionamento do Hg mostrou predominio da
forma elementar em todos os pontos de amostragem, o que reflete uma
liberagao recente para o meio aquatico. Os resultados obtidos revelaram ainda
elevadas concentracdes de As em aguas e sedimentos. Nos sedimentos, todos
os elementos estudados apresentaram concentragdes significativamente
elevadas em fragbes geoquimicas consideradas como potencialmente
disponiveis para remobilizagdo para o meio aquatico. A presenga dos
elementos nestas fragdes, atribuida a contribuicdo antropogénica para a
liberacdo ao meio aquatico, implica em consideravel risco ecotoxicologico e a

saude da populagao local.

Abstract

The Iron Quadrangle, located in the State of Minas Gerais, Brazil, is one
of the largest and best-known mineral deposits in the world. Apart to extensive
iron deposits, arsenic-rich sulfide Au mineralization can be found. The major
sulfide minerals are As-rich pyrite and arsenopyrite, besides the presence
heavy metals sulfides (e.g. Cu, Zn and Pb) as subordinated phases. Mining
activities have been responsible for discharging high amounts of arsenic and
heavy metals to terrestrial and aquatic environments. Besides, the use of

mercury to gold amalgamation in small-scale gold mining (namely garimpo), has
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been responsible for releasing high amounts of mercury to the environments.
The present research aimed to study the As and heavy metal distribution and
mobility in the Tripui and Carmo rivers, by determining its concentrations in
water and its partitioning in sediments. The studied area is located between the
Ouro Preto and Mariana municipalities, southwest part of the Iron Quadrangle,
one of the oldest auriferous provinces of Brazil. To As, Cd, Co, Cr, Ni, Pb and
Zn, the BCR sequential extraction method was utilized. The Hg fractionation
was obtained by applying the extraction scheme proposed by LECHLER et al.
(1997). The results showed elevated concentrations of Hg in sediments. The Hg
fractionation showed the prevalence of elemental specie (Hg°) in all of the
sampling sites. High amounts of As, were detected, both in water as in
sediments. In sediments, As and heavy metals were found at great
concentration in sediment fractions regarded as potentially mobile to aquatic
media. The presence of the elements in easily mobile fractions, signal of the
anthropogenic release from its mineral deposits, may constitute elevated

ecotoxicological and local human health risk.

4.1. Introdugao

O Quadrilatero Ferrifero € um dos maiores e mais bem conhecidos
depdsitos minerais do mundo (MELLO et al., 2006). Além dos vastos depdsitos
de ferro, mineralizagdes auriferas sulfetadas sdo encontradas na regiao. A area
tem sido a mais antiga provincia aurifera do Brasil, desde o século XVII, tendo
excedido uma producéo total de outro de mais de 1.300 toneladas ao longo da
histéria (BORBA et al., 2003). No Quadrilatero Ferrifero, o arsénio encontra-se

distribuido em intima associacdo a depdsitos de ouro ricos em sulfetos
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(MATSCHULLAT et al., 2000; MELLO et al., 2006). Os principais minerais
sulfetados presentes sao a pirita (FeS;), a arsenopirita (FeAsS) e a pirotita
(FeS) (BASILIO et al., 2005). Em alguns depdsitos minerais, a relacdo As/ Au
pode variar de 300 a 3.000 (BORBA et al., 2003). As elevadas quantidades de
arsénio em solos, agua e sedimentos estdo relacionadas tanto a litologia da
area quanto as histéricas e recentes atividades mineradoras desenvolvidas
(DESCHAMPS et al., 2002). GONCALVES et al. (2007) reportaram a presenga
de arsénio em aguas profundas em concentragdes de até 224 ug L. Estudos
desenvolvidos por MATSCHULLAT et al. (2000) sobre a presenga de arsénio
em agua, solos e sedimentos do Quadrilatero Ferrifero revelaram teores entre
0,4 e 350 g L™, 200 e 860 pg kg ' e 22 e 3.200 g kg ', respectivamente. O
mesmo estudo avaliou também o risco oferecido a populagao local, através de
analise dos teores de arsénio em amostras de urina de criangas em idade
escolar, na area de Nova Lima. Concentracdes de As de 2,2 a 106 pug L ™
foram encontradas. De acordo com os autores, a principal forma de
contaminagdo humana na regiao € através da ingestao de agua. Ao longo dos
ribeirdes Tripui € do Carmo, nos municipios de Ouro Preto e Mariana,
localizados na porgéo sudeste do Quadrilatero, além da presenca de diversas
minas de ouro abandonadas, a exploragdo de gemas preciosas, de depdsitos
minerais e atividades de garimpo permanecem ainda em plena atividade.
BORBA et al. (2003) avaliaram a concentracdo total de As em aguas
superficiais, profundas e em sedimentos da Sub-bacia do Ribeirdo do Carmo.
Em aguas superficiais, os autores encontraram arsénio em quantidades
variando de 2 a 43 ug L. Em amostras de aguas profundas coletadas em
diferentes pontos da Mina da Passagem (um histérico mas atualmente

inoperante sitio de mineracdo de Au), o arsénio foi detectado em
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concentragdes de 757 a 1.760 pg L. O arsénio total em sedimentos de
corrente foi encontrado entre 105 e 4.709 mg kg . Os resultados variaram de
acordo com o sitio de coleta e com a estagao climatica, atingindo os maiores
valores no inverno.

Além da pirita e da arsenopirita, os mais abundantes minerais sulfetados
presentes, sulfetos de metais como Cu, Pb e Zn sdo encontrados como fases
subordinadas (GONCALVES et al., 2007).

A presencga natural de metais pesados em depdsitos minerais constitui
fonte destes elementos para ambientes aquaticos. Quando estes depdsitos sao
submetidos a mineracéao, a liberacéo € tipicamente elevada, gragas a produgao
de rejeitos e ao aumento da area superficial mineral exposta ao ar e a agua
(MARGUI et al., 2004; BROWN Jr et al., 1999; AELION and DAVIS, 2006).

Em funcao das atividades de garimpo desenvolvidas na regidao ao longo
dos ultimos 300 anos, elevadas concentracbes de mercurio podem ser
encontradas em sedimentos e agua (RAMOS, 2005; WINDMOLLER et al,
2007).

E amplamente aceito o fato de que a utilizagdo da concentracio total
como critério para estimar os riscos ecotoxicologicos da presenca de
elementos toxicos em sedimentos constitui informacéo limitada, pois pressupde
que todas as formas do elemento, associadas as diferentes fracbes do
sedimento, apresentam igual impacto no meio (TESSIER et al.,, 1979). Em
sedimentos, os elementos trago podem se distribuir entre diferentes fases
geoquimicas (GISMERA et al, 2004) e suas mobilidades e biodisponibilidades
dependem nao apenas da concentracao total, mas também das formas com
que se encontram distribuidos pelas diferentes fracbes do sedimento

(FILGUEIRAS et al., 2004). Neste contexto, métodos de extracdo sequencial
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sdo capazes de fornecer informagdes mais detalhadas acerca das diferentes
quantidades de um elemento associada aos diferentes “compartimentos” do
sedimento (DAVIDSON et al., 1998; ZEMBERYOVA et al., 2006; RAPOSO et
al., 2006).

Procedimentos de extragdo sequencial (definidos pela IUPAC como
métodos de fracionamento) sdo elaborados para promover uma extragao
seletiva de elementos traco a partir de fracbes dos sedimentos
operacionalmente definidas (TEMPLETON et al., 2000; PUEYO et al., 2003).
Tais procedimentos sdo baseados na aplicacdo de uma série de extragdes
quimicas, numa sequéncia racional, utilizando reagentes mais ou menos
seletivos em solubilizar diferentes fragdes mineraldgicas responsaveis pela
retencao dos elementos traco de interesse (GLEYZES et al., 2002).

Apesar de alguns trabalhos terem evidenciado a presengca de
quantidades elevadas de arsénio em sedimentos da Sub-bacia do Ribeirdo do
Carmo, nao ha dados sobre o fracionamento do arsénio e metais pesados.

Portanto, o objetivo deste trabalho foi fracionar As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni,
Pb e Zn em amostras de sedimentos de corrente e determinar suas
concentragdes totais em aguas superficiais ao longo dos ribeirdes Tripui e do
Carmo. O fracionamento do Hg em sedimentos foi também avaliado. Os dados
obtidos foram utilizados para um melhor entendimento da distribuicdo e da
mobilidade destes elementos na regido estudada, avaliando os riscos
ecotoxicolégico e a saude humana relacionados aos processos de mineragao

historicamente desenvolvidos nesta regiéo.
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4.2. Material e Métodos

4.2.1. Descrigao do local de estudo

O Ribeirdo do Carmo é formado no municipio de Ouro Preto pela jungao
dos ribeirdes Tripui e Funil. Faz parte da Bacia do Rio Doce, a qual
compreende uma area de drenagem de 83.400 km? e inclui 222 municipios e
461 distritos. O clima da regidao corresponde ao tipo Cwb. O indice
pluviométrico € tipico de um regime tropical, apresentando uma média de 1.723
mm ano ~'. A estagdo das chuvas (de outubro a margo) representa 89,6 % da
precipitacdo anual. A média anual de temperatura é de 18,5 °C. O més de
Janeiro € o mais quente, com uma média minima anual 15,5 °C (GONCALVES
et al., 2007).

Em todos os locais de coleta, o intenso revolvimento dos sedimentos de
corrente constitui evidente sinal das exaustivas atividades de mineragao e

garimpo desenvolvidas na regiao ao longo dos tempos.

4.2.2. Reagentes, Solugoes e Frascos

Todos os frascos de amostragem e vidrarias utilizadas neste trabalho
foram imersos em &cido nitrico 10% (m/v) por 48 horas e exaustivamente
lavados em agua destilada e deionizada. Foram utilizados apenas reagentes de
grau analitico, marca VETEC (exceto o NaBH,, fornecido pela MERCK). As
solugdes foram preparadas utilizando-se agua destilada e deionizada. Para
todas as analises por espectrometria de absor¢do atdbmica, curvas de

calibragdo foram preparadas contendo os mesmos reagente quimicos
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presentes nas amostras, tendo sido obtidas curvas semelhantes as

apresentadas no Apéndice C.

4.2.3. Equipamentos

As determinacdes de pH foram realizadas utilizando-se medidor portatil
digital, marca WTW, modelo pH 340i, equipado com eletrodos combinados de
vidro e prata/ cloreto de prata, com correcdo automatica de temperatura e
precisdo de trés casas decimais. Para a determinacdo da condutividade
elétrica, potencial redox, solidos totais dissolvidos e salinidade, foi utilizado
medidor portatil marca SCHOT, modelo handylab LF1.

Os teores de oxigénio dissolvido foram determinados pelo uso de
medidor portati marca HANNA INSTRUMENTS, modelo HI-9142. Para a
determinacdo da Demanda Quimica de Oxigénio, foi utilizado termorreator
MERCK, modelo TR 300 e espectrofotometro UV-Visivel marca VARIAN,
modelo CARY 50 Conc.

A filtragdo das amostras de agua para obtencdo do material particulado
suspenso foi realizada com auxilio de bomba de vacuo FABRE PRIMAR,
modelo 341, utilizando-se membranas filtrantes de éster de celulose, com
porosidade de 0,45 um, marca MILLIPORE.

A caracterizagao mineralégica das amostras de sedimentos foi realizada
por difratbmetro de raios-X Rigaku D-Max equipado com tubo de cobalto. A
digestdo das amostras foi obtida pelo uso de forno de microondas
MILESTONE, modelo Ethos Plus. Para a determinagdo de massas, foi utilizada
balanga analitica METTLER TOLEDO, modelo AS204-S, com precisdao de

0,0001 g. As suspensbes obtidas durantes as extragdes foram agitadas em
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agitador mecanico CERTOMAT MO, e as centrifugagdes foram feitas em
centrifuga FANEM, modelo 315. Nas etapas da extracdo sequencial de As, Cd,
Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em que o aquecimento das suspensdes foi necessario,
foi utilizado banho Dubnoff Microprocessado QUIMIS, modelo Q-226M.

Um bloco digestor marca MARCONI, modelo BTC 9090, foi utilizado
para aquecimento das amostras de sedimentos submetidas a extracao
sequencial de mercurio. Para a determinacdo dos metais, um espectrémetro
VARIAN modelo SpectrAA-200 foi utilizado, tendo sido acoplado a um gerador
de hidretos VARIAN modelo VGA-77 para a determinacdo do arsénio e do
mercurio. As concentragdes de Na e K trocaveis, necessarias para o calculo da
Capacidade de Troca Catiénica, foram determinadas utilizando-se fotdmetro de

chama CELM FC 180.

4.2.4. Coleta, pré-tratamento e armazenamento das amostras

Amostras de agua superficial e sedimentos de corrente foram coletados
em quatro sitios de amostragem ao longo dos ribeirdes Tripui (S1) e do Carmo
(S2 a S4), em margo de 2006 (Fig. 12). Foram realizadas determinagdes “in
situ” das seguintes caracteristicas fisico-quimicas de qualidade da agua:
Potencial redox, pH, condutividade elétrica, oxigénio dissolvido, salinidade e
soélidos totais dissolvidos. Cinco sub-amostras de agua foram coletadas em
cada localidade de amostragem, utilizando-se frascos de PTFE com
capacidade para 1 L. As amostras foram armazenadas e transportadas sob
refrigeragdo. Ao chegarem ao laboratério, as amostras foram submetidas a
filtracdo, utilizando-se membrana filtrante de acetato de celulose com

porosidade 0,45 um para a separacao da fase dissolvida e do material
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particulado suspenso. Parte dos filtrados obtidos foi utilizada para a
determinagdao da Demanda Quimica de Oxigénio (DQO), e outra parte foi
acidificada para pH 2,0 com HNO3; concentrado e armazenada a 4°C.

Em cada local de amostragem, de trés a quatro sub-amostras de
sedimentos foram coletadas dentro de uma area de aproximadamente 1 m?
utilizando-se espatula de PTFE. As amostras foram imediatamente transferidas
para sacos plasticos e transportadas sob refrigeracdo. No laboratério, os
sedimentos foram secos ao ar, peneirados em malha < 2 mm, levemente
descompactados e homogeneizados. Nenhum tipo de agente conservante foi
adicionado. Parte dos sedimentos foi ainda peneirada em malha de 1 mm para

as analises de extragao pelo método BCR.

4.2.5. Determinacdo das caracteristicas fisico-quimicas da

qualidade da agua

Os valores de pH, potencial redox, condutividade elétrica, temperatura,
solidos totais dissolvidos e salinidade foram determinados “in situ”, utilizando-
se os aparelhos especificados no item 4.2.3.

A DQO foi determinada na fragao soluvel, apés filtragdo em membrana
filtrante com porosidade de 0,45 um, utilizando-se o método do dicromato. A
2,5 mL de amostra foram adicionados 3,5 mL de uma solucédo de Ag,SO4 e 1,5
mL de uma solug¢ao contendo K,CrO7; em meio fortemente acido. As cubetas de
reacao foram colocadas em um termoreator por 2 horas a 148 °C e deixadas
em repouso por 15 min. A determinacdo foi efetuada utilizando-se
espectrofotometro UV-Visivel no comprimento de onda de 585 nm

(GREENBERG et al., 1995).
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4.2.6. Determinacgao dos teores totais de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn

na agua

Para a determinagdo dos teores de As e metais na agua, 5 mL de acido
nitrico concentrado foram adicionados a 45 mL de amostra de agua e a mistura foi
digerida em forno de microondas, através da programacao expressa na Tabela 7
(MILESTONE, 2002). Apés a digestao, as aliquotas foram filtradas para balbdes de

50,00 mL e o volume foi completado a marca com agua destilada-deionizada.

Tabela 7: Programagao do forno de microondas utilizada para a digestdao de

amostras de agua para a determinacao de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn

Temperatura (°C)

Etapa Tempo (min) Poténcia (W)
Inicial Final
1 10 ambiente 160 1000
2 10 160 160 1000

As concentragdes de arsénio e metais pesados foram determinadas por
espectrometria de absorcao atdbmica. Para o arsénio, o espectrémetro de absorcao
atbmica foi acoplado a um gerador de hidretos. A obtencdo dos hidretos de
arsénio foi obtida empregando-se como agente redutor uma solugado de NaBH,4 0,4
% (m/v) , estabilizada em NaOH 0,6% (m/v). A geragcédo de hidretos se deu em
meio de HCI 6 mol L™. A pré-reducéo do arsénio, antes da etapa de formagao dos
hidretos, foi realizada pela utilizagdo de Kl/ acido ascorbico 1% (m/v) em HCI 1

mol L'nas solugdes de leitura.

107



4.2.7. Determinagao dos teores de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn na

fragao soluvel

Parte das amostras de agua foi submetida a filtragdo em membrana de
éster de celulose com porosidade de 0,45 ym para a separar a fragdo soluvel do
material particulado. A determinagcdo da concentracdo dos elementos na fragcao

soluvel foi realizada conforme descrito para a determinagéo do teor total na agua.

4.2.8. Determinacgao dos teores de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn no

material particulado suspenso

As membranas contendo o material particulado suspenso foram
naturalmente secas ao ar. Uma massa de exatamente cerca de 3,5000 g de
amostra foi transferida para tubos de PTFE e digerida por mistura de 7 mL de
HNO3; 65 %, 3 mL de HCI 37 %, 5 mL de HF 48 % e 5 mL de H;O. A digestao
ocorreu em forno de microondas, de acordo com a programacao disposta na

Tabela 8 (MILESTONE, 2002).

Tabela 8: Programagdo do forno de microondas utilizada para a digestdo de

material particulado suspenso, para a determinacéo de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb

e Zn.
Temperatura (°C)
Etapa Tempo (min) Poténcia (W)
Inicial Final
1 5 ambiente 180 1000
2 10 180 180 1000
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Apos a digestéo, procedeu-se conforme descrito para as analises de agua.

As curvas de calibragdo foram preparadas com a mesma composicao
quimica das amostras, obtendo-se curvas similares as apresentadas no

Apéndice C.

4.2.9. Coeficiente de distribuigcao (Kd)

O coeficiente de distribuicdo Kd é dado pela razdo entre a concentragcao do
metal no material particulado em suspens&o (mg kg™') e a concentragdo do metal

soltvel na agua (mg L") (GREENBERG et al., 1995).

4.2.10. Caracterizagao fisico-quimica dos sedimentos

Para a caracterizacdo fisico-quimica, foram utilizadas amostras de

sedimentos submetidas a peneiramento em malha de 2 mm.

4.2.10.1. pH

Para a determinagcdo do pH dos sedimentos, foram obtidas suspensoes
1:25 em agua e em solucédo de KCI 1,0 mol L™ . As suspensdes foram agitadas
manualmente, com auxilio de bastdo vidro, por 1 minuto, e permaneceram em
repouso por 30 minutos. Posteriormente, foram novamente agitadas por mais 15
minutos e o pH foi entdo determinado sob agitagdo (DEFELIPO & RIBEIRO,

1997).
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4.2.10.2. Carbono Organico (processo Walkey-Black)

Uma massa de 0,5 g de amostra foi transferida para erlenmeyer de 250 mL.
Em seguida foram adicionados 10 mL de solugdo de K,Cr,07 0,5 mol L' e 20 mL
de H,S0O,4 96 %, agitando-se o erlenmeyer por 1 minuto e deixando-se em repouso
por 20 a 30 minutos. Apds esse periodo, foram adicionados 40 mL de H,O
deionizada, 10 mL de H3;PO4 85 %, 0,2 g de NaF e 10 g de difenilamina a 1%
(m/v). Procedeu-se a titulagdo com solugdo de solugdo ferroso amoniacal 0,5

mol L™ até mudanca de coloragdo para verde (DEFELIPO e RIBEIRO, 1997).

4.2.10.3. Nitrogénio Total (método de Kjeldahl)

Para a determinagcdo do Nitrogénio de Kjeldahl, cerca de 200 mg de
amostra foi transferida para baldo de Kjeldahl de 100 mL. Em seguida, foram
adicionados 5 g da mistura digestora (100 partes de sulfato de potassio, 1 parte de
CuSOq4 e 0,8 parte de selénio metalico) e mais 5 mL de H,SO,4 concentrado. A
mistura obtida foi aquecida em chapa digestora a 400 °C por 1 h e 30 min, ou até
que seu conteudo tivesse ficado limpido. Apds resfriamento, diluiu-se com 15 mL
de H,O deionizada e transferiu-se imediatamente o conjunto de destilagéo para o
tubo do aparelho de Kjeldahl, adicionando-se 10 mL de solugdo de NaOH 1 mol L
. A um erlenmeyer de 250 mL foram adicionados 10 ml de solugdo de H3BO; 0,65
mol L e trés gotas de solugdo do indicador vermelho de metila a 0,2% (m/v). Este
erlenmeyer foi adaptado ao conjunto de destilagao para receber a aménia. Foram

destilados 50 mL do conteudo, verificando-se a virada de vermelho para verde, e
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titulando-se com solugdo de HCI 0,02 mol L™, até virar para vermelho novamente

(SILVA, 2002).

4.2.10.4. Capacidade de Troca Catiénica (CTC)

Para a determinacao da Capacidade de Troca Catidnica, foram extraidos e
determinados os teores de Na, K, Ca, Mg e Al trocaveis e a acidez potencial
(H+AI).

Para a extragdo de Na e K, 10 cm® de TFSA foram transferidos para
erlenmeyer de 250 mL, adicionando-se 100 mL de solu¢do de HCI 0,05 mol L' e
H,SO, 0,0125 mol L (extrator de Mehlich 1). A suspensdo foi mantida em
repouso por 30 minutos para o completo molhamento das amostras,
posteriormente agitada por 5 minutos e deixada em repouso por 16 horas. A
determinacao da concentragao de Na e K foi feita por fotometria de chama.

Para a extragdo de Ca, Mg e Al trocaveis, 10 cm® de TSFA foram
transferidos para erlenmeyer de 250 mL e foram adicionados 100 mL de KCI 1 mol
L. A suspensdo foi mantida em repouso por 30 minutos para o completo
molhamento das amostras, posteriormente agitada por 5 minutos e deixada em
repouso por 16 horas. A determinacdo dos elementos foi obtida pelo uso de
espectrémetro de absorgao atdbmica.

A determinacao da acidez potencial (H+Al) foi realizada pela adigado de 150
mL de acetato de calcio 0,5 mol L™ (pH 7) a 10 cm® de TFSA, em erlenmeyer de
250 mL. A suspensao foi agitada por 5 minutos e deixada em repouso por 16

horas. Um volume de 20,00 mL do sobrenadante foi transferido para erlenmeyer

111



de 125 mL . Foram adicionadas 2 gotas de indicador fenolftaleina 1% (m/v) e a
solugao foi titulada contra solugdo de NaOH 0,025 mol L™ até viragem de incolor
para réseo. A solucao de NaOH utilizada foi previamente aferida contra solugao de
biftalato de potassio 0,025 mol L™ (padrao primario).

Para todas as analises, foram realizadas provas em branco. A CTC total e a
CTC efetiva foram obtidas segundo os calculos representados nas equacgdes 17 e

18 (DEFELIPO & RIBEIRO, 1997; TOME Jr, 1997).

CTCypq =Ca+Mg-+Na+K +(H + Al) cmol,dm®  (17)

CTC,.. =Ca+Mg+K+Na+Al cmol, dm? (18)

4.2.10.5. Analise Granulométrica

A analise textural foi realizada pelo método da pipeta, pesando-se 20,0 g da
amostra e determinando-se os teores de areia, argila + silte, argila e silte por

diferenca (DEFELIPO e RIBEIRO, 1997).

4.2.10.6. Analise Mineraldgica

As analises mineraldgicas foram feitas por difragdo de raio-X utilizando-se

difratbmetro Rigaku D-Max equipado com tubo de cobalto (radiacdo Co-Ka, A =
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1,790269 nm), operado a 40 kV and 30 mA. A varredura foi realizada no modo
passo a passo no intervalo entre 4 e 50° 26, com incremento de 0,05° e tempo de

1 s em cada passo.

4.2.10.7. Extragao seqliencial de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn

Cerca de 0,8 g de cada amostra de sedimento (peneiradas em malha de
1 mm) foram diretamente pesadas em tubos de centrifuga de 50 mL e submetidas
a procedimento de extracado sequencial, seguindo-se o protocolo BCR (URE et al.,
1993; RAURET, 1999), sumarizado na Tabela 9. Todas as analises foram
realizadas em triplicata.

Ao final de cada etapa da extragdo, os extratos foram separados dos
residuos solidos por centrifugacdo (20 minutos a 3000 rpm) e armazenados a 4° C
para analise dos teores de arsénio e metais. Os residuos obtidos foram lavados
com 16 mL de agua destilada-deionizada, sob agitacdo por 20 minutos. As
suspensdes foram centrifugadas por 20 minutos a 3000 rpm e o sobrenadante
descartado. Os residuos soélidos obtidos ao final da terceira etapa foram
submetidos a digestdo por agua régia em forno de microondas, seguindo a
programagao apresentada na Tabela 10.

Uma massa de 0,5 g de cada amostra de sedimento, em estado integral
(ndo submetidos as etapas de extragao), foi submetida ao mesmo procedimento
de digestdo descrito acima (Tabela 10), tida desta forma como digestao

pseudototal do sedimento.
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Os extratos obtidos em cada uma das etapas foram transferidos sob
filtracdo para balbes volumétricos de 50,00 mL e os volumes completados com
agua destilada-deionizada. A partir de cada uma das solugdes obtidas, duas
aliquotas de 10,00 mL cada foram transferidas, uma para baldo de 25,00 mL e
outra para baldo volumétrico de 50,00 mL.

Aos balbes de 25,00 mL, destinados a determinacdo de metais, foi
adicionado 0,5 mL de HNO3 15,8 mol L™, e o volume foi completado com agua
destilada-deionizada. As solugdes assim obtidas foram transferidas para frascos
plasticos e armazenadas a 4° C até o momento das analises.

As aliquotas de 10,00 mL transferidas para balées de 50,00 mL destinaram-
se a determinacado de arsénio. Foram adicionados a cada baldao, 5 mL de HCI 12
mol L™ (exceto para aquelas provenientes dos extratos obtidos por digestdo em
agua régia), 5 mL de Kl 10 % (m/v) e diferentes volumes de uma solug¢ao de acido
ascorbico 10%, de dependendo da etapa em que os respectivos extratos foram
obtidos. Desta forma, para as solugbes provenientes dos extratos obtidos nas
etapas 1 e 2, obteve-se uma concentragéo final de acido ascorbico de 1% (m/v).
Para as solugdes provenientes da etapa 3, a concentragao de acido ascoérbico nas
solugdes de leitura foi de 3 % (m/v). Ja para as solugdes de leitura provenientes
das etapas 4 (residual) e da digestao pseudototal dos sedimentos, a concentragao

final de acido ascorbico foi de 2 % (m/v).
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Tabela 9: Protocolo BCR.

Etapa Fracéao Extratores Vol. (ml)  Temp. (°C) Tempo(h)  Agitacao
1 Acido solavel CH3COOH 0,11 mol I 32 22+5 16 40 rpm
2 redutivel NH,OH.HCI 0,5 mol I (pH 1,5) 32 22+5 16 40 rpm
3 oxidavel H,0, 8,8 mol L™ (pH 2)° 8 22+5 1 manual
80+ 5 1 manual
H,0O, 8,8 mol L™ (pH 2)° 8 80+ 5 1 manual
NH4OAc 1 mol L™ (pH 2)° 40 22+5 16 40 rpm

4 residual Agua regia (HCI/ HNO3 3:1) 12 Digestdo em forno de microondas

2 volumes em relacdo a 0,8 g de sedimento seco. ° valores de pH ajustados com &cido nitrico concentrado.

115



Tabela 10: Programagao do forno de microondas utilizada para a digestdo de

sedimentos para a determinacao de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn.

Temperatura (°C)

Etapa Tempo (min) Poténcia (Watt)
Inicial Final
1 10 ambiente 200 1000
2 10 200 200 1000

A determinacado dos metais foi realizada por espectrometria de absorcéo
atbmica, e o arsénio foi determinado por espectrometria de absor¢éo atbmica com
geracao de hidretos, utilizando-se como redutor uma solugdo de NaBHs 0,4 %
(m/v) em NaOH 0,6 % (m/v). A formagdo dos hidretos se deu em meio de
HCI 6 mol L™

Os limites de detecgdo para cada um dos elementos em cada uma das
etapas foram calculados com base no critério 30. As curvas de calibragao foram
preparadas contendo a mesma composi¢ao quimica das amostras, para cada uma
das etapas de extracdo, separadamente, obtendo-se, para todos os elementos

estudados, curvas similares as apresentadas no Apéndice 3.

4.2.10.8. Extracao Seqiiencial de Hg

O fracionamento do Hg foi obtido pela utilizacdo do método de extracao
sequencial proposto por LECHLER et al. (1997), que permite diferenciar o
conteudo de mercurio do sedimento nas seguintes fragbes: mercurio total,
elementar (Hg®), trocavel, fortemente ligado, organico e residual. No método

originalmente proposto pelos autores, a determinacdo do Hg nas duas primeiras
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etapas envolve o aquecimento de uma massa de 10,0 g de amostra, acrescida de
5 mL de HNO3; e 15 mL de HCI e posterior diluicdo a 50,00 mL com acido nitrico 3
mol L. No presente trabalho, a digestdo dos sedimentos nestas etapas foi obtida
pelo uso de forno de microondas. Todas as etapas envolvidas estdo descritas a
seqguir:

Etapa 1: Uma massa de 0,25 g de sedimento foi transferida para tubo de
PTFE. Foram adicionados 9 mL de HNO3 65 %, 5 mL de HF 48 % e 2 mL de HCI
37 %. A mistura foi digerida em forno de microondas, seguindo a programagéao
especificada na Tabela 11 (MILESTONE, 2002). Os extratos obtidos foram
transferidos para baldes de 50,00 mL e os volumes foram completados com agua
destilada-deionizada. As solugcbes foram transferidas para frascos plasticos e
utilizadas para a determinagao do mercurio total.

Etapa 2: Duas amostras de 10,00 g cada foram transferidas para tubos de
vidro e aquecidas por 48 horas a 180 °C em bloco digestor, para liberar o mercurio
elementar. Uma das amostras, apds aquecimento, foi digerida e utilizada para a
determinagcao do mercurio, como descrito para a etapa 1. A diferenca entre a
quantidade de mercurio total (etapa 1) e a quantidade determinada nesta etapa
corresponde ao mercurio elementar (Hg®). A segunda amostra aquecida foi
utilizada na etapa 3.

Etapa 3: A segunda massa aquecida na etapa 2 foram adicionados 50,00
mL de MgCl, 0,50 mol L. A suspensao foi agitada (agitagdo horizontal a 150
rom) por 2 horas e deixada em repouso por 1 hora. Um volume de 40,00 mL do
sobrenadante foi centrifugado por 15 minutos a 3000 rpm e utilizado para a

determinagao do mercurio trocavel. O residuo foi lavado com 50,00 mL de agua
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destilada-deionizada, deixando-se a suspensao em repouso por 1 hora ou até
obter-se sobrenadante limpido. O sobrenadante foi descartado e o residuo
utilizado na etapa 4.

Etapa 4: 50,00 mL de HCI 0,5 mol L foram adicionados ao residuo da
etapa 3. O procedimento seguiu conforme descrito para a etapa 3 e o residuo final
foi submetido a etapa 5.

Etapa 5: Ao residuo da etapa 4, foram adicionados 25,00 mL de NaOH 0,20
mol L™, e a suspensdo foi agitada (agitacdo horizontal 150 rpm) por 2 horas.
Foram entdo adicionados 25,00 mL de CH3COOH 4% (v/v), agitando-se por mais
2 horas. O material foi deixado em repouso por 1 hora. Um volume de 40,00 mL
do sobrenadante foi transferido para um segundo tubo de centrifuga, centrifugado
a 3000 rpm por 15 minutos e utilizado para determinagao do mercurio organico. O
residuo foi lavado com 50,00 mL de agua destilada-deionizada, deixando-se a
suspensao em repouso por 1 hora ou até obter-se sobrenadante limpido. O
sobrenadante foi descartado e o residuo utilizado na etapa 6.

Etapa 6: A diferenca entre o somatério das quantidades de Hg obtidas pelas
etapas 2 a 5 e o mercurio total (etapa 1) permitiu a determinagdo do mercurio
residual.

A determinacdo do mercurio nos extratos obtidos foi realizada por
espectrometria de absor¢cao atbmica com vapor a frio. Para reducao do Hg, foi
utilizado NaBH4 0,3% (m/v) estabilizada em NaOH 0,5% (m/v). A reagao ocorreu

em meio de HCI 5 mol L.
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Tabela 11: programagao utilizada para a digestdo de sedimentos em forno de

microondas, para a determinag¢ao do Hg total.

Temperatura (°C)

Etapa Tempo (min) Poténcia (W)
Inicial Final
1 5 ambiente 180 1000
2 10 180 180 1000

4.3. Resultados e discussao

4.3.1. Analise fisico-quimica da qualidade da agua

Os resultados obtidos para as analises fisico-quimicas da agua estao
relacionados na Tabela 12. Estas caracteristicas fisico-quimicas constituem
parametros de qualidade da agua, cujos valores e variagdes estdo normalmente
relacionados ao nivel de poluicado do meio. O potencial redox (Eh) das amostras
variou de 184 a 281 mV, indicando condi¢cdes oxidativas, conforme esperado para
aguas superficiais e bem oxigenadas. Tal situagéo € corroborada pelos valores de
oxigénio dissolvido (OD) encontrados, que variaram de 11,3 a 14,9 mg L " em O,.
O oxigénio atua como principal receptor de elétrons no ambiente. Quando
presente em grandes quantidades, as demais espécies quimicas dissolvidas como
Fe, Mn, compostos de nitrogénio e enxofre, estardo predominantemente nas
formas oxidadas, conferindo ao meio aquatico valores de Eh mais elevados. As
diferencas de temperatura entre os sitios de coleta podem ser consideradas

normais, devido as variagdes diuturnas.
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Borba et al. (2003) relataram elevados teores de Ca, Mg, HCO3 e SO4* e
concentragbes anormalmente altas de Na na agua de localidades préximas a
sitios de mineragdo na Sub-bacia do Ribeirdo do Carmo e na Bacia do Rio das
Velhas. Os sélidos totais dissolvidos (STD), a salinidade e a condutividade elétrica
estdo relacionados a presenca destas espécies ibnicas dissolvidas. Estes
parametros mostraram uma diminui¢do ao longo do curso da agua, no sentido de
S1 para S4. A montante dos locais de amostragem, encontram-se uma mina de

bauxita e uma mina de extracdo de pedras semi-preciosas.

Tabela 12: Parametros fisico-quimicos de qualidade da agua.

Sitios de amostragem

S1 S2 S3 S4
pH 7,56 7,49 7,28 6,90
Eh (mV)? 281 210 233 184
Temp. (°C) 15,6 18,1 20,8 20,4
Cond. (uS cm™)° 1484 512 263 180
STD® 1414 486 250 171
Salinidade 0,5 0 0 0
OD (mg O, L") 14,9 9,32 8,45 11,3
DQO (mg O, L™")® n.d. 13,0 11,0 10,0

2 Potencial redox; ® Condutividade elétrica; ¢ Sélidos Totais Dissolvidos; © Oxigénio

Dissolvido; ®* Demanda Quimica de Oxigénio; n.d., ndo detectado.
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Os maiores valores de STD, salinidade e condutividade elétrica
encontrados no sitio de amostragem S1 podem ser devidos a maior proximidade
de S1 em relagdo a estas minas, além de claras evidéncias de atividade
garimpeira recente neste local. Desta forma, ainda que os demais sitios de coleta
mostrem claros sinais de garimpagem (alguns deles ainda em atividade), a maior
contribuicdo dos residuos provenientes das atividades de extracao de bauxita para
a poluicdo do meio aquatico pode explicar o fato de os valores mais elevados de
condutividade elétrica, STD e salinidade terem sido encontrados em S1. Os
residuos provenientes destas atividades de extracdo mineral sio, portanto,
responsaveis pelo maior comprometimento da qualidade da agua, em relagao aos
demais locais avaliados.

Partindo-se de S1 para S4, o aumento da distancia em relagao as principais
fontes de poluicdo local € acompanhado pela diminuicdo dos valores de
condutividade elétrica, STD e salinidade.

A DQO é usada como uma medida do equivalente de oxigénio em relagéao
ao conteudo em matéria organica susceptivel a oxidagao por um agente oxidante
forte (GREENBERG et al., 1995). O maior valor foi obtido para S2. Este local de
amostragem localiza-se na area urbana do municipio de Mariana, e a presenca de
matéria organica em maiores quantidades pode ser atribuida as descargas de
esgoto domestico.

Os valores de pH variaram de 6,90 (S4) a 7,56 (S1). Embora as atividades
de mineragdo comumente resultem na produgao de aguas de drenagem acidas, a
presenca de elevadas quantidades de carbonatos nos depdsitos minerais da

regido sao responsaveis pela neutralizagao das descargas acidas, justificando os
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valores de pH encontrados. De fato, elevados teores de carbonatos em aguas
profundas e superficiais coletadas nesta mesma regido foram reportados (BORBA

et al., 2003).

4.3.2. Anadlise de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn na agua

As concentracdes totais de As e dos metais pesados na agua, na fragao
soluvel e no material particulado suspenso foram determinadas.
Operacionalmente, o Ilimite entre fracdo soluvel e material particulado é
geralmente determinado por filtragdo, utilizando membranas filtrantes com
porosidade de 0,45 ym (HAKANSON et al., 2005).

Dentre todos os elementos avaliados, apenas o As p6de ser detectado na
agua, tanto como As total quanto na fragcado soluvel. Todos os metais estiveram
abaixo do limite de deteccdo do método empregado para quantificagcdo. Desta
forma, apenas para o arsénio foi possivel determinar os valores de coeficiente de
distribuicdo (K4). As concentragcbes dos metais no material particulado suspenso
encontram-se dispostas na Tabela 13. Os valores de As total, soluvel, no material
particulado e dos coeficientes de distribuicdo estdo expostos na Tabela 14.

Metais pesados em meios aquaticos sao transportados preferencialmente
pelo material particulado suspenso (MPS). Em geral, a porcentagem de metais
associada ao material particulado varia de 20 a 99 %, dependendo da quantidade
e composi¢ao do material em suspensdo. O MPS em corpos aquaticos consiste
principalmente de materiais proveniente do desgaste fisico de rochas e solo.

Geralmente inclui argilominerais, silicatos, oxihidroxidos de metais, particulas
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organicas e fragmentos bioldgicos, desempenhando um papel fundamental no
transporte na biodisponibilidade de contaminantes (HAKANSON et al., 2005;
BIBBY& WEBSTER-BROWN, 2006; LU & ALLEN, 2006; KUCUKSEZGIN et al.,

2007).

Tabela 13: Teores de Cd, Co, Cr. Cu, Ni, Pb e Zn no material particulado

suspenso.
Concentracdo (mg kg™')?
S1 S2 S3 S4
Cd 11,30 £ 0,9 15,6 £ 1,7 8,3+0,6 26,9+04
Co 542+3,8 66,4 £4,0 60,4 £4,3 49,1 +£3,9
Cr 112,6 £9,5 64,81 +54 87,6 6,5 31,2225
Cu 51,8+4,0 30,6 +£2,2 32,0+£25 26,2+2,0
Ni 4477 + 4 1 50,7 £4,2 50,241 26,523
Pb 79,9+54 65,5+4,8 54,3+3,8 46,2 £ 4,0
Zn 2825+21.1 399,7 + 31,2 325,5 + 27,1 228,2 £+ 18,7

@ média de trés repeticbes + desvio padrdo; S1 a S4, sitios de amostragem.

A capacidade de retencdo de elementos traco pelo MPS depende de
fatores como a natureza das fases mineral e organica presentes, da area
superficial das particulas e das caracteristicas fisico-quimicas do meio, como pH e
salinidade (GAMIER et al, 1996; SHAFER et al., 1997). Aluminosilicatos, 6xidos de

Fe e Mn e matéria organica sdo importantes constituintes do MPS responsaveis
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pela adsor¢cao de metais. O MPS suspenso €, pois, o principal fator regulador da

dispersao de poluentes em corpos d’agua (OWENS et al., 1997).

Tabela 14: Concentragdes de As total, dissolvido, no material particulado e

coeficientes de distribuigao.

Concentragéo de As ?

Total Dissolvido MPS Kd
(Mg L) (Mg L) (Mg kg'") (Lkg™)
S1 36,7 + 2,1 13,1+0,5 3.964 + 288 302,6
S2 51,6 + 3,8 10,1 0,7 4.553 + 246 450,8
S3 61,7 + 3,1 17,0+ 1,3 10.016 + 412 589,2
S4 68,3+ 1,8 252+1,8 8.175 + 384 3244
VMR ° 10,0

2 média de 3 repeticdes + desvio padrao; ® valor maximo recomendado (CONAMA,

2005); S1 a S4, sitios de coleta; MPS, material particulado suspenso.

Os valores das concentragcdes dos metais avaliados no material particulado
suspenso e a nao detecgcdo destes metais na agua mostra a grande capacidade
de retencao destes elementos pelo MPS. Elevadas concentracdes de As total na
agua, no material particulado suspenso e na fragdo soluvel foram encontradas,
tendo sido possivel o calculo do dos coeficientes de distribuicdo em todos os
locais de amostragem. O Ky é fungao das propriedades individuais das espécies
dos elementos traco presentes e também do material particulado. Os valores

encontrados para o As reafirmam a grande capacidade de reten¢cdo de elementos
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traco e a importancia do MPS para o transporte destes elementos ao longo dos
cursos da agua. As concentragbes de As na agua estiveram acima do limite
maximo estabelecido pelos padrbes de qualidade ambiental, conforme
estabelecido pela Resolugdo N° 357, de 17 de margo de 2005 do Conselho
Nacional do Meio Ambiente (CONAMA, 2005). Esta resolugédo estabelece limite
méaximo de 10 ug L' (ppb) de As em aguas de classe 2 e 3 (Apéndice A).

Em trabalho anterior conduzido por BORBA et al. (2003), elevadas
concentragdes de As foram detectadas na agua de diferentes localidades na Sub-
bacia do Ribeirdo do Carmo. No referido estudo, os autores relatam uma variagao
sazonal na concentragdo do As nas aguas de corrente, atingindo os maiores
valores no inverno, em fungao do menor efeito de diluicdo. As amostras de agua
de corrente analisadas por BORBA et al (2003), coletadas no verao (Abril de 1998)
mostraram concentragdes de As, na fragdo sollvel, entre 7 a 32 pg L. No mesmo
trabalho, amostras de agua coletadas ao longo do Rio das Velhas, no mesmo
periodo do ano, mostraram teores de As soltvel na faixa de 12 a 160 ug L. No

presente estudo, as amostras foram coletadas no més de margo de 2007.

4.3.3. Caracterizagao fisico-quimica e mineralégica dos sedimentos

As caracteristicas fisico-quimicas dos sedimentos estdo dispostas na
Tabela 15 e a mineralogia da fragao silte expressa nos difratogramas da Figura

13. A absoluta prevaléncia de areia e, portanto, os baixos teores de argila e silte

encontrados nas amostras indicam um elevado grau de intemperismo dos
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sedimentos. Os valores negativos de ApH, obtido pela diferenga entre pH 20 €
pH ka1, indicam uma prevaléncia de cargas negativas nos sedimentos.

Embora ndo mostrem elevada Capacidade de Troca Catidnica (CTC), a
presenca dos minerais secundarios caulinita, gibbsita, goethita e hematita confere

aos sedimentos uma boa capacidade de retencido de elementos traco.

Tabela 15: Caracterizacao fisico-quimica das amostras de sedimentos.

Sitios de amostragem

S1 S2 S3 S4
pH Hz0 6,58 6,04 5,77 5,62
pH kci 7,04 6,97 6,33 6,47
A pH - 0,46 -0,93 - 0,56 -0,85
C orgéanico (%) 0,18 0,57 0,46 0,85
N total (%) 0,08 0,09 0,17 0,08
CTC total 0,80 0,65 0,76 0,88
(cmol, cm™)
CTC efetiva 0,71 0,50 0,47 0,39
(cmols cm™)
Granulometria
Areia grossa (%) 50 80 65 53
Areia fina (%) 41 12 24 44
Silte (%) 4 4 8 2
Argila (%) 5 4 3 1
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Figura 12: Caracterizagao mineraldgica das amostras de sedimento obtida por difracdo de raios-X.
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A possibilidade de adsorcdo de As e metais pesados em oxidos de ferro e
aluminio é bem documentada na literatura (WILKIE & HERING, 1996; GOMES et
al., 2001; FONTES & GOMES, 2003; WEERASOORIYA et al, 2003;

LAKSHMIPATHIRA, et al., 2006; GIMENEZ et al., 2007).

4.3.4. Extracao sequencial de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn nos

sedimentos

Valores elevados de concentragao de arsénio e metais pesados em solos e
sedimentos da regido foram reportados anteriormente (MELLO et al., 2006;
BORBA et al., 2003; MATSCHULLAt et al., 2000; GONCALVES et al., 2007;
PEREIRA et al., 2007). Entretanto, dados sobre o fracionamento de As e metais
pesados em sedimentos da sub-bacia do Ribeirdo do Carmo nao foram, até o
momento, encontrados na literatura .

Os resultados da extragcao sequencial de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn
nos sedimentos estdo apresentados na Tabela 16.

A digestao pseudototal do sedimento é obtida pelo uso de agua régia, néao
disponibilizando a fracdo dos elementos traco presente na estrutura cristalina de
minerais silicatados. Entretanto, constitui analise atil por permitir o calculo da
porcentagem de recuperacao (razédo entre o somatoério das etapas 1, 2,3 e 4 e a
concentracao pseudototal), o que funciona como forma de checagem interna da

eficiéncia da extracao.
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Tabela 16: Quantidades de As (ug kg™') @ e metais (mg kg™")  Cd, Cr, Ni, Zn, Co,

Cu e Pb recuperadas em cada etapa do método BCR.

S1
Etapas

1 2 3 Residual PT (%)°
As 188,7+11,23 68,68+593 2259+1,66 21.868+1478 23.472+1.307 94
Cd 1,12 £ 0,06 1,97 £0,13 <0,50 3,11+0,22 5,92 + 0,39 105
Co 1,58 £ 0,09 9,53 + 0,60 <1,01 31,12+ 2,16 43,67 £ 2,99 97
Cr 0,97 + 0,06 2,18 +0,17 4,15+0,33 64,72 £ 4,10 75,81 +4,12 95
Cu 1,89 £ 0,11 5,11+ 0,44 <0,67 30,91 +£ 2,01 34,84 +2,19 109
Ni <1,56 2,96 £ 0,21 <1,62 40,96 + 3,14 47,70 + 3,05 92
Pb 1,96 £ 0,10 7,29 + 0,56 2,53+0,19 15,76 + 1,13 29.42 + 1,98 94
Zn 2,94 +0,19 4,42 £ 0,29 1,76 £ 0,09 48,32 + 4,11 58,76 + 2,46 98

S2
Etapas

1 2 3 Residual PT (%)
As 201,4+14,9 435,0+39,6 324,7 + 28,3 66.228 + 4.288 69.541+3.182 97
Cd 1,24 £ 0,08 2,25+0,13 <0,50 3,63+0,27 6,75+ 0,42 104
Co 1,63 £ 0,09 1,83 £ 0,07 2,90+0,18 43,78 +2,90 48,04 + 3,08 104
Cr <0,94 2,09+0,13 3,65+0,23 64,03 £ 4,01 73,03+4.6 96
Cu 2,07 £0,12 5,18 £ 0,33 1,82+0,13 24,56 + 1,98 31,74 £ 2,51 106
Ni <1.56 4,01+ 0,29 4,44 +0,24 56,18 + 3,70 69,09 £ 3,55 94
Pb 4,46 £ 0,29 8,73 +0,52 2,60+ 0,19 16,93 + 1,13 37,10+ 1,24 88
Zn 4,64 + 0,32 7,14 £ 0,50 3,71+0,26 52,78 + 3,86 77,75 £ 4,32 88

*média de 3 repeticdes + desvio padrédo; PT, concentragdo pseudototal; % porcentagem

de recuperagao; valores precedidos pelo simbolo < indicam limite de deteccdo. S1 a S4,

sitios de amostragem.
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Tabela 16 (cont.): Quantidades de As (ug kg™')? e metais (mg kg™”')? Cd, Cr, Ni, Zn,

Co, Cu e Pb recuperadas em cada etapa do método BCR.

S3
Etapas

1 2 3 Residual PT® (%)°
As 336,1+29,61 2.653+1771 40.354+3.800 221.398 + 1.454 281.805 + 1.786 94
Cd 1,320,111 2,21+ 0,13 <0,50 3,46 £ 0,31 6,50 £ 0,54 107
Co 1,89+0,14 7,50 + 0,54 1,39 £ 0,07 34,06 + 2,16 42,12 + 3,11 106
Cr 1,04+0,06 2,88 +0,17 5,90 + 0,34 85,90 + 6,02 102,5 + 6,87 93
Cu 1,08+0,05 4,61+0,30 <0,67 24,39 + 1,99 28,56 + 1,65 105
Ni <1,56 2,50 +£0,18 2,65+0,18 49,68 + 3,18 56,40 + 3,43 97
Pb  3,13+0,21 8,65 + 0,59 3,46 £ 0,25 16,27 + 1,50 29,39+ 1,23 107
Zn 3,10+0,17 5,34+ 0,44 1,55+ 0,16 52,00 + 3,69 63,46 + 2,99 98

S4
Etapas

1 2 3 Residual PT (%)
As 521,3+38,7 3.939 + 246 40,710£2,99 128.620 £9.860 189.295 + 1.275 92
Cd 1,670,117 2,39+£0,14 <0,50 2,27 £ 0,21 6,90 £ 0,41 92
Co 2,01+0,13 5,92 + 0,36 1,46 +£0,12 16,28 + 0,99 29,92 +2,42 86
Cr <0,94 2,78 £ 0,19 4,68 £ 0,35 49,76 £ 2,89 61,75 £ 4,26 93
Cu <0,52 1,26 £ 0,14 <0,67 23,43 £ 1,68 24,39+£2,10 101
Ni <1,56 <1,58 <1,62 21,83 £1,39 22,02 £1,88 99
Pb  3,78+0,22 4,93 £ 0,27 4,35 + 0,31 10,89 + 0,76 21,95+ 1,56 109
Zn 1,79+0,11 3,13+0,21 1,21 £ 0,09 27,97 £ 1,77 33,13+ 1,91 103

®média de 3 repetigcdes + desvio padrao; PT, concentragdo pseudototal; % porcentagem

de recuperagao; valores precedidos pelo simbolo < indicam limite de detecgdo. S1 a S4,

sitios de amostragem.
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O método mostrou porcentagens de recuperagao entre 92 e 97% para o As
e entre 86 e 109% para os metais, valores considerados satisfatérios e em
concordancia com aqueles obtidos por outros trabalhos em que se utilizou o
método BCR para o fracionamento destes elementos (DAVIDSON et al., 1994;
DAVIDSON et al., 1998; TOKALIOGLU et al., 2000; MARGUI et al., 2004;
PERTSEMLI & VOLTUSA, 2007).

Todo o procedimento de extragao foi aplicado em material de referéncia
SRM 2704 NIST (Buffalo River Sediment) com valor total certificado para os
elementos estudados, o que também constitui uma ferramenta para a avaliacdo da
eficiéncia do método. Para o material de referéncia, obtiveram-se porcentagens de
extracdo entre 84 e 92% (Tabela 17).

A fragao residual corresponde a porg¢ao do arsénio e metais que permanece
oclusa, como constituinte das estruturas cristalinas de minerais nao silicatados,
estaveis e resistentes ao intemperismo. Esta fragdo € considerada nao-
biodisponivel, ndo apresentado potencial de liberagdo para o meio aquatico. E
extraida na etapa final do procedimento, utilizando digestdo em agua régia.

As quantidades de elementos associadas a carbonatos sdo extraidas na
primeira etapa do método, utilizando acido acético como agente extrator, e
constituem a fracdo operacionalmente definida como acido soluvel, passivel de
remobilizagao por uma acidificagao do meio.

A fragao redutivel corresponde aos elementos associados a (6xi)hidréoxidos
de Fe e Mn, sendo disponibilizada na segunda etapa de extracdo, pelo uso do

agente redutor cloridrato de hidroxilamina.
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Quanto a fragdo oxidavel, corresponde as quantidades dos elementos
associados a matéria organica e a sulfetos, sendo extraida pelo uso de perdxido
de hidrogénio e acetato de aménio.

Os elementos associados a estas fragbes (acido soluvel, redutivel e
oxidavel) sdo considerados como potencialmente biodisponiveis, passiveis de

serem disponibilizados para o meio aquatico por altera¢des de pH e Eh.

Tabela 17: Valores de arsénio (ug kg™')? e metais (mg kg™”')? extraidos a partir de

material de referéncia SRM 2704 NIST (Buffalo River Sediment).

Quantidade extraida

b R
Etapa VC .
(%)
1 2 3 Residual

As <1,35¢ 43+0,22 <1,86 16,9 + 0,93 23,4+0,8 91
Cd 0,88 + 0,06 0,46 + 0,02 0,52 + 0,01 1,10 + 0,08 3,45+0,2 86
Co 1,87 +0,11 1,16 + 0,08 <1,01 8,98 + 0,56 14,0+ 0,6 86
Cr 10,36 + 0,83 13,16 + 1,00 3,32+0,24 98,01+ 6,16 135+ 5,0 92
Cu 5,13+£0,34 4,23 +0,29 3,89+0,22 73,82 £5,50 98,6 +5,0 88
Ni 7,54 £0,57 8,18 £ 0,66 7,07 £ 0,51 16,36 £ 1,12 441+ 3,0 89
Pb 5,03+0,38 9,65+ 0,49 21,96 + 1,64 102,3 £ 6,78 161 £ 17 86
Zn 86,6 +512 6525+424  30,31+2,03 186,7 + 13,59 438 +12 84

? média de 3 repeticdes + desvio padrdo; ® valor certificado para o material de referéncia;

° recuperacdo em porcentagem; ¢ valores precedidos pelo simbolo < indicam limite de

detecgéao.
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Quando a presenca de metais e metaldides em ambientes aquaticos esta
relacionada apenas a litologia local, sendo liberados pelo intemperismo natural,
estes elementos encontram-se principalmente na fragao residual. Por outro lado,
quando a liberagcdo dos elementos esta relacionada a atividades antropogénicas,
concentracdes elevadas sao esperadas em fracdes consideradas potencialmente
remobilizaveis, devido a incorporagcao dos elementos ao sedimento através de
adsorcgdo, precipitagdo e co-precipitacdo (GLEYZES et al., 2002; FORSTNER,
2004). Os resultados mostram a prevaléncia de todos os elementos estudados na
fracdo residual. Entretanto, quantidades significativas foram detectadas nas
fracdes consideradas potencialmente “biodisponiveis”, o que indica a contribuicao
das atividades antropogénicas desenvolvidas na regido para a liberacdo dos
elementos para o meio aquatico.

A distribuicdo dos metais pesados mostrou-se similar em todos os pontos
de amostragem. Para o arsénio, o aumento da concentracdo nas fragoes
potencialmente disponiveis de montante a jusante constitui evidéncia da
progressiva contribuicdo antropogénica para a liberagédo do elemento para o meio
aquatico ao longo do curso d’agua, e a consequente incorporagado do arsénio aos
sedimentos. A distribuicdo do As e dos metais, em porcentagem, entre as
diferentes fracbes dos sedimentos encontra-se representada graficamente nas
Figuras 14 e 15.

Como os sedimentos estudados apresentam baixo teor de matéria
organica, pode-se presumir que as quantidades dos elementos extraidas na
terceira etapa do método (fracdo oxidavel) estejam  associadas

predominantemente a sulfetos.
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As maiores concentragdes dos metais no material particulado podem, em
principio, mostrar-se discrepantes se comparadas aquelas verificadas nos
sedimentos, ainda que os ultimos tenham mostrado uma capacidade adsortiva
relativamente baixa, em funcdo dos baixos teores de argilominerais e matéria
organica. Isto se deve aos diferentes processos de digestdo utilizados para cada
uma das matrizes.

A disponibilizagdo dos elementos associados ao material particulado
suspenso foi obtida pelo uso de uma mistura de acido cloridrico, fluoridrico, nitrico
e peroxido de hidrogénio, o que permitiu a dissolugao de todos os componentes
minerais presentes no material. Para a digestdo dos sedimentos, o protocolo BCR
recomenda o uso de agua régia (HCl/ HNO; 3:1), e a digestdo é referida como
“pseudototal”’, visto que a mistura acida nao é capaz de dissolver totalmente os
minerais silicatados presentes e, desta forma, ndo disponibiliza os elementos
associados a estrutura cristalina destes componentes.

Embora a legislagdo brasileira ndo disponha de regulamentagdo sobre as
concentragcdes limite dos elementos estudados em sedimentos, O Conselho
Nacional do Meio Ambiente, através da Resolugcao 344, de 25 de margo de 2004,
estabelece diretrizes gerais e procedimentos minimos para avaliagdo de
sedimento a ser dragado, adotando os critérios estabelecidos pelo Canadian
Council of Ministers of the Environment para arsénio, metais pesados e compostos
organicos, com vistas a protecdo da vida aquatica (CONAMA, 2004; CETESB,

2006). Os valores encontram-se dispostos na Tabela 18.
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Arsénio (%)

81 52 S3

S4
Amostras de sedimentos

B Fracéo acido-solavel B Fracéo redutivel [ ] Fragéo oxidavel [] Fracéo residual

Figura 13: porcentagem de distribuicdo do arsénio nas diferentes fragdes dos sedimentos
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Figura 14: porcentagem de distribuicdo de Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn nas diferentes fragdes dos sedimentos.
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Ainda que os valores obtidos pela digestdo com agua régia nao
correspondam ao teor total dos elementos nos sedimentos, em funcdo da nao
disponibilizagdo dos elementos associados a estrutura dos minerais silicatados,
um paralelo pode ser tragado entre a concentracdo pseudototal obtida neste
trabalho e os valores estabelecidos pelo CONAMA.

De acordo com estes critérios, As e Cd mostraram-se acima do PEL (Nivel
2) em todas as amostras avaliadas, o que implica na possibilidade de efeitos
bioldgicos adversos. As concentragdes de Ni estiveram acima de PEL em S1, S2 e
S3, e em valores intermediarios no ponto S4. Para o Cr, as amostras coletadas em
S1 e S2 mostraram valores intermediarios, estando acima do Nivel 2 em S3 e S4.
Apenas Pb, Cu e Zn se mostraram em concentragdes consideradas como
raramente associadas a efeitos biolégicos adversos em todas as amostras

analisadas. Para o Co, ndo existem critérios estabelecidos.

Tabela 18: Valores maximos de As e metais (em mg kg') estabelecidos pelo
“Canadian Council of Ministers of the Environment” e pela Resolugdo CONAMA

344/04 para sedimentos a serem dragados.

As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn
TEL? 59 0,6 ne 37.3 35,7 18 35 123
PELP® 17 3,5 ne 90 197 35,9 91,3 315

@ TEL, Threshold Effect Level (Nivel Limiar de Efeito - Nivel 1): concentragdes
abaixo deste valor sdo raramente associadas a efeitos biolégicos adversos; ® PEL,

Probable Effect Level (Nivel Provavel de Efeito - Nivel 2): concentragdes acima
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deste valor sao frequentemente associadas a efeitos bioldégicos adversos; ne, nao-

estabelecido.

Pela comparagao obtida, as concentracbes dos metais Pb, Cu e Zn nos
sedimentos ndo estariam oferecendo risco ecotoxicologico, e a possibilidade de
efeitos adversos causados pela presengca de Cr e Ni estaria variando entre as
amostras analisadas. Entretanto, esta abordagem n&o leva em consideragéo a
distribuicdo destes elementos entre as diferentes fragdes dos sedimentos. Pela
aplicacao do BCR para o fracionamento dos elementos, verifica-se que todos eles
encontram-se presentes em concentracbes significativas em fragdes
potencialmente remobilizaveis, permitindo uma melhor avaliagdo dos riscos eco e

toxicolégicos oferecidos.

4.3.5. Fracionamento do Hg nos sedimentos

A contaminacdo pelo Hg na regidao esta relacionada ao uso e descarte
indiscriminado do Hg° nas atividades de garimpo. A regido, rica em minerais
auriferos sulfetados, vém sendo explorada por atividades garimpeiras desde o
século XVII, e o mercurio vem sendo historicamente liberado, ocasionando a
contaminagao de ambientes aquaticos e terrestres.

Embora as atividades de garimpo na regidao venham sofrendo um declinio
ao longo dos ultimos anos, em fungcdo do escasseamento dos minérios de facil
exploracdo e do maior rigor no controle desta atividade (WINDMOLLER et al.,

2007), ainda é possivel encontrar garimpos clandestinos em plena atividade.
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Os resultados obtidos pela extragdo sequencial do Hg desenvolvida no
presente trabalho encontram-se dispostas na Tabela 19. Durante a coleta de
amostras, o intenso revolvimento e desgaste dos sedimentos de corrente foram
observados em todos os locais estudados, indicio das atividades garimpeiras. No
primeiro ponto de coleta (S1) foi observada a presenga de dragas, utilizadas na
busca de ouro aluvionar pelos garimpeiros.

Em todos os sedimentos avaliados, o mercurio apresentou concentragao
total significativamente elevada. O fracionamento do Hg mostrou um predominio
da forma elementar em todos os sedimentos estudados,variando entre 42 e 56%

do Hg total (Figura 16).

Tabela 19: Concentracao do Hg em diferentes fracbes dos sedimentos

Sitios de amostragem

Mercurio S1 S2 S3 S4

(Mg kg™')?
Elementar 327,82 +14,48 198,14+19,69 133,46+12,76 79,391 7,11
Trocavel 114,56 + 9,12 54,26 £ 2,96 42,47 + 3,63 38,92 £ 2,26

Fortemente ligado 159,92 + 5,68 45,15+ 1,99 30,11+ 1,26 29,78 £ 1,74

Organico 5,84 £ 0,80 12,17 £ 1,16 6,06 + 0,54 17,77 £1,52
Residual 81,98 82,54 31,08 19,94
Total 690,12 + 56,15 392,26 + 32,76 243,19 +12,12 179,27 £ 19,71

?média de 3 repeticdes + desvio padro.
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Figura 15: porcentagem de distribuicio do Hg nas diferentes fracbes do

sedimento.
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De acordo com o diagrama Eh versus pH para as espécies de mercurio
(Figura 17), para os valores de Eh e pH verificados nas determinagbes de campo,
a forma de maior estabilidade & o Hg°.

Resultados similares foram obtidos em estudos realizados em outras
regides afetadas por atividades de garimpo no Brasil (PESTANA et al., 2000).
Segundo LACERDA & SALOMONS (1991), o mercurio proveniente de locais de

processamento de minerais tende a ocorrer na forma elementar.

12

Sistema Hg-0-H-S-Cl
25°C, 1 bar

1,01

Eh (V)

-02

-04

-0,6

-0,8

Figura 16: Diagrama Eh versus pH para espécies de Hg (PESTANA et al., 2000).
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Embora presente em quantidades consideraveis em todos os pontos de
coleta, os dados mostram uma diminuicdo do Hg total ao longo do percurso
estudado. A mobilidade do Hg proveniente das atividades de garimpo é
relativamente pequena, criando um perfil de contaminacgéo pontual, com elevadas
concentragdes do Hg nas vizinhangas do sitio de descarte dos rejeitos (LACERDA
& SALOMONS, 1991).

A mobilidade e a solubilidade do Hg0 sao baixas, e o potencial de liberacao
do mercurio para 0 meio aquoso e a sua biodisponibilidade depende das
transformacdes quimicas e bioldgicas responsaveis pela oxidagdo do Hg® a Hg*" e
pela formacéo de espécies organicas (LINDQVIST & RODLHE, 1985; STEIN et
al., 1996; BIESTER et al., 2002; MELAMED & VILLAS BOAS, 2002; WANG et al.,
2004).

O Hg* apresenta grande susceptibilidade para ser adsorvido por
Oxihidroxidos e matéria orgéanica, desta forma, permanecendo retido nos
sedimentos (RIBEIRO et al., 1999; RYTUBA, 2000; SANEI & GOODARZI, 2006).
Por outro lado, a forma catibnica do mercurio é capaz de formar complexos
soluveis estaveis com compostos organicos e com ions cloreto, o que aumenta
sua mobilidade e biodisponibilidade (MELLAMED & VILAS BOAS, 2002). As
fracdes trocavel, fortemente ligada e organica correspondem ao mercurio presente
em diversos compartimentos, como o6xihidroxidos de Fe, Al e Mn, parte do Hg
associado a matéria organica e passivel de ser liberado pela protonagdo da
superficie, e associado a superficies minerais em que se encontre fortemente

ligado (PESTANA et al., 2000).
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O Hg e os elementos trago em geral tendem a se acumular principalmente
em fragbes granulométricas menores, com elevada area superficial, como
argilominerais e matéria organica (FORSTNER & WHITMAN, 1979; HOROWITZ &
ELRICK, 1987; WANG & CHEN, 2000; BOSZKE et al., 2004). Como os
sedimentos analisados neste trabalho mostraram baixos teores de argila e matéria
organica, pode se presumir que a relativamente baixa capacidade de retencao de
metais pelos sedimentos favoreca a liberagdo do mercurio para o meio aquoso, na
medida em que a oxidacdo do Hg° ocorra. Isto, em associagcdo a elevada
capacidade de associacdo do Hg®* com componentes granulométricos finos do
material particulado suspenso (CRANSTON & BUCKLEY, 1972), favorece uma
maior mobilidade do Hg nestes locais estudados.

O mercurio residual corresponde a fracdo encapsulada na estrutura
cristalina de silicatos ou o mercurio presente na forma de sulfeto (HgS). A
presenca de HgS em sedimentos € comumente associada a presencga natural de
cinarbrio na regiao. Portanto, pode-se inferir que a fragao residual dos sedimentos
avaliados corresponda a HgS, devido a presenga de uma mina de cinabrio
abandonada localizada nas vizinhangas do ribeirdao Botafogo, tributario do ribeirdo
Tripui. O cindbrio € um mineral pouco soluvel, mas fragil e susceptivel a
fragmentacdo em pequenas particulas (FERNANDEZ-MARTINEZ et al., 2005), o
que permite o transporte como material particulado e a deposi¢cao ao longo da
corrente.

A metilagdo é a etapa mais importante para a introdugdo do Hg na cadeia
trofica, sendo os peixes os principais bioacumuladores de Hg em sistemas

aquaticos. Assim, a ingestao de peixes contaminados constitui importante fonte de
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exposigao e intoxicagdo humana pelo Hg (HEMPEL et al.,, 1995; GRAY et al.,
2000; HESS, 2002; BARBOSA, 2003; KRANTZ & DOREVITCH, 2004).

Apesar da importancia do metilmercurio em termos de ecotoxicidade, o
método de fracionamento utilizado neste trabalho ndo se propde a quantificar esta
espécie de Hg nos sedimentos, ja que o MMHg corresponde a uma insignificante
fracdo do Hg total nos sedimentos, sendo incorporado a cadeia alimentar tdo logo
se forme pela agédo das bactérias na superficie dos sedimentos (ULLRICH et al,
2001; AZEVEDO, 2003; AZEVEDO & CHASIN, 2003).

De acordo com os valores limites estipulados pelo “Canadian Council of
Ministers of the Environment” e pela Resolugdo CONAMA 344/04 para sedimentos
a serem dragados, todas as amostras estudadas apresentaram valores de Hg
acima de 0,17 mg kg, recomendado como o valor acima do qual os efeitos
adversos do Hg sao esperados. Em S1, o teor total de Hg esteve acima de 0,486
mg kg, tido como concentragdo acima da qual os efeitos biolégicos do Hg s&o

freqUentes.

5.4. Conclusoes

O estudo das condigdes reacionais para a redugao do As(V) nos extratos
obtidos pela aplicagdo do método BCR de extracdo sequencial permitiu o uso da
espectrometria de absorgcdo atbmica com geracdo de hidretos para a
determinagao do arsénio nos extratos, tendo o uso do acido ascérbico evitado a
formagdo de grandes quantidades de iodo nas solugdes finais. O iodeto de

potassio a 1,0 % (m/v) foi utilizado em associagdo a diferentes concentragdes
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finais de acido ascérbico: 1,0 % (m/v) nos extratos das etapas 1 e 2; 3 % (m/v) nos
extratos da etapa 3 e 2 % (m/v) nos extratos provenientes da etapa 4.

A concentragéo total de As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em aguas superficiais e o
fracionamento dos elementos em sedimentos dos ribeirdes Tripui e do Carmo,
regidao do Quadrilatero Ferrifero, Minas Gerais, foram avaliados. Os resultados
mostraram concentragdes de arsénio acima do limite maximo recomendado pelo
Conselho Nacional do Meio Ambiente em aguas destinadas para o abstecimento
publico (10 pg L'"). Nas amostras de sedimentos, o arsénio apresentou
concentragcbes elevadas e, embora a maior parte esteja associada a fragao
residual, quantidades significativas foram encontradas em fragdes consideradas
potencialmente remobilizaveis para o meio aquatico. Isto pode ser atribuido a
continua liberacdo do As para o meio aquatico ao longo do curso dos ribeirdes e
consequente acumulo pelas superficies solidas presentes. As elevadas
concentragcbes de As encontradas nos compartimentos ambientais estudados
devem-se ndo apenas a presenga do elemento em grandes quantidades em
rochas e solos da regidao, mas também a liberagdo decorrente das atividades de
mineracao. Isto se evidencia pela presenca do As nas fracbes remobilizaveis dos
sedimentos.

Além do As, os metais pesados Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn foram
encontrados em concentragbes elevadas nos sedimentos, com quantidades
significativas nas fragbes labeis. Entretanto, suas concentracbes na agua
estiveram abaixo dos limites de deteccao e, portanto, abaixo dos limites maximos
recomendados para aguas destinadas ao consumo humano, em todos os pontos

de amostragem.
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Pode ser concluido que as atividades de minerag&o, ao longo da historia,
tém contribuido de forma significativa para a liberagdo dos elementos estudados
para o ambiente, e os riscos a saude humana ndo devem ser negligenciados.

O método BCR forneceu boas porcentagens de recuperagao dos elementos
a partir das amostras de sedimentos analisadas, e também a partir de material de
referéncia com valores certificados. O método constitui, portanto, uma ferramenta
util na avaliacdo da ecotoxicidade relacionada a presenca de elementos traco em
sedimentos.

Pelo estudo do fracionamento do Hg nos sedimentos, foi possivel concluir
que as atividades de garimpo desenvolvidas na regiao por cerca de 300 anos tém
sido responsaveis pela liberagdo de elevadas quantidades do elemento para o
meio aquatico. A presenca de Hg metalico em proporgdes elevadas, além de
favorecida pelas condicdes de pH e Eh encontradas nos locais de estudo, sugere
ainda a liberagao recente por atividades de garimpo, de forma que a agressao
antropica permanece ativa, apesar dos esforgos em controlar a atividade e coibir
garimpos clandestinos.

Em sintese, as atividades de mineragcdo, em grande ou pequena escala,
desenvolvidas na regiao ao longo dos ultimos trés séculos tém sido responsaveis
pelo sério comprometimento dos recursos hidricos na regido do Quadrilatero
Ferrifero, e particularmente na Sub-Bacia do Ribeirdo do Carmo, implicando em

risco a saude da populacéo local.
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APENDICE A

Classificagoes dos corpos hidricos de agua doce e as diretrizes para o seu

enquadramento, segundo a Resolucao CONAMA 357 de maio de 2005

1. Definigao

Agua doce: aguas com salinidade igual ou inferior a 0,5 %o.

2. Classificagao

Classe especial: aguas destinadas ao abastecimento para consumo
humano, com desinfeccéo; a preservacado do equilibrio natural das comunidades
aquaticas; e a preservagao dos ambientes aquaticos em unidades de conservagao
de protecéao integral.

Classe 1: aguas que podem ser destinadas ao abastecimento para consumo
humano, apés tratamento simplificado; a protecdo das comunidades aquaticas; a
recreagao de contato primario, tais como natacédo, esqui aquatico e mergulho; a

irrigacao de hortalicas que sdo consumidas cruas e de frutas que se desenvolvam
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rente ao solo e que sejam ingeridas cruas sem remog¢ao de pelicula; e a protegéo
das comunidades aquaticas em Terras Indigenas.

Classe 2: aguas que podem ser destinadas ao abastecimento para consumo
humano apds tratamento convencional; a protecdo das comunidades aquaticas; a
recreagdo de contato primario; a irrigacdo de hortalicas, plantas frutiferas e de
parques, jardins, campos de esporte e lazer, com 0s quais o publico possa vir a ter
contato direto; a aquicultura e a atividade de pesca.

Classe 3: aguas que podem ser destinadas ao abastecimento para consumo
humano apds tratamento convencional ou avangado; a prote¢gdo das comunidades
aquaticas; a recreagao de contato secundario; a irrigagdo de culturas arbéreas,
cerealiferas e forrageiras; a pesca amadora; a dessedentagao de animais.

Classe 4: aguas que podem ser destinadas a navegacdo e a harmonia

paisagistica.

3. Padrdes de Qualidade da Agua

Tabela: concentragdo maxima de elementos traco e caracteristicas fisico-quimica

recomendadas.
Limite maximo (mg L)
Classe
pH oD® As cd Co Cr Cu® Ni Pb Zn
1 6,0a9,0 >6 0,01 0,001 0,05 0,05 0,009 0,025 0,01 0,18
2 6,0a9,0 >5 0,01 0,001 0,05 0,05 0,009 0,025 0,01 0,18
3 6,0a9,0 >4 0,033 0,01 0,2 0,05 0,013 0,025 0,033 5

2 Concentracao total; ® Oxigénio dissolvido (mg L ') ¢ cobre dissolvido;
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APENDICE B

Critérios para avaliagao da qualidade de sedimentos a serem dragados,

segundo a Resolugdo CONAMA 344 de maio de 2004

O grau de contaminagao quimica do sedimento, com vistas a protecao da
vida aquatica, foi classificado segundo os valores estabelecidos pelo “Canadian
Council of Ministers of the Environment” para arsénio, metais pesados e
compostos organicos. Os mesmos critérios foram adotados pela Resolugao
CONAMA 344/04 que estabelecem diretrizes e procedimentos minimos para a
avaliagdo do material dragado. Baseados em concentragbes totais e na
probabilidade de ocorréncia de efeito deletério sobre a biota, o menor limite - TEL
(Threshold Effect Level) ou Nivel 1 - representa a concentracdo abaixo da qual
raramente sdo esperados efeitos adversos para os organismos. O maior limite -
PEL (Probable Effect Level) ou Nivel 2 - representa a concentragdo acima da qual
é frequentemente esperado o citado efeito adverso para os organismos. Na faixa
entre TEL (Nivel 1) e PEL (Nivel 2) situam-se os valores onde ocasionalmente
espera-se tais efeitos. A adocdo desses valores teve carater meramente

orientativo na busca de evidéncias da presengca de contaminantes em
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concentracdes capazes de causar efeitos deletérios, sobretudo com relagdo a
toxicidade para a biota. A tabela Il mostra os valores guias estabelecidos pelo
“Canadian Council of Ministers of the Environment” e pela Resolugado CONAMA

344/04.

Tabela: Valores (em mg kg™') estabelecidos pelo “Canadian Council of Ministers of

the Environment” e pela Resolugdo CONAMA 344/04.

As Cd Co Cr Cu Hg Ni Pb Zn

TEL® 5,9 0,6 ne° 37,3 35,7 0,17 18 35 123
PEL® 17 3,5 ne 90 197 0,486 35,9 91,3 315

@ TEL, Threshold Effect Level (Nivel 1): concentragbes abaixo deste valor sdo
raramente associadas a efeitos bioldgicos adversos; ® PEL, Probable Effect Level
(Nivel 2): concentragbes acima deste valor sdo frequentemente associadas a

efeitos bioldgicos; ° ne, ndo-estabelecido.
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APENDICE C

Curvas analiticas obtidas para analise de arsénio nos extratos do método

BCR
Etapa 1 abs = 0,01136 [As] + 0,03347 R =0,98993
Etapa 2 abs = 0,00993 [As] + 0,01541 R =0,99175
Etapa 3 abs = 0,009 [As] + 0,0275 R =0,09894
Etapa 4 abs = 0,01168 [As] + 0,0299 R =0,99282
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