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RESUMO

Do Nascimento, F. H. Desenvolvimento de métodos de andlise por injecdo sequencial com
deteccdo eletroquimica para a aplicacdo em estudos de interacdo de Hg(ll), As(lll) e
Se(1V) com ligantes heterogéneos de ocorréncia natural. 2016. 201 p. Tese. Programa de
Pds-Graduacdo em Quimica, Universidade de S&o Paulo.

Os diferentes efeitos que Hg(l1), As(l11) e Se(IV) causam ao meio ambiente e a satde
dos seres vivos levaram ao desenvolvimento de uma ampla variedade de técnicas analiticas
para a determinacao destas espécies, com destaque para a voltametria e cronopotenciometria
de redissolugdo. As interacbes com ligantes heterogéneos de ocorréncia natural séo
fundamentais para o transporte e disponibilidade de Hg(ll), As(lll) e Se(IV) no meio
ambiente. O estudo das interacfes pode contribuir com tecnologias de remediacdo mais
eficientes, evitando a introducdo, ou permitindo a remog&o de espécies de Hg(ll), As(lll) e
Se(1V) de meios impactados. Na presente tese foram desenvolvidos métodos controlados por
Anélise por Injecdo Sequencial (SIA) com deteccdo eletroquimica, especificamente
voltametria de onda quadrada (SIA-SWASV) para Hg(Il), As(l11) e Se(IV) e um método com
deteccdo por cronopotenciometria (SIA-SCP) para Hg(ll) visando sua utilizacdo em estudos
de interacdo com vermiculita natural e modificada com tidis, microalga Chlamydomonas
reinhardtii e vermiculita modificada com poli-hidroxi-cétions de Fe(lll). Em todos os casos
foram usados eletrodos de ouro como eletrodo de trabalho. Os limites de deteccdo (LD) para
Hg(I) foram de 0,01 e 0,02 pmol L™ para os métodos SIA-CSP e SIA-SWASV,
respectivamente. Para As(II) e Se(IV) os valores de LD foram de 0,02 e 0,06 umol L
respectivamente. Para a adsorcdo de Hg(ll) em amostras de vermiculita, a amostra modificada
com cisteamina foi a que apresentou maior capacidade de adsor¢ao (Qmax), 83+30 pmol g™, A
variacdo da forca idnica e do pH ndo afetou significativamente a adsorcdo nos materiais
modificados com cisteamina, cisteina e (3-mercaptopropil)trimetoxisilano, devido a alta
afinidade entre Hg(ll) e os grupos tidis. Dessor¢des em HCI foram sempre < 21%, sugerindo
que todos os materiais possuem potencialidade para aplicacdo in situ em ambientes
impactados. A adsorcdo de Se(IV) na FeOH-VT resultou um gmax = 45+4 pmol g™, sendo que
a capacidade diminui com o aumento da forca ibnica, indicando que a atracdo eletrostatica
exerce papel importante na adsorcdo. A biossorcdo de Hg(ll) na C. reinhardtii teve seu maior
valor de Ogma, 3,3+0,8 mmol g*, em pH 4,0, sendo o Hg(Il) concentrado no interior das
células. A capacidade de adsorcdo de Hg(Il) em C. reinhardtii foi significativamente maior do
gue na vermiculita, natural e modificada, sugerindo a elevada potencialidade para
biorremediagdo de dguas contaminadas. As medidas cronopotenciométricas feitas na presenca
das células sugerem que a interacdo é parcialmente labil, de modo que essa fracdo trocavel
com o ambiente deveria ser considerada nos processos de tratamento. O aumento da forga
ibnica praticamente ndo afetou a biossorcdo, indicando pouca influéncia de atracdo
eletrostatica. Estudos preliminares de biossorcéo de As(l11) por C. reinhardii em um tempo de
contato de 120 min resultaram em Omax = 41£1 pmol g*, independente da variacdo do pH
entre 4 e 7, enquanto que o aumento da forga i6nica aumentou as quantidades de As(lI)
biossorvido.

Palavras-chave: mercdrio, arsénio, selénio, adsorcéo, voltametria, SIA.



ABSTRACT

Do Nascimento, F. H. Development of methods of sequential injection analysis with
electrochemical detection for application in interaction studies of Hg(ll), As(Ill) and
Se(1V) with heterogeneous naturally occurring ligands. 2016. 201 p. Thesis. Post-graduate
Program in Chemistry, University of Sdo Paulo, Sdo Paulo.

The different effects that Hg(I1), As(I1l) and Se 1V) cause to the environment and to
the health of living beings led to the development of a wide range of analytical techniques for
the determination of these species, especially stripping voltammetry and
chronopotenciometry. Interactions with heterogeneous naturally occurring ligands play a key
role in the transport and availability of Hg(ll), As(lll) and Se(1V) in the environment. The
study of these interactions may contribute to more effective remediation technologies,
avoiding their loading in environmental compartments, or enabling the removal of Hg(ll),
As(Ill) and Se(IV) species from impacted medium. The present thesis describes the
development of methods controlled by Sequential Injection Analysis (SIA) with
electrochemical detection, specifically square wave voltammetry (SIA-SWASV) for
determination of Hg(ll), As(l1l) and Se(1V), and chronopotentiometry (SIA-SCP) for Hg(ll)
aiming their use in interaction studies with the clay mineral vermiculite (natural and modified
with thiols and polyhydroxy cations of Fe(lll)) and with the microalgae Chlamydomonas
reinhardtii. In all cases gold electrodes were used as working electrode. The limits of
detection (LOD) for Hg(Il) were 0.01 and 0.02 pmol L™ for SIA-SCP and SIA-SWASV
methods, respectively. For As(l11) and Se(IV) the LOD values were 0.02 and 0.06 umol L™,
respectively. For the adsorption of Hg(Il) in vermiculite samples, the sample modified with
cysteamine showed the highest adsorption capacity (Qma), 83 = 30 pumol gt As a
consequence of the high affinity between Hg(ll) and the thiols, the variation of the ionic
strength and pH did not significantly affect the adsorption on materials modified with
cysteamine, cysteine, and (3-mercaptopropyl) trimethoxysilane. Desorption in HCI was
always < 21%, suggesting that all materials have potential for in situ application in impacted
environments. Adsorption of Se(1V) in FeOH-VT resulted in a Qmax = 45 + 4 umol g™, and the
capacity decreased with increasing ionic strength, indicating that the electrostatic attraction
played an important role in adsorption. The biosorption of Hg(ll) by C. reinhardtii had its
greatest value Qmax, 3.3 + 0.8 mmol g™, at pH 4.0, and Hg(l1) concentrated in the cells. The
adsorption capacity of Hg(ll) in C. reinhardtii was significantly higher than that in
vermiculite, natural or modified, suggesting high potential for bioremediation of contaminated
water. The chronopotentiometric measurements in the presence of cells suggested that the
interaction was partially labile, so that the exchangeable fraction with the environment should
be considered for treatment processes. The increase in ionic strength did not affect the
biosorption, indicating little influence of electrostatic attraction. Preliminary studies on
biosorption of As(l11) by C. reinhardii with a contact time of 120 min resulted in Qmax = 41
1 umol g*, independent of pH variation between 4 and 7, whereas the increase of ionic
strength increased amounts of As(I11) biosorbed.

Keywords: mercury, arsenic, selenium, adsorption, voltammetry, SIA.
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1. MERCURIO

As intensas atividades industriais conduzem a um aumento significativo da carga de
compostos potencialmente toxicos no meio ambiente, especialmente em sistemas aquaticos
(Ulusoy et al. 2012; Mil-Homens et al. 2013). O aporte de mercurio e espécies mercuriais no
meio aquatico e solo recebeu e continua recebendo muita atencdo devido a alta toxicidade
desses compostos, longo tempo de residéncia e bioacumulacdo pelos seres vivos (Yin et al.

2012; Chandio et al. 2014; Lu et al. 2014; Wang et al. 2014).

O mercurio € o Unico elemento metalico que pode ocorrer na forma liquida em
condicGes de pressdo e temperatura ambientes. No meio ambiente, o mercurio pode estar
associado a outros elementos quimicos, formando compostos inorganicos e organicos, tais
como o cinabrio (HgS, insoluvel) e organometalicos (Baird, 2002). O transporte geoquimico
(pela agua, solo e ar) € resultado de rea¢fes quimicas e processos biologicos (Forsythe et al.

2015).

A sua insercdo no meio ambiente pode ser proveniente de fontes naturais e antrépicas.
As fontes naturais sdo o vulcanismo e a evaporacdo natural, contribuindo com
2.700-6.000 T ano™ (Leopold et al. 2010). As fontes antropicas tém adicionado grandes
quantidades do metal ao ambiente (2.000-3.000 T ano™). Alguns exemplos s a queima de
combustiveis fosseis, incineracdo de residuo médico e urbano, industria metalUrgica, usos
farmacéuticos, agricultura e a disposicdo de residuos industriais ou urbanos (Johannesson e
Neumann 2013; Sheykhi e Moore 2013; Lu et al. 2014; Zhou et al. 2014; Forsythe et al. 2015;
Saleh 2015). As emissdes de Hg por essas fontes sdo principalmente na forma de mercurio
elementar (Hg®), sendo aproximadamente 99% do mercurio total na atmosfera (Leopold et al.

2010).
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As transformac6es biogeoquimicas e a alta mobilidade das espécies de mercurio fazem
dele um poluente global que pode ser transportado por milhares de quildmetros através da
atmosfera. No ciclo biogeoquimico a fracdo majoritaria de Hg presente na atmosfera se
apresenta na forma metalica (Hg®), e transformacdes biogeoquimicas podem leva-lo aos
estados de oxidacdo I e Il. Os compostos inorganicos de Hg(l) sdo poucos solGveis em agua,
enquanto o Hg(Il) forma complexos ou compostos com espécies organicas e/ou inorganicas
dependendo das condi¢Ges ambientais. O tempo de residéncia desses compostos no ar é muito
curto, sendo rapidamente removidos por processos de deposicao devido a sua alta reatividade e
solubilidade em agua. A geoquimica do Hg em &guas naturais € complexa, visto que a
biodisponibilidade e transporte geoquimico dependem da especiacdo de Hg, que, por sua vez,
depende da concentracdo de oxigénio dissolvido, do pH, do potencial redox, da forca ibnica, da
composicdo quimica de solos, e da temperatura do meio (Araujo et al. 2010; Leopold et al.

2010; Zhao et al. 2012; Johannesson e Neumann 2013).

Ao ser inserido no ambiente aquatico (sendo que 90% do Hg € proveniente da
deposicdo atmosférica), o Hg pode formar complexos com ions cloreto e sulfeto ou ligar-se
fortemente a matéria orgénica dissolvida e/ou coloidal. Pode também ser precipitado na forma
de HgS (sob condicdes anaerdbias em presenca de S%), de baixissima solubilidade, tendendo a
depositar nas particulas de sedimento. O mercurio nos sedimentos pode também se associar a
diferentes suportes inorganicos como carbonatos, hidroxidos de Al, Fe e Mn, ou a matéria
organica particulada, ou ainda permanecer na agua intersticial, associado a matéria organica

dissolvida e/ou coloidal e fosfatos (Araujo et al. 2010; Leopold et al. 2010).

O Hg(I1) inorganico pode ainda sofrer processos biologicos de metilagéo, resultando na
formagéo de monometilmercirio (MMeHg; CHsHg") e dimetilmercirio (DMeHg; (CHs):Hg),
sendo estas espécies de alta mobilidade (Leopold et al. 2010; Locatelli 2010). Tais processos

biogeoquimicos estéo representados e resumidos na Figura 1.
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Hg° > Hg' < Hg® < DMeHg
Atmosfera ~9?% <5|% q';%

Figura 1. Ciclo biogeoquimico do mercudrio no ambiente (Leopold et al. 2010).

Todas as espécies de mercurio sdo toxicas, sendo 0s compostos organicos, como o
metilmercdrio, mais toxicos que as espécies inorganicas. As formas metiladas de Hg sédo
lipossoluveis, acumulando nos organismos, sendo biomagnificadas na cadeia alimentar,
causando diversos efeitos nocivos a saude dos seres vivos (Leopold et al. 2010; Johannesson e
Neumann 2013; Laffont et al. 2015). O Hg(Il) dissolvido no meio aquatico é biometilado pelo
fitoplancton (Figura 1), originando o metilmercurio (MMeHg) e o dimetilmercurio (DMeHg),
dando inicio a bioacumulagdo (Qiu e Wang 2016). As espécies metiladas por serem
lipossoluveis, se bioacumulam primeiramente nos baixos niveis troficos da cadeia alimentar e
com a sua passagem pela cadeia alimentar, pelos diferentes niveis troficos, alcangam o predador
do topo da cadeia aquatica (normalmente peixes carnivoros), ocasionando, assim, sua
biomagnificacdo, podendo afetar as espécies mamiferas como os seres humanos (Conko et al.

2013; Laffont et al. 2015; Qiu e Wang 2016).
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Como exemplo, os peixes predadores tem o merctrio 10° vezes mais concentrado do
gue 0 meio aquéatico em que vivem, estando cerca de 95% na forma metilada (Leopold et al.
2010; Zhao et al. 2012). Dessa forma, as espécies de mercario sdo consideradas como
compostos altamente perigosos de acordo com a United States Environmental Protection
Agency (US EPA, 2011). O mercurio e seus compostos sdo ainda classificados como um dos
30 poluentes de carater altamente perigoso, segundo a European Water Framework Directive
(EWFD, 2006) e, ainda, listados pela United States Comprehensive Environmental Response,
Compensation, and Liability Act na lista de prioridade de substancias perigosas (US

CERCLA, 1980).

Como exemplo de impacto ambiental pode-se mencionar o desastre no sudoeste do
Japdo em 1953 com a emissdo de Hg(ll) a um corpo aquatico. A espécie (subproduto da
producdo de cloreto de vinila, que usava o cloreto de mercirio como catalisador) foi
despejada num efluente por uma inddstria local e contaminou a biota marinha e as aguas de
sua vizinhanga. A contaminacdo alcancou a populacdo atraves da ingestdo de peixes e frutos
do mar, levando a um nivel de mortalidade de cerca de 20% das pessoas expostas e, aos
sobreviventes, incapacitacdo permanente (Micaroni et al. 2000; Leopold et al. 2010; Shi et al.
2015; Zaib et al. 2015). Além desse episddio, a presenca de mercurio em peixes € um grande

problema em paises ndrdicos (Ottesen et al. 2013).

Dentre os efeitos mais graves do Hg a salde humana temos 0s carcinogénicos e a
neurotoxicidade que pode levar a danos permanentes ao cérebro. Tais efeitos sdo devido a alta
afinidade das espécies de Hg(ll) pelos grupos tidis presentes no aminoacido cisteina, permitindo
a sua combinacdo com proteinas e enzimas, provocando sua inativacdo pelo blogueio de seus
sitios ativos. Tal efeito pode ocasionar a interferéncia na sintese proteica e nas atividades
enzimaticas pro-oxidantes e antioxidantes de diferentes vias metabodlicas, e, por consequéncia, 0

estresse oxidativo ou mesmo disfuncéo celular, que acaba dificultando também a sua eliminagao
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do organismo uma vez que a interacdo com Hg(ll) € um processo irreversivel (Walcarius et al.
2004; Zhang et al. 2013a, 2014; Sharma et al. 2014; Tinkov et al. 2015). Outros provaveis
efeitos sdo danos aos sistemas endocrino, imune, cardiovascular, 6sseo, reprodutor e renal

(Conko et al. 2013; Kolya et al. 2014; Zhang et al. 2014; Shi et al. 2015).

Assim, em fun¢do de toda a problematica relacionada com a saude humana, de acordo
com as orientacdes da US EPA (2014), as concentragdes totais de Hg(ll) devem ser abaixo de
10 nmol L™ (2 pug L™ em aguas de consumo, enquanto que o recomendado pela Organizacéo
Mundial de Satde (OMS) é que os niveis de Hg(l1) ndo excedam 5 nmol L™ (1pg L™) (Yin et
al.,, 2012). Ha ainda limites legislativos mais rigorosos que impuseram em muitos paises 0
valor de 0,1 pg L™ em &guas superficiais (Li et al. 2016). No Brasil os valores méximos de Hg
total para as diferentes classificagdes de corpos d’agua estabelecidos pela resolucdo 357/05 do
CONAMA (Conselho Nacional do Meio Ambiente) est&o na faixa de 0,2 a 2 ug L™. J4 Portaria
do Ministério da Salde (MS) 2914 estabelece como padrdo de potabilidade de &gua a

concentracdo de 1 ug L™
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2. ARSENIO

O arsénio € um metal6ide que ocorre naturalmente, sendo um constituinte comum da
crosta terrestre, estando amplamente distribuido no solo, aguas naturais e ambientes marinhos
(Wang et al. 2015). Pode ocorrer em formas organicas e inorganicas, sendo as formas
predominantes em aguas superficiais e subterraneas, o arsenato, AsO,>, e o arsenito, AsO;,
(Bhowmick et al. 2014). Para os dois casos, o estado de oxidac&o do arsénio (As** ou As®)

dependente principalmente do pH e do potencial redox do meio (Basu et al. 2014).

O arsénio € liberado ao ambiente por fontes naturais (poeiras e vulcdes) e
antropogénicas, como mineracdo de metais nao ferrosos e fundicdo, aplicacdo de agrotdxicos,
combustdo de carvdo e madeira e incineracdo de lixo. O transporte e a distribuicdo do arsénio
na agua dependem da sua forma quimica e de interacGes com outros materiais presentes no
meio. O As® é insol(ivel em &gua, mas muitos compostos de arsénio sdo solveis e podem
contaminar a agua subterranea. O arsénio é introduzido na agua por dissolucdo de rochas e
minérios, efluentes industriais, incluindo residuos de mineracdo e via deposi¢do atmosférica.
O arsénio presente no solo forma complexos insoliveis com Oxidos de ferro, aluminio e
magnésio e, nesta forma, o metal apresenta pouca mobilidade. No entanto, o As(V) pode ser
liberado da fase s6lida sob condicdes redutoras, resultando em formas de As(l1l) de maior
solubilidade, que podem ser lixiviadas para a &gua subterrdnea ou escoar para &aguas
superficiais (CETESB, 2012; Basu et al. 2014; Kim et al. 2014). Na Figura 2, esta

apresentado um esquema da distribuicdo das espécies de As no ambiente.
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Figura 2. Distribuicdo de espécies de As no ambiente (Basu et al. 2014).

Os compostos de arsénio trivalentes sdo mais toxicos que os pentavalentes (Teixeira et
al. 2014), sendo que também as espécies inorganicas sdo consideradas as formas mais toxicas,
como exemplo a arsina (AsHs), enquanto que as suas espécies organicas tais como
arsenobetaina ou arsenocolina séo caracterizadas pelas suas baixas toxicidades (Komorowicz
e Baralkiewicz 2014).

Dessa forma, o estudo da especiacdo de compostos de arsénio tem recebido atencéo
especial devido aos riscos de contaminacdo de meios aquaticos. A principal rota de
intoxicacdo humana é o consumo de agua contaminada, em especial de agua subterranea
(Barats et al. 2014; Teixeira et al. 2014), mas pode também ser introduzido no organismo
humano por meio da cadeia alimentar, devido aos processos de bioconcentracdo e
biomagnificacdo. Dentre os diferentes e possiveis efeitos sobre a saide humana, a exposicéo

ao arsénio pode resultar em conjuntivite, fraqueza muscular, doencas de pele, problemas
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respiratorios, doencas cardiovasculares (arritmia), danos ao figado, rins e 0ssos, distdrbios no
sistema nervoso central e vascular periférico, além de gangrena nos membros (CETESB,
2012; Fang et al. 2014; Haider et al. 2014). Ainda, o As é classificado como genotoxico,
mutagénico e/ou carcinogénico pela Agéncia Internacional para Pesquisa do Céancer (IARC)
(Komorowicz e Baralkiewicz 2014), de maneira que, em casos de exposi¢cdo em longo prazo,
ha o risco de morte. Tais efeitos toxicos sdo devido a afinidade do As(l11) pelos grupos tiois
de proteinas, ocasionando inibicdo enzimatica e desnaturacdo de diferentes proteinas
fundamentais ao metabolismo; e também devido a quimica do As ser comparavel ao do P,
uma vez que o arsenato de geometria tetraédrica é idéntica ao do fosfato, interferindo, assim,
no metabolismo da glicose para a geracdo de ATP (Gibbon-Walsh et al. 2012; Basu et al.

2014).

Com o aumento populacional, somado as mudancas climaticas, as aguas subterraneas
acabam sendo as mais importantes e estaveis fontes de &gua potavel (Basu et al. 2014).
Assim, a contaminacdo de &gua subterrdnea para abastecimento humano com As é um
problema sério e atual, de interesse global, resultando em alta incidéncia de arsenicose

(envenenamento por arsénio) em mais de 20 paises.

Paises como Bangladesh, india, Taiwan e Tailandia tem reportado casos de ambientes
aquaticos contaminados (Punrat et al. 2013). Por estes casos e muitos outros similares pelo
mundo, as espécies de arsénio estdo na primeira posicdo da lista das substancias toxicas mais
perigosas no meio ambiente definida pela Agéncia de Substancias Toxicas e Registro de
Doencas (do inglés Agency for Toxic Substances and Disease Registry, ATSDR, 2011). Além
disso, a contaminacdo por arsénio ¢ atualmente considerada a causa de uma das piores crises
da saude publica, de forma que a Organizacdo Mundial da Saude (OMS), devido a magnitude
do problema de envenenamento junto a enormes implicagdes para a satde, baixou o valor de

referéncia provisério para arsénio na agua potavel de 50 para 10 pg L™, coincidente com o
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valor recomendado pela US EPA (Chen et al. 2009). Os valores maximos As total para as
diferentes classificagdes de corpos d’agua estabelecidos pela resolugao 357/05 do CONAMA e
pela Portaria MS 2914 variam de 0,01 a 0,69 mg L™. A populacdo humana potencialmente
exposta varia de 1 milhdo a 30 milhdes de pessoas em paises como Vietnd, Argentina e
Bangladesh, envolvendo concentracdes de As de origem natural entre 1 e 9.900 pg L?, em

aguas de lencdis freaticos (Basu et al. 2014).
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3. SELENIO

O selénio é um metaldide que possui 4 diferentes estados de oxidacédo, Se(IV) e Se(V1),
presentes como SeOs> e SeO,” na fase aquosa, Se(0) na fase sélida ou coloidal e Se”,
ocorrendo como seleneto em minerais sob condigcdes redutoras ou em compostos organicos.
Se(IV) é predominante em ambientes aerdbios e neutro-alcalinos e o Se(VI), em ambientes
acidos. O selénio no de maior estado valéncia pode formar uma grande variedade de compostos,

predominantemente em formas organicas como proteinas (Chen et al. 2006; Beni et al. 2011).

O Se pode ser incorporado no meio ambiente via fontes naturais (como processos
geofisicos e bioldgicos) e fontes antropicas, como industrias de refino de metais, mineracéo,
fertilizantes, sendo estas responsaveis pela sua redistribuicdo no ambiente. As fontes naturais
sdo responsaveis pela presenca do Se no meio ambiente, enquanto as fontes antropicas acabam
por redistribui-lo no mesmo. A atmosfera é a maior fonte natural de Se para o meio terrestre
(por deposicdo seca ou Umida), e 0 meio aquatico marinho é pressuposto ser a maior fonte para

a atmosfera (Seixas e Kehrig, 2007).

Devido a sua boa condutividade elétrica na presenca de luz, o Se tem um alto valor
comercial, especialmente em Gtico-eletrénicos e industrias quimicas. A principal aplicacdo
industrial é decorrente das suas propriedades supercondutoras, que é apropriada para a
conversdo da energia solar em energia elétrica (Salazar-Banda et al. 2008). Cerca de 50% do Se
encontrado em sedimentos e 91% do encontrado em organismos marinhos esta na forma
organica. Isso evidencia que as formas organicas sdo parte essencial do ciclo natural do Se
(Figura 3), exercendo papel importante na atividade bioldgica de varios organismos (Seixas e

Kehrig, 2007).
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Figura 3. Esquema do ciclo biogeoquimico global do Se. Setas em azul representam processos
de oxidacdo e as setas verdes, processos de reducdo. Simbolos de atencdo representam 0s
potenciais locais em que pode haver a deficiéncia do Se (simbolo aberto) ou seu excesso
(simbolo sombreado) (Winkel et al. 2012).

A toxicidade e a disponibilidade dos compostos de selénio dependem em grande parte
das suas formas quimicas, as quais influenciam suas solubilidades e consequentemente suas
mobilidades num determinado meio. Dos diferentes estados de oxidacdo que podem ser
encontrados naturalmente, o Se(IV) é o mais toxico (Beni et al. 2011; Kolliopoulos et al. 2013).
Dessa forma, ha um grande interesse em se entender o seu comportamento no meio ambiente e
nos organismos, isto €, sua mobilidade e propriedades de adsor¢do na biosfera e os variados
fatores que a influenciam (Kamei-Ishikawa et al. 2007; Ashournia e Aliakbar 2009; Zhang et al.

2010; Tolu et al. 2011).

A imobilizacdo do Se ocorre pela sua remo¢do do meio aquético por reducdo quimica e
microbiana do selenato a selenito, seguida pela adsor¢do nas particulas de sedimento. Ja a
disponibilidade a biota é devida aos processos de oxidacdo e metilacdo dos compostos
inorganicos por meio da acdo de vegetais e microrganismos. A oxidacdo converte as formas
imobilizadas em formas mais solUveis como selenito e selenato, enquanto a metilagéo torna o

Se mais volatil (Seixas & Kehrig, 2007).
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Devido a ambiguidade bioldgica, ou seja, importancia fisioldgica (como micronutriente
essencial) em baixas concentracdes e toxicologica (como substancia tdxica para 0s seres vivos)
em altas concentracBes, o limite da concentracdo de Se tornou-se um ponto de discussdo
cientifica pela medicina, bioquimica, inddstria alimenticia e ciéncia ambiental, uma vez que os
niveis essenciais e toxicos do elemento se diferem sutilmente (Bertolino et al. 2006; Wang et al.

2009; Beni et al. 2011; Kolliopoulos et al. 2013).

Autoridades de saude ao redor do mundo recomendam o consumo de diario de 70 pug de
Se para adultos. A concentracdo méxima permitida pela US EPA em &gua potavel é 10 pg L™,
enquanto que nos padrdes no Brasil, segundo a resolugdo CONAMA 357/05 e a Portaria MS
2914, as concentracdes limites variam de 0,01 a 0,29 mg L™, para os diferentes corpos d’agua.
Tal consumo pode evitar doencas decorrentes de sua deficiéncia como a degeneracdo necrética
do figado, pancreas, coracdo e rim e, em algumas vezes, diminuir o risco de cancer (Bertolino et

al. 2006; Wang et al. 2009).

Os papéis biolégicos do Se, além da participacdo na composicdo de proteinas
(incorporagdo em aminoécidos, como a selenocisteina e selenometionina), incluem a defesa
celular contra danos oxidativos e infecgdes virais, atividade anticancerigena e o controle

metabdlico da tireoide (Bertolino et al. 2006; Beni et al. 2011).

O Se ainda pode inibir a toxicidade de alguns elementos potencialmente téxicos como
As, Hg, Cd, Pb, Tl e Sn (Seixas & Kehrig, 2007; Kolliopoulos et al. 2013), usando para isso um
hipotético mecanismo elaborado a partir de estudos com mamiferos marinhos, no qual o Se
através de selenoproteinas proporciona a desmetilagdo do Hg pela formacao de granulos inertes

de seleneto de mercurio (HgSe) no figado desses organismos (Seixas & Kehrig, 2007).

Por outro lado, altas concentracfes podem gerar sintomas como a perda de unhas e
cabelo, irritacdes de pele e dos olhos (Bertolino et al. 2006; Wang et al. 2009). A dose de 350

ug dia™ produz tais sintomas (Lambert e Turoczy 2000), além de inibic&o enzimética decorrente
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da substituicdo do enxofre pelo selénio em proteinas que estdo sendo formadas nas células,
gerando a auséncia da ligacdo S-S, que ordena as moléculas de proteinas na sua estrutura

terciaria, necessaria para o seu correto funcionamento (Seixas & Kehrig, 2007).
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4. TECNICAS ANALITICAS

A toxicidade das espécies de Hg, As e Se e a tendéncia para a bioconcentracdo e
bioacumulacdo, especialmente em organismos aquéticos, assim como a necessidade da
compreensdo dos mecanismos que regulam as suas mobilidades no ambiente, requerem o
desenvolvimento de métodos analiticos para a aplicacdo em diferentes areas (Cavicchioli et al.
2004). Pesquisas em quimica analitica ambiental visam o desenvolvimento de métodos para a
determinacdo dessas espécies, com a finalidade de se obter informagBes sobre a sua
biodisponibilidade e possivel toxicidade a biota no meio em que estdo presentes. Para isso,
métodos réapidos e de baixo custo utilizando instrumentacdo portatil com potencial para medidas

em campo torna-se interessante para tais finalidades (Augelli et al. 2005; Xiao et al. 2006).

4.1. MERCURIO

Para a determinacdo de Hg total, as técnicas mais comumente empregadas Sdo as
espectroscopicas, tais como a espectrometria de absorcdo atdbmica (AAS, do inglés Atomic
Absorption Spectroscopy), a espectrometria de fluorescéncia atbmica (AFS, do inglés Atomic
Fluorescence Spectroscopy), que podem ser associadas a geracdo de vapor frio
(respectivamente, CV-AFS e CV-AAS) e a espectrometria de massas com plasma
indutivamente acoplado (ICP-MS, do inglés Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry)
(Punrat et al. 2014; Yamamoto et al. 2015). Os instrumentos utilizados podem ser acoplados a
sistemas cromatograficos, como a cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC, do inglés

High Performance Liquid Chromatography) para fins de especiacdo (Amde et al. 2016), ou a
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técnicas em fluxo como a Analise por Injecdo Sequencial (SIA, do inglés Sequential Injection
Analysis). A grande utilizacdo destas técnicas se deve a sua versatilidade, robustez, alta
sensibilidade e os baixos limites de deteccéo (da ordem de ng L™ a pg L™) (Cavicchioli et al.
2004; Yamamoto et al. 2015). Apesar de as caracteristicas atrativas, as mesmas apresentam
algumas limitacbes como: a exigéncia de procedimentos de pré-concentracdo efetivos e
seletivos em casos de especiacdo (por ndo serem capazes de discriminar entre diferentes
estados de oxidacdo); preparo de amostra devido a matriz conter uma variedade de
interferentes, como amostras salinas e bioldgicas; o custo elevado de instrumentacdo e
operacdo; além de baixa portabilidade para determinagdes in situ (Cavicchioli et al. 2004;
Punrat et al. 2014; Yamamoto et al. 2015). Aplicacdes de diferentes técnicas espectroscopicas
para a determinacdo de Hg em diferentes amostras podem ser encontradas em Leopold et al.

(2010) e outros exemplos de trabalhos mais recentes sdo mostrados na Tabela 1.

Nesse contexto, a busca por metodologias analiticas capazes de determinar baixas
concentragfes de Hg(ll), a um baixo custo, com resposta rapida e com portabilidade,
especialmente em amostras de agua, é alvo de estudos de varios pesquisadores por todo o
mundo (Razmi et al. 2016). Assim, as técnicas eletroanaliticas acabam sendo uma alternativa
para estas limitacGes. Suas caracteristicas sdo simplicidade, alta sensibilidade, baixos limites
de deteccdo, podendo alcancar até 10™* mol L™ (Wu et al. 1997), analises rapidas, além do
baixo custo e portabilidade de instrumentagdo (Salaiin et al. 2012; Punrat et al. 2014; Li et al.

2016).
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Tabela 1. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas espectroscdpicas e associacdes para a determinagdo
de Hg e espécies com suas respectivas caracteristicas analiticas.

Técnica Analito Amostra Preparo da Amostra Faixa Linear LD Referéncia
CV-AAS Hg(ll) Agua de chuva, Pré concentracdo em 0,2-5,0 ng mL™ 0,06 ngmL™ (Xiang et al. 2013)
poco e tratada silica magnética
modificada por tiol
CV-AFS Hg total Algas marinhas Digestdo acida 2-80ngg™ 06ngg* (Fernandez-Martinez
et al. 2015)
ICP OES Hg total Sedimento Digestdo acida dnd* 0,05 mg L™ (Sheykhi e Moore
2013)
ICP-MS Hg total Solo e Sedimento Extracdo e Digestdo dnd* Dnd (Conko et al. 2013)
acida
HPLC-HG-AFS  Hg*, MeHg, EtHg Aguaderioelago Micro extracdo liquido- dnd* 0,016-0,092 ug L™* (Song et al. 2013)
e PhHg liquido dispersiva
CE-ICP-MS MeHg, EtHg e Agua e peixe Filtragdo em 0,20 pm  0,5-100 ng mL™*  0,021- 0,032 ng mL’ (Zhao et al. 2012)
1
Hg(11) Extracdo acida
HPLC-ICP-MS Hg?*, MeHg e Agua do mar Pré concentracio em 0,5-100 ng L™ 0,008-0,42 ng L™ (Jia et al. 2012)
EtHg coluna de troca
catidnica
SI-CV-AFS Hg total Sedimento Digest#o 4cida 0,02-30 ug L™ 1,5ngL* (Leng et al. 2013)

*dnd: dado n&o disponivel.
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Dentre as técnicas eletroanaliticas disponiveis para a determinacdo de Hg(ll) as de
redissolucdo (do inglés, Stripping) sdo as mais amplamente utilizadas para a determinacéo de
Hg, assim como de outros elementos traco (Parat et al. 2011), podendo ser a
cronopotenciometria de redissolucdo (SCP, do inglés, Stripping Chronopotenciometry) e a
voltametria de redissolucdo anodica (ASV, do inglés, Anodic Stripping Voltammetry). Ambas
as técnicas, além das caracteristicas gerais citadas anteriormente, apresentam versatilidade,
possibilidade de se discriminar a fracdo labil, seletividade e a possibilidade e realizacdo de
determinacfes multielementares (Augelli et al. 2005; Chakraborty et al. 2007). Todavia,
também apresentam algumas limitacdes como a adsorcdo de matéria organica no eletrodo de
trabalho, alteracdo da superficie do eletrodo de trabalho, baixa robustez e pronunciado efeito

de matriz (Leeuwen & Town, 2003; Giacomino et al. 2008).

A ASV, originalmente proposta para a determinacdo de Hg por Perone e Kretlow
(1965) é mais comumente usada, e é baseada em duas etapas. Na primeira delas aplica-se um
potencial no eletrodo que seja suficiente para promover a reducdo e acumulacdo do Hg?*
sobre o eletrodo de trabalho de trabalho (Figura 4). A quantidade de material acumulada no
eletrodo durante esse tempo é controlada pela concentracgdo livre e labil do metal em solucdo,
sendo determinada pelas constantes cinéticas de dissociacdo e pelo coeficiente de difusdo do
metal livre e dos complexos, bem como pela espessura da camada de difusdo durante a etapa
de acumulacdo. Na segunda etapa aplica-se uma varredura de potencial no sentido anddico,
promovendo a reoxidacdo do metal (Figura 4), monitorando-se a corrente gerada. Por fim se
obtém um voltamograma (grafico de corrente versus potencia) no qual, usualmente, a corrente
limite ou de pico (dependendo do modo de varredura) é proporcional a concentragédo do metal
livre no bojo da solucdo, mais a fracdo labil que se dissocia dos complexos na escala de tempo

do experimento (Giacomino et al. 2008; Skoog 2009).
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Figura 4. Representacdo esquematica das reacfes eletroquimicas envolvidas na voltametria
de redissolucdo anddica (ASV). M = cétion metélico, n = valéncia, L = ligante, ML = metal
ligado (podendo estar adsorvido e/ou complexado), E = potencial, AE = variacdo de potencial
(varredura de potencial).

A SCP foi originalmente aplicada para determinacdo de Hg por Jagner (1979) usando
permanganato de potassio como oxidante. Atualmente, a técnica consiste de uma etapa inicial
similar de reducdo, mas diferindo na etapa de oxidacdo que ocorre pela aplicacdo de uma
corrente constante ao eletrodo de trabalho. O sinal analitico resultante é o tempo tomado para
a reoxidacdo, que é determinado pela medida da area sob o pico em um gréafico dt/dE versus
E(V) (cronopotenciograma), onde dt/dE representa o inverso da derivada do tempo no

potencial registrado (Parat et al. 2011).

O écido cloridrico € usado preferencialmente como eletrélito suporte por permitir a
obtengdo de um formato de linha base melhor (menor corrente de fundo) em comparacao a
outros eletrélitos, especialmente para a ASV no modo Onda Quadrada (SW, do inglés Square
Wave) (Giacomino et al. 2008; Bernalte et al. 2011). Quando usado como meio de
redissolucdo, o HCI permite a formagéo de clorocomplexos com o Hg(ll), o que facilita a
etapa de redissolugdo (Wu et al. 1997; Abollino et al. 2008; Do Nascimento e Masini 2012;

Punrat et al. 2014; Do Nascimento e Masini 2016).
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Por ambas as técnicas (ASV e CSP), na determinacdo de Hg(ll) diferentes tipos de
materiais de eletrodos podem ser usados, como o ouro (Giacomino et al. 2008), diamante
(Chaiyo et al. 2014), carbono vitreo (Okgu et al. 2008), pasta de carbono (Svancara et al.
1997) e grafite modificado quimicamente (Faller et al. 1999). O Au tem interessantes
propriedades, incluindo alta ductilidade e maleabilidade, baixa reatividade e alta
condutividade elétrica (Martin-Yerga et al. 2013), e dentre os materiais disponiveis, é 0 mais
comumente usado como eletrodo de trabalho devido a sua alta afinidade com o Hg (pela
formacdo do amalgama), o que aumenta seu efeito de pré concentracdo (Abollino et al. 2008;
Giacomino et al. 2008). O Hg sofre, sobre 0 Au, o chamado processo de deposicdo em
subtensio, decorrente da forte interacdo entre os metais ap6s a reducdo do Hg?*. O potencial
usado para produzir a subtensdo € mais positivo do que seria para a deposicdo normal. Como
este processo ocorre apenas em baixas concentracdes do metal, torna-se util para se alcancar
elevadas sensibilidades em métodos eletroquimicos (Martin-Yerga et al. 2013). Além disso,
como a deposicdo do Hg no Au ocorre em potenciais mais positivos em relagcdo a outros
materiais, minimiza-se a deposicdo de outros metais. Por essas razfes, o Au €é o principal

eletrodo de trabalho utilizado para determinacdes de Hg(Il) por ASV ou SCP.

Ha& diferentes tipos de eletrodos de Au que podem ser usados para a determinacao
voltamétrica de Hg, como o planar, de filme, microfio, fibra, arranjo de ultra micro bandas,
rotatorio e de nanoparticulas sobre outros substratos (Abollino et al. 2008). Em Martin-Yerga
et al. (2013) séo citados varios trabalhos empregando diferentes eletrodos para a determinacao

de Hg por técnicas eletroquimicas e na Tabela 2 estdo mostrados mais exemplos.
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Tabela 2. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes tipos de eletrodos para a determinacéo de Hg e espécies e suas

respectivas caracteristicas).

Eletrodo Analito Amostra Faixa Linear LD Informacao Referéncia
Fibra de Carbono CHsHg Agua destilada 15-600 mg L™ dnd* Répida varredura (10 V s™) (Afonso et al. 2005)
Gold Microwire Hg* Agua do mar dnd* 0,005 pg L PSA (10 min de deposicao) (Salaiin e VVan Den Berg
2006)
Ouro sélido Hg* Agua de rio, mar e 5-50 pg L™ 0,05 pg L™ ASV (9 min de deposi¢éo) (Richter et al. 2002)
torneira
Ouro de CDs Hg* Agua do mar e agua de 5-30 e 1-6 ng mL™ 0,25 ng mL™ SCP (5 min de deposicdo) (Richter et al. 2000)
torneira
SPCE/filme de ouro Hg* Agua de torneira 0,2-0,8 pg L™ 0,08 pg L™ SWASV (2 min de deposicao) (Mandil et al. 2010)
SPCE/filme de ouro Hg* Agua de consumo e do 1-20 ug L 0,22 pg L™* SI-SWASV (110 s de (Punrat et al. 2014)
mar deposicdo)
SPGE Hg* Acido himico 10-100 pg L* 34pugL* SI-SWASV (32 s de deposicao) (Do Nascimento e
Masini 2012)
SPCE/nanoparticulas Hg* Agua de rio e de chuva 2-8ngmL* 0,8ng mL* SWASYV (60 s de deposicéao) (Bernalte et al. 2012)
de ouro
Microdiscos de iridio Hg* Agua de consumo 1-9pugL*? 0,6 ugL™ SWASYV (6 min deposicao) (Nolan e Kounaves
1999)
Diamante Hg* Agua do mar 0,1-30 e 5-60 ng mL™* 40 pg mL* SI-SWASV (150 s de (Chaiyo et al. 2014)
deposicdo)
Microeletrodo de Pt CH3Hg Peixe 5-250 uM 0,56 uM CV (50 Vs™ (Lai et al. 1998)
Pt/filme de Hg* Amostra de 4gua 2,5-80 pg L 0,39 ug L™ SWASV (2 min de deposicdo)  (Dal Borgo et al. 2013)

antimonio
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O eletrodo de ouro proporciona reprodutibilidade, sensibilidade e precisdo adequadas.
No entanto, apds determinacGes sucessivas ocorrem mudancas estruturais na superficie pela
adsorcéo irreversivel do Hg (causada pela formacdo do amalgama Au-Hg), requerendo, assim,
tratamento mecanico e eletroquimico para regenerar e superficie e alcancar reprodutibilidade

(Augelli et al. 2005; Abollino et al. 2008; Giacomino et al. 2008).

Outra limitagdo causada pela remocéo incompleta do Hg na etapa de redissolugédo é
que o efeito acumulativo na superficie do eletrodo gera aumento da corrente de fundo nos
voltamogramas e efeito de memorias em determinagdes sucessivas (Martin-Yerga et al. 2013).
Dessa forma, dependendo da quantidade de determinagfes realizadas, o uso do eletrodo de
ouro pode sofrer a perda de repetibilidade das determinagbes, como mencionado por

Giacomino et al. (2008), apds 5 meses de uso intenso do eletrodo.

A determinacdo de Hg(Il) por ASV ou SCP pode ser feita com a utilizacdo dos
eletrodos impressos (SPE, do inglés Screen Printed Electrodes). Estes sensores
eletroquimicos sdo simplesmente um filme depositado sobre um suporte inerte, geralmente de
PVC ou ceramica de alumina, sendo coberto por uma segunda camada de um isolante para
definir uma éarea de contato elétrico numa extremidade e outra para ser a superficie do

eletrodo (Nascimento e Angnes 1998).
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Os uso de SPEs para a determinacdo de Hg(Il) foi inicialmente proposto por (Wang e
Tian 1993). Desde entdo, varios trabalhos tém sido descritos na literatura para a determinacéo
de Hg(ll) (Bernalte et al. 2011, 2012) , As(I1l), Cd(Il), Pb(Il), Zn(Il) (Laschi et al. 2007;
Khairy et al. 2010) usando SPE de ouro, ou de outros materiais como carbono, mercurio e
bismuto. O grande interesse nestes sensores se deve ao fato dos SPE serem descartaveis,
eliminando a necessidade de regeneracao de superficie do eletrodo de trabalho (Nascimento e
Angnes, 1998), e requerendo apenas procedimentos mais simples de voltametria ciclica para a

sua ativacédo (Beni et al. 2011).

Além dos diferentes materiais e tipos de eletrodos de trabalho, ainda existe a
possibilidade de modificagdo desses eletrodos visando aumento de sensibilidade e
seletividade nas determinagdes. Modificacbes sdo também muito comuns nos sensores
impressos. A modificagdo do eletrodo € feita usualmente pela deposic¢do de filmes (Martin-
Yerga et al. 2013). Tal procedimento permite a determinacdo de Hg com eletrodo de platina
modificada com filme de antiménio, conforme descrito por Dal Borgo et al. (2013), ou com
eletrodos impressos de carbono (SPCESs) recobertos com filme de ouro descritos por Punrat et

al. (2014).

Outra forma de modificacdo é a quimica, introduzindo grupos funcionais que tenham
elevada afinidade por Hg(lIl), como aminoéacidos contendo grupos tidis. Outra possibilidade é a
modificacdo com nanoparticulas de metais, de carbono ou de materiais hibridos. Essa forma de
modificacdo afeta significativamente as propriedades dos eletrodos, aumentando as areas
superficiais, tornando o eletrodo mais sensivel aos processos de superficie; aumentando sua
habilidade em catalisar transferéncias eletrdnicas; melhorando as capacidades adsortivas;
permitindo ainda modifica¢cbes com compostos de interesse, como biomoléculas (Martin-Yerga

et al. 2013). Como exemplo, tem-se a modificacdo dos SPCEs com nanoparticulas de Au
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realizada por Bernalte et al. (2012), pela aplicacdo de um potencial de -0,8 V por 6 min com o

eletrodo imerso em solugéo de HAuCI,.
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4.2. ARSENIO

Devido aos diferentes incidentes de intoxicacdo por As, hd a necessidade do
desenvolvimento de métodos analiticos avancados. Tais métodos poderiam contribuir para a
criacdo de regulamentacdes legais apropriadas que venham a oferecer orientacdes claras para
a definicdo de limites de concentracdo das espécies de As em diversas matrizes (Komorowicz

e Baralkiewicz 2014).

Para determinacdo de As(lll), as técnicas mais comumente utilizadas sdo a
espectrometria de massas com plasma indutivamente acoplado (ICP-MS), a espectrometria de
fluorescéncia atdbmica (AFS) e a de absorcdo atobmica (AAS) que podem ser combinadas ao
forno de grafite (GFAAS, do inglés Grafite Furnace Atomic Absorption Spectroscopy), ou
com a geracdo de hidreto (HG-AAS e HG-AFS), sendo essas duas Ultimas capazes de
promover a separacdo do analito da matriz reduzindo o efeito de varios interferentes (Punrat
et al. 2013; Teixeira et al. 2014). Essas técnicas podem ser acopladas a cromatografia liquida
de alta eficiéncia para fins de especiacdo, tais como: HPLC-AAS, HPLC-AFS e HPLC-ICP-
MS, e/ou a técnicas em fluxo, como FI-HG-AAS e SIA-HPLC-AFS (Chooto et al. 2015).
Essas técnicas apesar de fornecerem alta sensibilidade e baixos limites de deteccdo, séo
limitadas pelo alto custo de instrumentacdo. Na Tabela 3 estdo alguns exemplos de trabalhos

empregando técnicas espectroscdpicas para a determinacdo de As e suas especies.
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Tabela 3. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas espectroscopicas para a determinacéo de As e espécies
com suas respectivas caracteristicas analiticas (*dnd: dado ndo disponivel).

Técnica Analito Amostra Preparo da Amostra Faixa Linear LD Referéncia
HG-AAS As total Agua de consumo, Meio de NaOH 0,4% 1,54-10 pg L™ 0,46 pg L™ (Piston et al. 2012)
superficial e
subterranea
HG-AAS As(lll) e As(V)  Agua subterranea Preconcentragdo em 0,5-4 mg L™ (As(111)) dnd* (Chammui et al.
leonardita 0,5-3 mg L' (As(V)) 2014)
HG-AFS As total Agua residual Meio de HCI 0,2% 0,24-100 pg L™ 0,09 pg L* (Luo 2012)
ICP-OES As total Solos Extracdo acida Dnd Dnd (Kimet al. 2014)
HG-ICP-MS As total Agua de consumo  Tratamento com HNOj; 0,1-1ngL™ 0,25ng L™* (Klaue e Blum
(pH 1,0) e H,0, 1% 1999)
HPLC-ICP-MS  AsB, As(ll1), Agua destilada Filtragdo em 0,45 pm 0,2-10 ug L™ 0,01-0,035 pg L™ (Komorowicz e
MMA, DMA, Baralkiewicz 2014)
As(V)
FI-HG-AAS  As(lll) e As(V) Vegetais Extracéo por ultrassom e 1-20mg L™ 20 ug L™ (As(ll))  (Chooto et al. 2015)
digestdo acida 30 ug L™ (As(V))
SIA-HPLC- As(l11), MMA, Peixe Extracdo por ultrassom e 2,5-7,5ng mL™* Dnd (Jesus et al. 2011)
AFS DMA, As(V) Filtracdo em 0,20 um
LIBS As total Agua subterranea  Preconcentragio em ZnO 1-100 mg L™ <100 pg L™ (Haider et al. 2014)
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A voltametria de redissolucdo pode ser usada na forma anoddica (ASV) e catddica
(CSV) para a determinacdo de As, podendo ser utilizados diferentes tipos de eletrodo de
trabalho, como platina, ouro, substratos de carbono e diamante dopado com boro. O Au,
dentre os diferentes substratos disponiveis, € 0 que promove uma resposta mais sensivel para
a oxidacdo do As, além de possuir um maior sobrepotencial de hidrogénio que a Pt

(Giacomino et al. 2011).

Chooto et al. (2015) utilizou as técnicas FI-HG-AAS e SWCSV para a determinagéo
de espécies de As inorganico. FI-HG-AAS apresentou bom desempenho (LD, LQ, preciséo,
exatiddo e sensibilidade), mas com alto custo e requerendo preparacdo laboratorial da
amostra, enquanto que a SWCSV permitiu simplicidade, custos menores, alta seletividade,
mas limitada aos maiores LD e LQ. Salaun et al. (2007) combinou SCP e ASV para a
especiacdo de arsénio inorganico, sendo a SCP usada para determinar As(lll) e ASV para
As(I11) e As(V) em agua do mar. Procedimento similar foi adotado por Gibbon-Walsh et al.
(2010) para a especiacdo de As em aguas doces e subterraneas, possuindo a potencialidade
para monitorar As(lll) in situ em &guas estagnadas e &guas correntes por dispensar a
desoxigenacdo e a adicdo de reagentes para a determinacdo. Gibbon-Walsh et al. (2012)
aplicou a ASV para a determinacdo indireta de As(V). A adicdo de Mn** em solucdo
promoveu a reducgédo de As(V) a As(ll), com todo o procedimento realizado em meio neutro.
Na Tabela 4 estdo outros exemplos de trabalhos empregando técnicas voltamétricas para a

determinacéo de As.
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Tabela 4. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas voltamétricas para a determinagdo de As e espécies com
suas respectivas caracteristicas analiticas (*dnd: dado néo disponivel).

Eletrodo Analito Amostra Faixa Linear LD Técnica Referéncia
Planar de ouro As(11) Agua de torneira e de rio 0,2-250 pg L™ 0,15 ug L™* ASV (100 s de (Kopanica e
deposicéo) Novotny 1998)
Lateral de ouro As(I11) Agua de consumo 1-15ug L™ 0,06 pg L™ DPASV (120 s de (Giacomino et al.
deposicéo) 2011)
Microeletrodo de ouro As(ll) e Agua subterranea, de rio, 1 nM-100 uM 05ngL*? CSV (60 s de (Gibbon-Walsh et
As(V) lago e de consumo deposicéo) al. 2010)
GSE com filme de ouro As(I11) Agua do mar dnd* 0,022 pug L SCP (150 s de Vandenhecke
deposicéo) (2007)
Ouro revestido com Mn As(V) Agua do mar 75-300 nM 19,2 nM ASV (120 s de (Gibbon-Walsh et
deposicéo) al. 2012)
Ouro/Mercaptoetilamina As(I11) Agua de lago 0,2-12 pg L* 0,02 ug L* DPASV (100 s de (Lietal. 2012)
deposicéo)
Ouro/Aminoécido As(11T1) Aguas naturais e de 3-100 pg L™ 05ugL* ASV (150 s de (Chen et al. 2011)
consumo deposicéo)
SPGE As(111) Agua de consumo 5-200 pg L™ 2,5ug Lt SWASV (60sde (Laschi et al. 2007)
deposicéo)
SPGE/NPAuU As(I11) Agua de consumo 2-30 pug L 0,4 pugL™? ASV (300 s (Cinti et al. 2014)

deposicédo)
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4.3. SELENIO

Devido a ambiguidade bioldgica do selénio (importancia fisioldgica e toxicologica),
dependendo da concentracdo do elemento, diferentes técnicas analiticas ja foram exploradas
para a sua determinacdo e especiacdo. As técnicas mais comumente usadas Sdo as
espectroscopicas como a espectrometria de absorcéo atbmica com forno de grafite (GFAAS)
ou com atomizacdo eletrotérmica (ETAAS, do inglés Electrothermal Atomic Absorption
Spectroscopy), ICP-MS, havendo como técnicas alternativas a eletroforese capilar (CE, do
inglés Capillary Electrophoresis) e cromatografia acoplada a espectrometria de massa (Beni
et al. 2011; Zhang et al. 2014). Santos et al. (2015) revisaram os métodos baseados em
técnicas espectroscopicas para a determinacdo de Se e suas espécies em diferentes amostras.
Na Tabela 5 sdo apresentados alguns exemplos dessas técnicas analiticas, o tipo de amostra
estudada e o respectivo preparo de amostra, bem como as caracteristicas analiticas dos
métodos.

Assim como para Hg e As, a voltametria de redissolucdo é uma técnica alternativa
muito explorada para a determinacdo de Se, mais comumente sendo utilizada na forma
catddica (CSV), com possibilidade do uso no modo adsortivo (ACSV). Materiais como ouro,
platina, carbono (grafite ou vitreo) e iridio tem sido usados como eletrodos de trabalho em
voltametria (Zhang et al. 2010). Na Tabela 6 sdo mencionados alguns trabalhos que aplicaram

técnicas voltamétricas para a determinacédo de Se em diferentes amostras de agua.
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Tabela 5. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas espectroscopicas para a determinacdo de Se e espécies
com suas respectivas caracteristicas analiticas (*dnd: dado ndo disponivel).

Técnica Analito Amostra Preparo da Amostra  Faixa Linear LD Referéncia
GFAAS Se(IV) e Se(VIl)  Agua de rio, mar e de Micro extracéo 0,13 pg L™ 0,05 pg L™ (Bidari et al.
torneira liquido-liquido 2007)
dispersiva
HG-AAS Se(1V) Agua subterranea e do Anaélise direta 0,18-50 ng mL™* 0,06 ng mL™ (Kozak e
mar Niedzielski 2011)
HG-AFS Se(IV) e Se(VI) Aguas naturais Separagdo com dnd* 0,042 e 0,024 (Fu et al. 2012)
nanoparticulas de ng L?
TiO;
ET-ICP-MS Se(IV) Agua de rio e lago Micro extragdo 0,04-10 pg L* 8,6ng L™ (Liu et al. 2015)
liquido-liquido
dispersiva
CE-MS Se(1V) e Se(VI) Agua de consumo Pré concentragdo on-  5-5000ngmL™* 1,0e1,4ngmL™ (Zhang et al.
line 2011)
IC-ICP-MS  Se(IV) e Se(VI) Agua subterranea e solo  Extracio com cloreto dnd* 42e38pug Lt (Vassileva et al.

de hidroxilamonio

2001)
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Tabela 6. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas voltamétricas para a determinacéo de Se e espécies com

suas respectivas caracteristicas analiticas.

Eletrodo Analito Amostra Faixa Linear LD Técnica Referéncia
HMDE Se(IV) e Se(VI)  Agua do mar, de 1-150 pg L™ 0,35pg L™ DPCSV (De Carvalho et
lago e de al. 1999)
consumo
Prata/filme de Hg Se(IV) Agua 0,5-100 Nm 0,22 nM DPCSV (45e90s (Piech 2008)
de deposigéo)
Ultra-microeletrodo Se(1V) - 0-100 e 0,42 pg L™ SWASV (10e200s (Tan e Kounaves
de arranjo de Au 0-500 pg L™ de deposicéo) 1998)
GSE/filme de ouro Se(1V) e Se(VI) Agua do mar 2-50 ng mL* 0,37 ng mL™ DPCSV (600 s de (Ashournia e
deposicéo) Aliakbar 2009)
Platina Se(IV) Agua de rio 0,01-20 pg L™ 0,004 pg L™ SWASV (Bertolino et al.
2006)
Macroeletrodo SPCE Se(IV) Agua de consumo 10-100 pg L™ 49 pg Lt ASV (300 s de (Kolliopoulos et
deposicéo) al. 2013)
Prata renovavel Se(IV) Aguas 1-10 ug L™ 0,15 pg L™ DPCSV (300sde  (Bas etal. 2014)
superficiais deposicéo)
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5. ANALISE POR INJECAO SEQUENCIAL (SIA)

A ASV e a SCP para a determinacdo de Hg(ll), As(lll) e Se(IV) podem ser
combinadas com técnicas em fluxo, como a andlise por injecdo sequencial, SIA, do inglés,
Sequential Injection Analysis (Ruzicka & Marshall, 1990), como ja foi feito para as técnicas

espectroscopicas para a determinacao de Hg (Leng et al. 2013), As (Jesus et al. 2011).

O sistema SIA (Figura 5) consiste de uma bomba de pistdo ou de seringa, uma unica
linha de transmissdo e uma valvula rotatéria ou seletora. Esta valvula é o componente
principal do sistema, contendo de seis a dez portas, além de uma porta central, que tem acesso
a cada uma das outras com a rotacdo da valvula. A ligacdo da valvula ao sistema de propulsao
de liquidos é feita com uma bobina coletora conectada na porta central da valvula seletora. As
outras portas desta valvula sdo conectadas a reagentes, amostra, padrfes, detector, bobinas
auxiliares, reservatério para acimulo de residuos, etc. Um computador comanda a bomba e a
valvula (para a aspiracdo de determinados volumes de reagentes e amostras no sistema a uma
dada vaz&o) com um software apropriado para controle sincronizado do movimento de ambos,
assim como a aquisicao de dados do detector. Com a reversao do fluxo, a zona de mistura é
bombeada através da bobina de reagdo até a célula de fluxo do detector (Ruzicka e Marshall

1990; da Silva e Masini 2000; Masini 2008).
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Figura 5. Representacao esquematica do sistema de injecao sequencial (SIA) (Masini 2008).

A associacdo com SIA, SIA-ASV ou SIA-SCP, pode melhorar a desempenho das
determinac6es de elementos traco, viabilizando a automacédo, com controle de amostragem e
insercdo de solugbes no sistema (minimizando riscos de contaminacdo de amostras),
proporcionando um menor consumo de solucGes de trabalho. Por consequéncia diminui-se a
geracdo de residuos, como reportado por (Guzsvany et al. 2011), para a determinacdo de
Cd(1n), Pb(I) e zZn(ll) com eletrodos de filme de antimbnio e bismuto sob condicGes

comparaveis tanto para o modo de determinacdo estatico como em fluxo.

A combinacdo das técnicas também é caracterizada pela versatilidade, que permite
atender a diferentes objetivos analiticos, como exemplo, 0 procedimento de troca de meio
realizado em fluxo, originalmente proposto por Ivaska e Kubiak (1997) e aplicado em
trabalhos anteriores (Do Nascimento e Masini 2012, 2014; Do Nascimento e Masini 2016), ou
seja, a troca da solucdo usada na etapa de deposicdo por outra para se efetuar a redissolucao,
pelo bombeamento de uma solugdo de composicdo adequada (pH, concentragdo de tampao,
etc.), que possa conter espécies quimicas que auxiliem no processo de redissolucdo do metal.

Isso contorna a distorcao de sinal causado pela saturacdo dos sitios de adsor¢do na camada de
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difusdo durante a etapa de redissolucdo, no caso de estudos de complexacdo com ligantes
naturais, além de evitar o contato do eletrodo de trabalho com O, atmosférico, 0 que ocorre
quando o processo de troca de meio € realizado manualmente pela troca da cela. Além disso,
as técnicas de injecdo em fluxo ou injecdo sequencial melhoram a precisdo das medidas
voltamétricas, pois a dispersdo controlada e altamente reprodutivel da zona de amostra nas
condicdes de fluxo faz com que o transporte de massa apresente melhor reprodutibilidade do
que a obtida no modo estatico. As medidas sdo mais rapidas levando a uma maior frequéncia
de amostragem. As técnicas em fluxo permitem ainda o monitoramento de processos ou
aplicacdes in situ, dada a portabilidade compativel com a instrumentacdo eletroanalitica

(Yamamoto et al. 2015).
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6. LIGANTES HETEROGENEOS DE OCORRENCIA NATURAL (LHON)

6.1. INFLUENCIA AMBIENTAL

Atualmente é bem conhecido o fato de que a concentracdo total de um elemento ndo é
um parametro adequado para avaliacdo da sua reatividade, biodisponibilidade e toxicidade no
meio ambiente ou em meios bioldgicos. A biodisponibilidade e a mobilidade de metais-traco
em amostras de ambientes aquéticos, solos e sedimentos sdo controlados pela presenca de
ligantes homogéneos e heterogéneos, 0s quais exercem um papel importante ha manutencéo da

vida (Leeuwen & Town 2003; Abate e Masini 2002).

Os ligantes heterogéneos de ocorréncia natural (LHON) recebem essa denominagao
devido a apresentarem tanto heterogeneidade de carater fisico quanto quimico. Essa
classificacdo e heterogeneidade sdo devidas a esses ligantes possuirem caracteristicas comuns
como: massa molar dentro de uma grande faixa de valores (10 -10° g mol™), grande niimero
de sitios ionizaveis de diferentes naturezas quimicas por molécula, elevadas areas superficiais,
elevada capacidade de troca catidnica, fortes propriedades polieletroliticas e polidispersivas e
capacidade de interacbes com ions metalicos. A ultima propriedade € o resultado das demais
caracteristicas, que fazem essa classe de compostos ter alto interesse ambiental e ser tema de
pesquisa em todo o mundo, devido principalmente a sua capacidade de controle da
biodisponibilidade de nutrientes e espécies contaminantes no meio ambiente (Feng et al.

2005).

Os LHON também podem ser classificados quanto a sua natureza quimica como
organicos e inorganicos. Entre os ligantes organicos destacam-se as substancias humicas,
polissacarideos e superficies externas de membranas celulares, cujos sitios de ligacdo a

cations metalicos podem ser constituidos em larga extensdo por grupos carboxilicos e
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hidroxilicos de natureza alifatica ou aromatica, além de grupos amina e sulfidricos, em menor
extensdo. Apresentam heterogeneidade fisica, devido a diferencas de tamanho nas moléculas,
e quimica, gracas a diversidade de sitios de ligacdo, citando-se como exemplo a constituicdo

dominada por grupos carboxilicos e fenolicos, principalmente (Buffle 1990).

6.2. USO TECNOLOGICO

Hoje em dia ha uma crescente demanda por materiais e métodos para remover Hg(ll)
(Banerjee et al. 2015), As(l1l) (Bhowmick et al. 2014) e Se(lV) (Huang 2015) de solugbes
aquosas com o objetivo de tratamento de aguas residuais, ou mesmo para a remediacdo de

ambientes j& contaminados.

Atualmente os processos para a remocgdo de Hg(ll), As(lll) e Se(IV) de solugdes
aquosas podem ser baseados na precipitacdo quimica, coagulacdo, troca idnica, filtracdo em
membrana, eletrélise, osmose reversa, extracdo com solvente, ultrafiltracdo, adsor¢do, entre
outros. (Kolya et al. 2014; Tirk e Alp 2014; Zhou et al. 2014; Huang 2015). Dentre esses
processos, a adsorcdo € a tecnologia mais econdmica, sendo de facil operacdo, oferecendo
flexibilidade para a aplicagcéo e, em muitos casos, resultando em alta qualidade no tratamento
de efluentes (Sharma et al. 2014; Zhou et al. 2014). Em tecnologias de adsorcéo, diferentes
materiais podem ser empregados, como os proprios LHONSs, que s&o materiais muito atrativos

pelas suas caracteristicas (Sharma et al. 2014).
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6.2.1. Argilominerais e modificacdes

A adsorcdo em argilominerais como esmectitas ganhou interesse devido a sua
abundancia no meio ambiente e seu baixo custo. Alguns destes materiais tém uma grande area
superficial (como no caso da montmorilonita), ou alta capacidade de troca catibnica (por
exemplo, a vermiculita). A modificacdo de argilominerais pode ser de origem natural ou
artificial, por processos fisicos ou quimicos. Modificacdes naturais sdo estudadas buscando-se
compreender a mobilidade de elementos traco num dado meio e como a interacdo entre
argilominerais e outras espécies naturais, tais como substancias himicas e fulvicas, também
com propriedades adsortivas, atua nesse processo (Feng et al. 2005; Do Nascimento e Masini
2012, 2014). Modificagdes artificiais sdo exploradas tecnologicamente (Aguado et al. 2005;
Chammui et al. 2014; Wang et al. 2014), tendo-se como objetivo a exploracdo de diferentes
argilominerais e formas de modificacdo destes visando o estabelecimento de tecnologias
alternativas, de baixo custo e eficientes para o tratamento de efluentes industriais, ou também
para o desenvolvimento de tecnologias para pré-concentracdo de ions (Dias Filho e Do Carmo

2006).

A vermiculita € um argilomineral comumente usado em processos de adsor¢do. E um
argilomineral de classe 2:1, Figura 6, com cargas permanentes negativas geradas pela
substituicdo isomorfica de Si(1V) por Al(l1), principalmente nas folhas tetraédricas (McBride
1994). Estas cargas negativas sdo contrabalancadas por Na*, Ca®* e Mg®* (presentes no espaco
interlamelar) e conferem elevada capacidade de troca cationica para o material. A adsor¢éo de
cations metalicos pela vermiculita ocorre principalmente por troca catidnica interlamelar,
onde ions interagem com as cargas negativas permanentes presentes, mas também atraves da
formacgéo de complexos de esfera interna ou externa que envolvam grupos Si-O e Al-O nas

bordas de particulas minerais (Brigatti et al. 2005).
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Figura 6. (A) Estrutura cristalina para argilominerais do tipo 2:1 (Silva Junior 2007); (B)
Espacamento basal de um argilomineral (Paiva et al. 2008).

A vermiculita pode ser utilizada na sua forma natural (Dos Anjos et al. 2014), ou
depois de uma modificacdo quimica ou fisica para melhorar a sua afinidade e/ou seletividade
para um dado adsorbato ou classe de adsorbatos (Abate e Masini 2005; Konya e Nagy 2011).
Devido a presenca de grupos silandis e alumindis reativos na estrutura da vermiculita, assim
como os cations interlamelares trocaveis, a modificacdo quimica pode ser através de ligacédo
covalente ou da troca ibnica, possibilitando a introducdo de compostos organicos ou
inorganicos na estrutura destes argilominerais (Nam e Gomez-Salazar 2003; Zhou et al.

2014).

A modificacdo pode melhorar a capacidade de adsorcdo da vermiculita para Hg(ll),
assim como para As(I1l) e Se(IV). Como exemplo, uma das formas de modificacdo é baseada
na insercdo de compostos que apresentam o grupo sulfidrila (R-S-H), os quais apresentam
grande afinidade com ions desses elementos. Exemplos sdo os trabalhos de Nam e Gomez-
Salazar (2003) com ceramica organofilizada, Aguado et al. (2005) para silica mesoporosa e
Guerra et al. (2009) que modificou esmectita com o reagente sililante
3-mercaptopropiltrimetoxisilano, sendo todos os trabalhos visando a remogéo de Hg(ll) de

amostras aquosas.
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6.2.2. Biomassa

Outras estruturas moleculares consideradas reguladoras da biodisponibilidade de ions
potencialmente tdxicos sdo superficies biologicas, que possuem CcOmMpOStos Ou Qgrupos
funcionais que podem interagir com espécies contaminantes (Buffle 1990). Esses processos
podem ser chamados biossorcdo e podem envolver diferentes tipos de biomassa - espécies
de bactérias, algas, fungos e leveduras — as quais podem e vem sendo utilizadas para o
desenvolvimento de metodologias de baixo custo e com alta eficiéncia para a remocédo de ions
contaminantes de meios aquosos, chamados de processos de biorremediacdo. Esses processos
sdo uma alternativa aos processos de adsorcdo convencionais, e, portanto, muitos
pesquisadores tem explorado o uso de diferentes tipos de biomassa, como fungos, bactérias ou
algas, ativos ou mortos (Tang et al. 2011) para o desenvolvimento de tecnologias de
remediacdo mais baratas e efetivas (Bayramoglu et al. 2006; Sari e Tuzen 2009). Como
exemplos, temos os diferentes trabalhos descritos por Hashim et al. (2011) empregando varios
tipos de biomassa para remediacdo de &guas subterraneas contaminadas com metais

potencialmente toxicos.

Dentre as diferentes biomassas disponiveis, as algas tém elevadas capacidades de
biossorcdo de ions metalicos porque sua parede celular é constituida por uma estrutura fibrosa
e amorfa resultante da incorporacdo de varios polissacarideos e proteinas contendo grupos
amino, carboxilico, fendis, hidroxido, fosfato, sulfidrilico, entre outros, que complexam esses
ions metalicos, (Tuzin et al. 2005; Bayramoglu et al. 2006). Os beneficios do uso das
microalgas como tecnologia de biorremediagédo séo a rapida concentracdo de metais, uso sem
riscos ao meio ambiente, baixo custo, reusabilidade/reciclabilidade, réapida taxa de

crescimento (comparada com plantas superiores), aplicabilidade a ambientes contendo de
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baixa a alta concentracdo de espécies metalicas, alta eficiéncia de remocdo de metais e alta

seletividade (Kumar et al. 2015).

Dessa forma, ha o interesse no estudo de biossorcéo de ions metalicos por microalgas,
pelo fato destas desempenharem um papel no controle de concentracdo de espécies metélicas
em meios aquaticos. Inthorn et al. (2002) usaram uma grande variedade de espécies de
microalgas para a remogédo de Cd, Pb e Hg de meio aquoso. Diferentes trabalhos usando
microalgas imobilizadas para a remoc¢do de poluentes de efluentes sdo descritos por De-
Bashan e Bashan (2010) com énfase aos aspectos praticos da aplicacdo desse tipo de
tecnologia de remediacdo. Suresh Kumar et al. (2015) cita uma grande variedade de trabalhos
com diferentes espécies de algas usadas para a remocao de metais potencialmente téxicos com
foco nos fatores bidticos e abiodticos que afetam a remocdo, estratégias de utilizacdo e as
tecnologias de remediacdo baseadas em algas atualmente em uso. J& Abinandan e
Shanthakumar (2015) discutem as chances e oportunidades da aplicagédo das microalgas para

o tratamento de efluentes mencionando diferentes tipos de aguas e uso para este proposito.

Dentre as algas unicelulares, a microalga Chlamydomonas reinhardtii, neste contexto,
ganha grande destaque devido sua ampla tolerancia a metais potencialmente toxicos como
cobre, zinco, chumbo, cobalto, niquel, mercurio, prata e ouro (Tizun et al. 2005). Essa
microalga vem sendo utilizada amplamente como organismo modelo para homeostase
metalica, resposta de estresse induzido por metais e na area de ecotoxicologia (Elbaz et al.

2010).

A Chlamydomonas reinhardtii € uma alga verde unicelular eucaridtica pertencente ao
filo Chlorophyta. Esta espécie de alga pode ser encontrada ao redor do mundo no solo, aguas
doces, oceanos, e, as vezes, na neve e no topo de montanhas. A microalga possui um volume

quando totalmente crescida de aproximadamente 56,05 pm?®. Tem o formato eliptico e seus
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flagelos sdo claramente definidos nos lados frontal e traseiro que permitem a sua
movimentacao e reproducdo. Possui uma parede celular e um cloroplasto, onde esté o aparato
fotossintético no qual ocorrem processos metabolicos criticos, Figura 7 (Harris 2001). Os
mecanismos de biossor¢do sdo divididos em 2 processos: (1) incluem mecanismos ndo-
metabolicos como as interagdes ibnicas e formacgdo de complexos entre 0s ions metalicos e 0s
grupos funcionais presentes na parede celular; (2) processo dependente do metabolismo que
envolve o transporte dos ions metalicos através da membrana celular e posterior acumulacao
na célula por meio da ligacdo com compostos intracelulares, tais como as fitoquelatinas,
dando assim possibilidade a diferentes mecanismos de interacdo, como ligacdo covalente,

reacOes redox, dentre outros (Kumar, 2015).

Figura 7. llustracdo da estrutura da célula da Chlamydomonas reinhardtii. N = ndcleo central,
Nu = nucléolo, F = flagelo, C = cloroplasto, E = fotorreceptor, P = pirenoide contendo amido,
M = mitocbndria, G = vesiculo de Golgi, S = granulos de amido, V = vacutolos (Harris 2001).
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7. OBJETIVOS

7.1. OBJETIVOS GERAIS

Desenvolver métodos de andlise por injecdo sequencial com deteccdo eletroquimica
(SCP ou SWASV) para a determinacao de Hg(ll), As(l11) e Se(1V). Aplicar esses métodos para
avaliar a remocao dos mesmos metais e metaloides por ligantes/adsorventes heterogéneos e
microalgas, de maneira a se efetuar, quando possivel, a determinacdo da fracao labil em solucao
na presenca do ligante, sob condicdes de pH e forca ibnica que simulem condi¢cdes ambientais

ou nas condicdes que melhor favoregam os processos adsortivos.

7.2. OBJETIVOS ESPECIFICOS

- Desenvolver métodos automatizados em SIA com deteccéo eletroquimica (SCP ou SWASV),
usando sensores impressos ou eletrodo planar de Au, para a determinacgéo de Hg(ll), As(ll) e
Se(IV), buscando a situacdo de compromisso entre sensibilidade e frequéncia de amostragem

apropriada para estudos de adsorgao.

- Avaliar comparativamente as técnicas de deteccdo SWASV e SCP em termos de sensibilidade,

linearidade e viabilidade para estudos de adsorcéo de Hg(ll).

- Modificar a vermiculita com compostos organicos contendo o grupamento sulfidrila, como a
L-cisteina, cisteamina e o reagente sililante 3-mercaptopropiltrimetoxisilano. Intercalar a

vermiculita com poli-hidroxi-cations de Fe(lll).
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- Estudar comparativamente a adsorcéo/dessorcdo em termos de capacidade e constante de
adsorcdo, cinética de interacdo, seletividade e efeitos do pH e da forca i6nica na adsorcdo de

Hg(Il) pelas vermiculitas modificadas com tiois.
- Avaliar a vermiculita intercalada por poli hidroxi-cations de Fe(l11) para a adsorcéo de Se(1V).

- Estudar a biossorcédo de Hg(Il) e As(I11) pela microalga Chlamydomonas reinhardtii efetuando
as determinacbes diretamente na presenca das células visando avaliar a labilidade dos

complexos formados.
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8. PARTE EXPERIMENTAL

8.1. REAGENTES E INSTRUMENTACAO

As concentragdes de Hg(ll) (livre e labil) foram determinadas por
cronopotenciometria de redissolucdo (SCP) usando um potenciostato PalmSens (Palm
Instrumento BV, Houten, Holanda) e o software PSTrace 2.4 para controle de instrumentos e
aquisicdo de dados. A célula de fluxo eletroquimica foi montada com o sensor impresso
comprado da PalmSens, e consistiu de um eletrodo de trabalho de filme de Au
(4rea de 7,06 mm?), um pseudo-referéncia de Ag e um contra eletrodo de grafite (Laschi et al.
2006). A manipulacédo das solucdes foi realizada no sistema de analise por injecdo sequencial
utilizando instrumentos e procedimentos descritos em outros trabalhos (Do Nascimento e

Masini 2012, 2014).

Os experimentos de adsorcdo/dessorcdo em batelada foram feitos em um agitador
orbital termostatico da Marconi (Piracicaba, SP, Brasil), modelo MA-832, com temperatura
fixada a 25,0 + 0,5 °C. Salvo indicagdo em outro local, todos 0s experimentos de
adsorcdo/dessorcdo foram feitos em tubos de centrifuga de polipropileno da Cornning®
(capacidade de 15 mL), que foram acomodados na posi¢do horizontal no interior do agitador.
As suspensdes foram filtradas através de filtros de seringa de 0,45 mm (Minisart®, Sartorius

Stedim Biotech GmbH, Alemanha).

Determinages de enxofre foram feitas por espectrometria de emissdo 6tica por plasma
indutivamente acoplado (ICP OES) usando um instrumento Spectro Arcos (Spectro
Analytical Instruments GmbH, Kleve, Alemanha) apds a digestdo das amostras com HNO3
concentrado a 80 °C em sistema fechado em um bloco digestor. Espectros de Infravermelho

(IR) por transformada de Fourier foram obtidos em um Espectrémetro Perkin Elmer-Frontier
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usando pastilhas de KBr na faixa espectral de 4000 a 400 cm™ com resolugdo de 1 cm™.
Andlises elementares foram feitas com um analisador elementar da Perkin Elmer 2400 series

Il (Waltahn, MA, EUA).

Microscopia eletronica de varredura (MEV) foi feita com um instrumento Fesem Jeol
JSM-740 1F (Jeol Ltda, Téquio, Japao). Experimentos de difracdo de Raio-X (XRD) foram
feitos em um instrumento Rigaku Miniflex usando uma fonte de radiagdo Cu Ka em voltagem
= 30kV, corrente = 15 mA, fenda de espalhamento = 4,2° e fenda de recepcdo = 0,3 mm.
Modo continuo de escaneamento foi usado a uma velocidade = 1,000° min™, amplitude de

amostragem = 0,020° e faixa de escaneamento de 2 a 50,000°.

Todos os reagentes foram de grau analitico e procedéncia Merck (Darmstadt,
Alemanha) e Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, EUA). Cisteamina (CTA), L-cisteina (CYS) e
3-mercaptopropiltrimetoxisilano (3-MPS) foram adquiridos da Sigma-Aldrich. Acido
cloridrico Suprapur® da Merck Millipore (0,050 mol L™) foi utilizado como transportador no
procedimento de SIA, e para condicionar as solucdes de Hg(ll) ap6s os processos de
adsorcao/dessorcdo. As curvas de calibracdo para quantificacdo de Hg(ll) foram construidas
com solucdes preparadas por diluicdo adequada de uma solucéo padrdo 1000 mg L™ para ICP
(em 10% v v* HNOs) da Merck (Rio de Janeiro, Brasil). A determinacio da rea superficial
total foi feita com éter monoetilico de etilenoglicol (EGME) da Merck. O meio de adsor¢édo
foi tamponado a pH 6,0 + 0,1, utilizando &cido 2- (N-morfolino) etanosulfénico (MES) da
Sigma-Aldrich. Um medidor de pH E-654 da Metrohm (Suica) foi utilizado para medi¢des de
pH, equipado com um eletrodo combinado de vidro da Metrohm (Ag/ AgCl, KCI 3 mol L™,
saturado com AgCI) calibrado com tampdes de pH 4 e 7. A forca ibnica foi ajustada com
NaNOj3 de grau analitico da Merck. Outras solucdes utilizadas neste trabalho foram: NaNO;
0,50 e 2,0 mol L™; HCI 0,050 e 1,0 mol L™ (Suprapur®); HNO5 0,10 e 1,0 mol L™; acetato de

amodnio 1,0 mol L™; NaOH 0,10 e 3,0 mol L™ etanol 95% (v v''). As solucBes foram
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preparadas com agua de alta pureza, destilada num destilador de vidro (Marconi, Piracicaba,
SP, Brasil) e desionizada (resistividade > 18 MQ c¢cm) em um equipamento Simplicity 185
equipado com uma lampada UV da Millipore (Billerica, MA, EUA). As solucdes empregadas
para formacdo do meio de cultivo das microalgas foram a mistura da solucdo de Beijerinck,
TAP (tris-acetato-fosfato) e de micronutrientes, com os preparos detalhadamente escritos na
secdo 8.3. Foi utilizada uma bomba peristaltica (Watson-Marlon, 403U/C8) nos experimentos

descritos na secéo 8.2.8.

8.2. VERMICULITA

A vermiculita bruta da mina Massapé (Paulistana, PI, Brasil) foi moida com almofariz
e pistilo, e peneirada. Uma fracdo granulométrica entre 212 e 300 um foi escolhida para os
estudos de adsorcdo. Esta amostra peneirada (80 g) foi tratada com HCI 1,0 mol L™ (250 mL)
durante 3 h. A suspensao foi centrifugada (15 min, 3000 rpm) e a fase solida foi lavada com
4gua desionizada até a 4gua de lavagem n&o apresentar cloreto detectavel (<10®° mol L) (Do
Nascimento e Masini 2014), o que foi verificado por meio de reagdo com solucéo de AgNO; 2
mol L™ (em HNO; 0,1 mol L™). Para obter a vermiculita homoidnica em Na*, a forma
protonada foi tratada com 250 mL de NaNOs 1 mol L™ durante 24 h, sob agitacdo continua. A
vermiculita homoi6nica em Na* (Na-VT) foi lavada com agua desionizada, filtrada através de

membrana 0,45 um, e seca em estufa a vacuo a 45 °C até massa constante.
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8.2.1. Modificacdo com cloridrato de cisteamina (CTA) e L-cisteina (CYS)

Quantidades adequadas de CYS e CTA (cujas caracteristicas estdo apresentadas na
Tabela 1) foram adicionadas a uma dispersdo de Na-VT (10,0 g de Na-VT em cerca de 70 mL
de &gua), ajustada para pH 6,0 pela adicdo de NaOH ou HNO3;. As massas de CYS e CTA
foram calculadas para proporcionar uma razdo molar 1: 1 entre o tiol e a CTC (Capacidade de
Troca Cationica) da Na-VT (1,154 + 0,006) mmol g™*. A dispersio foi agitada num agitador
orbital (180 rpm, 25,0 = 0,5 ° C) durante 72 h, o tempo necessario para que 0 Sistema
atingisse o equilibrio, o que foi verificado pela determinacdo da concentracdo de tiol livre em
uma aliquota da solucdo em contato com a vermiculita. Esta determinacdo foi feita em
intervalos de 24 h por meio de analise por injecdo em fluxo com deteccéo espectrofotométrica

(Chagas et al. 2009).

As fases solidas das dispersbes foram decantadas e a solucédo foi rejeitada. Os sélidos
foram lavados com porcdes de 50 mL de dgua desionizada (trés vezes) sob agitacdo durante 5
minutos, rejeitando as aguas de lavagem. Depois disso, os materiais foram secos a vacuo
(40 °C) até peso constante. Os materiais resultantes foram nomeados como CYS-VT e CTA-

VT para as vermiculitas trocadas com L-cisteina e cisteamina, respectivamente.

8.2.2. Modificacdo com 3-mercaptopropiltrimetoxisilano (3-MPS)

A modificacdo de Na-VT com 3-MPS (Tabela 7) foi baseada no procedimento de
Guerra et al. (2009). Em resumo, 5,0 g de Na-VT foram dispersos em tolueno isento de agua

(seco com MgSQ, anidro, 1,5 g para 100 mL), seguido pela adi¢do de 5,0 mL de 3-MPS. A



68

dispersdo foi continuamente borbulhada com N, dentro de uma garrafa de lavagem de gas e
aquecida até ao ponto de ebulicdo de tolueno durante 3 h. O tolueno foi descartado e o0s
solidos foram lavados com porcGes de 10 mL de tolueno e em seguida com acetona (3 vezes
com cada solvente). Finalmente, o material foi seco em vacuo a 40 °C por 12 h, e o material

resultante foi denominado 3-MPS-VT.

Tabela 7. Substancias contendo tiol, usadas para modificar a Na*-vermiculita (Na-VT).

PKa
Organotiol Estrutura Massa I\/I_(lnlar Carboxilico Tiol Amino
(g mol™)
CYS? Q 121,15 1,71 8,33 10,78
HS,\)&OH
NH
b
CTA HZN\/\SH 77,15 - 8,19 10,75
3-MPS° OCHjg 196,34 - _d -
/\/—Sli—OCHg
HS OCHgz

® L-cisteina, ° cisteamina, ° 3-mercaptopropiltrimetoxisilano, ° n&o ha pKa reportado ao grupo
tiol de 3-MPS em meio aquoso.

8.2.3. Modifica¢do com poli-hidroxi-cations de Fe(l11)

A vermiculita modificada por poli-hidroxi-cations de Ferro(lll) foi baseada no
procedimento de Abate e Masini (2005). Numa primeira etapa foi feita a preparacdo da
dispersdo de intercalacéo de Fe(I11), pela adicdo de 50 mL de soluc&o de NaOH 0,40 mol L™ a
50 mL de FeCl; 0,4 mol L™ a uma vazdo de 1,0 mL min* usando uma bomba peristaltica. O
meio de reagdo foi mantido sob aquecimento e agitacdo enquanto a solucdo de NaOH foi
bombeada, promovendo uma razéo molar de [OH]:[Fe(l11)] de 1:1. A solucdo foi mantida a

50 °C por 48 h. Em seguida, a dispersdo de Na-VT (Na-VT em 100 mL de &gua desionizada,
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para auxiliar na mistura) foi aquecida a 50 °C e a solucdo de intercalacédo foi adicionada a uma
vazdo de 1,0 mL min™, sob forte agitacdo e a uma proporcéo de 10 mmol de Fe(111) por grama
de Na-VT. A suspensdo foi deixada em repouso por 72 h. Por fim, a fracdo liquida foi
descartada e a fracdo solida lavada 3 vezes com agua desionizada para a remocao do excesso
de Fe(lll) e seca em vacuo a 40 °C por 12 h, resultando no material denominado como

FeOH-VT.

8.2.4. Caracterizacdo da Na-VT, CTA-VT, CYS-VT e 3-MPS-VT

Os procedimentos para a determinacdo da capacidade de troca catiénica (CTC) e da
area superficial total (AST) da Na-VT foram previamente descritos nos trabalhos de Hesse

(1971) e Chlou e Rutherford (1993), respectivamente.

8.2.5. Cinética de Adsorcao

Para estes experimentos envolvendo Na-VT, CYS-VT, CTA-VT e 3-MPS-VT, 250
mL de uma solugdo de Hg(ll) 1,0 umol L, tamponada a pH 6,0 com tamp&o MES 0,01 mol
L em NaNOs; 0,050 mol L™* foi agitada continuamente com uma barra de agitacdo
magnética. A esta solucdo foi adicionado 0,625 g do adsorvente, sob agitacdo continua, e
foram amostradas aliquotas de 2,0 mL, depois de 0, 5, 15, 30, 60, 120 minutos de tempo de
contato. As aliquotas foram filtradas e acidificadas para gerar solucées finais a 0,050 mol L™

de HCI (usado como eletrélito suporte). O mesmo procedimento foi adotado para o
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experimento envolvendo Se(IV) e FeOH-VT, acondicionadas em pH 6,0 por adi¢do de NaOH
em NaNO; 0,050 mol L™ e com acidificacdo do meio para 0,10 mol L™ de H,SO,. O método

SIA-SCP foi usado para determinar as concentracdes de Hg(ll).

8.2.6. Quantidade de adsorvente

Quantidades de adsorventes de 25, 50, 75 e 100 mg foram pesadas em tubos de
centrifuga (n = 3). Aliquotas de 10 mL de solucéo de Hg(ll) 0,70 umol L™ condicionadas a
pH 6,0 (tampdo MES 0,010 mol L™ em NaNO3 0,050 mol L™) foram adicionadas aos tubos,
que foram fechados e agitados em um agitador orbital (25,0 + 0,5 °C) durante 2 h. Ap6s o
tempo de contato, as dispersdes foram filtradas e acidificadas para gerar solucdes finais a
0,050 mol L™ em HCI. Os experimentos envolvendo Se(IV) e FeOH-VT foram similares, mas
usando solucdes de Se(IV) 20 umol L™ (acondicionadas em pH 6,0 por adicdo de NaOH em
NaNOj3 0,050 mol L) e com acidificacdo a 0,10 mol L™ de H,SO4. O método SIA-SCP foi
usado para determinar as concentragdes de Hg(Il), enquanto o SIA-SWASYV foi usado para a

determinar as concentracdes de Se(IV).

8.2.7. Isotermas de Adsorcao

Quantidades de 25 mg dos adsorventes foram tratados com solugbes de Hg(ll) de
concentracdes variando de 1 a 100 umol L™ em NaNO3 0,050 mol L™ a pH 6.0 (0,010 mol L™

de tampdo MES). As dispersdes foram agitadas durante 2 h (250 rpm, 25,0 £ 0,5 ° C) e, em
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seguida, filtradas em membranas de 0,45 um de porosidade. As solucdes resultantes foram
acidificadas a 0,050 mol L™ de HCI. Para avaliar as taxas de dessorcdo em condicdes acidas,
0s residuos nos tubos de ensaio foram tratados com 10 mL de HCI 0,050 mol L™ por 2 h a
25,0 £ 0,5 °C, e por fim, as solugbes foram separadas por filtracdo e posteriormente

analisadas para determinacdo das concentra¢des de Hg(Il) pelo método SIA-SCP.

Para avaliar o efeito do pH sobre a adsorcéo, experimentos semelhantes foram feitos
ajustando o pH da suspenséo para valores de pH de 2,0, 4,0, 6,0 e 8,0 por adi¢do de solucdes
de NaOH ou HNOj;. Todas as soluces foram preparadas em NaNO; 0,050 mol L™ para
manter constante a forca i6nica. O efeito da forca ionica foi avaliado em pH 6,0 usando
solucdes de NaNO3 0,050, 0,25 e 1,0 mol L™. Estes experimentos para avaliar o efeito do pH e
da forca idnica tiveram concentracdes iniciais de 10,0 pmol L™ de Hg(l1), massa adsorvente
de 25,0 mg e o volume final de 10,0 mL. Para corrigir a adsor¢do de espécies de Hg(Il)
(Hg(OH),, Hg-MES) em tubos de centrifuga de polipropileno, ou precipitacdo de HgO,
solugdes padrdo de Hg(ll) foram tratadas de modo semelhante ao descrito para os estudos de
adsorcéo (condicdes de pH, forca idnica, tempo de agitacdo e temperatura), mas na auséncia

dos adsorventes.

Para os experimentos de adsorcdo entre Se(IV) em FeOH-VT, procedimentos
similares aos descritos para Hg(ll) foram realizados, mas usando-se concentracGes iniciais
variando de Se(IV) de 1 a 400 pmol L™ e acidificacdo a 0,10 mol L™ de H,SO,. Para avaliar
as taxas de dessorcéo, os residuos nos tubos de ensaio foram tratados inicialmente com 10 mL
de NaNO3 0,050 mol L™ por 2 h a 25,0 + 0,5 ° C, e por fim, as solucdes foram separadas por
filtracdo e posteriormente analisadas para determinacdo das concentragdes Se(lV). A
dessorcdo foi avaliada em meio H,SO,4 0,10 mol L™, adotando-se 0 mesmo procedimento.
Para avaliar o efeito do pH sobre a adsorgéo, os valores de pH investigados foram 4,0, 5,0, 6,0

e 10,0. O efeito da forca idnica foi avaliado em NaNOj; 0,050, 0,25 e 1,0 mol Lt A
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concentracdo inicial de Se(IV) em ambos os experimentos (pH e forca idnica) foi de

5,0 umol L™

A seletividade do material FeOH-VT foi avaliada por experimentos similares aos de
adsor¢do, entretanto foram usadas concentragdes iniciais de Se(IV) de 5,0 umol L™ na
presenca individual de espécies como Cd®*, Pb*, Cu**, As**, Ca?*, Mg®* (5,0 pmol L) e CI,
PO, e SO, (1,0 mmol L™). O método SIA-SWASV foi utilizado para determinar as

concentracdes de Se(IV)

8.2.8. Colunas de Adsorgéo

Tubos de polieteretercetona (PEEK) (50 mm de comprimento x 2 mm de diametro
interno) foram preenchidos com os materiais adsorventes (cerca de 180 mg) e ligados ao
sistema de fluxo continuo esquematizado na Figura 8. Primeiramente, os canais de fluxo
foram cuidadosamente preenchidos com &gua desionizada e HCI 0,050 mol L™ para remover
as bolhas de ar da coluna e da célula de fluxo eletroquimica. Em seguida, o fluxo foi
interrompido e o canal preenchido com agua desionizada foi imerso na solucdo de Hg(ll) 100
umol L. A bomba peristaltica foi ligada simultaneamente com a aplicacdo do potencial de
reducdo de 0 V no sensor impresso. As solucdes foram bombeadas (0,6 mL min™) até que a
coluna fosse saturada com Hg(ll), ou que um aumento sistematico da corrente de reducao
medida pelo potenciostato fosse observada. A partir da curva de breakthrough obtida, a
capacidade de adsor¢do dos materiais foi estimada ap0os se descontar o volume morto do canal

correspondente a solucéo de 100 pmol L™ Hg (11).
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BP

Potentiostato

0,050 mol L* HCI
CEF R

100 pmol L™ Hg(ll) Coluna

Figura 8. Sistema de fluxo continuo para avaliacdo das colunas de adsorcdo. BP = bomba
peristaltica (vazio = 0,6 mL min” em cada canal); CEF = cela eletroquimica de fluxo
(deteccdo amperométrica a 0 V vs. referéncia de Ag/AgCI); R = descarte de residuos.

8.3. Chlamydomonas reinhardtii

O meio de cultivo da microalga Chlamydomonas reinhardtii consiste de uma mistura
de 6,25 mL da solucdo de Beijerinck, 6,25 mL da solucdo de Tri-acetato-fosfato (TAP) e 250
pL da solucdo de metais para o preparo de 1 L de solugdo de cultivo. A solucdo Beij foi
preparada pela dissolucdo de 16 g de NH,CI, 4 g de MgSO,4-7H,0 e 2 g de CaCl,-2H,0 em
1L de agua desionizada. A solucdo TAP foi feita pela dissolucdo de 97 g de tris(hidroximetil)-
aminometano, 40 mL de tampdo fosfato H,PO,/HPO,> (em concentracdes de 0,4 e
0,6 mol L*, respectivamente) e com pH ajustado a 7,0 (pela adicdo de &cido acético
concentrado) em 1 L de agua desionizada. A solucdo de metais consistiu na dissolucdo de
11,4 g de H3BO;3, 22 g de ZnS0O,.7H,0, 5 g de MnCl,.4H,0, 5 g de FeSO,4.7H,0, 1,6 g de
CoCl,.6H,0, 11 g de (NH4)sM070,4.4H,0 e 50 g de Na,.EDTA.2H,0, em um 1 L de agua
desionizada). As solucbes de nutrientes e tampé&o, as vidrarias e os demais materiais usados

para o cultivo, foram esterilizados em autoclave (Phoenix, AV-50) (Harris 1989).

A solucdo do meio de cultivo (ap6s 24 h da preparacéo para atingir o equilibrio) foram
acrescidos cerca de 10 mL da solugcdo estoque da microalga (preparada sob mesmas

condi¢des, mas num volume de 500 mL, usada exclusivamente para o preparo de novos
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cultivos). A solucéo foi mantida em uma incubadora com temperatura controlada (Marconi,
MA-403) a 20° C e com luminosidade ajustada a 350 pE m™ s, com ciclo claro/escuro de 12
h, por cerca de 4-7 dias para que fosse atingida a fase exponencial do crescimento

populacional das algas.

Ap0s o tempo de crescimento, entre 250 e 500 mL da suspensdo das microalgas foram
submetidos a uma primeira etapa de centrifugacéo a 2737 x g a 10 °C por 10 min, para a
remoc¢do do meio de cultivo. A biomassa (fragdo solida) foi recolhida em um Unico tubo de 50
mL e lavada com 3 porcdes de 30 mL de NaNO3 0,010 mol L™ para remogéo das substancias
provenientes do meio de cultivo. Apds isso, a biomassa foi dispersa em 30 mL de NaNOs
0,010 mol L, na suspensdo usada para a contagem, caracterizacéo e controle de forca inica

nos experimentos de adsorcao.

Para a contagem das células de microalgas, 1,0 mL da suspensdo concentrada foi
adicionado a um tubo de 15 mL, junto a 1 mL de lugol (mistura de 1, 1% e KI 2%) e o volume
final foi ajustado a 10 mL. Essa solucdo foi usada para preencher uma cdmara de contagem do
tipo Fuchs Rosenthal (Labor Optik), e a contagem das células foi feita em 16 subareas da
camera usando um microscopio (Bioval). Os valores das contagens dessas 16 areas foram
somados e multiplicados por um fator de 5000 para se obter a concentragdo em células mL™?, a
qual foi convertida para células L™ (levando-se a diluicdo ocorrida), a ser usada nos

experimentos de biossorcao.
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8.3.1. Caracterizacéo

As microalgas lavadas (9,6 mg, o que corresponde a 20 mL de cultura de células
contendo (4,0 + 0,4)x10° células L) foram suspensas em 20,0 mL de NaNO3 0,050 mol L™
em um recipiente de titulacdo termostatizado (25,0 £ 0,2 °C). Esta suspensao foi acidificada
com 2,0 mL de HCI 0,10 mol L™ padronizado (em NaNO; 0,050 mol L) para protonar os
grupos superficiais ionizaveis (observacdes por microscopia o6tica evidenciaram que nenhuma
ruptura das paredes celulares ocorreu como consequéncia da acidificacdo). Depois de o
sistema atingir o equilibrio térmico, a titulacdo foi realizada por adicdo de pequenos
incrementos de NaOH 0,10 mol L™ (em NaNO; 0,050 mol L™) padronizado para promover a
variacdo do pH de 3 a 11 em intervalos de cerca de 0,1 unidades de pH. Os dados obtidos,
volume de NaOH e p°H (pH em termos de concentracdo de fons de hidrogénio), foram
tratados matematicamente utilizando as fungdes de Gran modificadas que forneceram a
concentracdo e o pKa dos sitios ionizaveis na superficie das microalgas (Maguerroski et al.

2013).

8.3.2. Experimentos de Cinética

Para estes experimentos, 100 mL de uma solugdo concentrada de microalgas com uma
concentracdo de 4,0x10° células L™ (ou 0,01387 g de biomassa) em meio idnico de NaNOs;
0,050 mol L™ foi agitada continuamente com uma barra de agitacdo magnética. A esta
solucdo foi adicionado volume adequado da solucdo de Hg(ll) 200 pmol L™ (com pH
previamente ajustado a 6,0 com NaOH), afim de gerar uma concentragdo de 20,0 pmol L™

Foram amostradas aliquotas de 500 pL da suspenséo resultante depois de 0, 2, 5, 10, 20, 60,
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90 e 180 minutos de tempo de contato pelo sistema SIA e foram logo em seguida analisadas
para determinar a soma das concentracgdes livre e labil de Hg(Il). Para As(lll), o experimento
foi feito em 500 mL de suspensdo de microalgas na concentracdo de 1,0x10° células L™ (ou
0,045 g de biomassa) e a uma concentracio de As(Ill) inicial de 7,0 pumol L™. Foram
amostradas aliquotas de 3.000 pL da solucéo resultante depois de 0, 5, 10, 15, 30, 60, 90, 120
e 180 minutos de tempo de contato. Estas foram filtradas em membranas de 0,20 um de
porosidade e acidificadas a 0,50 mol L™ de HCI para a determinacéo de As(111) pelo método

SIA-SWASV.

8.3.3. Quantidade de biossorvente

Quantidades de biossorvente de 0,225, 0,450, 0,900, 1,80 e 3,60 mg (correspondentes
a concentracdes variando entre 5x10° e 8x10° cel L™) foram adicionadas em tubos de
centrifuga. A forca idnica foi ajustada a 0,050 mol L™ com NaNO; e a concentragdo inicial de
Hg(II) foi 15,0 pmol L™, Os tubos foram fechados e agitados em um agitador orbital (25,0 +
0,5 °C) durante 2 h. Ap6s o tempo de contato, as solucdes foram analisadas para a
determinacdo da concentracdo residual de Hg(ll). Nos experimentos com As(I11), ha distincdo
nas quantidades de biomassa que foram 0,045, 0,090, 0,180, 0,360 e 0,720 mg
(correspondentes a concentracdes variando entre 1x10° e 1,6x10™ cel L™), bem como na
concentracéo inicial de As(111), que foi de 10 umol L™. Estas suspensdes foram filtradas em
membranas de 0,20 um de porosidade e acidificadas a 0,50 mol L' de HCI para a

determinacéo de As(III).
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8.3.4. Isotermas de Biossorcéo

Volumes da solugdo concentrada de microalgas para gerar uma concentracdo de 4x10°
cel L foram tratados com solugdes de Hg(I1) de concentrages variando de 5 a 500 umol L™
em NaNO; 0,050 mol L™ a pH 6,0 (com todas as solucdes previamente ajustadas em pH 6,0).
As solucBes foram agitadas durante 2 h (250 r.p.m., 25,0 £ 0,5 °C) e, em seguida, analisadas
para determinacdo das concentracBes de Hg(ll), que foram determinadas diretamente na
solucdo e apos filtragdo em membranas com porosidade de 0,20 um. Para avaliar o efeito da
forca ibnica e do pH sobre a biossorcdo, experimentos semelhantes foram feitos, mas
ajustando a concentracdo de NaNOj3 para 0,10; 0,50 e 1,0 mol L™ e o pH das solucées para
4,0; 5,0 e 6,0. Todas as solugdes foram preparadas em NaNO; 0,050 mol L™ para manter

constante a forca idnica.

Os experimentos de biossorcdo envolvendo As(lIl) diferiram na concentracdo de
microalgas usada, 1x10° cel L™, e com solucdes de As(l11) com concentracdes variando de 1 a
13 pmol L. Para avaliar o efeito do pH, experimentos de adsorcdo similares foram
realizados, mas com uma concentracéo fixa de As(l11) de 8 pmol L™ para os pH de 4,0; 5,0;
6,0 e 7,0, enquanto que para avaliar a forca idnica, uma concentracdo fixa de As(Ill) de 7

umol L™ foi adotada.
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8.4. SISTEMA SIA-SWASV E SIA-SCP

8.4.1. Determinacéo de Hg(Il)

Medidas voltamétricas e cronopotenciométricas foram realizadas em um potenciostato
PalmSens (Palm Instrument BV, Houten, Holanda) usando o software PSTrace 2.4 para
controle de instrumentos e aquisicdo de dados. A célula de fluxo (Figura 9B) foi montada
usando o sensor impresso da Universidade de Florenca, SPGE (do inglés, Screen Printed
Gold Electrode), Figura 9A, composto por um eletrodo de trabalho de ouro (area de 7,06 mm?
e 450 mm de espessura), um eletrodo de pseudo-referéncia de Ag e um contra-eletrodo de

grafite (Laschi et al. 2006) para as determinacdes.

Trabalho
(Au) pseudo-
Auxiliar 2 referéncia

©) (Ag)

A)

Figura 9. Sensor impresso (A) e seus respectivos eletrodos de trabalho (Au), auxiliar (C) e de
pseudo-referéncia (Ag) e (B) o sensor impresso acoplado a célula de fluxo.

A manipulacdo das solugdes foi feita por meio de um sistema de injecdo sequencial
FlAlab 3500 (FIAlab Instruments, Bellevue, WA) de acordo com a Figura 10. As solugcbes
foram conduzidas por uma bomba de seringa de 5,00 mL Cavro, SP (Cavro Scientific
Instruments, Sunnyvale, CA) e uma valvula rotativa de 10 portas, RV (Valco Instrument Co.,

Houston, TX). A bomba de seringa e a valvula rotatoria foram ligadas atraves de uma vélvula
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de trés vias, VS (Posicdes in e out), pela bobina coletora, BC, a qual foi feita com tubo de
Teflon® de 3 m de comprimento com 0,8 mm de didmetro interno. Conexdes entre as portas
da valvula rotatoria com as soluc@es e a célula de deteccdo foram feitas com tubos de PTFE
com didametro interno de 0,5 mm e conexfes de PTFE (Upchurch, Oak Harbor, WA). Os

controles da bomba e da valvula foram efetuados com o software FIAlab 5.0.

VS
In e Out
S
ST

BS

- Amostra
/

Padrao

Figura 10. Sistema de injecdo sequencial para a determinacdo de Hg(ll) com deteccdo por
voltametria de onda quadrada. ST — solucdo transportadora, HCI e NaCl 0,050 mol L™, VS —
valvula da seringa (posi¢bes In e Out), S — seringa, BS — bomba de seringa, BC — bobina
coletora (3 m de tubulacdo PTFE com 0,8 mm d.i.), VR — vélvula de selecdo rotatéria; CE —
celula eletroquimica de fluxo, R — rejeitos.

A ativacdo do eletrodo impresso de ouro (SPGE) foi feita em fluxo, baseada no
procedimento de Bernalte et al. (2011), com HCI 0,050 mol L™ (solucéo transportadora usada
para preenchimento da célula eletroquimica) e realizando-se ciclos de voltametria ciclica. A
sequéncia de procedimentos para ativacdo do SPGE foi: (i) sistema SIA, preenchimento da

seringa com 2.000 pL da solucdo transportadora e envio deste volume para célula

eletroquimica a uma vazdo de 200 pL s (preenchimento da célula), em seguida, sob parada
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de fluxo, (ii) Potenciostato, com a aplicacdo de um potencial de 0,7 V por 15 s, seguido de 10

ciclos de voltametria ciclica na faixa de potencial de 0a 0,7 VV 20,050 V s™.

O procedimento para determinar as concentracdes de Hg(ll) é descrito na Tabela 8.
Primeiramente toda a tubulagdo do sistema que conecta o reservatério da solugdo
transportadora &  célula  eletroquimica  foi  preenchida com a  solugdo
transportadora (0,050 mol L™ HCI). Antes de iniciar uma nova determinacéo, a linha de
amostragem foi conectada ao reservatorio de amostra ou padrdo (porta 8 de VR) e foi lavada
com a solucdo a ser analisada. O ciclo de analise (Tabela 8) foi iniciado pela aspiracdo de
3.000 uL da solucéo transportadora (ST) para dentro da seringa (S), seguida pela injecéo de
1.000 pL de ST na célula de fluxo a 100 pL s™, enquanto o potenciostato aplicava um
potencial de condicionamento de 0,7 V entre os eletrodos de trabalho e de referéncia (etapas
de 1 a 6). O volume de amostra foi aspirado para BC (etapas 7 e 8) e, durante esta operacdo, 0
potenciostato continuou aplicando o potencial de condicionamento. Porém, pouco antes destas
etapas serem concluidas o potenciostato comecou a aplicar o potencial de deposi¢édo de 0,3 V
(etapa 9), no qual o Hg(ll) presente na solucdo que passa pelo eletrodo sera reduzido a Hg’.
Em seguida, um volume de 1.500 puL da amostra foi injetado na célula de fluxo, a uma vazao
constante de 30 pL s™ (etapas 10 e 11). Um volume de 500 pL da solucéo transportadora foi
bombeado para a célula de fluxo para realizacdo da troca de meio (etapa 12). O fluxo foi
interrompido e o potenciostato fez uma varredura de potencial de 0,1 a 0,7 V, numa
frequéncia de onda quadrada de 100 Hz, com altura de pulso de 0,03 V e amplitude de 0,04 V
(etapas 12 e 14), reoxidando o Hg° depositado. Finalmente, a seringa foi esvaziada,
expulsando toda a solugéo transportadora restante (etapa 15) contendo os residuos de Hg(ll)

reoxidado, deixando assim o sistema pronto para uma nova determinagao.
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Tabela 8. Sequéncia de operacdes realizadas no sistema SIA-SWV para a determinacdo de

Hg(ll).

Etapa Componente Comando  Parametro/Posicio Comentario

1 Potenciostato 0,7por70s Aplicando potencial de
condicionamento

2 VS Comuta In

3 BS Aspira 3.000 pL a 200 pL s Aspirando solucéo
transportadora na seringa

VS Comuta Out
5 RV Comuta Porta 2
BS Dispensa ~ 1.000 uL a 100 uL s™ Condicionamento

eletroquimico e limpeza
da célula

7 VR Comuta Porta 8

8 BS Aspira 1.500 uL a 50 pL s Aspirando amostra para a
BC

. Aplicando potencial de

9 Potenciostato 0,3V por70s deposicio

10 VR Comuta Porta 4

11 BS Dispensa 1.500 puL a30 pL s™ Injetando amostra na CE

12 BS Dispensa 500 uL a 50 uL s* Realizagdo da troca de
meio

13 BS Parada 10s Parada de fluxo para a

de fluxo etapa de redissolucéo
14 Potenciostato Varredura 0,1 a 0,7, 100 Varredura de potencial
Hz, altura de pulso 0,03 V para a redissolucao
15 BS Esvazia 200 uLs™ Esvaziamento da seringa

para o término da analise

A determinacdo de Hg(ll) por SCP controlada por analise por injecdo sequencial

(método SIA-SCP) difere do método descrito anteriormente na etapa 14, na qual, sob parada

de fluxo, uma corrente de oxidacdo de 0,10 pA € aplicada a célula, sendo registrada a carga

decorrente da reoxidagéo do Hg® a Hg(11) como uma funcédo do tempo.

A determinagéo da concentracdo de Hg(ll) (Cng) foi feita por meio de curvas de

calibracdo externas usando solucdes de Hg(ll) preparadas no mesmo meio i6nico, NaNO;

0,050 mol L%, e acidificadas a 0,050 mol L™ de HCI (usado como eletrélito suporte). Para as
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determinacbes envolvendo as microalgas, entre o volume de amostra de 500 pL e o
transportador, foi aspirada uma bolha de ar (100 pL) para manter o pH das solugdes,
provenientes dos experimentos de biossorcdo, em pH 6,0, de forma que as solucdes
empregadas para a calibragdo também foram ajustadas a pH 6,0. Para os experimentos
envolvendo as microalgas, apenas o meio idnico, 0,050 mol L™ NaNOs, foi utilizado para o

preparo das solugdes de calibrag&o.

8.4.2. Determinacdo de As(l11) e Se(IV)

Os métodos SIA-SWASYV usados para a determinacdo de As(Il) e Se(1V) diferem do
método usado para Hg(ll) pelo uso de uma célula eletroguimica composta de um eletrodo
duplo de Au (2 mm de diametro, sendo um usado como eletrodo de trabalho e o outro como
auxiliar) e um de referéncia de Ag/AgCl (em KCI saturado) e nas seguintes etapas

anteriormente descritas pela Tabela 8:

- As(111): Na Etapa 9 foi aplicado um potencial de deposi¢édo de -0,5 V por 105 s; na Etapa
11 foi injetado um volume de amostra de 1.500 pL a 15 pL s™*; e na Etapa 14 a varredura de

potencial foi feitaentre 0 e 0,4 V.

- Se(IV): A solucéo transportadora usada foi H,SO, 0,10 mol L. Na Etapa 1 pela aplicacdo
de 1,2 V por 70 s para o condicionamento; Na Etapa 9 foi aplicado um potencial de
deposicéo de -0,2 V por 105 s; na Etapa 11 foi injetado um volume de amostra de 1.500 pL a
15 uL s; e na Etapa 14 a varredura de potencial foi feita entre 0,5 e 1,2 V numa frequéncia

de pulsos de 50 Hz.
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A determinacdo da concentracdo As(lll) e Se(IV) (Cas e Cse) foi similar a adotada
para Hg(ll), mas com solucdes preparadas em NaNO; 0,050 mol L acidificadas a
0,50 mol L™ de HCI (usado como eletrélito suporte) para o As(111) e a 0,10 mol L™ de H,SO,
(usado como eletrélito suporte) para Se(IV). Nos experimentos envolvendo microalgas e
As(l11), as solucdes foram centrifugadas a 2373 x g e filtradas em filtros de acetato de
celulose de 0,20 um para remocao da biomassa, com posterior acidificacdo do meio a 0,50
mol L™ de HCI, enquanto para os experimentos de adsorcdo entre Se(IV) e FEOH-VT o
mesmo procedimento foi adotado para remocdo do material adsorvente, mas com a

acidificacdo das solucdes a 0,10 mol L™ de H,SO,.

8.4.3. Seletividade

Para avaliar a seletividade dos métodos os seguintes procedimentos foram usados:

- SIA-SWASV para Hg(l1): preparo de solucées de Hg(I1) 0,30 pmol L™ na auséncia e
presenca de concentracOes estabelecidas pelo CONAMA, Resolugdo n° 357 (Brasil, 2005)
para a aguas doces de classe 11, para as seguintes espécies e respectivas concentracfes em mg
L cu(ll) 0,013; As(l11) 0,033; Hg(l1) 0,002; e 4cidos himico e filvico (AH e AF) 100.
Foram comparadas as correntes de pico obtidas para a reoxidacao de Hg(Il) para se calcular o
nivel de interferéncia: % Interferéncia = (i ng(, As(in) ou Se(1v) na auséncia de interferente) — (I Hg(11), As(i)
ou Se(IV) na presenca de interferente) X 100. As concentragOes da Resolucdo foram usadas como valores
de partida para os experimentos de seletividade, sendo usadas concentragdes menores até a

obtencdo de um nivel de interferéncia de + 5%.
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- SIA-SWASYV para As(l11) e Se(IV): o mesmo procedimentos foram adotados, mas com o
preparo de solucdes de As(lll) ou Se(IV) 1,0 pmol L™ na auséncia e presenca de espécies

potencialmente interferentes.

8.5. TRATAMENTO DE DADOS

Os limites de deteccdo (LD) e quantificagcdo (LQ) foram calculados em fungéo do
desvio padrdo das medidas de branco com um intervalo de confianca de 95%, conforme as

equacoes (1) e (2) (Skoog, 2009):

p=3% o Lo-10%
m m

DMe(2

onde m € a inclinagdo da curva e os, 0 desvio das medidas do branco.
A quantidade de espécie (E, Hg(ll), As(I11) ou Se(1V)) adsorvida foi calculada como:

(CE,T _CE)V

a=—"" ©)

Onde q é a quantidade da espécie por massa de adsorvente em pmol g, Chg, 7 € Chg S0 as
concentracdes total e livre (mais labil) da espécie (em pmol L™), respectivamente. V é o

volume da suspensdo e m é a massa do adsorvente.

Para a construgdo de isotermas de adsorcdo, os valores de g foram representados
graficamente como uma funcédo de Cg e os dados foram ajustados pelas equacgdes de Langmuir
e Freundlich (Eg. 4 e 5) por analise de regressao ndo-linear utilizando o software Origin 8.0

(OriginLab Corp. Northampton, MA, EUA).
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_ qmabeE

= 4
1+bC, @

onde (max € a quantidade maxima da espécies que pode ser adsorvida e b é o termo

relacionado a livre energia livre de Gibbs da adsorcéo (Langmuir 1918).
q=K,C" (5)

onde K; € a constante empirica de Freundlich relacionada com a capacidade de adsorcao

11-1/n -1

(umo gt LY e 1/n é o termo relacionado com a intensidade de adsorgio e

heterogeneidade energética dos sitios de adsorcao (Altmann e Buffle 1988).
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9. RESULTADOS E DISCUSSAO
9.1. MERCURIO
9.1.1. Desenvolvimento do método SIA-SWASV

9.1.1.1. Eletrolito Suporte

HCI 0,050 mol L™ foi adotado como eletrélito suporte, pois resulta em voltamogramas
com linha base e picos bem regulares e definidos (Bonfil et al. 2000; Chuanuwatanakul et al.
2008; Giacomino 2008; Bernalte 2011). Como solucdo transportadora e de reoxidacdo usou-
se HCI 0,050 mol L™ (diluido a partir de HCI concentrado suprapuro). Com o procedimento
de troca de meio com solucdo de CI" (Walcarius et al. 2004; Xiao et al. 2006) se tem melhora
na eficiéncia da reoxidagéo do Hg amalgamado pela formag&o de cloro-complexos (HgCl,>™).
Ainda, a concentracdo de HCI (0,050 mol L™) utilizada em estudos anteriores (Do
Nascimento e Masini 2012) permitiu a realizacdo de cerca de 50 determina¢fes com um
mesmo sensor impresso. Concentracfes mais altas de HCI reduziram a vida util desses

sensores (ver se¢do 9.2.1.1.).

Para se avaliar o efeito da concentragdo de HCI, esta foi variada de 0,01 a 0,10 mol L™

e foi verificado que o sinal independe da concentracdo de HCI na faixa estudada (Figura 11).
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Figura 11. Variacdo da corrente de pico em fun¢do da concentracdo de HCI (0,020, 0,030,
0,050, 0,070 e 0,10 mol L), nas seguintes condicdes: volume de amostra de 1.000 pL, vazéo
de 15 uL s, frequéncia de 100 Hz, com tempo de condicionamento de 55 .

9.1.1.2. Potencial de Deposicéo

Numa primeira etapa, para a variacdo do potencial de deposicdo na faixa de 0,2 a 0,37
V, verifica-se que o sinal analitico tende a diminuir no sentido anddico (entre 0,25 e 0,37 V),
Figura 12. No sentido catodico se tem aumento do sinal voltamétrico (de 0,3 a 0,2 V).
Resultados similares foram reportados por Abollino et al. (2008) (para uma faixa de potencial
de -0,4 a +0,4 V). Esses autores adotaram um potencial de deposicdo de 0,3 VV em fungéo da
melhor reprodutibilidade para aplicagdo em amostras digeridas. No presente trabalho foi

escolhido o potencial de deposi¢do de 0,3 V devido & maioria dos ions metélicos ndo se
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depositarem sob estas condi¢6es (Richter 2000), sendo também adequado para aplicagdo em
SPGE (Bernalte et al. 2011). No entanto, foram necessérios estudos de seletividade com Cu®*
(secdo 9.1.1.4.) para confirmar a ado¢do do potencial de 0,30 V para as determinacdes, ao

invés de potencial de 0,20 V.
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2,2 -
2,0 -
1,8
1,6

1,4

1,2 —-
10 \
0,8 —-
0,6 - \

0,4
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Figura 12. Variacédo da corrente de pico em funcdo do potencial de deposicdo, nas seguintes
condicdes: volume de amostra de 1.000 puL, vazdo de 15 puL s, frequéncia de 100 Hz, com
tempo de condicionamento de 55 s.

Numa segunda etapa, foram feitas medidas voltamétricas com a solucao de Hg(ll) 0,30
umol L™, utilizando-se um potencial de deposic&o de 0,30 V e 0,20 V, empregando-se vazdo
de 15 pL s™ e volume de amostra de 1.000 pL. Segundo a Figura 13, pode-se verificar que a
aplicacdo do potencial de deposicdo de 0,20 V proporciona um sinal voltamétrico 43,5 %

maior.
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Figura 13. Voltamogramas gerados para a solucdo de Hg(ll) 0,30 umol L™, apés subtragdo
do sinal do branco, em potencial de deposicao de 0,30 V (A) e 0,20 V (B). Demais condi¢Ges
adotadas: vazdo de 15 pL s™, volume de amostra de 1.000 pL, tempos de condicionamento e
de deposicdo de 55 s e frequéncia de 100 Hz.

9.1.1.3. Vazao e Volume de Amostra

Para avaliar o efeito da vazao e volume de amostra no sinal voltamétrico foram feitas
medidas de solucéo de Hg(ll) 0,30 umol L™ em vazdes de 5, 10, 15, 30, 50 e 100 uL st e
volumes de amostra de 250, 750 e 1.500 uL. Na Figura 14 esté a variagdo das correntes de

pico em funcdo da vazao para diferentes volumes de amostra.
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Figura 14. Variagdo do sinal voltamétrico em fungdo de valores de vazdo e volume de
amostra de: (m) 250 pL, com respectivos tempos de deposicao de 55, 30, 22, 13,10e 8 s, e
tempo de condicionamento de 20 s; (@) 750 uL, com respectivos tempos de deposi¢édo de 155,
80, 55, 30, 20 e 13 s, ¢ tempo de condicionamento de 55 s; (A) 1.500 pL, com respectivos
tempos de deposicdo de 305, 155, 105, 55, 35 e 20 s, e tempo de condicionamento de 70 s.
Demais condicdes usadas: potencial de condicionamento 0,7 V, potencial de deposicdo 0,3 V
e frequéncia de 100 Hz.

Os resultados mostram que o aumento da vazdo de 5 a 15 pL s aumenta o sinal
voltamétrico, pois torna mais eficiente o transporte de massa a superficie do eletrodo de
trabalho durante a etapa de deposicdo, independentemente dos volumes utilizados
(Siriangkhawut et al. 2011). No entanto, o tempo de deposicdo também influencia na
magnitude do sinal, isto é, com 0 aumento da vazéo e para volumes fixos de amostra, menores
foram os tempos de deposi¢édo e, por consequéncia, menores os sinais quando foram usadas
vazdes maiores que 15 pL s (Ninwong et al. 2012). Dessa forma, baseando-se na melhor
relacdo entre eficiéncia no transporte de massa e tempo de deposicdo, as vazbes de 15 ou
30 uL s e o volume de 1.500 pL poderiam ser adotados para a etapa de deposicdo do
método. Levando-se em consideracgéo a frequéncia de amostragem, o uso da vazéao de 15 puL s

! leva a uma frequéncia de 18 determinacdes h™, enquanto com 30 pL s*, esta seria
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de 24 determinacdes h™, ou seja, 33% maior, sendo que o ganho em sinal seria pouco

significativo. Assim a vazéo de 30 pL s™ foi escolhida para 0 método.

Com a finalidade de verificar a reprodutibilidade dos resultados, estes experimentos
foram realizados em diferentes SPGEs de mesma procedéncia, no caso feitos em 2 eletrodos.
Ambos os eletrodos apresentaram resultados similares, confirmando assim 0s parametros

adotados.

9.1.1.4. Figuras Analiticas de Mérito

A melhor faixa de resposta linear foi para o intervalo de concentragdes entre 0,07 e
0,50 umol L™ (r = 0,996), Figura 15, com niveis de concentracéo de 0,10, 0,20, 0,30, 0,40 e
0,50 pmol L™, em HCI 0,050 mol L™, e sob as condicdes de 1.500 pL de volume de amostra e
vazéo de 30 pL s™. A faixa alcancada corresponde a metade da faixa obtida por Walcarius et
al. (2004), entre 0,1 e 1,0 pmol L™, para o mesmo potencial de deposicdo de 0,3 V, mas com

um eletrodo de ouro rotatério.
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Figura 15. (I) Voltamogramas obtidos para os niveis de concentracdo: branco (A), 0,10 (B),
0,20 (C), 0,30 (D), 0,40 (E) e 0,50 umol L™ (F). (1) Curva analitica (i, = 5,3+0,1.Crgqu —
0,04+0,02, r = 0,996) obtida no intervalo de concentragdes de Hg(ll) entre 0,070 e
0,10 pumol L, sob as condigdes: vazdo de 30 pL s, volume de amostra de 1.500 L,
potencial de condicionamento de 0,7 V, potencial de deposi¢édo de 0,3 V e frequéncia de 100
Hz.

Os limites de deteccdo e quantificacdo foram de 0,022 e 0,075 umol L,
respectivamente, ou 4,0 e 14,0 ug L™. O LD determinado é muito menor do obtido por
Sheykhi e Moore (2013), de 50 pg L™, por espectrometria de plasma indutivamente acoplado
(ICP), e cerca de 3,6 vezes maior que o LD reportado por Bernalte et al. (2011) de 1,1 ug L™
para SPGE em um tempo de deposicdo proximo de 1 min. LDs menores sdo encontrados em
trabalhos em que elevados tempos de deposicéo (tgep) Séo adotados, como exemplos, Richter e
colaboradores (2000), de 0,25 pg L™ para um teep de 5 min; Wu et al. (1997), com tge, de 10
min e um LD de 0,11 nmol L™; e Abollino et al. (2008), que adotaram um teep de 2 min,
proporcionando um LD de 0,40 nug L™ Melhorias na sensibilidade podem ser alcancadas

usando SPCEs com filme de Au formado “in situ” (sob um fluxo de solugéo de Au e
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aplicacdo de um adequado potencial de deposi¢cdo) como reportado por Punrat et al. (2014),
ou por varias etapas de reversdo de fluxo para aumentar o tempo de deposi¢do sem aumentar

0 volume de amostra (Ribeiro e Masini 2014).

Numa outra etapa preparou-se uma solucéo de Hg(l1) 0,070 pumol L™, concentracdo
préxima ao limite de quantificacdo, para se verificar se tal concentracdo poderia ser realmente

quantificada. Na Figura 16 estdo os voltamogramas obtidos.
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Figura 16. Voltamogramas para solucdes de HCI 0,050 mol L™ (A), Hg(l1) 0,070 umol L™
(B) e 0,10 pmol L™ (C). Condigdes usadas: vazdo de 30 pL s™, volume de amostra de 1500
uL, potencial de condicionamento de 0,7 V, potencial de deposicdo de 0,3 V, e frequéncia de
100 Hz.

A precisdo foi avaliada pela repetividade das correntes de pico obtidas com solugdes
de Hg(ll) 0,10, 0,20 e 0,30 umol L™ (n=3), para as quais 0s respectivos desvios padrdes

relativos (DPR) das correntes foram 4,4 %, 4,2 % e 2,9 %.
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Foram investigados os efeitos da presenca de outras espécies ibnicas no sinal
voltamétrico do Hg(ll). Na Tabela 9 estdo apresentadas todas as espécies possivelmente
interferentes estudadas com suas respectivas concentracfes que provocaram um nivel de

interferéncia < + 5%.

Dentre os ions estudados ndo foi observada nenhuma interferéncia. No entanto, como
discutido na se¢do 10.1.1.2., mesmo com o aumento do sinal com a aplicacéo do potencial de
deposicao de 0,20 V, foram feitas medidas voltamétricas de solucdes de HCI 0,050 mol L™ e
de Hg(Il) 0,30 umol L™*, variando-se a concentracio de Cu(Il) de 0,10 a 1,0 umol L™
(potencial ion interferente nesse potencial), sob as mesmas condi¢fes descritas na se¢édo 8.4.3.

Na Figura 17 estdo apresentados os voltamogramas obtidos para as situa¢des avaliadas.
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Tabela 9. Influéncia das possiveis espécies interferentes (E) em meios aquaticos no sinal
voltamétrico para a determinacéo de Hg(ll) 0,060 mg L™ (0,30 umol L™) a um nivel de
interferéncia proximo a £5%.

L Concentracao Razdo molar . NiveIAde_
Espécie (E) (mg L) Ce/Crga) mter(f((;)’;enma
Mg 0,28 38 -3
Fe** 15 895 +1
Ccu* 0,1 5,2 +4
APl 0,1 12 +3
Zn* 0,05 2,5 +4
Pb** 0,05 0,80 +5
Ni** 0,2 11 +1
cr 1,0 64 +2
S04~ 0,24 8,3 +2
PO,> 0,035 1,2 +6
AH 30 - -2
AF 30 - -2

Como apresentado pela Figura 17, com o aumento da concentracdo de Cu(ll) tem-se o
aumento do sinal, tanto para a solucdo de HCI 0,05 mol L™ quanto para a de Hg(ll). Nos
voltamogramas da solucdo de HCI 0,05 mol L™ com concentracdes de 0,25, 0,50, 0,75 e
1,0 mol L™ Cu(ll) pode ser visualizado ainda um sinal caracteristico para Cu(ll) num

potencial de pico de 0,30 V (Alves et al. 2013).
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Figura 17. (1) Voltamogramas gerados para solucdes de HCI 0,050 mol L™ em concentracdes
de Cu(Il) de 0 (A), 0,10 (B), 0,25 (C), 0,50 (D), 0,75 (E) e 1,0 pmol L™ (F); (1) as mesmas
concentracdes, mas na presenca de Hg(ll) 0,30 umol L™ Demais condicdes adotadas:
potencial de deposicéo de 0,20 V, vazdo de 15 pL s, volume de amostra de 750 pL, tempos
de condicionamento e de deposicao de 55s e frequéncia de 100 Hz.

Estes resultados mostram que apesar de o potencial de deposicdo de 0,20 V
proporcionar uma maior sensibilidade, a interferéncia por Cu(ll) é significativa, tornando
invidvel a sua adogdo para 0 método em desenvolvimento. Assim, o potencial de 0,30 V foi o
mais adequado para as determinagdes de Hg(ll), na eventual presenca de ions Cu(ll) no meio

e evitando sua interferéncia (Richter et al. 2000; Punrat et al. 2014).

A exatiddo do método foi avaliada pela analise do material certificado de sedimento
estuarino ERM-CC580 (132 + 3 mg kg*). O Hg foi extraido deste material (0,25 g, n =3) pelo
tratamento com 3 mL de HNOj3; concentrado em tubos de vidro de borosilicato em sistema
fechado a 80 °C por 4 h (com taxa de aquecimento de 5 °C min™*) usando um bloco digestor.
Os extratos foram diluidos a 50,0 mL com &gua desionizada em baldes volumétricos. Os
extratos foram diluidos (1:10) em HCI 0,050 mol L™. A quantificacdo do Hg(ll) foi feita por

calibracdo externa usando solugBes padrdo preparadas em HCI 0,050 mol L% e
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HNO; 0,080 mol L™ (concentracdo de HNO; estimada nos extratos apds a diluicdo). As

quantificacbes de Hg(ll) resultaram num erro relativo de 104 £ 6%.

9.1.2. Desenvolvimento do método SIA-SCP

Como alternativa ao método SIA-SWASV foi desenvolvido o método com deteccdo
cronopotenciométrica a fim de se contornar problemas como o efeito de memoria nos SPGEs.
O processo de redissolucdo anddico ndo € quantitativamente reversivel em medidas
voltamétricas (Watson et al. 1999; Souza et al. 2003) e ap6s uma série de medidas,
consideravel quantidade de Hg® encontra-se acumulada no eletrodo de trabalho de ouro e, por
consequéncia, acaba-se tendo um efeito de memoria quando pretende-se determinar baixas

concentracdes em amostras de agua, por exemplo.

O método SIA-SCP baseou-se nas mesmas condi¢fes (vazdo e volume de amostra)
adotadas no método voltamétrico devido a etapa de deposicdo ser similar, mas sendo
necessario verificar a melhor corrente a ser utilizada na etapa de redissolucdo. Para isso,
foram feitas medidas cronopotenciométricas de uma solucéo de Hg(ll) 0,50 pumol L™ em
correntes de redissolucédo de 0,1, 0,25, 0,75 e 1,0 pA, correspondentes a Figura 18. As demais
condicdes utilizadas foram: potencial de condicionamento de 0,7 V; potencial de deposicdo de
0,3 V; tempo de condicionamento, 70 e 55 s, para volumes de amostra de 750 e 1.500 pL;

tempo de deposicéo 55 s; potencial para o fim da medida de corrente de 0,7 V.

Como pode ser visto pela Figura 18, com a diminuicdo da corrente na etapa de
redissolucdo foram obtidas maiores areas de pico (convertidas em pC) para 0S

cronopotenciogramas. Com a aplicacdo de correntes maiores ocorrem redissolu¢des mais
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rapidas, ndo permitindo que todo o Hg® depositado seja reoxidado a Hg**, ocasionando em
menores areas de pico, enquanto que correntes menores tornam o processo mais lento, dando

tempo suficiente para sua completude (Richter et al. 2000; Augelli et al. 2005). Dessa forma,

adotou-se a corrente de redissolucéo de 0,1 pA para 0 método.

dt/dE (s V')

Figura 18. Cronopotenciogramas obtidos em correntes de redissolucdo de 1,0 (A), 0,75 (B),
0,50 (C), 0,25 (D) e 0,10 pA (E). Demais condicGes: potencial de condicionamento de 0,7 V;
potencial de deposicdo de 0,3 V; tempo de condicionamento, 70 e 55 s, para volumes de
amostra de 750 e 1.500 pL; tempo de deposicdo 55 s; potencial para o fim da medida de

corrente de 0,7 V.
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Figura 19. Cronopotenciogramas para concentracfes correspondestes ao experimento de
linearidade e a curva analitica (Q = 2,32+0,05.Cgq;y + 0,12+0,03) obtida para as

concentragdes: branco (A), 0,10 (B), 0,20 (C), 0,30 (D), 0,40 (E), 0,50 (F), 0,60 (G), 0,70 (H),
0,80 (1), 0,90 (J) e 1,0 umol L™ (L) em meio de HCI 0,050 mol L™.

De acordo com a Figura 19, a faixa de resposta linear foi para o intervalo de
concentragdes entre 0,10 e 1,0 pmol L™ (r = 0,998). A faixa encontrada é cerca de duas vezes
maior que a faixa obtida pelo método SIA-SWASV, de 0,07 a 0,50 umol L; e de magnitude
similar que as obtidas por: Richter et al. (2000), de 0,05 a 0,50 umol L™ (10 a 120 pg L™)
obtida com eletrodo de ouro construido de um CD gravavel e 300 s de tempo de deposicao; e
por Augelli et al. (2005), de 0,025 a 0,25 pmol L™ (5 a 50 pug L™), usando o mesmo tipo de

eletrodo e com tempo de deposicdo de 180 s.

Os LD e LQ foram de 0,0143 e 0,0476 pmol L™ (ou 2,87 e 9,55 pg L™,
respectivamente. Os limites sdo cerca de 1,8 vezes menores que os obtidos pelo método

SIA-SWASV.
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A precisao foi avaliada por estudos de repetividade pela determinacdo de Hg(Il) nos
niveis de concentracdo de 0,10, 0,20 e 0,30 umol L™, em triplicata. As médias para as
integracOes de pico (em uC) foram de 0,37, 0,54 e 0,71, com respectivos desvios padréo
relativos (DPR) de 1,1, 0,9 e 1,1 %. Os desvios padrdo foram cerca de 3 a 4 vezes menores

em relacéo aos obtidos pelo método SIA-SWASV.

A exatiddo do método foi determinada pela utilizagdo do material certificado ERM-
CC580, sedimento estuarino contendo Hg. A porcentagem de recuperacdo obtida
foi de 103 + 1%, estando préxima a obtida pelo método SIA-SWASV (104 + 6 %), mas com

um desvio-padrdo 6 vezes menor, indicando o método como mais preciso.

Para comparar o efeito de memoria observado no método SIA-SWASV para os SPGE,
foram feitos experimentos comparando-se 0s sinais voltamétricos e cronopotenciométricos de
3 medidas para a solugdo do branco (HCI 0,050 mol L) antes, ap6s 5 medidas com solucdo

de Hg(II) 0,50 umol L™ e apds 3 medidas com solucdo Hg(Il) 10,0 pmol L, Tabela 10.

Tabela 10. Variacdo do sinal voltamétrico e cronopotenciométrico para medidas da solucédo
do branco (HCI 0,050 mol L™) antes e apés medidas de solucdes contendo Hg(l1) 0,50 e 10,0
pmol L™,

Momer_lto da  Sinal SIA-SWASV % Variagao Sinal SIA- % Variagdo
medida (nA) SCP (uC)
Antes 1,6£0,2 - 0,65+0,07 -
ApOs* 1,4+0,1 -13 0,67+0,04 3
Apo6s** 1,8+0,1 29 0,69+0,02 3

Medidas realizadas: *ap6s 5 medidas da solucdo de Hg(l1) 0,50 umol L™ e **apds 3 medidas
da solucio de Hg(II) 10,0 pmol L™,
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Segundo a Tabela 10, pode ser visto que o método SIA-SCP é menos suscetivel ao
efeito de memodria que o método SIA-SWASYV, com porcentagens de variacdo do sinal cerca
de 4 a 8 vezes menores. Tais resultados indicam que a reversibilidade de conversdo do Hg°
depositado em Hg®* na etapa de redissolugdo, pela aplicacdo de uma corrente constante é
maior, assim como também verificado por Augelli et al. (2005) que obteve recuperacdes entre

93 e 105% amostra de agua de rio certificada (NIST).

9.2. ARSENIO
9.2.1. Desenvolvimento do método SIA-SWASV

9.2.1.1. Efeito da concentracéo de HCI

O método SIA-SWASV desenvolvido foi baseado no método proposto por Punrat et
al. (2013), que associa o sistema de andlise por injecdo sequencial (SIA) com a deteccéo por
voltametria. Acido cloridrico é usado quase sempre como eletrélito suporte, em concentracdes
que podem variar desde 0,1 a 7 mol L™ para a determinacdo de As(l11) (Cavicchioli et al.,

2004).

Apesar de a preferéncia ao HCI como eletrélito, os ions cloreto adsorvem fortemente
em eletrodos de ouro, afetando a carga do eletrodo, podendo assim afetar também a interacao
do ouro com o As(lll) (Gibbon-Wash et al. 2010), além do fato que altas concentracGes de
HCI podem causar a dissolucao da superficie do eletrodo do ouro pela complexacdo com ions
cloreto (AuCly), que diminui sua superficie (tornando-a menos porosa) e leva a perda de

sensibilidade das medidas com o tempo (Giacomino et al. 2011).
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Assim, inicialmente foi avaliado o efeito da concentragdo de HCI como eletrolito
suporte (ES), como solucdo transportadora e de redissolucdo (STR) e como solugdo de
ativacdo (SA). Para isto, foram feitas determinacdes de As(III) 1,0 umol L™ em diferentes
combinagbes de concentracdes de HCI nas soluces anteriormente mencionadas, sendo as
concentracdes avaliadas de 0,050 e 1,0 mol L™ para STR e AS, e 0,05, 0,10, 0,25, 0,50, 1,0
mol L™ para ES, Figura 20. O procedimento de troca de meio com solucéo de HCI adotado
para os método SIA-SWASV e SIA-SCP para as determinacdes de Hg(ll) também foi usado
para a melhora na eficiéncia da reoxidacdo do As® depositado no eletrodo, supondo a

formacéo de cloro-complexos (AsCI,>™).
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Figura 20. Efeito da concentracdo de HCI como ES no sinal voltamétrico na determinacao de
As(111) pelo método SIA-SWASV em diferentes condigdes. STR e SA: (m) ambas em HCI
0,050 mol L™, (A) 0,050 e 1,0 mol L™, respectivamente e (®) ambas em HCI 1,0 mol L™
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Como pode ser verificado pela Figura 20, o sinal aumenta com o aumento da
concentracdo de HCI no ES nas condices em que STR e SA sdo ambas 0,050 mol L™ ou
0,050 e 1,0 mol L%, respectivamente, sugerindo que 1,0 mol L™ é a concentracio adequada
para a SA. J4 ao se utilizar STR e SA em 1,0 mol L? se obtém os maiores sinais
voltamétricos. No entanto, para estas concentracbes de HCI para STR e AS houve a
diminuicdo do sinal com o aumento da concentracdo de ES, indicando assim 0,10 mol L™

como a concentracdo de HCI adequada para ES (condicdo destacada em vermelho).

No entanto, a condigdo de HCI 0,050 mol L™ para STR e SA, e HCI 0,50 mol L™ para
ES (destacada em azul), também resulta numa sensibilidade adequada. Com a troca de
condigdo, houve uma perda de sinal voltamétrico de 22 %, mas proporcionando o trabalho
com solucdes de HCI menos concentradas, ou seja, havendo menos consumo de reagente e
geracdo de residuos, além de também contribuir com uma maior vida Gtil da instrumentagao
de SIA usada, além de se evitar a perda da sensibilidade das medidas com o tempo
(Giacomino et al. 2011) pelo uso de altas concentragdes de CI, como ja discutido

anteriormente.
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9.2.1.2. Efeito da frequéncia de pulso, vazéo e volume de amostra

Com uso de maiores frequéncias de pulso de onda quadrada (fixos o volume de
amostra em 1.000 uL e vazdo de 15 pL s™), Figura 21, maiores foram os sinais voltamétricos
(Giacomino et al. 2011). Houve ganho de cerca de 7 vezes no sinal entre a frequéncia de 25 e

100 Hz, sendo a frequéncia de 100 Hz adotada para o método.

or————T—T—7T—T T T T
20 30 40 50 60 70 80 90 100 110

Frequéncia de pulso (Hz)

Figura 21. Variacdo da corrente de pico (i) para diferentes frequéncias de pulsos de onda
quadrada para medidas de uma solucdo de As(l11) 1,0 pmol L™, sob as condicdes: vazéo de 15
uL s e volume de solucio As(111) de 1.000 pL.

O efeito da vazdo foi estudado numa faixa entre 5 e 100 pL s*, com um volume de
amostra e frequéncia de pulsos fixos de 1.000 uL e 100 Hz, respectivamente. A Figura 22
mostra que 0 aumento da vazdo diminui a corrente de pico, assim como reportado por
Punrat et al. (2013), com perda de cerca de 5 vezes no sinal voltamétrico entre a vazdo de 5 e

100 pL s
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Figura 22. Variagdo da corrente de pico (i) para medidas de uma solucdo de
As(I11) 1,0 pmol L™ sob as condicBes: tempo de condicionamento de 70 s; tempos de
deposicao correspondentes de 205, 105, 40, 25 e 15 s (correspondentes as vazes de 5, 10, 15,
30, 50 e 100 pL s, respectivamente); volume de amostra de 1.000 pL; e frequéncia de pulsos
de 100 Hz.

Quanto maior o volume de amostra usado, maior foi o tempo de deposicao necessario
para que este passasse pela célula de fluxo durante a etapa de deposi¢do. Assim, como
mostrado na Figura 23, para maiores volumes de amostra, maiores sinais voltamétricos foram
obtidos (Punrat et al. 2013; Laschi et al. 2007), sendo que o sinal aumentou cerca de 5 vezes

com o aumento de volume de 250 para 1.500 pL.
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Figura 23. Variacdo da corrente de pico (i) para medidas de uma solucdo de As(I11) 1,0 umol
L™ sob as condicdes: tempos de condicionamento de 60, 65, 70 e 85 s; tempos de deposicdo
de 10, 20, 35 e 55 s (correspondentes aos volumes de amostra de 250, 500, 1.000 e 1.500 pL,
respectivamente); vazio de 15 pL s™ e frequéncia de pulsos de 100 Hz.

Com base nestes resultados as melhores condigdes seriam a adocdo da vazdo de
5 uL s™ e 0 volume de amostra de 1.500 pL. Todavia, levando-se em consideragdo uma perda
de sinal voltamétrico (cerca de 19 %) e uma maior frequéncia de amostragem (que aumenta
de 10 para 20 determinagdes h™) ao se usar a vazio de 15 pL s, tanto a vazdo de 15 pL s™
quanto o volume de 1.500 pL foram considerados aceitaveis para o uso no método em estudos

de adsorcao.
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9.2.1.3. Figuras de Mérito

A faixa de resposta linear foi observada para o intervalo de concentracdes entre 0,10 e
1,0 umol L™ (r = 0,996), Figura 24, com niveis de concentracéo de 0,10, 0,25, 0,50, 0,75 ¢ 1,0

pmol L, em HCI 0,10 mol L™ e sob as condicdes de 1.500 uL de volume de amostra e vazdo

de 15 pL s™.

10,0 4

8,0

2,0

T 1 0,0 T T T T T
( I) 0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 (I I) 0,00 0,20 0,40 0,60 0,80 1,00

E(V) C puqu (Bmol L)

Figura 24. (I) Voltamogramas obtidos para solucdes (a) 0,10, (b) 0,25, (c) 0,50, (d) 0,75 e (e)
1,0 umol L™ de As(lll), que resultaram na (l1) curva analitica, iy = (9,7£0,5)Casany +
(0,5+0,3), obtida em condi¢des de vazio e volume de amostra de 15 pL s™ e 1500 pL,
respectivamente, concentracéo de eletrélito suporte de 0,10 mol L™ HCI, frequéncia de 100
Hz.

Os limites de deteccdo e quantificacdo foram de 0,02 e 0,07 umol L™ (ou 1,5 e
52 ug L™), respectivamente. O limite de quantificacio é cerca de 2 vezes menor que a
concentracdo permitida pela organizacdo mundial de saude (OMS) para As(Il) em agua
potavel (10 pug L™). O limite de deteccdo é menor que o obtido por Laschi et al. (2007),
2,5 ug L™, usando o método SWASV em modo estatico com tempo de deposicdo de 60 s,

volume de cela de 2 mL e 0s mesmos sensores SPGE.
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A precisao foi avaliada por estudos de repetividade pela determinacdo de As(l11) nos
niveis de concentracdo de 0,25, 0,50 e 0,75 umol L?, em triplicata. Os respectivos desvios
padrdo relativos (DPR) para as medidas dessas solugdes foram 7,9, 2,8 e 0,7 %, sendo que 0
DPR torna-se menor quanto maior a corrente de pico da medida. Resultados similares foram

obtidos por Punrat et al. (2013).

Foram avaliadas as possiveis interferéncias da presenca de outras espécies i6nicas no
sinal voltamétrico para As(l11). Para isso foram comparadas as correntes de pico das medidas
de solugdes de As(lll) 1,0 umol L™ na auséncia e presenca das espécies, Tabela 11, em

concentragdes que provocaram um nivel de interferéncia < + 5%.

Tabela 11. Influéncia das possiveis espécies interferentes em meios aquaticos no sinal
voltamétrico para a determinacdo de As(I11) 0,075 mg L™ (1,0 umol L™) a um nivel de
interferéncia proximo a +5%.

-~ Concentracao Razéo . Nl’veIAde_
Espécie (E) (mg LY CE/CAs(III) mter(f(t;;;anma
Mg~ 0,003 0,12 +3
Fe®* 0,15 2,7 +1
cu* 0,01 0,16 +3
AP 0,001 0,037 +1
zZn** 0,05 0,76 +3
Pb** 0,05 0,24 -5
Ni®* 0,2 34 +3
cr¥ 1,0 19 -1
S0% 0,24 2,5 +4
PO,* 0,35 3,7 +5
AH 10 - +3

AF 10 - -1
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Confirmadas e definidas as condi¢des do método, este foi aplicado a uma amostra de
agua doce coletada no rio Ribeirdo no municipio de Lencois, BA, Brasil. Ao se analisar pelo
método de adicdo de padrdo (com os mesmos niveis de concentracdo para a curva analitica)
foi obtida uma concentragdo de 5,7 ug L™ de As(l11), valor menor ao permitido pela OMS de

As para 4gua potavel de 10 pg L™ (Basu et al. 2014).

Assim, para avaliar a exatiddo do método a amostra de &gua foi enriquecida com
10 pg L™ (0,133 pumol L™) de As(l11). A porcentagem de recuperacio foi de 108 + 12 % (n =
3). Esse resultado foi proximo ao obtido por GFAAS (colaboracdo com o GAPE, Grupo de
Anélises e Pesquisa em Espectrometria do Instituto de Quimica da USP), no qual teve-se uma
recuperacdo de 95,5 £ 0,9 % (n = 2). Levando-se em consideragédo a coloracdo da amostra de
agua ser castanha (sugerindo a presenca de concentracfes elevadas de matéria organica
natural) e os resultados iniciais obtidos, o método tem grande potencial para a aplicagdo em

outras amostras de dgua naturais.
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9.3. SELENIO
9.3.1. Desenvolvimento do método SIA-SWASV

9.3.1.1. Determinacéo do potencial de deposicéo (reducéo) e a faixa de potenciais para a

redissolucdo (oxidagéo)

Para determinar os potenciais a serem empregados no método, foram obtidos
voltamogramas ciclicos empregando-se um eletrodo de ouro em modo estatico, registrados de
05 a 1,5 V, a 0,05 V s para solucdes de Se(lV) com concentracdes entre 0,10 e
1,0 pmol L* em H,SO, 0,10 mol L™ (Figura 25). Foi aplicado um potencial de

condicionamento de 1,2 VV em H,SO, 0,10 mol L* entre cada medida.

Nos voltamogramas duas regifes podem ser observadas, referentes as reagdes oxidacao
e reducdo. Na regido A, ampliada na Figura 25A, ha picos de corrente de reducdo
correspondendo a, inicialmente a reducéo do Se**a Se® (deposicdo de uma monocamada na
superficie do eletrodo de Au), seguida pela reducdo do Se° a H,Se (Se?), entre o potencial de
0a-0,2V, conforme as reacdes 01 e 02 em meio &cido (Tan e Kounaves 1998; Salazar-Banda

et al. 2008; Kolliopoulos et al. 2013; Maranowski et al. 2015):
H,SeOs + 4H* + 4e” — Se° + 3H,0 (Reacdo 1)
Se® + 2H" + 2e” — H,Se (Reacdo 2)

Em meio &cido ocorre a reacdo de comproporcionamento na presenca de &cido selenoso,

levando a formacao de Se°, segundo a reacdo 03 (Beni et al. 2011):

H,SeO3 + 2H,Se — 3Se + 3H,0 (Reagéo 3)
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Figura 25. Voltamogramas ciclicos obtidos na regido de potencial de
-05a 15V a0,05V s™ (A) regido de potencial -0,35 a 0,02 V
ampliada e (B) regido de potencial 0,95 a 1,3 V ampliada. (a) H,SO4
0,10 mol L™ solucdes de Se(IV) (b) 0,10; (c) 0,20; (d) 0,30; (d) 0,40;
(e) 0,50; (f) 0,60; (g) 0,70; (h) 0,80; (i) 0,90; (1) 1,0 umol L.
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Na etapa de redissolucdo, para potenciais maiores que +0,66 V (Salazar-Banda et al.
2008), ocorre a oxidacdo do Se® a Se** (que ndo ocorre na totalidade) em 3 etapas: a primeira
consiste na oxidacdo do Se depositado sobre o filme de Se gerado na superficie do eletrodo; a
segunda pela oxidacdo do Se proveniente do composto intermetalico Se-Au; e na terceira, a
oxidacdo da monocamada de Se que esta diretamente em contato com a superficie do Au (Tan
e Kounaves, 1998). Na regido B, ampliada na Figura 25B, sdo observados os picos de

oxidagdo (redissolucéo) do Se® a Se**, entre o potencial de 1,1 e 1,2 V, segundo a reagéo 04:
Se? + 3H,0 — H,SeOs + 4H" + 4e” (Reacdo 4)

De acordo com a Figura 25, optou-se pelo uso do potencial de -0,2 V, suficiente para
promover a reducdo do Se(lV), enquanto que para a oxidacdo, o potencial de 1,2 V foi

escolhido, também sendo suficiente para a oxidagao do Se’.

9.3.1.2. Efeito da concentragdo de H,SO4

Para a determinacdo de Se(1V) por SWASV, HCIO4 e H,SO,4 podem ser usados como
eletrolito suporte (Beni et al. 2011). Apesar de a melhor definicdo de pico obtida em HCIO,
como também descrita por estes autores, o H,SO, foi escolhido para 0 método SIA-SWASV
pelas maiores respostas eletroquimicas que este eletrolito suporte proporcionou.
Concentraces entre 0,010 e 0,20 mol L™ foram avaliadas, conforme apresentado na

Figura 26.
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Figura 26. Efeito da concentracdo de H,SO, como eletrolito suporte no sinal voltamétrico na
determinacdo de Se(lV) pelo método SIA-SWASV nas condicGes: tempo de condicionamento
de 70 s; tempos de deposicdo 105 s, vazdo de 15 pL s, volume de amostra de 1.500 pL; e
frequéncia de pulsos de 50 Hz.

Como pode ser visto pela Figura 26, entre as concentracdes de 0,010 e 0,10 mol L™
H,SO,4, tem-se um ganho de 5 vezes no sinal voltamétrico para Se(IV), assim como nos
resultados de Bertolino et al. (2006), devido ao aumento da concentragdo de fons H* no meio
favorecer a deposicdo do Se, conforme a reacdo 01 e 02 mostrada anteriormente. Como entre
0,10 e 0,20 mol L™, o ganho foi menor, cerca de 11%, escolheu-se a concentracéo de 0,10 mol
L™ para o método, o que contribui com o menor gasto de reagente e a insercdo de solucdes

acidas menos concentradas no sistema SIA.
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9.3.1.3. Efeito da vazéo, volume de amostra e frequéncia de pulsos

O efeito da vazdo foi estudado numa faixa entre 5 e 100 pL s™, com um volume de
amostra de 1.000 uL e frequéncia de onda quadrada de 50 Hz. Com uma vazdo de 5 pL s*
ndo foi observado pico algum no voltamograma. Com o aumento da vazdo até 15 uL s
comeca a ser observado um pico relativo a oxidacdo do Se° (Figura 27) decorrente do
transporte de massa convectivo mais eficiente e diminuicdo da espessura da camada de
difusdo (Siriangkhawut et al. 2011). Vazdes maiores que 15 pL s™ levam a diminuicio da
corrente de pico devido a diminuicdo do tempo efetivo de deposicdo, isto é, o volume de
solucdo passa muito rapidamente pela célula de fluxo (Ninwong et al. 2012). Dessa forma, a

vazio escolhida para o método foi de 15 uL s™.
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Figura 27. Variagdo da corrente de pico (i) para medidas de uma solucdo de
Se(IV) 1,0 umol L™ sob as condigBes: tempo de condicionamento de 70 s; tempos de
deposicdo correspondentes de 205, 75, 40, 25 e 15 s (correspondentes as vazdes de 5, 15, 30,
50 e 100 pL s™, respectivamente); volume de amostra de 1.000 puL; e frequéncia de pulsos de
50 Hz.
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Com o aumento do volume de amostra usado, maior foi o tempo de deposicdo
necessario, a uma mesma vazao, para que este passasse pela célula de fluxo durante a etapa de
deposicdo. Assim, como mostrado na Figura 28, para maiores volumes de amostra, maiores

sinais voltamétricos foram obtidos.

2 E/
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Figura 28. Variacdo da corrente de pico (i) para medidas de uma solucéo de Se(1V) 1,0 umol

L™ sob as condicdes: tempos de condicionamento de 60, 65, 70 e 85 s; tempos de deposicdo

de 20, 35, 70 e 105 s (correspondentes aos volumes de amostra de 250, 500, 1000 e 1500 pL,
respectivamente); vazdo de 15 pL s™ e frequéncia de pulsos de 50 Hz.

Com o aumento da frequéncia de pulso de onda quadrada (fixos o volume de amostra
em 1500 pL e vazdo de 15 pL s™), Figura 29, de 25 a 50 Hz, maiores foram o0s sinais
voltametricos, havendo um ganho de sinal de cerca de 2 vezes. Ja entre 50, 75 e 100 Hz, nédo
houve diferenca significativa para as correntes de pico medidas. Deste modo, a frequéncia de

50 Hz foi escolhida para aplicacdo no método.
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Figura 29. Variacdo da corrente de pico (i) para diferentes frequéncias de pulsos de onda

quadrada para medidas de uma solucdo de Se(IV) 1,0 umol L™, sob as condicdes: vazdo de
15 pL s e volume de solugdo As(111) de 1.500 L.

9.3.1.4. Solucéo Transportadora

Foram avaliadas quatro solucdes eletroliticas para uso como solugédo transportadora e
de condicionamento no método SIA-SWASV. Ao se comparar 0s sinais voltamétricos obtidos
sob as condi¢cbes anteriormente descritas adotadas no método (se¢Bes 10.3.1.1., 10.3.1.2.,
10.3.1.3.), verifica-se que a solugdo de H,SO, 0,050 mol L™ é a solugdo mais adequada para o

proposito devido a maior corrente de pico proporcionada pela sua utilizacdo, Figura 30.
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Figura 30. Efeito das diferentes soluces eletroliticas (a 0,050 mol L™) como solucéo
transportadora e de condicionamento na corrente de pico (ip) para uma solugéo de Se(1V) 1,0
pmol L™ em H,SO, 0,10 mol L™, nas seguintes condiges: vazdo de 15 pL s™, volume de
amostra de 1.500 pL e frequéncia de pulso de 50 Hz.

9.3.1.5. Figuras Analiticas de Mérito

A faixa de resposta linear foi observada para o intervalo de concentracdes entre 0,20 e
1,0 pmol L™ (r = 0,999), Figura 31, em H,S04 0,10 mol L™ e sob as condices de 1500 pL de
volume de amostra e vazdo de 15 uL s™. Os limites de deteccdo e quantificacio foram de 0,06
e 0,20 umol L™ (ou 4,7 e 15,8 pg L™), respectivamente. O limite de deteccdo é cerca de 2
Vvezes menor que a concentracdo recomendada pela US EPA em &gua potéavel (10 pg L™). O
limite de deteccdo é menor que o obtido por Kolliopoulos et al. (2013), 5,3 pug L™, que

desenvolveram o método SWASV em modo estatico com tempo de deposicdo de 300 s,

usando um macro eletrodo impresso de grafite para aplicacdo em amostras de aguas naturais;
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e duas vezes menor que o reportado por Kozak et al. (2012), 10 ug L™, que empregou 0s
sistema analitico HPLC-HG-AAS para a determinacdo de Se(IV) e Se(VI) em amostras de

suplementos alimentares.

(I) o,l75 0,I80 o,I85 0,I90 O,IQS(II) o,lzo 0,:10 o,leo 0,80 1,00
E (V) C._ . (umol L™

se(IV)

Figura 31. (I) Voltamogramas obtidos para soluc@es (a) 0,20, (b) 0,40, (c) 0,60, (d) 0,80 e (e)
1,0 pmol L™ de Se(1V) que resultaram na (11) curva analitica, Ip = (7,910,2)Cseqvy — (1,2+0,1),
obtida em condigdes de vazdo e volume de amostra de 15 pL s™ e 1.500 pL, respectivamente,
concentracdo de eletrélito suporte de 0,10 mol L™ H,SO,, frequéncia de 50 Hz.

Por estudos de repetividade, a precisdo para as determinacdes de Se(lV) foi avaliada
para os niveis de concentracdo de 0,60, 0,80 e 1,0 umol L™ (n = 3), resultando em respectivos
desvios padrdo relativos (DPR) de 9,4, 4,1 e 1,5 %. Foi observada uma tendéncia para o
aumento do DPR quanto menores sdo as concentracdes determinadas, estando de acordo com

os resultados de Bertolino et al. (2006).

Foram avaliadas as possiveis interferéncias na faixa de potencial em que é observada a
corrente de pico para Se(lV), na presenca de outras espécies ibnicas potencialmente
interferentes, como Hg**, Cu** e As*, e organicas como AH e AF. Para isso foram
comparadas as correntes de pico das medidas de solucdes de Se(1V) 1,0 umol L™ na auséncia

e presenca das espécies, Tabela 12.
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Tabela 12. Influéncia das possiveis espécies interferentes em meios aquaticos no sinal
voltamétrico para a determinago de Se(1V) 1,0 umol L™.

Concentrag&o Razéo Nivel de
Especie (E) kg interferéncia
(mg L™) Cseavy/Ce (%)
As”* 0,033 0,44 >
Hg* 0,002 0,010 3
cu* 0,013 0.20 -
AH 10 ) 31
AF 10 ) 40

As espécies idnicas ndo mostraram significativa interferéncia nas correntes de pico na
determinacéo de Se(IV). Ja na presenca de AH e AF houve a uma perda de sinal, interferéncia
que pode ser decorrente da passivacdo da superficie do eletrodo de trabalho durante a etapa de
deposicdo. Outra possibilidade seria a interacdo, por ligacdes de hidrogénio, entre os acidos

na forma protonada (devido ao meio de medida ser acido) e 0 HSeOs'.

Confirmadas e definidas as condi¢cBes do método, este também foi aplicado a uma
amostra de agua doce coletada no rio Ribeirdo no municipio de Lencdis, BA, Brasil. Ao se
analisar amostra (n = 2) empregando a calibracdo externa (por curva analitica) nenhuma
concentracdo de Se(IV) foi detectavel. Assim, para avaliar a exatiddo do método a amostra de
4gua foi enriquecida com 0,05 mg L' (0,633 pmol L) de Se(IV), nivel méximo
recomendado pelo CONAMA (2005) para agua doce de classe Ill, que sdo destinadas ao
consumo humano, apés tratamento convencional e para a protecdo das comunidades
aquaticas. A porcentagem de recuperacéo foi de 80,7 + 0,4 %, pouco menor que reportado por
outros autores, como Bertolino et al. (2006) que obteve recuperagdes na faixa de 107 a 112 %
para amostras de agua de rios enriquecidas com Se(IV) usando SWASV, e por Ashournia et

al. (2009) que obteve 99,6 % de recuperacdo para o0 material de referéncia para elementos
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traco em aguas (SRM 1643e) da NIST pela técnica DPCSV. Como a amostra de agua usada
apresentava coloracdo castanha (sugerindo a presenca de concentracdes elevadas de matéria
organica natural), estes resultados iniciais confirmaram que o método é suscetivel a
interferéncia por espécies organicas. Todavia, 0 método tem grande potencial para a aplicagédo
em outras amostras de agua que possuam composi¢cdo quimica mais simples ou em amostras
mais complexas (presenca de quantidades consideraveis de compostos organicos e espécies

metalicas), mas pelo uso do método de adi¢do de padréo.
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9.4. VERMICULITA E MODIFICACOES
9.4.1. CARACTERIZAGAO

9.4.1.1. Na-VT, 3-MPS-VT, CYS-VT e CTA-VT

A amostra de vermiculita foi previamente caracterizada por difratometria de raio-X
(XRD) e andlise térmica, indicando a auséncia de impurezas consideraveis (Abate e Masini
2003). A XRD revelou as caracteristicas refletivas da vermiculita, e o aquecimento a 700 °C
reduziu o espagamento basal d(001) de 1,4 a 1,0 nm, um aspecto que distingue a vermiculita
de esmectitas e cloritas. A saturacdo do material com EGME ndo alterou a reflexdo basal,
outro comportamento caracteristico da vermiculita que ndo é observado para esmectitas, que
mostram um aumento a 1,7 nm (Douglas 1989). Analise térmica diferencial mostrou dois
processos exotérmicos a 109 e 210 °C correspondendo a perda de massa devido a dessor¢do
de agua, e um processo exotérmico a 860 °C como consequéncia de recristalizacdo como
mulita. Esta ultima transicdo de temperatura distingue vermiculitas de esmectitas, para as

quais a transi¢do ocorre a temperaturas > 920 °C (Smykatz-kloss 1974).

A CTC da Na-VT foi 1,154 + 0,006 mmol g* (n = 3), consistente com trabalhos
anteriores (Abate & Masini 2003). Os valores de AST, determinados pelo método EGME
(Yukselen-Aksoy e Kaya 2006), variaram de 90 a 120 m? g™ (Tabela 13) sendo menor que a
area de 330 + 10 m? g™ determinada para a amostra de uma mesma origem, mas com tamanho

de particulas muito menor (< 63 um) (Abate e Masini 2003; Do Nascimento e Masini 2014).
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Da concentracdo de enxofre encontrada nos materiais modificados (Tabela 13), é
possivel estimar que cerca de 51,6 e 0,42 % da CTC da Na-VT foi trocado por CTA e CYS,
respectivamente. A incorporacdo de CTA pode impedir parcialmente o acesso do EGME ao
espaco interlamelar, diminuindo a AST (Tabela 13). A baixa incorporacdo de CYS é
consistente com a insignificante alteracdo da AST, e pode ser explicada pela carga negativa de
grupos carboxilatos sujeitos a repulsdo eletrostatica das cargas negativas permanentes da
estrutura da vermiculita. Além disso, a liberacdo de H,S durante a modificacdo da Na-VT
com CYS, causou significativa perda de S. O conteddo de N neste caso ndo foi usado para
avaliar a incorporacdo de CYS ou CTA porgue a Na-VT contém residuos de NaNOj3 usado

para saturar o argilomineral com Na”.

A incorporacdo de 3-MPS pode ocorrer por substituicdo nucleofilica de segunda
ordem (SN.), com o ataque de um dos pares de elétrons dos &tomos de oxigénio nos grupos
silanol ou aluminol da vermiculita no &tomo de Si do 3-MPS, e a consequente liberacdo de
uma molécula de metanol. Dependendo da conformacdo e impedimento estérico envolvido,
até trés sitios silandis da Na-VT podem reagir com uma molécula de 3-MPS. Silva et al.
(2014) verificaram a partir de espectros de RMN de %Al que grupos aluminol n&o sdo

afetados pela reacdo com silanos, sugerindo que a sililacdo ocorre apenas em grupos silanol.

Tabela 13. Areas superficiais totais e analises elementares para os materiais estudados
(n=2).

Material AST Elemento %
(m?g™) S C H N
Na-VT 112 +3 N.D.* 0,02 1,27 0,39
3-MPS-VT 129+ 6 0,98+0,2 0,20 1,21 0,22
CTA-VT 90+9 1,91 £0,07 0,31 1,37 0,13
CYS-VT 110+0,1 0,16 + 0,01 0,90 1,19 0,42

*N.D.: ndo detectado.
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O espectro de infravermelho da Na-VVT mostra uma larga banda centrada a 3440 cm™

devido ao estiramento —OH de &gua absorvida (Figura 32). A larga banda a 1006 cm™ pode
ser associada ao estiramento de Si-O-Si e Si-O-Al. Em 1641 cm™ aparece uma banda devido a
deformacéo da ligacdo O-H de agua absorvida (Alves et al. 2007). O formato da banda a 1386
cm™ que aparece no espectro de IR de Na-VT e 3-MPS-VT deve ser associado a NOs™ do
NaNO; usado para preparar a Na-VT (Goebbert et al. 2009). CTA-VT foi o Unico material
que exibiu bandas vibracionais extras, a 1508 cm™ (estiramento alifatico e de deformacdo de
C-H) e 3022 cm™ (estiramento N-H). Os espectros de infravermelho confirmam os resultados

de andlise elementar quanto a maior adsor¢do de CTA em relagdo a CYS ou 3-MPS.

CYS-VT

FMP3NT

Ma-VT

5
1641 |
||f
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Figura 32. FTIR da vermiculita homoi6nica em Na® comparada com os das vermiculitas
modificadas por tidis.
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O espectro de XRD da Na-VT mostra picos a 20 = 6,24, 7,40 e 7,94° correspondendo
ao espacamento basal (d001) de 1,415, 1,194 e 1,113 nm, respectivamente (Figura 33). O pico
mais intenso é o relacionado ao espacamento 1,415 nm, que € tipico para vermiculitas
hidratadas trocadas com Na'. 3-MPS-VT e CYS-VT tem 0s mesmos 3 picos, mas enquanto
que a intensidade relativa do pico em 1,415 nm foi significativamente reduzida, as
intensidades dos picos a 1,194 e 1,113 nm, aumentaram. CTA-VT teve apenas dois d001
picos correspondendo a 1,261 e 1,150 nm (Figura 33). O desaparecimento do pico a 1,415 nm
pode ser explicado pelo fato que a CTA ter sido muito mais trocada que a CYS no espaco
interlamelar de VT. A diminuicdo de 0,25 nm no espaco basal pode ser atribuido a
substituicdo dos jons Na* hidratados da Na-VT por CTA e CYS, consistente com a presenca
de uma monocamada de carbono interlamelar, estando de acordo com Celis et al. (2000) para
a modificacdo da montmorilonita com CTA. Tran et al. (2015) ndo encontraram alteracdes na
XRD da vermiculita modificada com 3-MPS, um fato que pode ser relacionado ao
procedimento usado para a modificacdo. Enquanto Lytuong et al. (2015) hidrolisaram a
molécula de 3-MPS, no presente trabalho a modificacdo foi feita em tolueno isento de dgua
(Celis et al. 2000) com o objetivo de promover a sililacdo dos grupos silanéis da vermiculita.
A reducdo do espacamento basal na 3-MPS-VT pode ser explicada pela eliminagdo das

moléculas de agua das intercamadas durante a modificacéo.
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Figura 33. Padrdes de XRD da vermiculita homoidnica em Na® comparados aos das
vermiculitas modificadas por tidis.

A morfologia da Na-VT mostrou a estrutura de camadas caracteristica das
vermiculitas (Figura 34a). Quanto aos materiais modificados, CTA-VT, CYS-VT e
3-MPS-VT (Figura 34b, 34c e 34d) as imagens de MEV ndo forneceram informacdes
conclusivas quanto as modificacdes realizadas em comparacdo a Na-VT, mostrando apenas a

estrutura lamelar, da mesma forma como visto para a Na-VT.
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Figura 34. Imagens de Microscopia eletronica de varredura (MEV) da (a) Na-VT, (B) CYS-
VT, (c) CTA-VT e (d) 3-MPS-VT.

9.4.1.2. FeOH-VT

O teor de Fe determinado para a FeOH-VT foi de 6,7 + 0,2%, sendo, em termos de
quantidade de matéria por massa, 1,208 mmol g, que é pouco superior a CTC da Na-VT
(1,154 + 0,006 mmol g™), indicando que praticamente toda o Na* de Na-V/T foi trocado pelos
poli-hidroxi-cations de Fe(lll) usados como intercalante, havendo, assim, 0 acesso do mesmo

ao espaco interlamelar.
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Figura 35. FTIR da vermiculita homoionica em Na+ comparada com o da vermiculita
modificadas por poli-hidroxi-cations de Fe(lll).

Ao se comparar 0s espectros de IR da Na-VT e FeOH-VT (Figura 35) nenhuma
diferenca significativa foi verificada, ndo podendo se concluir algo referente a modificacéo.
Apesar do aumento do teor de Fe no material, a modificacdo ndo alterou o espacamento basal
(d001), ndo sendo observada diferencas significativas nos espectros de XRD para a FeOH-VT
e Na-VT, vista a grande proximidade dos picos, 20 = 6,35° e 6,24°, respectivamente, Figura
36. Iss0 é consistente com a AST, 122 + 12 m? g%, que também néo teve alteracio em relagéo

adaNa-VT, 112 +3m?g™.
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Figura 36. Padrdes de XRD da Na-VT (preto) comparados aos da FeOH-VT (vermelho).

Ao se comparar a morfologia da Na-VT com a da FeOH-VT (Figura 37), ndo foi

possivel notar qualquer alteragdo no material modificado nas condicdes utilizadas para

obtencéo das imagens.

1Q-USP El 2.0kV X1,000 10um WD 15.0mm 1Q-USP LEI 2.0kvV X2,000 104m WD 15.0mm

Figura 37. Imagens de Microscopia eletrénica de varredura (MEV) da (a) Na-VT e (b)
FeOH-VT.
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9.4.2. Interagdo com Hg(ll)

9.4.2.1. Cinética de Adsorcao

A variacdo tempo de contato de 0,5 a 120 min aumentou a remocdo de Hg(ll)
significativamente, com o equilibrio aparente alcancado em t > 60 min (Figura 38). Para
tempos de contato curtos o grau de adsor¢do diminui na ordem: 3-MPS-VT > CTA-VT > Na-
VT > CYS-VT. Esta ordem sugere que a modificacdo da Na-VT para 3-MPS-VT ocorreu com

0s grupos silanodis externos, fazendo os grupos tidis facilmente acessiveis ao solvente,

permitindo uma rapida adsorcéo de Hg(ll).
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Figura 38. Adsorcao de Hg(Il) em funcdo do tempo de contato no intervalo entre 0 e 120 min
para uma inicial Cpgr = 1,0 pmol L™ na presenca de 0,625 g de adsorventes. Os experimentos
foram feitos a pH 6,0 + 0,1 (MES 0,010 mol L™*) em NaNO5 0,050 mol L™, a 25,0 + 0,5 °C.
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Os dados dos experimentos foram ajustados pela equacédo cinética de primeira ordem
(Ho e McKay 1999a):

kt

2303 (®)

Iog(qe,exp - qt) = Iog(qe,calc.)

Onde Qeexp, € @ quantidade de Hg(Il) adsorvida (determinada experimentalmente) por grama
de adsorvente depois de 2 h de tempo de contato (tempo assumido como necessario para 0
sistema atingir o equilibrio aparente). O Qecalc. € @ quantidade calculada de Hg(ll) adsorvida
por grama de adsorvente no equilibrio, e g; é a quantidade adsorvida no tempo t. A inclinacéo

da curva de log(q,,, —0;) vs. t fornece ki, a constante cinética de primeira ordem. Os valores

de ki € Qe,cac. S80 apresentados na Tabela 14, juntamente com o coeficiente de correlagédo

linear, o que indica que este modelo é obedecido apenas para Na-VT.

A adsorcdo de ions metélicos sobre sélidos é geralmente melhor ajustada pelo modelo

de pseudo segunda ordem (Ho e McKay 1999b):

— ==t @)

Este modelo ndo requer o conhecimento experimental da capacidade de adsorcédo, de
modo que g. pode ser calculado diretamente a partir da inclinagdo t/g; vs. t. Para todos os
materiais estudados o coeficiente de correlacdo linear foi > 0,994 (Tabela 14), indicando que
os dados experimentais foram devidamente ajustados a equacao de pseudo segunda ordem. A
constante cinética de pseudo segunda ordem (Tabela 14) permite estabelecer a seguinte ordem
de velocidade de adsorcdo: 3-MPS-VT > Na-VT > CTA-VT ~ CYS-VT, o que confirma que a
ligagdo de Hg(ll) é mais répida em sitios de adsorgéo localizadas nas bordas da superficie da

vermiculita do que no espaco interlamelar.
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Para avaliar se a difusdo intraparticula € o passo limitante da velocidade, os dados

experimentais foram ajustados a equacdo (Ho e McKay 1999; Wu et al. 2009):

kid Y (8)



Tabela 14. Parametros cinéticos de adsorgéo para a adsorcdo de Hg(ll) nos materiais de vermiculita a 25,0 +0,5°C.

132

Modelo
1" Ordem de Lagergren Pseudo 2 Ordem Difusdo Intraparticula
ki Ge, cale.” R ka Ge, cale.” R Kid C R?

Material (min™) (umol g™ (g pmol™ min™) (umol g™ (umol g* min™?)  (umol g™
Na-VT 0,022 0,11 0,992 0,84 0,24 0,995 0,012 0,12 0,97
3-MPS-VT 0,034 0,14 0,97 1,07 0,40 0,998 0,011 0,29 0,95
CYS-VT 0,022 0,23 0,85 0,40 0,26 0,994 0,030 -0,0039 0,98
CTA-VT 0,027 0,24 0,94 0,39 0,41 0,998 0,081 0,0007 0,99

% Qe, cale. = calculado pelo modelo; os valores experimentais de g foram 0,25, 0,40, 0,29 e 0,41 pmol g™ para a Na-VT, 3-MPS-VT, CYS-VT e

CTA-VT, respectivamente.
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O grafico de g; em funcdo de t*2

ndo foi linear na janela de tempo de 0 a 120 minutos
(Figura 38). Para Na-VT e 3-MPS-VT a linearidade é observada ap6s 0,5 min (Na-VT) e 15
min (3-MPS-VT) de tempo de contato, respectivamente, o que implica na ocorréncia de uma
adsorcéo instantanea na superficie externa (coeficiente linear positivo, Tabela 14), seguida por
uma adsorc¢édo gradual controlada por difuséo intraparticula (Wu et al. 2009). Para CYS-VT e
CTA-VT a porcéo inicial do grafico g; vs t“ ¢ linear e passa pela origem (Figura 38), o que
sugere que a adsorcdo inicial é controlada pela difusdo intraparticula. Este comportamento é
consistente com a localizacdo dos grupos tiol no espaco interlamelar. Uma segunda porcao
linear pode ser observada para tempos > 15 min (CTA-VT) e 30 min (CYS-VT) (Figura 38),
com inclinacdo significativamente menor, o que sugere que as espécies de Hg(ll) podem
lentamente mover a partir de grupos silanol e aluminol (com baixa afinidade e grande
abundancia na superficie) para os tidis (baixa abundancia e de alta afinidade no espaco
interlamelar). Assim, o mecanismo de adsor¢do de Hg(ll) em todos os materiais é complexo e

tanto a adsorcéo superficial quanto a difusdo intraparticula influenciam a velocidade de reagdo

(Bhattacharya et al. 2008).

9.4.2.2. Quantidade de adsorvente

O efeito da quantidade de adsorvente foi estudado utilizando massas de 25, 50, 75 e
100 mg dispersas em 10,0 mL de uma solucéo de Hg(Il) 0,70 pmol L™ (Figura 39). A
porcentagem de adsor¢do aumentou até 99,7% para o CTA-VT e até 87,0% para 3-MPS-VT.
Para CYS-VT e Na-VT as porcentagens de remocdo ndo ultrapassaram 0s 71% e nenhuma

tendéncia clara foi observada com o aumento da quantidade de adsorvente.
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O aumento na porcentagem de remocdo de Hg(ll) com o aumento da massa do
adsorvente observado para o CTA-VT é esperado devido ao aumento do numero de sitios
ativos com o aumento da massa de adsorvente. Por outro lado, houve uma clara diminuicéo na
capacidade de adsorcdo por unidade de massa do adsorvente com o aumento da dosagem
(Figura 39). Para 75 e 100 mg de CTA-VT a concentracdo em equilibrio de Hg(ll) foi menor
que 14 nmol L, o LD do método SIA-SCP, de modo que o Hg(l1) ndo foi suficiente para
ocupar os sitios de adsorcdo. Para a Na-VT, CYS-VT e 3-MPS-VT a diminui¢do da
capacidade de adsorcdo por unidade de massa pode ser explicada pelas interacfes particula-
particula, que podem ocorrer nas suspensdes que contém grandes quantidades de adsorvente,
diminuindo a disponibilidade efetiva dos sitios de adsor¢do (Rao et al. 2009b). Foram
observadas tendéncias similares para adsorcdo de Hg(ll) e de outros metais em carvoes
ativados (Rao et al. 2009a,b). E necessario considerar também que nesses experimentos a
quantidade de matéria de Hg(ll) ¢é fixa enquanto a massa de adsorvente aumenta, ou seja, uma
mesma quantidade do Hg(ll) se distribui em uma massa maior do adsorvente, acarretando
uma diminuicdo da quantidade de Hg(ll) adsorvida por unidade de massa do adsorvente.
Além disso, a utilizacdo de quantidades elevadas de adsorvente torna dificil a determinagdo da
capacidade maxima de adsorcéo dos adsorventes (Qmax) devido a alta Cpgr inicial que teve de

ser usada, aumentando a possibilidade de precipitacdo de HgO.
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Figura 39. Efeito de quantidade de adsorvente na remogéo de Hg(ll) de uma solucdo 0,70
pumol L™ a 25,0 + 0,5 °C e pH 6,0 £ 0,1 (0,010 mol L™ MES) em 0,050 mol L™ NaNOs,
tempo de contato =60 min. Linhas tracejadas correspondem as porcentagens de adsorc¢ao e as
linhas sélidas a quantidade de Hg(l1) adsorvido por grama de adsorvente.

9.4.2.3. Isotermas de Adsorcéo

As isotermas de adsorcdo para Na-VT, 3-MPS-VT e CYS-VT foram do tipo L na
classificacdo de Giles et al. (1960), sendo bem ajustadas por ambas as equagdes de Langmuir
e Freundlich (Figura 40), com coeficientes de correlagdo > 0,93 (Tabela 15). Para a isoterma
de CTA-VT foi observado um formato do tipo cooperativo sob as condi¢des de baixo grau de
ocupacdo de sitios e o coeficiente de correlacdo do ajuste pelas equagdes de Langmuir e
Freundlich ndo foi maior do que 0,93 e 0,91, respectivamente, resultando em desvios padrao
altos para os parametros de adsorcédo ajustados (Tabela 15). Apesar disso, fica claro que CTA-
VT ¢é o material com maior capacidade de adsorcéo (Figura 40) em comparagdo com 0s outros

adsorventes (maiores valores de max € Ky) (Figura 40, Tabela 15). CYS-VT teve também um
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aumento na capacidade de adsor¢do (Figura 40, Tabela 15), em comparagdo com Na-VT. Este
aumento de Qgmax € consistente com a introdugdo de grupos tiol no espaco interlamelar,
adicionalmente aos grupos silanol e aluminol na borda da superficie. Troca iénica no espaco
interlamelar, governado por atracdo eletrostatica, provavelmente ndo ocorre a pH 6,0, uma
vez que a espécie dominante de Hg(ll) é neutra (Hg(OH),). A hipétese para explicar o
aumento na capacidade de adsorcdo de CTA-VT e CYS-VT é o equilibrio simultaneo
envolvido na dissociacdo do Hg(OH), na solucéo e a forte complexacao superficial do Hg(ll)

livre pelos grupos tidis no espaco interlamelar.

Hg(Il) adsorvido, g, (pmol g™

G0

C.,, (umol L")

Figura 40. Isotermas de Adsorcéo (25,0 + 0,5 °C) de Hg(Il) em Na-VT, CYS-VT, CTA-VT e
3-MPS-VT em NaNO; 0,050 mol L™ a pH 6,0 + 0,1 (MES 0,01 mol L™). Concentragdes
iniciais de Hg(Il) (Chg7) de 1 a 100 pmol L. Linhas sélidas e tracejadas correspondem as
curvas ajustadas por Langmuir e Freundlich, respectivamente.
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Tabela 15. Parametros das isotermas de adsorcdo (25,0 + 0,5 °C) para adsor¢do de Hg(ll) na Na-VT e vermiculita funcionalizada com tidis.

Modelo
Material Freundlich Langmuir
K 1/n R Omax b(Lgh R
(umol** gL (umol g™)
Na-VT 45+0,6 0,35+ 0,04 0,97 18+1 0,30+£0,09 0,96
3-MPS-VT 3,7x£0,6 0,42 £0,05 0,97 21+ 2 0,12 £ 0,04 0,97
CYS-VT 49+05 0,67 £ 0,04 0,99 57+4 0,075+ 0,009 0,996

CTA-VT 15+3 08+0,1 0,91 83+ 30 08+0,1 0,93
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N&o ha alteracdo significativa na capacidade de adsorcdo de 3-MPS-VT, em
comparacdo com Na-VT (Figura 40, Tabela 15). O fato corrobora a hip6tese de que a reagédo
de sililacdo dos grupos silandis pode obedecer a estequiometrias tanto 1:1, 1:2 ou 1:3, ou seja,
até trés destes grupos sdao modificados para se obter outro grupo que contenha uma

funcionalidade tiol (Airoldi e De Farias 2004; Silva et al. 2014).

Os materiais estudados no presente trabalho exibiram maior capacidade de adsorc¢ao
comparada com os resultados obtidos por Tran et al. (2015) para outra amostra de vermiculita
modificada com CTA e 3-MPS. A maior gmax encontrada pelos autores foi 286,26 ug g™ para
a 3-MPS-VT (1,41 pmol g™). A explicacdo para as grandes diferencas pode ser a CTC de

apenas 0,42 meq g da amostra comercial usada por Lytuong et al. (2015).

A partir do teor de S encontrado nas vermiculitas modificadas (Tabela 13), é possivel
estimar a presenca de 595, 304 e 49 umol de tidis por grama de CTA-VT, 3-MPS-VT e CYS-
VT, respectivamente. Assumindo que a ligacdo de Hg(ll) nas vermiculitas modificadas
obedecem a estequiometria 1:1, os valores de qmax (Tabela 15) correspondem a 116, 13,9 e
6,9% do conteudo total de grupos tidis na CYS-VT, CTA-VT e 3-MPS-VT, respectivamente.
Os sitios —SH da CYS-VT devem ter sido completamente ocupados por Hg(ll) e parte da

capacidade de adsorcdo foi controlada pela interagdo com grupos silandis e aluminais.

O parametro 1/n da equagdo de Freundlich sugere que a ligagdo de Hg(ll) na Na-VT e
3-MPS-VT ocorre em sitios de elevada heterogeneidade energética, o que é consistente com a
adsorcdo em grupos silanol e aluminol na borda da superficie, bem como no espaco
interlamelar. A heterogeneidade na 3-MPS-VT é alta devido a adsorgdo ocorrer tanto nos
grupos tidis quanto nos grupos silandis ndo modificados. A heterogeneidade diminuiu para
CYS-VT e CTA-VT, provavelmente como uma consequéncia da adsorcdo ocorrer

predominantemente nos grupos SH, apesar de que na CYS-VT estes grupos foram
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provavelmente saturados por Hg(ll), como mencionado anteriormente. Para CTA-VT, a baixa
diminuigdo da heterogeneidade energética (1/n — 1) foi consistente com o fato que os grupos

tidis ndo foram saturados com Hg(l1) na janela de concentracdes estudada (1,0-100 umol L™).

9.4.2.4. Efeito do pH e da forga idnica

A adsorcdo de metais potencialmente tdxicos por vermiculita ocorre por dois
processos principais: (i) de troca de cétions nos sitios do espaco interlamelar, resultantes das
interacOes entre ions metalicos e a carga permanente negativa (complexos de esfera externa) e
(i) a formagdo de complexos de esfera interna com os grupos Si-O- e Al-O- nas bordas das
particulas do argilomineral (El-Bayaa et al. 2009). Estes mecanismos sdo dependentes do pH,
porque a pH < 4, a maioria dos grupos silanol e aluminol nas bordas estdo protonados
(Malandrino et al. 2006). A quantidade de Hg(Il) ligado a CYS-VT e 3-MPS-VT se mostrou
independente do pH (Figura 41), sugerindo que o processo de adsor¢do é predominantemente
dominado por grupos tiol (Nam et al. 2003). Para CTA-VT é notado um aumento na
quantidade de Hg(ll) adsorvida de cerca de 37% com o aumento do pH de 2,0 a 6,0, 0 que
sugere a participacdo de grupos silanol e aluminol das bordas superficiais na adsorcao, ja que
estes grupos sdo desprotonados a pH 6,0. Para Na-VT ha uma clara concorréncia entre ions
H* e Hg(ll) para pH < 4. Em pH 2,0, por exemplo, a espécie predominante de Hg(l1) é Hg*",
e o0s grupos silanol e aluminol da borda sdo protonados, inibindo a adsor¢do. A quantidade de
Hg(ll) ligado em pH 4,0 é cerca de trés vezes mais elevada do que em pH 2,0 (Figura 41).
Estes resultados sdo consistentes com outros estudos de adsor¢do envolvendo argilominerais e
metais potencialmente toxicos (Konya et al. 2011; Brigatti et al. 2005; Padilla-Ortega et al.

2014; Sis e Uysal 2014).
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Figura 41. Quantidade de Hg(ll) ligada aos adsorventes em diferentes valores de pH, em
0,050 mol L™ NaNOs a 25,0 + 0,5 °C. Condicdes experimentais: massa de adsorvente = 25
mg; volume de solugdo = 10 mL; concentraco inicial de Hg(ll) = 10 pmol L™.

Potenciais zeta negativos tem sido descritos para vermiculitas naturais e vermiculitas
modificadas com aminotidis a pH 6,0, indicando superficies carregadas negativamente, e
sugerindo que interacGes eletrostaticas desempenham papel chave na adsorcdo de espécies
carregadas positivamente (Tran et al. 2015). A adsorcdo de Hg(Il) na Na-VT foi fortemente
afetada pela forca ibnica (Figura 42); a quantidade de Hg(ll) adsorvido em Na-VT na
presenca de NaNO; 1,0 mol L™ diminuiu para 7,4% da quantidade adsorvida em NaNOs
0,050 mol L™. A diminuicdo da adsorc&o com o aumento da forca iénica é consistente com 0s
resultados de Dos Santos et al. (2015) para a adsor¢do de Hg(ll) em K*-montmorilonita. A
especie neutra Hg(OH), ¢ a principal especie de Hg(Il) em solugéo a pH 6,0, de modo que a
troca catidnica neutralizando as cargas negativas envolveria uma prévia dissociacdo dos
hidroxi-complexos para a posterior atracdo eletrostatica pelas cargas negativas do

argilomineral.
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Figura 42. Efeito da concentracdo salina na quantidade de Hg(ll) adsorvida a pH 6,0 £ 0,1 e
25,0 + 0,5 °C. Concentracdo inicial de Hg(Il) = 10 pmol L™; massa de adsorvente = 25 mg,
volume de solucdo = 10 mL.

A adsorc¢do de Hg(ll) em vermiculitas modificadas por tiol € muito menos afetada pelo
aumento da forca idnica (Figura 42), um fato que é consistente com a elevada afinidade e
seletividade dos grupos tiol (bases moles) para com o Hg(ll) (acido mole), formando
complexos de esfera de coordenacdo interna, que sdo menos afetados por efeitos eletrostaticos

em meio de forga i0nica elevada (Zhou et al. 2014).

9.4.2.5. Dessorc¢ao

A dessorcdo foi testada em HCI 0,050 mol L™ para todos os materiais depois da

adsorcéo com solugdo de Hg(l1) 10,0 umol L™ (60 min de extrac&o). A quantidade de Hg(I1)
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dessorvida de CTA-VT e CYS-VT foi inferior a 1% da quantidade inicialmente adsorvida.
Este fato pode ser explicado novamente pela alta energia de interacdo do Hg(ll) com os
grupos tidis em comparacdo com grupos silanol de Na-VT (Zhou et al. 2014; Walcarius et al.
2002; Padilla-Ortega. 2014), que exibiu uma dessorcdo de cerca de 21%. Dessorcdo de 3-
MPS-VT foi cerca de 12% do Hg(ll) inicialmente adsorvido, indicando que parte das espécies
de Hg(ll) estavam ligados a grupos silanol e aluminol como sugerido pelo elevado termo de
heterogeneidade da equacdo de Freundlich. Se a dessor¢do € alta, o material pode ser
reutilizado varias vezes, mas, se a adsor¢do é fracamente reversivel em &cido diluido, tal
como observado para a 3-MPS-VT, CTA-VT e CYS-VT, o material tem potencial para
aplicacdes de remediacdo "in situ”, ja& que esta tecnologia exige um longo tempo de

imobilizacdo de metais potencialmente toxicos (Melamed et al. 2006).

9.4.2.6. Colunas de Adsorc¢ao

A Figura 43 mostra a relagéo Cg/Chgo em fungdo do volume bombeado através das
colunas, onde Cpg é a concentracéo do Hg(ll) que entra na coluna (100 umol L™). O volume
de breakthrough foi definido como o volume que sai da coluna de vermiculita com
concentracdo de Hg(ll) superior ao limite de quantificacio do método (1,5 pumol L),
implicando numa porcentagem de adsor¢do < 98,5%. Diferentes volumes de breakthrough
foram observados para a solucdo de Hg(11) 100 umol L™ (pH ajustado para 6,0 + 0,1) para 0s
diferentes materiais. A quantidade de Hg(ll) retida até o volume de breakthrough de cada
material foi calculado a partir da vazéo e do tempo. 3-MPS-VT foi 0 material com a mais
elevada capacidade de adsorgo para o volume de breakthrough (6,55 umol g™, seguido pelo

CTA-VT (4,82 pmol g™), CYS-VT (0,42 umol g*) e Na-VT (0,24 umol g*). Na-VT foi o
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unico material totalmente saturado com Hg(ll) (Chg/Crgo = 1). A maior capacidade de 3-
MPS-VT, em comparagd0 com 0s outros materiais, pode estar relacionada com a
incorporacdo destes grupos tiol nos grupos silanol da borda da vermiculita. Estes grupos de
superficie externa podem ser facilmente acessados por toda a solugdo, enquanto que para a
CTA-VT e CYS-VT os tidis provavelmente estio localizados no espago interlamelar. E
possivel que alguns destes grupos modificados por CTA e CYS estejam localizados em poros
preenchidos com solucdo estagnada que podem ser acessados apenas pela difusdo do
Hg(OH),, retardando o equilibrio, conduzindo a volumes de breakthrough menores em

comparagdo com 3-MPS-VT.
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Figura 43. Volumes de breakthrough encontrados nas colunas de adsorcéo preparadas com
cerca de 180 mg de adsorvente, vazdo de 10 uL s e Chg,o = 100 pmol L condicionada a pH
6,0+£0,1.
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Para avaliar a reutilizacdo dos materiais, as colunas foram lavadas com
HCI 0,50 mol L™ (durante 5 min) e regeneradas com NaNO; 1,0 mol L™ (durante 5 min),
seguida por um segundo experimento de adsorcdo que foi efetuado sob as mesmas condicdes.
No entanto, no segundo ciclo a quantidade de Hg(ll) adsorvido diminuiu em 67, 73 e 89%
para 3MPS-VT, Na-VT e CTA-VT, respectivamente (em relacdo ao primeiro ciclo de
adsorcéo). Este resultado sugere que, de acordo com os estudos de dessor¢édo, o segundo ciclo

de adsorcéo foi efetuado com os sitios de adsorcao parcialmente saturados com Hg(ll).

9.4.2.7. Seletividade

A fim de verificar a seletividade dos materiais, a adsor¢do de uma solucao de Hg(ll)
100 pmol L™ foi estudada em presenca de Ca(ll), Mg(Il), Cd(l1) ou Pb(ll), todos a uma
concentracdo de 100 umol L. Na-VT, CYS-VT e CTA-VT exibiram forte perda de eficiéncia
na presenca de todos os ions interferentes. No caso da Na-VT a perda de eficicia pode ser
explicada pela competicdo dos ions interferentes pelos sitios de troca ibnica. Para CYS-VT e
CTA-VT a perda de eficacia pode ser explicada por impedimento estérico e difusdo lenta do
Hg(OH), para atingir os sitios de adsor¢do. Para 3-MPS-VT, de modo diferente dos outros
materiais, adsorcdo néo foi afetada pela presenca de Cd(l1), Pb(Il) e Mg(ll). Este fato pode ser
explicado tanto pela alta seletividade dos tiois para interacdo com Hg(ll) quanto pela grande

acessibilidade aos sitios de adsorcao para o fluxo de solucéo.
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9.4.3. Interacdo com Se(1V)

9.4.3.1. Cinética de adsorcéo

A interacdo entre Se(lV) e a FeOH-VT mostrou-se ser um processo praticamente
instantaneo. Ao se adicionar o material a uma solugdo contendo 1,0 pmol L™ de Se(IV) e se
recolher a primeira aliquota da fracdo liquida da dispersdo, correspondente ao tempo de
contato tendendo a 0, foi estimada uma concentracéo de 0,14 umol L™ de Se(IV), sendo 86%
do Se(lV) ja adsorvido pelo material. Apds 5 min de contado, 93% do Se(1V) ja havia sido
adsorvido pela FeOH-VT, sendo que as determinacGes de Se(lV) para as demais aliquotas
(tempos de coleta > 5 min) foram muito menores que o LQ (0,2 umol L™). Resultado similar
foi obtido por Zelmanov e Semiat (2013) que usaram nanoparticulas baseadas em
oxido/hidréxido de Fe(lll) e observaram que a adsorcdo de Se foi completa e alcangou o
equilibrio em menos de 1 min de contato. A adsorcdo de Se(IV) em FeOH-VT se mostrou
rapida em comparacdo com adsorventes como casca de ovo e membrana de casca de ovo
empregados por Mafu et al. (2014) para a remocao de Se de &guas naturais, que atingiram o
maximo de adsorcao apds 50 min de contato. A réapida interacdo observada pode ser atribuida
a grande quantidade de sitios presente na massa do adsorvente frente a quantidade de matéria
de Se(lV) usada no experimento, isto €, com a adicdo do Se(IV) ao meio, havia uma grande
disponibilidade de sitios que levaram a uma rapida adsorcdo. Mesmo apresentando rapido
efeito adsortivo, preferiu-se adotar um tempo de contato de 2 h para a construcdo das
isotermas de adsorcdo a fim de se garantir que todo o Se(IV) removido da solucgéo estivesse
estavelmente adsorvido na estrutura da FeOH-VT. Devido ao fato de a maior parte das

determinacbes de Se(IV) terem resultado em valores menores do que o LQ do método
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impediu o tratamento matematico dos dados experimentais para obtencdo das constantes

cinéticas.

9.4.3.2. Quantidade de adsorvente

O efeito da quantidade de adsorvente foi estudado utilizando massas de 25, 50, 75 e
100 mg dispersas em 10,0 mL de uma solucdo de Se(IV) 20,0 pmol L (Figura 44). A
porcentagem de adsorcao variou de 96,9 a 97,6% entre as massas de 25 e 100 mg, mostrando
que a adsorc¢éo foi pouco dependente da massa de FeOH-VT para a faixa de massas avaliada.
No entanto, houve uma clara diminuicdo na capacidade de adsorg¢do por unidade de massa do
adsorvente com o aumento da dosagem (Figura 44). Estes resultados indicam que a
concentracdo de Se(IV) utilizada ndo foi suficiente para saturagdo do sitios presentes nas
massas de material usadas e, dessa forma, optou em usar uma massa de 25 mg para 0s

experimentos de adsorcéao.
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Figura 44. Efeito de quantidade de adsorvente na remocdo de Se(lV) de uma solugdo 20,0
pmol L™ a 25,0 + 0,5 °C e pH 6,0 = 0,1 em NaNO3 0,050 mol L™, tempo de contato = 60
min. A linha tracejada corresponde as porcentagens de adsor¢édo e a linha solida a quantidade
de Se(1V) adsorvido por grama de adsorvente.

9.4.3.3. Isoterma de Adsorcéo

A isoterma de adsorcdo para a interacdo entre Se(1V) e FeOH-VT foi bem ajustada por
ambas as equac¢des de Langmuir e Freundlich (Figura 45), com coeficientes de correlacdo >
0,97. Os parametros de Freundlich foram de 1/n = 0,58 + 0,3 e K; = 2,54 pmol*"gL'",
sugerindo que a interacdo de Se(IV) e a FeOH-VT ocorre em sitios de energia heterogénea. Ja
0s pardmetros de Langmuir foram Qmax = 45 + 4 pmol g™ (36 +0,3mgg’) eb = (3,2 %
0,6)x10° L g™*. A qmax obtida foi maior que a reportada por Kongsri et al. (2013) para a

hidroxi-apatita, 1,58 mg g™, e quitosana, 1,92 mg g*.
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Figura 45. Isoterma de Adsorcdo (25,0 + 0,5 °C) de Se(IV) em FeOH-VT em NaNOjz 0,050
mol L™ a pH 6,0 + 0,1. Concentracdes iniciais de Se(1V) (Cse1) de 1 a 400 umol L. Linhas
azul e vermelha correspondem as curvas ajustadas por Langmuir e Freundlich,
respectivamente.

9.4.3.4. Efeito do pH e da Forga idnica

Para avaliar a influéncia do pH na adsorcdo, numa primeira tentativa as solucgdes de
Se(IV) foram previamente ajustadas a pH 2,0, 4,0, 6,0 e 8,0 e com posterior adi¢cdo a massa
de 25 mg de FeOH-VT e em NaNOj; 0,050 mol L™. No entanto essa abordagem resultou em
grandes variacOes de pH nas dispersdes, em comparacdo aos pHs inicialmente ajustados.
Numa segunda tentativa, ap0s o preparo das dispersdes, nas determinadas concentracfes de
Se(IV) e massa de adsorvente, o pH foi ajustado previamente e medido apds as 2 h de

interacdo, conforme a Tabela 16.
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Tabela 16. Variacdo do pH apos a interacdo do Se(IV) com FeOH-VT.

pH das dispersdes ajustado pH das dispersdes apos interacao
4,4+0,2 3,7+0,1
56+0,2 51+£07
8,0+04 6,2+0,1
10,99 + 0,03 10,91 + 0,03

Como pode ser visto pela Tabela 16, ha diminuicdo do valor de pH de todas as
dispersdes, sendo as maiores variages observadas para as dispersdes ajustadas a pH de 4,0,

6,0 e 8,0. Essa variacdo pode ser decorrente da acidez proveniente da hidrélise do Fe(lll).

A interacdo entre HSeO3; e a FeOH-VT pode ser explicada pelo mecanismo proposto
por Duc et al. (2006), representado pelas reacdes 5, 6 e 7, para a formagdo de complexos de
esfera interna. Em pH 4,0 as porcentagens de adsorcdo variaram de 40 a 56%; para pH 6,0
entre 9 e 17%, enquanto em pH 8,0 e 10,0, ndo houve adsor¢do. O aumento da acidez do meio
tornou os experimentos de adsor¢do pouco reprodutiveis para cada pH avaliado (n = 3),

justificando a faixa de porcentagem de adsorcdo para cada pH.

S>Fe-OH + H* + Se03* S>Fe-0Se(0)O™ + H,0 (Reacéo 5)

S>Fe-OH + 2H* + Se03* === S>Fe-0Se(0)OH + H,0 (Reacéo 6)

2(S>Fe-OH) + 2H" + Se05> === 2(S>Fe-0),Se0 + 2 H,0 (Reacédo 7)
Onde S representa a matriz solida do adsorvente.

Em valores de pHs menores que o pH do ponto isoelétrico do material (pHep), a
atracdo eletrostatica entre os grupos carregados positivamente na estrutura da FeOH-VT
(representados por =FeOH?*) promovem a adsorcdo do HSeOgs', espécie majoritaria na faixa
de pH estudada, Figura 46. Adicionalmente & atracdo eletrostatica ocorre a troca de ligantes

no adsorvente, levando a formag&o de um complexo de esfera de coordenacdo interna bastante
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estavel. J4 em valores de pHs maiores que o pHer a quantidade de grupos =FeOH?** na
estrutura do material diminui, e com a progressiva desprotonacdo, 0s grupos =FeO" sdo
formados e as cargas negativas na estrutura passa a dominar. Somado a isso, a espécie
majoritaria de Se(IV) para pH > 6,0 é o selenito, SeOs?, e tais condicdes desfavorecem a
interacdo eletrostatica (repulsdo de cargas do adsorvente e adsorbato), levando a uma menor
adsor¢cdo com o aumento do pH (Zhang et al. 2009; Jordan et al. 2013; Huang 2015).
Resultados similares foram reportados para a interacdo de Se(IV) com nanoparticulas de
oxido/hidréxido de ferro por Zelmanov e Semiat (2013); com maghemita por Jordan (2013); e

com nano-TiO,. por Huang (2015).
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Figura 46. Distribuicdo das espécies de Se(IV) em fungéo do pH, para uma faixa de pH de 1
a 10, levando-se em consideracdo uma concentracdo inicial de Se(IV) de 10° mol L™
Espécies: HSeO3 — verde, Seogz' - vermelho, H,SeO; - azul claro, SeO, - azul.
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A porcentagem de adsorcdo de Se(lV) pela FEOH-VT variou de 70 a 53% ao se
aumentar a forca idnica de 0,050 a 1,0 mol L™ (Figura 47). Como nenhuma adsorcéo foi
observada para Na-VT, apés a modificacdo de Na-VT para FeOH-VT o material
provavelmente pode apresentar em sua estrutura cargas positivas (maior teor de Fe em relacéo
a CTC da Na-VT), pela presenca de Fe(lll), parte do Se(IV) pode ter sido adsorvido por
interacdes eletrostaticas por estar na forma de HSeO3™ (biselenito). Os ions NO3 podem ter
atuado como competidores pela adsorcdo no material, interferindo assim nesse mecanismo de
interacdo. Apesar de a formacéo dos complexos de esfera interna entre Se(IV) e a estrutura do
material ser 0 mecanismo que governa a interacdo, a diminuicdo da adsorcdo sugere que um
dos componentes para a interacao seja a atracao eletrostatica, mas com menor contribuicao, ja
gue a diminuicdo da adsorcdo nao foi tdo pronunciada. Tal evidéncia também foi verificada
para as nano-particulas de didxido de titanio (nano-TiO,) desenvolvidas por Huang (2015)
para a adsorcdo de Se(lIV) e por Jordan et al. (2013) para a interacdo de Se(VI) com

maghemita.
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Figura 47. Quantidade adsorvida de Se(IVV) em funcéo da concentragdo salina a pH 6,0 £ 0,1
e 25,0 + 0,5 °C. Concentracéo inicial de Se(IV) = 5 pmol L™; massa de adsorvente = 25 mg,
volume de solucdo = 10 mL.
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9.4.3.5. Seletividade

A seletividade da FeOH-VT foi avaliada por experimentos de adsorcdo de Se(IV) na
presenca de espécies catidnicas como Cu?*, Pb*, Cd*, Mg®*, Ca**, As®* (5 pumol L) e
anidnicas como CI, SO, e H,PO, (1,0 mmol L™), sob as mesmas condicdes dos
experimentos anteriormente descritos. Para todas as espécies, 0s niveis de interferéncia foram
menores que + 5% na adsorcdo. Apenas a presenca de H,PO, levou a diminuicdo da adsor¢éao
de Se(IV) que passou de 83,5 + 0,6%, nos experimentos controle, para 61 + 2%, no
experimento na presenca de H,PQO,’, caracterizando, assim, essa espécie como uma potencial
competidora pela adsorcdo de HSeO3". O efeito competidor do H,PO, (Gonzalez et al. 2010;
Sharrad et al. 2012; Kim et al. 2012) é devido a similar formacdo de complexos de esfera
interna com a espécie (similar ao que ocorre com Se(lV)) na superficie do material, da mesma

forma como observado por Goh e Lim (2004) para superficies que contém dxidos de ferro.

9.4.3.6. Dessorc¢ao

Apbs a adsorcdo (em contato com solugdes de Se(IV) de 1,0; 25,0 e 200,0 pmol L™,
as massas (~25 mg) de FeOH-VT foram separadas da fracdo liquida e tratadas
sequencialmente com solucdes de NaNOs 0,050 mol L™ e H,SO, 0,10 mol L, sob agitacdo a
200 r.p.m. a 25 °C por 2 h, com posterior determinacdo das concentracdes de Se(IV) na fase

liquida. Os resultados obtidos estdo apresentados na Tabela 17.
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Tabela 17. Porcentagens de dessorcdo de Se(IV) em FeOH-VT em meio de NaNO; 0,050
mol L™ e H,S0, 0,10 mol L™,

Cinial Se(1V) N % Dessorcao % Dessorcao
1 % Adsorcao 1 1
(umol L™) (NaNO3 0,050 mol L™) (H2S04 0,10 mol L)
1,0 1000 00 263
25,0 79+%1 34+05 34+2
200,0 28+1 6,1+0,8 37+3

Como pode ser observado pela Tabela 17, 0 meio de NaNO5 0,050 mol L™, promoveu
uma baixa dessorcdo em comparacio ao meio de H,SO,4 0,10 mol L. A dessorgdo em H,SO,
0,10 mol L™ foi maior provavelmente pela protonacdo do biselenito adsorvido a &cido
selenoso, de carga neutra, levando a uma menor atracdo eletrostatica entre o Se(IV) e a
estrutura do material. Assim, devido as baixas dessorcdes obtidas em ambos os meios, a

reusabilidade do material para uma novos ciclos de adsorcéo foi descartada.

9.5. BIOSSORCAO EM Chlamydomonas reinhardtii
9.5.1. Caracterizacéo

9.5.1.1. Espectros de IR

A caracterizacdo da microalga C. reinhardtii por Espectroscopia de Infravermelho por
ATR (Reflexdo Total Atenuada) foi realizada em um aparelho Frontier (Perkin Elmer,
Walthan, MA, EUA), no intervalo de 400 a 4000 cm™, em pH 4,0, 5,0 e 6,0, na presenca e
auséncia de 500 pmol L™ Hg(IT) (2,5 umol) (Figura 48). Os espectros obtidos sdo consistentes
com espectros descritos por outros autores (Kiefer et al.1997; Adhiya et al. 2002; Erkaya et al.

2014). Uma forte banda centrada a 3284 cm™ pode ser associada a ligacdes N-H e O-H de
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grupos amino e carboxilicos, como também a vibracdes O-H da agua. As bandas a 1538 e
1638 cm™ sdo devido a amida 11 (dobramento N-H e estiramento C-N) e amida | (estiramento
C = 0), respectivamente. As bandas a 1393 e 1450 cm™ podem ser atribuidas a uma mistura
de vibragdes de carboxilato e carboxilicos. A banda em 1230 cm™ pode ser atribuida ao
estiramento C-O de fendis e as bandas a 1076 e 1014 cm™ ao estiramento C-O de grupos
alcoolicos em carboidratos (Kiefer et al. 1997). Outras bandas sao relacionadas a vibragdes C-
N, N-H, C-H, C=0 de grupos funcionais de proteinas e polissacarideos, que séo 0s principais

constituintes das paredes celulares e membranas.

3284 1638

4000 3500 3000 2500 2000 1500 1000 500

NUmero de onda (cm™)

Figura 48. Espectros de Infravermelho de refletdncia total atenuada por transformada de
Fourier de C. reinhardtii na auséncia (linha cheia) e presenca de Hg(ll) (linha tracejada)
agrupados nos trés pHs estudados. Experimentos na presenca de mercurio foram feitos pelo
equilibrio entre 2,5 umol de Hg(Il) com 7,4 x 10° células durante 120 minutos. As células
foram separadas por centrifugacéo, lavadas duas vezes com agua e secas sob um fluxo de N,
antes da aquisicédo dos espectros.
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A presenca de Hg(ll) ndo alterou nenhum dos comprimentos de onda, diferentemente
do observado por Fourest e Volesky (1996) para a interacdo de Cd(1l) e Pb(ll) com alginato e
biomassa seca da alga marinha Sargassum fluitans. A auséncia de mudancas nos
comprimentos de onda indica que o Hg(ll) ndo se ligou a grupos funcionais presentes na
superficie das algas expostas a radiacao infravermelho, o que € consistente com os resultados
de Tuzun et al. (2005) para a interacdo de Hg(ll), Cd(Il) e Pb(Il) com C. reinhardtii. No
entanto, como a internalizacdo € um processo mais lento que a adsorcdo na superficie, a
auséncia de mudancgas nos comprimentos de onda é provavelmente uma consequéncia da
baixa sensibilidade das medidas de infravermelho nas concentracdes de Hg(ll) estudadas.
Apds 2 h de exposicao uma parte do Hg(l1) deve ter sido internalizada e o Hg(ll) adsorvido na
superficie pode ocupar uma pequena fracdo do total de sitios de ligacdo disponiveis, de modo

que ndo haveria mudancas observaveis de comprimento de onda.

9.5.1.2. Titulag&@o Potenciométrica

Os dados de titulacdo potenciométrica tratados pelas fun¢Ges de Gran modificadas
(Aleixo et al. 1992) foram devidamente ajustados por cinco classes distintas de grupos
ionizaveis (Figura 49), com os valores de pKa entre 4,4 e 10,6 (Tabela 18). Grupos HA1 e
HAZ2 foram titulados dentro da faixa de pH tipico de grupos carboxilicos, enquanto a espécie
HA3 pode ser associada a grupos de imidazol da histidina ou aos grupos de fosfato de
fosfolipidios. A presenga de grupos fenodlicos ou tiol de cisteina ou metionina pode ser
explicado pelo grupo ionizavel com pKa 8,8 (HA4), enquanto 0s grupos amina das proteinas
da parede celular e aminoacidos sdo titulados em meio alcalino com pKa 10,6 (HA5)

(Bayramoglu et al. 2006). Os grupos amina foram significativamente mais abundantes do que
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0S grupos restantes (56,4%), seguidos pela soma dos grupos carboxilicos que contribuiram

com 25,1% do total de sitios ionizaveis (6,4 + 0,4 mmol g*).
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Figura 49. Curva de titulacdo potenciométrica da suspensdo de C. reinhardtii em NaNO;
0,050 mol L™ a 25,0 + 0,1 °C com NaOH, sobreposta por funcdes de Gran modificadas para o
excesso de HCI e NaOH (MGFuci e MGFnaon, respectivamente) e cinco classes de sitios
ionizaveis (MGFua1 to MGFas).

Tabela 18. Concentracdo, pK, e porcentagem de contribuicdo das cinco classes de sitios
ionizaveis caracterizados na C. reinhardtii, determinados a 25,0+0,1 °C em
NaNOs 0,050 mol L™.

Sitio Chai (mmol g™) pKa %HA,
HA1 0,8+0,1 4,402 12,5
HA2 0,8+0,1 57+0,6 12,5
HA3 0,28 + 0,04 7,2+04 4,4
HA4 0,9+0,2 8,8+0,4 14,1

HAS5 36+05 10,6 +0,2 56,4
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Kiefer et al. (1997) obtiveram 0,91 mmol g™ de sitios ionizaveis, enquanto Adhiya et
al. (2002) encontraram cerca de 2 mmol g™ quando as algas foram tituladas na faixa de pH
3,8-9,6. Estes valores estdo concordantes com os encontrados no presente trabalho, 2,8 + 0,4
mmol g, que corresponde & soma do HA1 para HA4. As discrepancias encontradas na
literatura sdo uma consequéncia das diferentes abordagens utilizadas para executar a titulacéo
potenciometrica (diferentes faixas de pH) e até mesmo os diferentes modelos de computacéo

aplicados.

9.5.2. Interacdo com Hg(ll)

9.5.2.1. Cinética de Biossorcao

Um aumento do tempo de contato de 0,5 a 60 min levou a uma remocdo de Hg(ll)
significativa, atingindo cerca de 72 % de biossor¢do, aproximando-se de um aparente
equilibrio em 90 min (74 %), Figura 50. J& em 180 min, a porcentagem de biossorcao
manteve-se praticamente constante em relacdo ao tempo de 90 min (75 %). Dessa forma, um
tempo de 120 min, foi adotado para se realizar os experimentos de biossorcdo envolvendo
Hg(ll) e a espécie de microalga estudada. Os dados de cinética de interacdo foram ajustados
aos modelos de primeira ordem e pseudo segunda ordem (secdo 9.4.2.1.), e de difuséo

intraparticula (se¢éo 9.4.2.1).

O modelo cinético de primeira ordem ndo foi adequado para ajustar os dados
experimentais (Figura 50), enquanto que o modelo de pseudo segunda ordem forneceu um
r? > 0,999 (Figura 50A). Os valores de g. e k, foram 76,9 + 0,8 umol g™ ¢ 0,41 + 0,09 g umol

min, respectivamente. A rapida sorcdo pode ser facilmente explicada pelas interacées de
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Hg(1l) com os sitios de adsor¢do facilmente acessiveis de polissacaridos, proteinas e lipideos

na superficie externa da parede celular, sendo consistentes com os resultados reportados na

literatura para a biossorcdo de Hg(Il), Cd(Il) e Pb(ll) por C. reinhardtii (Tuzun et ai, 2005;

Bayramoglu et al, 2006).
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Figura 50. Adsorcao de Hg(Il) em fungdo do tempo de contato no intervalo entre 0 e 180 min
para uma Cyg 1 inicial de 20,0 pmol L™ na presenca de 4 x 10° células L™. O experimento foi
feito em pH 6,0 + 0,1 e em NaNO3 0,050 mol L™, a 25,0 + 0.5 °C. Aplicacio dos modelos de
cinética de pseudo-segunda ordem (A) e de difusdo intraparticula (B).

Ap0s a répida adsorc¢do, houve ainda a acumulagdo do Hg(ll) no citoplasma, o que €

caracterizado por um processo mais lento de internalizagcdo (Sinha e Khare 2012). Isso pode

ser verificado pelo modelo de difusdo intraparticula a partir do ajuste dos dados experimentais

a equacdo de Weber e Morris (1963), equacdo 8 (secdo 9.4.2.1.), no qual foi observada uma
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linearidade no grafico de g' em fungéo de t'/2

até o tempo de 20 min (r = 0,99), Figura 50B, e
visto que a constante C (24+1 umol g™), que esta relacionada com a resisténcia a difusdo ser
diferente de 0, implica que a biossorcdo ocorreu de modo praticamente instantaneo, seguido
por um processo mais lento de difusdo intraparticula, sendo consistente com o verificado para
a alga verde Chlorella vulgaris (Inthorn et al. 2012). Tal resultado estd de acordo com o
modelo de pseudo-segunda ordem que melhor se aplicou aos dados. Apds 20 min de contato e
agitacdo, o processo de biossorcdo tornou-se mais lento, ou seja, sendo provavelmente

dependente da permeacdo do Hg(ll) pela membrana da microalga e principalmente pela

diminuicdo da concentragdo de Hg(Il) no seio da solucéo (Sinha e Khare 2012).

9.5.2.2. Quantidade de Biossorvente

O efeito da quantidade de biossorvente foi estudado utilizando concentragdes entre 5 x
10® e 8 x 10° células L™, correspondendo a massas entre 0,225 e 3,60 mg (Figura 51). As
células foram dispersas em 5,0 mL de uma soluco de Hg(l1) 15,0 umol L™ em NaNO3 0,050
mol L, pH 6,0 + 0,1. A remoc&o de Hg(Il) aumentou de 74 + 1 para 96 + 1 % ao se aumentar
a concentracdo de 5 x 10° para 8 x 10° células L™ (Figura 50), sendo consequéncia do
aumento do namero de sitios disponiveis para a biossorcdo. Por outro lado, este aumento de
22% na remocao de Hg(ll) para o aumento de 16 vezes da biomassa levou a uma diminuigéo
na propor¢cdo molar de Hg(ll) ligado, nug, para o nimero total de sitios ionizaveis (Nua,
determinados por titulacdo potenciométrica), assumindo uma estequiometria de complexagéo
de 1:1 (Figura 51). A proporgdo de nug / Na tende a se estabilizar para concentragdes de
células maiores que 4x10° células L™, e, portanto, esta foi a concentracio usada para construir

as isotermas de biossor¢do. A diminuicdo da quantidade de metal ligado por unidade celular
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com o aumento das concentracfes de células tem sido atribuido a interacOes eletrostaticas
entre as células adjacentes, conduzindo a formacdo de agregados de algas em mais altas
populacdes de células, diminuindo, assim, a disponibilidade de sitios para a biossorcdo
(Tuzen et al. 2009; Giri et al. 2011). No entanto, com o0 aumento da biomassa, a quantidade
fixa de metal tem que se distribuir por muito mais células, de modo que cada célula liga
menos metal. Além disso, como os sitios de ligacdo sdo heterogéneos e 0s sitios com maior
forca de ligagdo sdo preferencialmente ocupados sob baixa ocupacdo de sitios
(baixo npgL / Nwa), proporcionalmente menos metal labil € obtido em altas concentragdes de

células.
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Figura 51. Efeito de quantidade de biossorvente (C. reinhardtii) na remocédo de Hg(Il) de
uma solugdo Hg(11) 15,0 pmol L™ a 25,0 + 0,5 °C, pH 6,0 + 0,1 em NaNO3 0,050 mol L™,
tempo de contato =120 min.
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9.5.2.3. Isotermas de Biossorgao

As isotermas de biossorcdo de Hg(ll) foram obtidas a pH 4,0, 5,0 e 6,0 (Figura 52), e
ajustadas pela equacdo de Langmuir-Freundlich. A isoterma de Langmuir-Freundlich, foi a
que melhor ajustou dos dados experimentais. Esta equacdo descreve as relacdes especificas
entre as concentracfes em equilibrio de adsorbato e adsorvente em sistemas heterogéneos
com trés parametros de ajuste, de acordo com a equacao 9:

. U max (bCHg )m

4= 1+ (bCyy)" ®)

onde, Cyq € a concentragéo livre de Hg(I1) no equilibrio e g € quantidade de Hg(Il) ligado por
grama de microalgas, determinada experimentalmente. Os parametros ajustados Sd0 Qmax, O
namero total de sitios de ligacdo, b, a afinidade de ligacdo média relacionada com a energia
livre de adsorcdo de Gibbs e m, o indice de heterogeneidade que varia de 0 (totalmente
heterogéneo) a 1 (totalmente homogéneo). O valor de m > 1 sugere que os efeitos
cooperativos podem exercer um papel importante na adsor¢do (Hammami et al. 2016). Se m =
1, a equacdo se reduz a isoterma de Langmuir. Se Cng ou b se aproxima de 0, a equagéo se
reduz a isoterma de Freundlich. Assim, a principal vantagem do modelo combinado de
Langmuir-Freundlich é a possibilidade de modelar ambas as superficies de sorcdo homogénea

e heterogénea (Umpleby et al. 2001).
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Figura 52. Isotermas de biossor¢do (25,0 + 0,5 °C) de Hg(ll) na C. reinhartii em NaNOs
0,050 mol L™ nos pHs 4,0; 5,0 e 6,0 (+ 0,1). Concentracdes iniciais de Hg(l1) (Chg,) foram de
5 a 500 pmol L™. O efeito da presenca das células de microalgas foi estudado em pH 6,0 pela
obtengdo de dados na presenca e auséncia de celulas de microalgas (filtrado). As linhas
continuas sdo as curvas ajustadas de Langmuir-Freundlich.

Em pH 4,0 o parametro de heterogeneidade se aproximou de 1 (Tabela 19), indicando
uma alta homogeneidade dos sitios de adsor¢do; os dados poderiam ser bem ajustados tanto
pelas isotermas de Langmuir e Langmuir-Freundlich, sem qualquer diferenca significativa nos
pardmetros ajustados (p < 0,05). A Maior max, 3,3 + 0,9 mmol g™, foi obtida em pH 4,0. Em
pH 5,0 e 6,0 os valores de Gma foram 1,20 + 0,10 e 1,40 + 0,14 mmol g™, respectivamente.
Este € um comportamento inesperado uma vez que a capacidade de adsorcdo deve aumentar
com o pH, como consequéncia da diminuicio da concorréncia com jons H* pelos sitios de
ligagdo na superficie das microalgas. Le Faucheur et al. também obtiveram um aumento na

absorcdo de Hg(ll) sob a acidificacdo (Le Faucheur et al. 2011, 2014), levantando a
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possibilidade que a adsorco do Hg(ll) pode ser parcialmente mediada por H*. Na verdade, o
valor obtido para o parametro b, que esta relacionada com a constante de sor¢éo, é consistente
com a concorréncia por préton; um menor b foi obtido em pH 4,0 do que a valores de pH

mais elevados.

Tabela 19. Parametros de Langmuir-Freundlich para a biossorcdo de Hg(Il) em C. reinhardtii
a 25,0 £ 0,5 °C em NaNO; 0,050 mol Lle diferentes valores de pH. O “pH 6,0 — F”
corresponde a valores obtidos a remocéo das algas da solucao por filtragéo.

pH Omax (Mol g™) b(Lg™) M R’
4,0 3,3+0,9 0,007 £0,003 0,97 £ 0,05 0,999
5,0 12+0,1 0,024 + 0,03 15+0,1 0,996
6,0 14+0,1 0,019 + 0,002 1,38 +£ 0,07 0,999
6,0-F 1,00 +£ 0,07 0,017 £ 0,01 3,607 0,96

Em pH 4,0 os sitios da superficie da microalgas sdo predominantemente protonados e
as principais espécies de Hg(ll) no meio estudado, calculadas pelo software MINEQL+
(versdo 4.6 para Windows), sdo o complexo neutro Hg(OH), (92,7%) seguido pelas espécies
catidnicas HJOH" (5,8%) e Hg?* (1,4%). Assumindo que existem de 0,8 mmol g* de grupos
carboxilicos com pKa de 4,4, apenas 0,32 mmol g (39%) desses grupos estdo desprotonadas
em pH 4,0, implicando que menos de 10% da capacidade total de ligacdo de Hg(ll) (Omax)
pode ser explicada por interacOes eletrostaticas entre espécies carregadas positivamente de
Hg(ll) e carboxilatos carregados negativamente. Além disso, de acordo com toda a faixa de
pH estudada hd uma grande abundancia de grupos amina carregados positivamente, que
imporia um barreira eletrostatica para as espécies de Hg(ll) carregadas positivamente. Em pH
5,0 e 6,0 a principal espécie de Hg(ll) € o Hg(OH),, contribuindo com 99,4 e 99,9% do total

de Hg(ll), respectivamente. Assim, atracdes eletrostaticas desempenham apenas um papel
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menor na biossorcdo de Hg(ll) nestes valores de pH mais altos, ao mesmo tempo contribuem
para a maior capacidade de adsorcdo em pH 4,0. A influéncia da forca ibnica sobre a remocao
de Hg(ll) a pH 6,0 foi insignificante, confirmando que atracdes eletrostaticas néo
desempenham um papel importante na biossor¢cdo do Hg(OH), neutro. A biossorcdo de Hg(ll)
envolve a etapa de difusdo do Hg(OH), do seio da solucdo para a superficie celular
(Le Faucheur et al. 2014), sequido pelos processos de dissociacdo e troca de ligante, liberando
OH" e formando complexos com grupos carboxilato e amina na membrana celular externa.
Esta liberacdo de OH" seria favorecida a um pH baixo explicando o maior valor de Qmax

encontrado em pH 4,0.

Em pH 5,0 e 6,0, houve uma tendéncia clara para uma isoterma em forma de S,
indicando algum tipo de efeito cooperativo na adsorcéo (Figura 52), isto €, a adsorc¢do inicial
de Hg(ll) facilitou a biossor¢do em maior Cyg 1. A labilidade da interacéo de Hg(l1)-microalga
foi avaliada através da realizacdo de medidas cronopotenciométricas na presenca e auséncia
das células (Figura 52). As suspensdes foram tratadas com concentragdes de Hg(ll) entre 5 e
100 pmol L™ em pH 6,0 e 0,050 mol L™ NaNO;. Apés 120 minutos de tempo de contato, as
suspensdes foram filtradas e o sobrenadante foi analisado para a determinagdo do Hg(ll),
resultando nos dados descritos como "pH 6 filtrado” na Figura 52 e Tabela 19. Sob estas
condicBes experimentais, a quantidade de Hg(Il) ligado por unidade de massa de microalgas é
significativamente maior do que a observada na presenca das células (Figura 52). O ajuste
pela equagdo de Langmuir-Freundlich resultou em um termo de energia de ligagéo cerca de
10 vezes maior do que para a suspensao nao filtrada e um termo m significativamente maior
do que 1, consistente com a adsor¢do cooperativa. A forca motriz imposta pelo potencial de
deposicdo foi capaz de dissociar parcialmente o Hg(ll) a partir da superficie da microalga,
sugerindo uma rapida dissociacdo do metal complexado na escala de tempo das medidas por

SCP (Rotureau et al. 2014), o que significa que a interacdo do ion metalico com as paredes
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das células é, pelo menos, parcialmente labil. Este resultado é consistente com as conclusdes
de Le Faucheur et al. (2011), que estima que o fluxo de Hg(Il) do seio da solucéo a superficie
das algas ¢ muito maior do que o fluxo de internalizacdo, ndo sendo, assim, a etapa limitante
da absorcdo de mercurio. Esta fracdo labil de mercurio acumulado permaneceu ligada a
superficie de algas durante a filtracdo, o que implica em maiores quantidades de Hg(ll) ligado

por grama de microalgas (q) para a mesma concentracéo de mercurio livre (Cyyg).

A maior capacidade de biossorcdo (gmax), 662 mg g™ (3,3 + 0,9 mmol g), é muito
maior que a verificada para a mesma espécie de microalga em condi¢do de biossor¢édo
reportada por Tuzun et al. (2005) de 72 mg g™ ou em condic&o de imobilizacio apresentada
por Bayramoglu et al. (2006), os quais utilizaram condic¢des para os experimentos de adsor¢éo
muito similares as aqui descritas. Com relagdo a outros biossorventes sob mesmas condicgdes
de adsorgdo, 0 gmax Obtido também foi elevado, por exemplo, ao se comparar os resultados de
Sari et al. (2005) com o musgo Drenocladus revolvens, 94,4 mg g*, e de Tuzen et al. (2009)

com o liquen Xanthoparmelia conspersa, 82,5 mg g™.

Como mencionado anteriormente, o efeito cooperativo observado em pH 5,0e 6,0 e a
baixa Chg,t SUgere que a exposicdo da microalga a Hg(ll) desencadeia um mecanismo de
defesa fisioldgico que aumenta a adsorcdo de Hg(ll). Por exemplo, a reducdo de Hg(ll) e
subsequente volatilizacdo de Hg® tem sido considerada um mecanismo de resisténcia da
Chlorella pyrenoidosato na presenca de mercurio inorganico (Monteiro et al. 2012). Para
investigar o processo de interagdo, experimentos de adsorcao foram realizados com 10 mL de
Hg(11) 500 pmol L™ (5,0 pmol). Ap6s 120 minutos de tempo de contato, as suspensdes foram
centrifugadas e 1,12 umol de Hg(IT) foi encontrado na solugdo sobrenadante. O residuo
contendo as microalgas foi lavado trés vezes com agua desionizada e digerido em HNO;
concentrado durante 4 h a 80 ° C. A concentracdo de Hg(ll) nesta solugdo permitiu inferir que

4,25 umol de Hg(I1) foram retidos nas células, sorvido na superficie ou mesmo internalizado
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(recuperacdo de 107 + 7% do Hg (I1) adicionado). Este resultado descartou as possibilidades
de formacdo de Hg’ e excrecdo de metabdlitos de Hg(ll) complexado, de modo que as
capacidades de adsorcédo elevadas estdo relacionadas com a formacédo de complexos estaveis
no citoplasma, de acordo com trabalhos anteriores investigando a absorcdo de Hg(ll) por C.
reinhardtii (Le Faucheur et al. 2014), pela interacdo com glutationa e fitoquelantes, moléculas
sufidrilicas sintetizadas intracelularmente pelas microalgas, quando expostas as altas

concentragdes de Hg(ll), como reportado por Gomez-Jacinto et al. (2015).

9.5.2.4. Efeito da Forca I6nica

A forca i0nica exerceu uma pequena influéncia na biossor¢cdo de Hg(ll) na C.
reinhardtii (Figura 53), de forma que a quantidade de Hg(ll) adsorvido variou de 63,7 + 0,1
umol g a 62,0 + 0,1 pmol g™, com o aumento da concentracdo de NaNOs de 0,050 a 1,0 mol
L. O aumento da forca idnica e a diminuicdo pouco significativa da quantidade de Hg(ll)
adsorvida é consistente com as pesquisas de Monteiro et al. (2012), uma vez que a especiacdo
do metal em solu¢do com NO3™ ndo é alterada e o processo de remocao das espécies de Hg(ll)
ocorre com espécies neutras na regido de pH entre 4,0 e 6,0, como Hg(OH),, a espécie
majoritaria nesta condicdo. Além disso, 0 Na* nio afeta a ligagio metal-biomassa, portanto, o
efeito eletrostatico ndo é o responsavel pela remocdo do metal em meio aquoso. Estes
resultados suportam a ideia que a biossorcéo de Hg(ll) esta associada com espécies neutras do

metal em solucéo.
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Figura 53. Efeito da concentracdo de NaNO3; na remocdo de Hg(ll) de uma solucdo 27,0
umol L™ a 25,0 +0,5 °C, pH 6,0 + 0,1, tempo de contato = 120 min.

9.5.3. Interacdo com As(lII)

9.5.3.1. Tempo de contato

A adsor¢do de As para uma ampla variedade de espécies de microalgas ocorre, numa
etapa inicial, na parede celular, devido aos diferentes grupos funcionais. Numa segunda etapa,
ao permear a parede celular, o As(ll1) pode ser complexado por moléculas fitoquelantes ou
metilado a monometilarsénio (MMA) e dimetilarsénio (DMA), ou mesmo ser oxidado a
As(V) e assim sofrer os processos de metilacdo, para gerar espécies menos toxicas

intracelularmente e que podem ser eliminadas da célula (Zhang et al. 2013b; Wang et al.
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2015). Apo6s 30 min de exposicdo houve uma adsorcdo de 21%, enquanto ap6s 120 min, a
adsorcdo diminui para 3,7%. Kaise et al. (1999) reportou que culturas de Chlamydomonas
reinhardtii tratadas com As(I11) 300 pmol L™ acumularam cerca de 80-90% do metaloide,
convertendo-o a DMA num periodo de 2 dias, caracterizando assim num processo lento de
acumulacdo. Como a concentracdo usada neste experimento (7 pmol L™) e a escala de tempo
usada foram muito menores, pode se atribuir que a diminui¢do da quantidade de As(l1), pode
ser associada aos processos metabolicos de excrecdo do As(Ill), que sdo mecanismos de
desintoxicacdo em resposta do aumento da concentracdo do As(lll) intracelular (Wang et al.
2015). A capacidade de biossorcdo de As(lll) pela C. reinhardtii foi menor do que aquela
obtida para Hg(Il) em 120 min de tempo de contato. Uma possibilidade para a baixa adsor¢édo
observada para As(l11) pode ser a dependéncia da biossor¢do do As(l11) na etapa de metilagéo.
Outra possibilidade ainda poderia ser devido a adsorcdo ser dependente da oxidacdo do
As(I11) a As(V) para o acamulo intracelular, que pode vir a ser metabolizado pelas microalgas
da mesma forma como o fosfato (de estrutura molecular similar) (Wang et al. 2015). Apesar
dos resultados obtidos comparaveis aos encontrados na literatura, estes ndo foram conclusivos
quanto a adocdo de um tempo de contato para uso nos demais experimentos de adsorcéo e,
dessa forma, foram adotados arbitrariamente, 120 min de tempo de contato para ter uma base

de comparagdo com os experimentos de biossorcdo de Hg(ll).
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9.5.3.2. Quantidade de Biossorvente

Diferentemente do que foi observado para Hg(lI1), o aumento da concentracédo de células
de 1 x 10° a 1,6 x 10" células L™ ndo aumentou a capacidade de biossorcdo, com
porcentagens de remocdo variando entre 22 e 26%. A quantidade de As(I1l) biossorvido (q)
diminuiu com o0 aumento da massa de biossorvente, Figura 54. Esses resultados indicam que o0
tempo de contato usado nestes experimentos pode ter sido um fator limitante para a
biossorcdo, sendo indiferente a quantidade de biomassa empregada, isto é, estando
relacionado a um processo lento de biossorcdo, como também foi reportado por Samal et al.
(2004) para as espécies de microalgas Chlorella vulgaris, Spirulina platensis e Euglena
gracilis, nas quais somente depois de 21 dias de exposi¢do foi possivel determinar
porcentagens de remocao de 38, 44 e 44%, respectivamente, usando-se concentracdes iniciais

de 6,6 pmol L™ (0,5 mg L™) de As(l11) e 2,4 x 10° células L™
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Figura 54. Efeito de quantidade de biossorvente (Chlamydomonas reinhardtii) na remocéo de
As(I11) de uma soluc&o 10,0 pmol L™ a 25,0 + 0,5 °C, pH 6,0 + 0,1 em NaNO30,050 mol L™,
tempo de contato = 120 min.
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9.5.3.3. Isoterma de Adsorcéo

Os dados experimentais das isotermas foram ajustados apenas pela equacdo de
Freundlich, com coeficiente de correlacdo de 0,96, Figura 55. O parametro 1/n obtido foi de

0,68 = 0,7, sugerindo que a ligacdo do As(Ill) na parede celular das microalgas ocorre em

Il-l/n -1L1/n

sitios de energia heterogénea. Ja o valor de K; foi de 8 £ 1 umo . Ao se aumentar a

g
concentracdo de As(I11) no meio entre 1 e 4 umol L™ ha uma tendéncia para a diminuicéo da
porcentagem de remocdo, que variou de 56 + 3 a 37 £ 3%, enquanto que ao Se aumentar a
concentracdo para 8,5 e 13 umol L™, esta variou muito pouco, para 37 +7 e 40,7 + 0,8%,
respectivamente. No entanto, a quantidade de As(ll1) sorvida aumentou de 4,6 £0,2a41 =1
umol g* (para concentraces iniciais de As(lll) 1,0 e 13,0 umol g*, respectivamente),
indicando que o aumento da concentracdo de As(lll) favorece a biossor¢do, como também
obtido por Zhang et al. (2013b) para a interacdo com a microalga marinha Ostreococcus tauri.
Porcentagens similares de remocéo de As(l11) foram obtidas por Taboada-de la Calzada et al.
(1999), de 45 % para um tempo de contato de 120 min para a alga Chlorella vulgaris.
Porcentagens de remocéo de 38, 42 e 44% de remocdo foram reportados por Samal et al.
(2004) nas algas Scenedemus bijuga, Spirula platensis e Euglena gracilis, respectivamente,
num tempo de contato de 21 dias. Uma porcentagem de remogéo de 38,6 % foi obtida por

Bahar et al. (2013) ao expor a alga Scenedesmus sp. a As(l11) 0,75 mg L™, mas usando-se um

tempo de contato de 8 dias e uma concentragdo de algas de 108 cel L™
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Figura 55. Isoterma de biossorcdo (25,0 + 0,5 °C) de As(I1l) em C. reinhartii em NaNO3 0,50
mol L™ e pH 6,0 £ 0,1. Concentragdes iniciais de As(l11) (Crg7) de 1 a 13 umol L™

9.5.3.4. Efeito do pH e da Forca Iénica

A biossorcédo de As(l1) néo foi significativamente afetada pela variacdo do pH, Figura
56. As porcentagens de biossorcdo de 49% foram similares entre os pHs 4,0e 5,0 (49 + 4 e 49
+ 2 %, respectivamente) e foram pouco menores para 0s pHs 6,0 e 7,0 (41 £ 6 e 41 + 2 %,
respectivamente). Dessa forma, como na faixa de pH avaliada a espécie majoritaria é o
H3AsO; (Figura 57), a interacdo com a superficie das microalgas dependente principalmente
da carga superficial nas membranas celulares. Em menores valores de pH, os grupos
carboxilicos estdo neutros (protonados) e 0s grupos amino, predominantes, carregados

positivamente. J& em pH 7,0 a carga liquida positiva € menor devido a desprotonacdo dos
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grupos carboxilicos (carregados negativamente), enquanto que 0S grupos aminos permanecem
carregados positivamente. Assim, visto que o pH ndo é o fator limitante para a interacdo, esta
pode ser baseada no mecanismo de troca de ligante para a adsorcdo de anions em sitios do

tipo =SOH (Missana et al. 2009; Mufioz et al. 2002), como mostrado pelas reacdes 9 e 10:

=SOH + H" + A" === =SA"™" + H,0 (Reagio 9)
=SOH + H3As03 =—==SH,As03; + H,0 (Reacéo 10)
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Figura 56. Efeito do pH na remocéo de As(l11) de uma soluc&o 7,0 pmol L™ a 25,0 + 0,5 °C
em NaNO; 0,50 mol L™, tempo de contato = 120 min. A linha tracejada () corresponde as
porcentagens de adsorcao e as linhas sélidas a quantidade de As(111) biossorvido por grama de
biossorvente.
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a 10, levando-se em consideragdo uma concentracdo inicial de Hg(ll) de 10° mol L™
Espécies: HzAsOs - azul claro, H,AsO5 - amarelo, H4AsO3"- vermelho.

Diferentemente do observado para a biossor¢do de Hg(Il), com o aumento da forca
ibnica houve um aumento na quantidade de As(l1l) adsorvido (q), assim como aumento das
porcentagens de biossorcdo, que variaram de 0 a 21,4%, Figura 58. Uma possivel explicacdo
seria a variacdo no grau de hidratacdo do H3AsO3 e dos grupos funcionais na superficie da
alga. Com o aumento da concentracdo de Na* e NOs’, 0 HzAsOj3 estaria menos solvatado,
facilitando (menor impedimento estérico) sua interagdo com os sitios presentes na superficie
das microalgas, levando assim a uma maior porcentagem de biossor¢do, 0 que é consistente
com o mecanismo de troca de ligante. Uma tendéncia inversa foi observada por diferentes
trabalhos descritos por Wang et al. (2015) envolvendo algas (inclusive a C. reinhardtii), nos
quais 0 aumento da concentracdo de NO3” promoveu a diminui¢cdo da sorcdo de As(lll). No
entanto, como o tempo de contato entre o presente trabalho (2h) e os reportados nesta revisao

(da ordem de dias) sdo muito diferentes, diferentes mecanismos de sorcdo podem estar
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envolvidos e afetados pela presenca de Na® e NOz no meio, lembrando que NOs € um

nutriente para o crescimento celular.
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Figura 58. Efeito da concentracdo de NaNO3; na remocdo de As(lll) de uma solugdo 27,0
pmol L a 25,0 +0,5°C, pH 6,0 + 0,1, tempo de contato = 120 min.
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10. CONCLUSOES

Os métodos SIA-SCP para a determinacdo de Hg(ll) e os de SIA-SWASV para a
determinacéo de As(l1l) e Se(IV) foram adequados para a aplicacdo em estudos de interacao
com os diferentes ligantes estudados (vermiculita, suas modificacdes e as microalgas). Por
estes métodos foi possivel a avaliacdo da capacidade de remocdo de Hg(ll), As(l1l) e Se(IV)
de meios aquosos pelos diferentes ligantes, além de avaliar comparativamente 0s materiais
adsorventes. Dessa forma, os métodos desenvolvidos podem ser aplicados na avaliacdo da
eficiéncia de tecnologias de remediacdo que utilizem outros adsorventes, dependendo do nivel
de concentracdo envolvido. Apresentam potencialidade para a aplicagdo em amostras

ambientais, como aguas naturais e/ou sedimentos.

Com relacdo a vermiculita, a incorporacdo de CTA e CYS no espaco interlamelar
melhorou a capacidade do argilomineral em adsorver Hg(Il) em experimentos de adsor¢do em
batelada, sendo a cinética de adsorc¢do inicialmente controlada pela difusdo intraparticula. A
modificacdo das bordas superficiais com 3-MPS resultou num material com capacidade de
adsorcdo semelhante ao da Na-VT para a adsorcdo em batelada, obedecendo a um modelo
cinético de pseudo-segunda ordem com uma adsorcdo instantanea significativa. Esta reacdo
inicial rapida favoreceu a utilizacdo da 3-MPS-VT em colunas, exibindo os volumes de
breakthrough mais elevados em comparacdo com o0s outros materiais estudados. Este
comportamento pode ser explicado pelo fécil acesso de todo o volume de solucéo aos tidis em
um curto intervalo de tempo, ao passo que no CTA-VT-VT e CYS a adsor¢do ocorre
provavelmente no espacgo interlamelar, de acordo com a cinética controlada pela difuséo
intraparticula. A adsorcdo de Hg(ll) nos materiais se mostrou predominantemente irreversivel,

de modo que sua potencial aplicabilidade seria para as tecnologias de remediagdo “in-situ”
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que requerem um longo periodo de imobilizacdo de metais potencialmente toxicos. Além
disso, foi verificado que a diminuicdo do pH influenciou a adsor¢do de Hg(ll) na Na-VT
devido a competicdo pela adsorgdo com os ions H*, enquanto que os efeitos do pH sio
minimos para os materiais modificados, demonstrando, assim, sua seletividade para a
adsorcdo de Hg(Il), o que também foi verificado com o aumento da forca idnica, sendo
Na-VT o material mais afetado pela alteracdo da concentragdo de NaNOs; no meio. A
dessorcdo em HCI diluido foi minima para a remocao do Hg(ll) adsorvido nos materiais
modificados, sendo baixa para a Na-VT, indicando que todos estes materiais tem

potencialidade para aplicagfes de remediacdo "in situ".

A modificacdo da vermiculita com poli-hidroxi-cations de Fe(lll) gerou um material
com capacidade de adsorver Se(IV), diferentemente da Na-VT ndo modificada. O aumento do
pH diminuiu consideravelmente a adsorcdo devido a alteracGes de cargas na estrutura do
material e na especiacdo de Se(IV), enquanto que o aumento da concentracdo salina no meio

ndo afetou significativamente a adsorcao.

Com relacdo ao uso da C. reinhardtii foi verificado uma elevada capacidade de
adsorcdo, de maneira que o processo de biossorcao de Hg(ll) ocorre, numa primeira etapa,
muito rapidamente devido a provavel alta acessibilidade aos grupos funcionais presentes na
membranas das microalgas e depois mais lentamente devido ao processo de internalizacdo. A
condicdo de pH 4,0 apresentou uma maior capacidade de adsorcdo, indicando uma mediacdo
da biossorcdo pelos fons H*, sendo que a forga ibnica ndo influenciou o processo. Dessa
forma, o uso da C. reinhardtii possui grande potencialidade como tecnologia de
biorremediagdo e apresenta vantagens frente a outros materiais adsorventes, devido a
facilidade de aplicacdo e cultivo das microalgas que mostraram capacidade de adsorcgdo
compardvel. Apesar dos resultados promissores com Hg(ll), a biossor¢cdo com As(lII)

mostrou-se ser um processo aparentemente mais lento, exigindo um maior tempo de contato
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entre as microalgas e o adsorbato. O pH ndo afetou significativamente a biossorcdo, ao
contrario da forca idnica. No entanto é ainda necessario investigar o mecanismo de interacédo
entre a C. reinhardtii e o As(I11) em outras condi¢des do meio, para verificar a sua viabilidade

na biossor¢do como possivel tecnologia para a remocao de As(I11) de meios aquosos.
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