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RESUMO 

 

Do Nascimento, F. H. Desenvolvimento de métodos de análise por injeção sequencial com 

detecção eletroquímica para a aplicação em estudos de interação de Hg(II), As(III) e 

Se(IV) com ligantes heterogêneos de ocorrência natural. 2016. 201 p. Tese. Programa de 

Pós-Graduação em Química, Universidade de São Paulo. 

 

 

Os diferentes efeitos que Hg(II), As(III) e Se(IV) causam ao meio ambiente e à saúde 

dos seres vivos levaram ao desenvolvimento de uma ampla variedade de técnicas analíticas 

para a determinação destas espécies, com destaque para a voltametria e cronopotenciometria 

de redissolução. As interações com ligantes heterogêneos de ocorrência natural são 

fundamentais para o transporte e disponibilidade de Hg(II), As(III) e Se(IV) no meio 

ambiente. O estudo das interações pode contribuir com tecnologias de remediação mais 

eficientes, evitando a introdução, ou permitindo a remoção de espécies de Hg(II), As(III) e 

Se(IV) de meios impactados. Na presente tese foram desenvolvidos métodos controlados por 

Análise por Injeção Sequencial (SIA) com detecção eletroquímica, especificamente 

voltametria de onda quadrada (SIA-SWASV) para Hg(II), As(III) e Se(IV) e um método com 

detecção por cronopotenciometria (SIA-SCP) para Hg(II) visando sua utilização em estudos 

de interação com vermiculita natural e modificada com tióis, microalga Chlamydomonas 

reinhardtii e vermiculita modificada com poli-hidróxi-cátions de Fe(III). Em todos os casos 

foram usados eletrodos de ouro como eletrodo de trabalho. Os limites de detecção (LD) para 

Hg(II) foram de 0,01 e 0,02 μmol L
-1 

para os métodos SIA-CSP e SIA-SWASV, 

respectivamente. Para As(III) e Se(IV) os valores de LD foram de 0,02 e 0,06 μmol L
-1

, 

respectivamente. Para a adsorção de Hg(II) em amostras de vermiculita, a amostra modificada 

com cisteamina foi a que apresentou maior capacidade de adsorção (qmax),  83±30 μmol g
-1

. A 

variação da força iônica e do pH não afetou significativamente a adsorção nos materiais 

modificados com cisteamina, cisteína e (3-mercaptopropil)trimetoxisilano, devido a alta 

afinidade entre Hg(II) e os grupos tióis. Dessorções em HCl foram sempre < 21%, sugerindo 

que todos os materiais possuem potencialidade para aplicação in situ em ambientes 

impactados. A adsorção de Se(IV) na FeOH-VT resultou um qmax = 45±4 μmol g
-1

, sendo que 

a capacidade diminui com o aumento da força iônica, indicando que a atração eletrostática 

exerce papel importante na adsorção. A biossorção de Hg(II) na C. reinhardtii teve seu maior 

valor de qmax, 3,3±0,8 mmol g
-1

, em pH 4,0, sendo o Hg(II) concentrado no interior das 

células. A capacidade de adsorção de Hg(II) em C. reinhardtii foi significativamente maior do 

que na vermiculita, natural e modificada, sugerindo a elevada potencialidade para 

biorremediação de águas contaminadas. As medidas cronopotenciométricas feitas na presença 

das células sugerem que a interação é parcialmente lábil, de modo que essa fração trocável 

com o ambiente deveria ser considerada nos processos de tratamento. O aumento da força 

iônica praticamente não afetou a biossorção, indicando pouca influência de atração 

eletrostática. Estudos preliminares de biossorção de As(III) por C. reinhardii em um tempo de 

contato de 120 min resultaram em qmax = 41±1 μmol g
-1

, independente da variação do pH 

entre 4 e 7, enquanto que  o aumento da força iônica aumentou as quantidades de As(III) 

biossorvido. 

 

Palavras-chave: mercúrio, arsênio, selênio, adsorção, voltametria, SIA. 
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ABSTRACT 

 
Do Nascimento, F. H. Development of methods of sequential injection analysis with 

electrochemical detection for application in interaction studies of Hg(II), As(III) and 

Se(IV) with heterogeneous naturally occurring ligands. 2016. 201 p. Thesis. Post-graduate 

Program in Chemistry, University of São Paulo, São Paulo. 

 
The different effects that Hg(II), As(III) and Se IV) 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(II), As(III) and Se(IV) 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(II), 

As(III) 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(II), As(III) and Se(IV), and chronopotentiometry (SIA-SCP) for Hg(II) 

aiming their use in interaction studies with the clay mineral vermiculite (natural and modified 

with thiols and polyhydroxy cations of Fe(III)) and with the microalgae Chlamydomonas 

reinhardtii. In all cases gold electrodes were used as working electrode. The limits of 

detection (LOD) for Hg(II) were 0.01 and 0.02 μmol L
-1

 for SIA-SCP and SIA-SWASV 

methods, respectively. For As(III) and Se(IV) the LOD values were 0.02 and 0.06 μmol L
-1

, 

respectively. For the adsorption of Hg(II) in vermiculite samples, the sample modified with 

cysteamine showed the highest adsorption capacity (qmax), 83 ± 30 μmol g
-1

. As a 

consequence of the high affinity between Hg(II) 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 HCl was 

always < 21%, suggesting that all materials have potential for in situ application in impacted 

environments. Adsorption of Se(IV) in FeOH-VT resulted in a qmax = 45 ± 4 μmol g
-1

, and the 

capacity decreased with increasing ionic strength, indicating that the electrostatic attraction 

played an important role in adsorption. The biosorption of Hg(II) by C. reinhardtii had its 

greatest value qmax, 3.3 ± 0.8 mmol g
-1

, at pH 4.0, and Hg(II) concentrated in the cells. The 

adsorption capacity of Hg(II) 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(III) by C. reinhardii with a contact time of 120 min resulted in qmax = 41 ± 

1 μmol g
-1

, independent of pH variation between 4 and 7, whereas the increase of ionic 

strength increased amounts of As(III) biosorbed. 

 

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

 

As intensas atividades industriais conduzem a um aumento significativo da carga de 

compostos potencialmente tóxicos no meio ambiente, especialmente em sistemas aquáticos 

(Ulusoy et al. 2012; Mil-Homens et al. 2013). O aporte de mercúrio e espécies mercuriais no 

meio aquático e solo recebeu e continua recebendo muita atenção devido a alta toxicidade 

desses compostos, longo tempo de residência e bioacumulação pelos seres vivos (Yin et al. 

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

O mercúrio é o único elemento metálico que pode ocorrer na forma líquida em 

condições de pressão e temperatura ambientes. No meio ambiente, o mercúrio pode estar 

associado a outros elementos químicos, formando compostos inorgânicos e orgânicos, tais 

como o cinábrio (HgS, insolúvel) e organometálicos (Baird, 2002). O transporte geoquímico 

(pela água, solo e ar) é resultado de reações químicas e processos biológicos (Forsythe et al. 

2015). 

A sua inserção no meio ambiente pode ser proveniente de fontes naturais e antrópicas. 

As fontes naturais são o vulcanismo e a evaporação natural, contribuindo com                     

2.700-6.000 T ano
-1

 (Leopold et al. 2010). As fontes antrópicas têm adicionado grandes 

quantidades do metal ao ambiente (2.000-3.000 T ano
-1

). Alguns exemplos são a queima de 

combustíveis fosseis, incineração de resíduo médico e urbano, indústria metalúrgica, usos 

farmacêuticos, agricultura e a disposição de resíduos 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 emissões de Hg por essas fontes são principalmente na forma de mercúrio 

elementar (Hg
0
), sendo aproximadamente 99% do mercúrio total na atmosfera (Leopold et al. 

2010). 
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As transformações biogeoquímicas e a alta mobilidade das espécies de mercúrio fazem 

dele um poluente global que pode ser transportado por milhares de quilômetros através da 

atmosfera. No ciclo biogeoquímico a fração majoritária de Hg presente na atmosfera se 

apresenta na forma metálica (Hg
0
), e transformações biogeoquímicas podem levá-lo aos 

estados de oxidação I e II. Os compostos inorgânicos de Hg(I) são poucos solúveis em água, 

enquanto o Hg(II) forma complexos ou compostos com espécies orgânicas e/ou inorgânicas 

dependendo das condições ambientais. O tempo de residência desses compostos no ar é muito 

curto, sendo rapidamente removidos por processos de deposição devido a sua alta reatividade e 

solubilidade em água. A geoquímica do Hg em águas naturais é complexa, visto que a 

biodisponibilidade e transporte geoquímico dependem da especiação de Hg, que, por sua vez, 

depende da concentração de oxigênio dissolvido, do pH, do potencial redox, da força iônica, da 

composição química 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 aquático (sendo que 90% do Hg é proveniente da 

deposição atmosférica), o Hg pode formar complexos com íons cloreto e sulfeto ou ligar-se 

fortemente a matéria orgânica dissolvida e/ou coloidal. Pode também ser precipitado na forma 

de HgS (sob condições anaeróbias em presença de S
2-

), de baixíssima solubilidade, tendendo a 

depositar nas partículas de sedimento. O mercúrio nos sedimentos pode também se associar a 

diferentes suportes inorgânicos como carbonatos, hidróxidos de Al, Fe e Mn, ou a matéria 

orgânica particulada, ou ainda permanecer na água intersticial, associado à matéria orgânica 

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

O Hg(II) inorgânico pode ainda sofrer processos biológicos de metilação, resultando na 

formação de monometilmercúrio (MMeHg; CH3Hg
+
) e dimetilmercúrio (DMeHg; (CH3)2Hg), 

sendo estas espécies de alta mobilidade (Leopold et al. 2010; Locatelli 2010). Tais processos 

biogeoquímicos estão representados e resumidos na Figura 1.  
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Figura 1. Ciclo biogeoquímico do mercúrio no ambiente (Leopold et al. 2010). 

 

Todas as espécies de mercúrio são tóxicas, sendo os compostos orgânicos, como o 

metilmercúrio, mais tóxicos que as espécies inorgânicas. As formas metiladas de Hg são 

lipossolúveis, acumulando nos organismos, sendo biomagnificadas na cadeia alimentar, 

causando diversos efeitos nocivos a saúde dos seres vivos (Leopold et al. 2010; Johannesson e 

Neumann 2013; Laffont et al. 2015). O Hg(II) dissolvido no meio aquático é biometilado pelo 

fitoplâncton (Figura 1), originando o metilmercúrio (MMeHg) e o dimetilmercúrio (DMeHg), 

dando início à bioacumulação (Qiu e Wang 2016). As espécies metiladas por serem 

lipossolúveis, se bioacumulam primeiramente nos baixos níveis tróficos da cadeia alimentar e 

com a sua passagem pela cadeia alimentar, pelos diferentes níveis tróficos, alcançam o predador 

do topo da cadeia aquática (normalmente peixes carnívoros), ocasionando, assim, sua 

biomagnificação, podendo afetar as espécies mamíferas 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 mercúrio 10
6
 vezes mais concentrado do 

que o meio aquático em que vivem, estando cerca de 95% na forma metilada (Leopold et al. 

2010; Zhao et al. 2012). Dessa forma, as espécies de mercúrio são consideradas como 

compostos altamente perigosos de acordo com a United States Environmental Protection 

Agency (US EPA, 2011). O mercúrio e seus compostos são ainda classificados como um dos 

30 poluentes de caráter 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 substâncias perigosas (US 

CERCLA, 1980). 

Como exemplo de impacto ambiental pode-se mencionar o desastre no sudoeste do 

Japão em 1953 com a emissão de Hg(II) a um corpo aquático. A espécie (subproduto da 

produção de cloreto de vinila, que usava o cloreto de mercúrio como catalisador) foi 

despejada num efluente por uma indústria local e contaminou a biota marinha e as águas de 

sua vizinhança. A contaminação alcançou a população através da ingestão de peixes e frutos 

do mar, levando a um nível de mortalidade de cerca de 20% das pessoas expostas e, aos 

sobreviventes, incapacitação permanente (Micaroni et al. 2000; Leopold et al. 2010; Shi et al. 

2015; Zaib et al. 2015). Além desse episódio, a presença de mercúrio em peixes é um grande 

problema em países nórdicos (Ottesen et al. 2013). 

Dentre os efeitos mais graves do Hg à saúde humana temos os carcinogênicos e a 

neurotoxicidade que pode levar a danos permanentes ao cérebro. Tais efeitos são devido a alta 

afinidade das espécies de Hg(II) pelos grupos tióis presentes no aminoácido cisteína, permitindo 

a sua combinação com proteínas e enzimas, provocando sua inativação pelo bloqueio de seus 

sítios ativos. Tal efeito pode ocasionar a interferência na síntese proteica e nas atividades 

enzimáticas pró-oxidantes e antioxidantes de diferentes vias metabólicas, e, por consequência, o 

estresse oxidativo ou mesmo disfunção celular, que acaba dificultando também a sua eliminação 
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do organismo uma vez que a interação com Hg(II) é um processo irreversível (Walcarius et al. 

2004; Zhang et al. 2013a, 2014; Sharma et al. 2014; Tinkov et al. 2015). Outros prováveis 

efeitos são danos aos sistemas endócrino, imune, cardiovascular, ósseo, reprodutor e renal 

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

Assim, em função de toda a problemática relacionada com a saúde humana, de acordo 

com as orientações da US EPA (2014), as concentrações totais de Hg(II) devem ser abaixo de 

10 nmol L
-1

 (2 µg L
-1

) em águas de consumo, enquanto que o recomendado pela Organização 

Mundial de Saúde (OMS) é que os níveis de Hg(II) não excedam 5 nmol L
-1

 (1µg L
-1

) (Yin et 

al., 2012).  Há ainda limites legislativos mais rigorosos que impuseram em muitos países o 

valor de 0,1 µg L
-1

 em águas superficiais (Li et al. 2016). No Brasil os valores máximos de Hg 

total para as diferentes classificações de corpos d’água estabelecidos pela resolução 357/05 do 

CONAMA (Conselho Nacional do Meio Ambiente) estão na faixa de 0,2 a 2 μg L
-1

. Já Portaria 

do Ministério da Saúde (MS) 2914 estabelece como padrão de potabilidade de água a 

concentração de 1 μg L
-1

. 
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2. ARSÊNIO 

 

O arsênio é um metalóide que ocorre naturalmente, sendo um constituinte comum da 

crosta terrestre, estando amplamente distribuído no solo, águas naturais e ambientes marinhos 

(Wang et al. 2015). Pode ocorrer em formas orgânicas e inorgânicas, sendo as formas 

predominantes em águas superficiais e subterrâneas, o arsenato, AsO4
3-

, e o arsenito, AsO2
-
, 

(Bhowmick et al. 2014). Para os dois casos, o estado de oxidação do arsênio (As
3+

 ou As
5+

) 

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

 O arsênio é liberado ao ambiente por fontes naturais (poeiras e vulcões) e 

antropogênicas, como mineração de metais não ferrosos e fundição, aplicação de agrotóxicos, 

combustão de carvão e madeira e incineração de lixo. O transporte e a distribuição do arsênio 

na água dependem da sua forma química e de interações com outros materiais presentes no 

meio. O As
0
 é insolúvel em água, mas muitos compostos de arsênio são solúveis e podem 

contaminar a água subterrânea. O arsênio é introduzido na água por dissolução de rochas e 

minérios, efluentes industriais, incluindo resíduos de mineração e via deposição atmosférica. 

O arsênio presente no solo forma complexos insolúveis com óxidos de ferro, alumínio e 

magnésio e, nesta forma, o metal apresenta pouca mobilidade. No entanto, o As(V) pode ser 

liberado da fase sólida sob condições redutoras, resultando em formas de As(III) de maior 

solubilidade, que podem ser lixiviadas para a água subterrânea ou escoar para águas 

superficiais (CETESB, 2012; Basu et al. 2014; Kim et al. 2014). Na Figura 2, está 

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

 

Os compostos de arsênio trivalentes são mais tóxicos que os pentavalentes (Teixeira et 

al. 2014), sendo que também as espécies inorgânicas são consideradas as formas mais tóxicas, 

como exemplo a arsina (AsH3), enquanto que as suas espécies orgânicas tais como 

arsenobetaína ou arsenocolina são caracterizadas pelas suas baixas toxicidades (Komorowicz 

e Baralkiewicz 2014).  

Dessa forma, o estudo da especiação de compostos de arsênio tem recebido atenção 

especial devido aos riscos de contaminação de meios aquáticos. A principal rota de 

intoxicação humana é o consumo de água contaminada, em especial de água subterrânea 

(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 bioconcentração e 

biomagnificação. Dentre os diferentes e possíveis efeitos sobre a saúde humana, a exposição 

ao arsênio pode resultar em conjuntivite, fraqueza muscular, doenças de pele, problemas 
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respiratórios, doenças cardiovasculares (arritmia), danos ao fígado, rins e ossos, distúrbios 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 genotóxico, 

mutagênico e/ou carcinogênico pela Agência Internacional para Pesquisa do Câncer (IARC) 

(Komorowicz e Baralkiewicz 2014), de maneira que, em casos de exposição em longo prazo, 

há o risco de morte. Tais efeitos tóxicos são devido a afinidade do As(III) pelos grupos tióis 

de proteínas, ocasionando inibição enzimática e desnaturação de diferentes proteínas 

fundamentais ao metabolismo; e também devido a química do As ser comparável ao do P, 

uma vez que o arsenato de geometria tetraédrica é idêntica ao do fosfato, interferindo, assim, 

no metabolismo da glicose para  a geração de ATP (Gibbon-Walsh et al. 2012; Basu et al. 

2014). 

Com o aumento populacional, somado às mudanças climáticas, as águas subterrâneas 

acabam sendo as mais importantes e estáveis fontes de água potável (Basu et al. 2014). 

Assim, a contaminação de água subterrânea para abastecimento humano com As é um 

problema sério e atual, de interesse global, resultando em alta incidência de arsenicose 

(envenenamento por arsênio) em mais de 20 países.  

Países como Bangladesh, Índia, Taiwan e Tailândia tem reportado casos de ambientes 

aquáticos contaminados (Punrat et al. 2013). Por estes casos e muitos outros similares pelo 

mundo, as espécies de arsênio estão na primeira posição da lista das substâncias tóxicas mais 

perigosas no meio ambiente definida pela Agência de Substâncias Tóxicas e Registro de 

Doenças (do inglês Agency for Toxic Substances and Disease Registry, ATSDR, 2011). Além 

disso, a contaminação por arsênio é atualmente considerada a causa de uma das piores crises 

da saúde pública, de forma que a Organização Mundial da Saúde (OMS), devido à magnitude 

do problema de envenenamento junto a enormes implicações para a saúde, baixou o valor de 

referência provisório para arsênio na água potável de 50 para 10 μg L
-1

, coincidente com o 
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valor recomendado pela US EPA (Chen et al. 2009). Os valores máximos As total para as 

diferentes classificações de corpos d’água estabelecidos pela resolução 357/05 do CONAMA e 

pela Portaria MS 2914 variam de 0,01 a 0,69 mg L
-1

. A população humana potencialmente 

exposta varia de 1 milhão a 30 milhões de pessoas em países como Vietnã, Argentina e 

Bangladesh, envolvendo concentrações de As de origem natural entre 1 e 9.900 μg L
-1

, em 

águas de lençóis freáticos (Basu et al. 2014). 
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3. SELÊNIO 

 

O selênio é um metalóide que possui 4 diferentes estados de oxidação, Se(IV) e Se(VI), 

presentes como SeO3
2-

 e SeO4
2-

 na fase aquosa, Se(0) na fase sólida ou coloidal e Se
2-

, 

ocorrendo como seleneto em minerais sob condições redutoras ou em compostos orgânicos. 

Se(IV) é predominante em ambientes aeróbios e neutro-alcalinos e o Se(VI), em ambientes 

ácidos. O selênio no de maior estado valência pode formar uma grande variedade de compostos, 

predominantemente em formas orgânicas como proteínas (Chen et al. 2006; Beni et al. 2011).  

O Se pode ser incorporado no meio ambiente via fontes naturais (como processos 

geofísicos e biológicos) e fontes antrópicas, como indústrias de refino de metais, mineração, 

fertilizantes, sendo estas responsáveis pela sua redistribuição no ambiente. As fontes naturais 

são responsáveis pela presença do Se no meio ambiente, enquanto as fontes antrópicas acabam 

por redistribuí-lo no mesmo. A atmosfera é a maior fonte natural de Se para o meio terrestre 

(por deposição seca ou úmida), e o meio aquático marinho é pressuposto ser a maior fonte para 

a atmosfera (Seixas e Kehrig, 2007).  

Devido a sua boa condutividade elétrica na presença de luz, o Se tem um alto valor 

comercial, especialmente em ótico-eletrônicos e indústrias químicas. A principal aplicação 

industrial é decorrente das suas propriedades supercondutoras, que é apropriada para a 

conversão 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 está na forma 

orgânica. Isso evidencia que as formas orgânicas são parte essencial do ciclo natural do Se 

(Figura 3), exercendo papel importante na atividade biológica de vários organismos (Seixas e 

Kehrig, 2007). 
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Figura 3. Esquema do ciclo biogeoquímico global do Se. Setas em azul representam processos 

de oxidação e as setas verdes, processos de redução. Símbolos de atenção representam os 

potenciais locais em que pode haver a deficiência do Se (símbolo aberto) ou seu excesso 

(símbolo sombreado) (Winkel et al. 2012).  

 

A toxicidade e a disponibilidade dos compostos de selênio dependem em grande parte 

das suas formas químicas, as quais influenciam suas solubilidades e consequentemente suas 

mobilidades num determinado meio. Dos diferentes estados de oxidação que podem ser 

encontrados naturalmente, o Se(IV) é o mais tóxico (Beni et al. 2011; Kolliopoulos et al. 2013). 

Dessa forma, há um grande interesse em se entender o seu comportamento no meio ambiente e 

nos organismos, isto é, sua mobilidade e propriedades de adsorção 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 imobilização do Se ocorre pela sua remoção do meio aquático por redução química e 

microbiana do selenato a selenito, seguida pela adsorção nas partículas de sedimento. Já a 

disponibilidade à biota é devida aos processos de oxidação e metilação dos compostos 

inorgânicos por meio da ação de vegetais e microrganismos. A oxidação converte as formas 

imobilizadas em formas mais solúveis como selenito e selenato, enquanto a metilação torna o 

Se mais volátil (Seixas & Kehrig, 2007). 



33 
 

Devido à ambiguidade biológica, ou seja, importância fisiológica (como micronutriente 

essencial) em baixas concentrações e toxicológica (como substância tóxica para os seres vivos) 

em altas concentrações, o limite da concentração de Se tornou-se um ponto de discussão 

científica pela medicina, bioquímica, indústria alimentícia e ciência ambiental, uma vez que os 

níveis essenciais e tóxicos do elemento se diferem sutilmente (Bertolino et al. 2006; Wang et al. 

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

Autoridades de saúde ao redor do mundo recomendam o consumo de diário de 70 µg de 

Se para adultos. A concentração máxima permitida pela US EPA em água potável é 10 µg L
-1

, 

enquanto que nos padrões no Brasil, segundo a resolução CONAMA 357/05 e a Portaria MS 

2914, as concentrações limites variam de 0,01 a 0,29 mg L
-1

, para os diferentes corpos d’água. 

Tal consumo pode evitar doenças decorrentes de sua deficiência como a degeneração necrótica 

do fígado, pâncreas, coração e rim e, em algumas vezes, diminuir o risco de câncer (Bertolino et 

al. 2006; Wang et al. 2009).  

Os papéis biológicos do Se, além da participação na composição de proteínas 

(incorporação em aminoácidos, como a selenocisteína e selenometionina), incluem a defesa 

celular contra danos oxidativos e infecções virais, atividade anticancerígena e o controle 

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

O Se ainda pode inibir a toxicidade de alguns elementos potencialmente tóxicos 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 mamíferos marinhos, no qual o Se 

através de selenoproteínas proporciona a desmetilação do Hg pela formação de grânulos inertes 

de seleneto de mercúrio (HgSe) no fígado desses organismos (Seixas & Kehrig, 2007).  

Por outro lado, altas concentrações podem gerar sintomas como a perda de unhas e 

cabelo, irritações de pele e dos olhos (Bertolino et al. 2006; Wang et al. 2009). A dose de 350 

µg dia
-1

 produz tais sintomas (Lambert e Turoczy 2000), além de inibição enzimática decorrente 
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da substituição do enxofre pelo selênio em proteínas que estão sendo formadas nas células, 

gerando a ausência da ligação S-S, que ordena as moléculas de proteínas na sua estrutura 

terciária, necessária para o seu correto funcionamento (Seixas & Kehrig, 2007). 
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4. TÉCNICAS ANALÍTICAS 

 

A toxicidade das espécies de Hg, As e Se e a tendência para a bioconcentração e 

bioacumulação, especialmente em organismos aquáticos, assim como a necessidade da 

compreensão dos mecanismos que regulam as suas mobilidades no ambiente, requerem o 

desenvolvimento de métodos analíticos para a aplicação em diferentes áreas (Cavicchioli et al. 

2004). Pesquisas em química analítica ambiental visam o desenvolvimento de métodos para a 

determinação dessas espécies, com a finalidade de se obter informações sobre a sua 

biodisponibilidade e possível toxicidade à biota no meio em que estão presentes. Para isso, 

métodos rápidos e de baixo custo utilizando instrumentação portátil com potencial para medidas 

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

 

4.1. MERCÚRIO 

 

Para a determinação de Hg total, as técnicas mais comumente empregadas são as 

espectroscópicas, tais como a espectrometria de absorção atômica (AAS, do inglês Atomic 

Absorption Spectroscopy), a espectrometria de fluorescência atômica (AFS, do inglês Atomic 

Fluorescence Spectroscopy), que podem ser associadas a geração de vapor frio 

(respectivamente, CV-AFS e CV-AAS) e a espectrometria de massas com plasma 

indutivamente acoplado (ICP-MS, do inglês Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry) 

(Punrat et al. 2014; Yamamoto et al. 2015). Os instrumentos utilizados podem ser acoplados a 

sistemas cromatográficos, como a cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC, do inglês 

High Performance Liquid Chromatography) para fins de especiação (Amde et al. 2016), ou a 
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técnicas em fluxo como a Análise por Injeção Sequencial (SIA, do inglês Sequential Injection 

Analysis). A grande utilização destas técnicas se deve a sua versatilidade, robustez, alta 

sensibilidade e os baixos limites de detecção (da ordem de ng L
-1

 a pg L
-1

) (Cavicchioli et al. 

2004; Yamamoto et al. 2015). Apesar de as características atrativas, as mesmas apresentam 

algumas limitações como: a exigência de procedimentos de pré-concentração efetivos e 

seletivos em casos de especiação (por não serem capazes de discriminar entre diferentes 

estados de oxidação); preparo de amostra devido a matriz conter uma variedade de 

interferentes, como amostras salinas e biológicas; o custo elevado de instrumentação e 

operação; além de baixa portabilidade para determinações in situ (Cavicchioli et al. 2004; 

Punrat et al. 2014; Yamamoto et al. 2015). Aplicações de diferentes técnicas espectroscópicas 

para a determinação de Hg em diferentes amostras podem ser encontradas em Leopold et al. 

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

Nesse contexto, a busca por metodologias analíticas capazes de determinar baixas 

concentrações de Hg(II), a um baixo custo, com resposta rápida e com portabilidade, 

especialmente em amostras de água, é alvo de estudos de vários pesquisadores por todo o 

mundo (Razmi et al. 2016). Assim, as técnicas eletroanalíticas acabam sendo uma alternativa 

para estas limitações. Suas características são simplicidade, alta sensibilidade, baixos limites 

de detecção, podendo alcançar até 10
-11

 mol L
-1

 (Wu et al. 1997), análises rápidas, além do 

baixo custo e portabilidade de instrumentação (Salaün 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 espectroscópicas e associações para a determinação 

de Hg e espécies com suas respectivas características analíticas. 

Técnica Analito Amostra Preparo da Amostra Faixa Linear LD Referência 

CV-AAS Hg(II) Água de chuva, 

poço e tratada 

Pré concentração em 

sílica magnética 

modificada por tiol 

0,2-5,0 ng mL
-1

 0,06 ng mL
-1

 (Xiang et al. 2013) 

CV-AFS Hg total Algas marinhas Digestão ácida 2-80 ng g
-1

 0,6 ng g
-1

 (Fernández-Martínez 

et al. 2015) 

ICP OES Hg total Sedimento Digestão ácida dnd* 0,05 mg L
-1

 (Sheykhi e Moore 

2013) 

ICP-MS Hg total Solo e Sedimento Extração e Digestão 

ácida 

dnd* Dnd (Conko et al. 2013) 

HPLC-HG-AFS Hg
2+

, MeHg, EtHg 

e PhHg 

Água de rio e lago Micro extração líquido-

líquido dispersiva 

dnd* 0,016-0,092 μg L
-1

 (Song et al. 2013) 

CE-ICP-MS MeHg, EtHg e 

Hg(II) 

Água e peixe Filtração em 0,20 μm 

Extração ácida 

0,5-100 ng mL
-1

 0,021- 0,032 ng mL
-

1
 

(Zhao et al. 2012) 

HPLC-ICP-MS Hg
2+

, MeHg e 

EtHg 

Água do mar Pré concentração em 

coluna de troca 

catiônica 

0,5-100 ng L
-1

 0,008-0,42 ng L
-1

 (Jia et al. 2012) 

SI-CV-AFS Hg total Sedimento Digestão ácida 0,02-30 μg L
-1

 1,5 ng L
-1

 (Leng et al. 2013) 

*dnd: dado não disponível. 
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Dentre as técnicas eletroanalíticas disponíveis para a determinação de Hg(II) as de 

redissolução (do inglês, Stripping) são as mais amplamente utilizadas para a determinação de 

Hg, assim como de outros elementos traço (Parat et al. 2011), podendo ser a 

cronopotenciometria de redissolução (SCP, do inglês, Stripping Chronopotenciometry) e a 

voltametria de redissolução anódica (ASV, do inglês, Anodic Stripping Voltammetry). Ambas 

as técnicas, além das características gerais citadas anteriormente, apresentam versatilidade, 

possibilidade de se discriminar a fração lábil, seletividade e a possibilidade e realização de 

determinações multielementares (Augelli et al. 2005; Chakraborty et al. 2007). Todavia, 

também apresentam algumas limitações como a adsorção de matéria orgânica no eletrodo de 

trabalho, alteração da superfície do eletrodo de trabalho, baixa robustez e pronunciado efeito 

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

A ASV, originalmente proposta para a determinação 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 redução e acumulação do Hg
2+

 

sobre o eletrodo de trabalho de trabalho (Figura 4). A quantidade de material acumulada no 

eletrodo durante esse tempo é controlada pela concentração livre e lábil do metal em solução, 

sendo determinada pelas constantes cinéticas de dissociação e pelo coeficiente de difusão do 

metal livre e dos complexos, bem como pela espessura da camada de difusão durante a etapa 

de acumulação. Na segunda etapa aplica-se uma varredura de potencial no sentido anódico, 

promovendo a reoxidação do metal (Figura 4), monitorando-se a corrente gerada. Por fim se 

obtém um voltamograma (gráfico de corrente versus potencia) no qual, usualmente, a corrente 

limite ou de pico (dependendo do modo de varredura) é proporcional à concentração do metal 

livre no bojo da solução, mais a fração lábil que se dissocia dos complexos na escala de tempo 

do experimento (Giacomino et al. 2008; Skoog 2009). 
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Figura 4. Representação esquemática das reações eletroquímicas envolvidas na voltametria 

de redissolução anódica (ASV). M = cátion metálico, n = valência, L = ligante, ML = metal 

ligado (podendo estar adsorvido e/ou complexado), E = potencial, ∆E = variação de potencial 

(varredura de potencial).  

 

A SCP foi originalmente aplicada para determinação de Hg por Jagner (1979) usando 

permanganato de potássio como oxidante. Atualmente, a técnica consiste de uma etapa inicial 

similar de redução, mas diferindo na etapa de oxidação que ocorre pela aplicação de uma 

corrente constante ao eletrodo de trabalho. O sinal analítico resultante é o tempo tomado para 

a reoxidação, que é determinado pela medida da área sob o pico em um gráfico dt/dE versus 

E(V) (cronopotenciograma), onde dt/dE representa o inverso da derivada do tempo no 

potencial  registrado (Parat et al. 2011).  

O ácido clorídrico é usado preferencialmente como eletrólito suporte por permitir a 

obtenção de um formato de linha base melhor (menor corrente de fundo) em comparação a 

outros eletrólitos, especialmente para a ASV no modo Onda Quadrada (SW, do inglês Square 

Wave) (Giacomino et al. 2008; Bernalte et al. 2011). Quando usado como meio de 

redissolução, o HCl permite a formação de clorocomplexos com o Hg(II), o que facilita a  

etapa de redissolução (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 determinação de Hg(II) diferentes tipos de 

materiais de eletrodos podem ser usados, como o ouro (Giacomino et al. 2008), diamante 

(Chaiyo et al. 2014), carbono vítreo (Okçu 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 (Martín-Yerga et al. 2013), e dentre os materiais disponíveis, é o mais 

comumente usado como eletrodo de trabalho devido a sua alta afinidade com o Hg (pela 

formação do amalgama), o que aumenta seu efeito de pré concentração (Abollino et al. 2008; 

Giacomino et al. 2008). O Hg sofre, sobre o Au, o chamado processo de deposição em 

subtensão, decorrente da forte interação entre os metais após a redução do Hg
2+

. O potencial 

usado para produzir a subtensão é mais positivo do que seria para a deposição normal. Como 

este processo ocorre apenas em baixas concentrações do metal, torna-se útil para se alcançar 

elevadas sensibilidades em métodos eletroquímicos (Martín-Yerga et al. 2013). Além disso, 

como a deposição do Hg no Au ocorre em potenciais mais positivos em relação a outros 

materiais, minimiza-se a deposição de outros metais. Por essas razões, o Au é o principal 

eletrodo de trabalho utilizado para determinações de Hg(II) por ASV ou SCP. 

Há diferentes tipos de eletrodos de Au que podem ser usados para a determinação 

voltamétrica de Hg, como o planar, de filme, microfio, fibra, arranjo de ultra micro bandas, 

rotatório e de nanopartículas sobre outros substratos (Abollino et al. 2008). Em Martín-Yerga 

et al. (2013) são citados vários trabalhos empregando diferentes eletrodos para a determinação 

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

respectivas características). 

Eletrodo Analito Amostra Faixa Linear LD Informação Referência 

Fibra de Carbono CH3Hg
+
 Água destilada 15-600 mg L

-1
 dnd* Rápida varredura (10 V s

-1
) (Afonso et al. 2005) 

Gold Microwire Hg
2+

 Água do mar dnd* 0,005 µg L
-1

 PSA (10 min de deposição) (Salaün e Van Den Berg 

2006) 

Ouro sólido Hg
2+

 Água de rio, mar e 

torneira 

5-50 µg L
-1

 0,05 µg L
-1

 ASV (9 min de deposição) (Richter et al. 2002) 

Ouro de CDs Hg
2+

 Água do mar e água de 

torneira 

5-30 e 1-6 ng mL
-1

 0,25 ng mL
-1

 SCP (5 min de deposição) (Richter et al. 2000) 

SPCE/filme de ouro Hg
2+

 Água de torneira 0,2-0,8 µg L
-1

 0,08 µg L
-1

 SWASV (2 min de deposição) (Mandil et al. 2010) 

SPCE/filme de ouro Hg
2+

 Água de consumo e do 

mar 

1-20 µg L
-1

 0,22 µg L
-1

 SI-SWASV (110 s de 

deposição) 

(Punrat et al. 2014) 

SPGE Hg
2+

 Ácido húmico 10-100 µg L
-1

 3,4 µg L
-1

 SI-SWASV (32 s de deposição) (Do Nascimento e 

Masini 2012) 

SPCE/nanopartículas 

de ouro 

Hg
2+

 Água de rio e de chuva 2-8 ng mL
-1

 0,8 ng mL
-1

 SWASV (60 s de deposição) (Bernalte et al. 2012) 

Microdiscos de irídio Hg
2+

 Água de consumo 1-9 µg L
-1

 0,6 µg L
-1

 SWASV (6 min deposição) (Nolan e Kounaves 

1999) 

Diamante Hg
2+

 Água do mar 0,1-30 e 5-60 ng mL
-1

 40 pg mL
-1

 SI-SWASV (150 s de 

deposição) 

(Chaiyo et al. 2014) 

Microeletrodo de Pt CH3Hg
+
 Peixe 5-250 μM 0,56 μM CV (50 V s

-1
) (Lai et al. 1998) 

Pt/filme de 

antimônio 

Hg
2+

 Amostra de água 2,5-80 µg L
-1

 0,39 µg L
-1

 SWASV (2 min de deposição) (Dal Borgo et al. 2013) 
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O eletrodo de ouro proporciona reprodutibilidade, sensibilidade e precisão adequadas. 

No entanto, após determinações sucessivas ocorrem mudanças estruturais na superfície pela 

adsorção irreversível do Hg (causada pela formação do amalgama Au-Hg), requerendo, assim, 

tratamento mecânico e eletroquímico para regenerar e superfície e alcançar reprodutibilidade 

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

Outra limitação causada pela remoção incompleta do Hg na etapa de redissolução é 

que o efeito acumulativo na superfície do eletrodo gera aumento da corrente de fundo nos 

voltamogramas e efeito de memórias em determinações sucessivas (Martín-Yerga et al. 2013). 

Dessa forma, dependendo da quantidade de determinações realizadas, o uso do eletrodo de 

ouro pode sofrer a perda de repetibilidade das determinações, como mencionado por 

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

A determinação de Hg(II) por ASV ou SCP pode ser feita com a utilização dos 

eletrodos impressos (SPE, do inglês Screen Printed Electrodes). Estes sensores 

eletroquímicos são simplesmente um filme depositado sobre um suporte inerte, geralmente de 

PVC ou cerâmica de alumina, sendo coberto por uma segunda camada de um isolante para 

definir uma área de contato elétrico numa extremidade e outra para ser a superfície do 

eletrodo (Nascimento e Angnes 1998).  
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Os uso de SPEs para a determinação de Hg(II) foi inicialmente proposto por (Wang e 

Tian 1993). Desde então, vários trabalhos têm sido descritos na literatura para a determinação 

de Hg(II) (Bernalte et al. 2011, 2012) , As(III), Cd(II), Pb(II), Zn(II) (Laschi et al. 2007; 

Khairy et al. 2010) usando SPE de ouro, ou de outros materiais como carbono, mercúrio e 

bismuto. O grande interesse nestes sensores se deve ao fato dos SPE serem descartáveis, 

eliminando a necessidade de regeneração de superfície do eletrodo de trabalho (Nascimento e 

Angnes, 1998), e requerendo apenas procedimentos mais simples de voltametria cíclica para a 

sua ativação (Beni et al. 2011). 

Além dos diferentes materiais e tipos de eletrodos de trabalho, ainda existe a 

possibilidade de modificação desses eletrodos visando aumento de sensibilidade e 

seletividade nas determinações. Modificações são também muito comuns nos sensores 

impressos. A modificação do eletrodo é feita usualmente pela deposição de filmes (Martín-

Yerga et al. 2013). Tal procedimento permite a determinação de Hg com eletrodo de platina 

modificada com filme de antimônio, conforme descrito por Dal Borgo et al. (2013), ou com 

eletrodos impressos de carbono (SPCEs) recobertos com filme de ouro descritos por Punrat et 

al. (2014).  

Outra forma de modificação é a química, introduzindo grupos funcionais que tenham 

elevada afinidade por Hg(II), como aminoácidos contendo grupos tióis. Outra possibilidade é a 

modificação com nanopartículas de metais, de carbono ou de materiais híbridos. Essa forma de 

modificação afeta significativamente as propriedades dos eletrodos, aumentando as áreas 

superficiais, tornando o eletrodo mais sensível aos processos de superfície; aumentando sua 

habilidade em catalisar transferências eletrônicas; melhorando as capacidades adsortivas; 

permitindo ainda modificações com compostos de interesse, como biomoléculas (Martín-Yerga 

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

eletrodo imerso em solução de HAuCl4.  
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4.2. ARSÊNIO 

 

 Devido aos diferentes incidentes de intoxicação por As, há a necessidade do 

desenvolvimento de métodos analíticos avançados. Tais métodos poderiam contribuir para a 

criação de regulamentações legais apropriadas que venham a oferecer orientações claras para 

a definição de limites de concentração das espécies de As em diversas matrizes (Komorowicz 

e Baralkiewicz 2014). 

 Para determinação de As(III), as técnicas mais comumente utilizadas são a 

espectrometria de massas com plasma indutivamente acoplado (ICP-MS), a espectrometria de 

fluorescência atômica (AFS) e a de absorção atômica (AAS) que podem ser combinadas ao 

forno de grafite (GFAAS, do inglês Grafite Furnace Atomic Absorption Spectroscopy), ou 

com a geração de hidreto (HG-AAS e HG-AFS), sendo essas duas últimas capazes de 

promover a separação do analito da matriz reduzindo o efeito de vários interferentes (Punrat 

et al. 2013; Teixeira et al. 2014). Essas técnicas podem ser acopladas a cromatografia líquida 

de alta eficiência para fins de especiação, 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 detecção, são 

limitadas pelo alto custo de instrumentação. Na Tabela 3 estão alguns exemplos de trabalhos 

empregando técnicas espectroscópicas para a determinação de As e suas espécies. 
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Tabela 3. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas espectroscópicas para a determinação de As e espécies 

com suas respectivas características analíticas (*dnd: dado não disponível). 

Técnica Analito Amostra Preparo da Amostra Faixa Linear LD Referência 

HG-AAS As total Água de consumo, 

superficial e 

subterrânea 

Meio de NaOH 0,4% 1,54-10 μg L
-1

 0,46 μg L
-1

 (Piston et al. 2012) 

HG-AAS As(III) e As(V) Água subterrânea Preconcentração em 

leonardita 

0,5-4 mg L
-1

 (As(III)) 

0,5-3 mg L
-1

 (As(V)) 

dnd* (Chammui et al. 

2014) 

HG-AFS As total Água residual Meio de HCl 0,2% 0,24-100 μg L
-1

 0,09 μg L
-1

 (Luo 2012) 

ICP-OES As total Solos Extração ácida Dnd Dnd (Kim et al. 2014) 

HG-ICP-MS As total Água de consumo Tratamento com HNO3  

(pH 1,0) e H2O2 1% 

0,1-1 ng L
-1

 0,25 ng L
-1

 (Klaue e Blum 

1999) 

HPLC-ICP-MS AsB, As(III), 

MMA, DMA, 

As(V) 

Água destilada Filtração em 0,45 μm 0,2-10 μg L
-1

 0,01-0,035 μg L
-1

 (Komorowicz e 

Baralkiewicz 2014) 

FI-HG-AAS As(III) e As(V) Vegetais Extração por ultrassom e 

digestão ácida 

1-20 mg L
-1

 20 μg L
-1

 (As(III)) 

30 μg L
-1

 (As(V)) 

(Chooto et al. 2015) 

SIA-HPLC-

AFS 

As(III), MMA, 

DMA, As(V) 

Peixe Extração por ultrassom e 

Filtração em 0,20 μm 

2,5-7,5 ng mL
-1

 Dnd (Jesus et al. 2011) 

LIBS As total Água subterrânea Preconcentração em ZnO 1-100 mg L
-1

 < 100 μg L
-1

 (Haider et al. 2014) 
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 A voltametria de redissolução pode ser usada na forma anódica (ASV) e catódica 

(CSV) para a determinação 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 disponíveis, é o que promove uma resposta mais sensível para 

a oxidação do As, além de possuir um maior sobrepotencial de hidrogênio que a Pt 

(Giacomino et al. 2011). 

 Chooto et al. (2015) utilizou as técnicas FI-HG-AAS e SWCSV para a determinação 

de espécies de As inorgânico. FI-HG-AAS apresentou bom desempenho (LD, LQ, precisão, 

exatidão e sensibilidade), mas com alto custo e requerendo preparação laboratorial da 

amostra, enquanto que a SWCSV permitiu simplicidade, custos menores, alta seletividade, 

mas limitada aos maiores LD e LQ. Salaün et al. (2007) combinou SCP e ASV para a 

especiação de arsênio inorgânico, sendo a SCP usada para determinar As(III) e ASV para 

As(III) e As(V) em água do mar. Procedimento similar foi adotado por Gibbon-Walsh et al. 

(2010) para a especiação de As em águas doces e subterrâneas, possuindo a potencialidade 

para monitorar As(III) in situ em águas estagnadas e águas correntes por dispensar a 

desoxigenação e a adição de reagentes para a determinação. Gibbon-Walsh et al. (2012) 

aplicou a ASV para a determinação indireta de As(V). A adição de Mn
2+

 em solução 

promoveu a redução de As(V) a As(III), com todo o procedimento realizado em meio neutro. 

Na Tabela 4 estão outros exemplos de trabalhos empregando técnicas voltamétricas para a 

determinação de As. 
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Tabela 4. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas voltamétricas para a determinação de As e espécies com 

suas respectivas características analíticas (*dnd: dado não disponível). 

Eletrodo Analito Amostra Faixa Linear LD Técnica Referência 

Planar de ouro  As(III) Água de torneira e de rio 0,2-250 µg L
-1

 0,15 µg L
-1

 ASV (100 s de 

deposição) 

(Kopanica e 

Novotný 1998) 

Lateral de ouro As(III) Água de consumo 1-15 µg L
-1

 0,06 µg L
-1

 DPASV (120 s de 

deposição) 

(Giacomino et al. 

2011) 

Microeletrodo de ouro As(III) e 

As(V) 

Água subterrânea, de rio, 

lago e de consumo 

1 nM-100 μM 0,5 ng L
-1

 CSV (60 s de 

deposição) 

(Gibbon-Walsh et 

al. 2010) 

GSE com filme de ouro As(III) Água do mar dnd* 0,022 µg L
-1

 SCP (150 s de 

deposição) 

Vandenhecke 

(2007) 

Ouro revestido com Mn As(V) Água do mar 75-300 nM 19,2 nM ASV (120 s de 

deposição) 

(Gibbon-Walsh et 

al. 2012) 

Ouro/Mercaptoetilamina As(III) Água de lago 0,2-12 µg L
-1

 0,02 µg L
-1

 DPASV (100 s de 

deposição) 

(Li et al. 2012) 

Ouro/Aminoácido As(III) Águas naturais e de 

consumo 

3-100 µg L
-1

 0,5 µg L
-1

 ASV (150 s de 

deposição) 

(Chen et al. 2011) 

SPGE As(III) Água de consumo 5-200 μg L
-1

 2,5 μg L
-1

 SWASV (60 s de 

deposição) 

(Laschi et al. 2007) 

SPGE/NPAu As(III) Água de consumo 2-30 µg L
-1

 0,4 µg L
-1

 ASV (300 s 

deposição) 

(Cinti et al. 2014) 



49 
 

4.3. SELÊNIO 

 

 Devido a ambiguidade biológica do selênio (importância fisiológica e toxicológica), 

dependendo da concentração do elemento, diferentes técnicas analíticas já foram exploradas 

para a sua determinação e especiação. As técnicas mais comumente usadas são as 

espectroscópicas como a espectrometria de absorção atômica com forno de grafite (GFAAS) 

ou com atomização eletrotérmica (ETAAS, do inglês Electrothermal Atomic Absorption 

Spectroscopy), ICP-MS, havendo como técnicas alternativas a eletroforese capilar (CE, do 

inglês Capillary Electrophoresis) e cromatografia acoplada à espectrometria de massa (Beni 

et al. 2011; Zhang et al. 2014). Santos et al. (2015) revisaram os métodos baseados em 

técnicas espectroscópicas  para a determinação de Se e suas espécies em diferentes amostras. 

Na Tabela 5 são apresentados alguns exemplos dessas técnicas analíticas, o tipo de amostra 

estudada e o respectivo preparo de amostra, bem como as características analíticas dos 

métodos. 

Assim como para Hg e As, a voltametria de redissolução é uma técnica alternativa 

muito explorada para a determinação de Se, mais comumente sendo utilizada na forma 

catódica (CSV), com possibilidade do uso no modo adsortivo (ACSV). Materiais como ouro, 

platina, carbono (grafite ou vítreo) e irídio tem sido usados como eletrodos de trabalho em 

voltametria (Zhang et al. 2010). Na Tabela 6 são mencionados alguns trabalhos que aplicaram 

técnicas voltamétricas para a determinação de Se em diferentes amostras de água.  
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Tabela 5. Exemplos de trabalhos publicados na literatura empregando diferentes técnicas espectroscópicas para a determinação de Se e espécies 

com suas respectivas características analíticas (*dnd: dado não disponível). 

Técnica Analito Amostra Preparo da Amostra Faixa Linear LD Referência 

GFAAS Se(IV) e Se(VI) Água de rio, mar e de 

torneira 

Micro extração 

líquido-líquido 

dispersiva 

0,1-3 μg L
-1

 0,05 μg L
-1

 (Bidari et al. 

2007) 

HG-AAS Se(IV) Água subterrânea e do 

mar 

Análise direta 0,18-50 ng mL
-1

 0,06 ng mL
-1

 (Kozak e 

Niedzielski 2011) 

HG-AFS Se(IV) e Se(VI) Águas naturais Separação com 

nanopartículas de 

TiO2 

dnd* 0,042 e 0,024    

μg L
-1

 

(Fu et al. 2012) 

ET-ICP-MS Se(IV) Água de rio e lago Micro extração 

líquido-líquido 

dispersiva 

0,04-10 μg L
-1

 8,6 ng L
-1

 (Liu et al. 2015) 

CE-MS Se(IV) e Se(VI) Água de consumo Pré concentração on-

line 

5-5000 ng mL
-1

 1,0 e 1,4 ng mL
-1

 (Zhang et al. 

2011) 

IC-ICP-MS Se(IV) e Se(VI) Água subterrânea e solo Extração com cloreto 

de hidroxilamônio 

dnd* 4,2 e 3,8 μg L
-1

 (Vassileva et al. 

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

suas respectivas características analíticas. 

Eletrodo Analito Amostra Faixa Linear LD Técnica Referência 

HMDE Se(IV) e Se(VI) Água do mar, de 

lago e de 

consumo 

1-150 µg L
-1

 0,35 µg L
-1

 DPCSV (De Carvalho et 

al. 1999) 

Prata/filme de Hg Se(IV) Água 0,5-100 Nm 0,22 nM DPCSV (45 e 90 s 

de deposição) 

(Piech 2008) 

Ultra-microeletrodo 

de arranjo de Au 

Se(IV) - 0-100 e               

0-500 µg L
-1

 

0,42 µg L
-1

 SWASV (10 e 200 s 

de deposição) 

(Tan e Kounaves 

1998) 

GSE/filme de ouro Se(IV) e Se(VI) Água do mar 2-50 ng mL
-1

 0,37 ng mL
-1

 DPCSV (600 s de 

deposição) 

(Ashournia e 

Aliakbar 2009) 

Platina Se(IV) Água de rio 0,01-20 µg L
-1

 0,004 µg L
-1

 SWASV (Bertolino et al. 

2006) 

Macroeletrodo SPCE Se(IV) Água de consumo 10-100 μg L
-1

 4,9 μg L
-1

 ASV (300 s de 

deposição) 

(Kolliopoulos et 

al. 2013) 

Prata renovável Se(IV) Águas 

superficiais 

1-10 μg L
-1

 0,15 μg L
-1

 DPCSV (300 s de 

deposição) 

(Bas et al. 2014) 
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5. ANÁLISE POR INJEÇÃO SEQUENCIAL (SIA) 

 

A ASV e a SCP para a determinação de Hg(II), As(III) e Se(IV) podem ser 

combinadas com técnicas em fluxo, como a análise por injeção sequencial, SIA, do inglês, 

Sequential Injection Analysis (Ruzicka & Marshall, 1990), como já foi feito para as técnicas 

espectroscópicas para a determinação de Hg (Leng et al. 2013), As (Jesus et al. 2011). 

O sistema SIA (Figura 5) consiste de uma bomba de pistão ou de seringa, uma única 

linha de transmissão e uma válvula rotatória ou seletora. Esta válvula 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 rotação da válvula. A ligação da válvula ao sistema de propulsão 

de líquidos é feita com uma bobina coletora conectada na porta central da válvula seletora. As 

outras portas desta válvula são conectadas a reagentes, amostra, padrões, detector, bobinas 

auxiliares, reservatório para acúmulo de resíduos, etc. Um computador comanda a bomba e a 

válvula (para a aspiração de determinados volumes de reagentes e amostras no sistema a uma 

dada vazão) com um software apropriado para controle sincronizado do movimento de ambos, 

assim como a aquisição de dados do detector. Com a reversão do fluxo, a zona de mistura é 

bombeada através da bobina de reação até a célula de fluxo do detector (Ruzicka e Marshall 

1990; da Silva e Masini 2000; Masini 2008).  
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Figura 5. Representação esquemática do sistema de injeção sequencial (SIA) (Masini 2008). 

 

A associação com SIA, SIA-ASV ou SIA-SCP, pode melhorar a desempenho das 

determinações de elementos traço, viabilizando a automação, com controle de amostragem e 

inserção de soluções no sistema (minimizando riscos de contaminação de amostras), 

proporcionando um menor consumo de soluções de trabalho. Por consequência diminui-se a 

geração de resíduos, como reportado por (Guzsvány et al. 2011), para a determinação de 

Cd(II), Pb(II) e Zn(II) com eletrodos de filme de antimônio e bismuto sob condições 

comparáveis tanto para o modo de determinação estático como em fluxo.  

A combinação das técnicas também é caracterizada pela versatilidade, que permite 

atender a diferentes objetivos analíticos, como exemplo, o 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 solução usada na etapa de deposição por outra para se efetuar a redissolução, 

pelo bombeamento de uma solução de composição adequada (pH, concentração de tampão, 

etc.), que possa conter espécies químicas que auxiliem no processo de redissolução do metal. 

Isso contorna a distorção de sinal causado pela saturação dos sítios de adsorção na camada de 
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difusão durante a etapa de redissolução, no caso de estudos de complexação com ligantes 

naturais, além de evitar o contato do eletrodo de trabalho com O2 atmosférico, o que ocorre 

quando o processo de troca de meio é realizado manualmente pela troca da cela. Além disso, 

as técnicas de injeção em fluxo ou injeção sequencial melhoram a precisão das medidas 

voltamétricas, pois a dispersão controlada e altamente reprodutível da zona de amostra nas 

condições de fluxo faz com que o transporte de massa apresente melhor reprodutibilidade do 

que a obtida no modo estático. As medidas são mais rápidas levando a uma maior frequência 

de amostragem. As técnicas em fluxo permitem ainda o monitoramento de processos ou 

aplicações in situ, dada a portabilidade compatível com a instrumentação eletroanalítica 

(Yamamoto et al. 2015). 
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6. LIGANTES HETEROGÊNEOS DE OCORRÊNCIA NATURAL (LHON) 

6.1. INFLUÊNCIA AMBIENTAL 

 

 Atualmente é bem conhecido o fato de que a concentração total de um elemento não é 

um parâmetro adequado para avaliação da sua reatividade, biodisponibilidade e toxicidade no 

meio ambiente ou em meios biológicos. A biodisponibilidade e a mobilidade de metais-traço 

em amostras de ambientes aquáticos, solos e sedimentos são controlados pela presença de 

ligantes homogêneos e heterogêneos, os quais exercem um papel importante na manutenção da 

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

Os ligantes heterogêneos de ocorrência natural (LHON) recebem essa denominação 

devido a apresentarem tanto heterogeneidade de caráter físico quanto químico. Essa 

classificação e heterogeneidade são devidas a esses ligantes possuírem características comuns 

como: massa molar dentro de uma grande faixa de valores (10
2
 -10

6
 g mol

-1
), grande número 

de sítios ionizáveis de diferentes naturezas químicas por molécula, elevadas áreas superficiais, 

elevada capacidade de troca catiônica, fortes propriedades polieletrolíticas e polidispersivas e 

capacidade de interações com íons metálicos. A última propriedade é o resultado das demais 

características, que fazem essa classe de compostos ter alto interesse ambiental e ser tema de 

pesquisa em todo o mundo, devido principalmente à 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 química como 

orgânicos e inorgânicos. Entre os ligantes orgânicos destacam-se as substâncias húmicas, 

polissacarídeos e superfícies externas de membranas celulares, cujos sítios de ligação a 

cátions metálicos podem ser constituídos em larga extensão por grupos carboxílicos e 
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hidroxílicos de natureza alifática ou aromática, além de grupos amina e sulfídricos, em menor 

extensão. Apresentam heterogeneidade física, devido a diferenças de tamanho nas moléculas, 

e química, graças à diversidade de sítios de ligação, citando-se como exemplo a constituição 

dominada por grupos carboxílicos e fenólicos, principalmente (Buffle 1990).  

 

6.2. USO TECNOLÓGICO 

 

Hoje em dia há uma crescente demanda por materiais e métodos para remover Hg(II) 

(Banerjee et al. 2015), As(III) (Bhowmick et al. 2014) e Se(IV) (Huang 2015) de soluções 

aquosas com o objetivo de tratamento de águas residuais, ou mesmo para a remediação de 

ambientes já contaminados. 

Atualmente os processos para a remoção de Hg(II), As(III) e Se(IV) de soluções 

aquosas podem ser baseados na precipitação química, coagulação, troca iônica, filtração em 

membrana, eletrólise, osmose reversa, extração com solvente, ultrafiltração, adsorção, entre 

outros. (Kolya et al. 2014; Türk e Alp 2014; Zhou et al. 2014; Huang 2015). Dentre esses 

processos, a adsorção é a tecnologia mais econômica, sendo de fácil operação, oferecendo 

flexibilidade para a aplicação e, em muitos casos, resultando em alta qualidade no tratamento 

de efluentes (Sharma et al. 2014; Zhou et al. 2014). Em tecnologias de adsorção, diferentes 

materiais podem ser empregados, como os próprios LHONs, que são materiais muito atrativos 

pelas suas características (Sharma et al. 2014). 
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6.2.1. Argilominerais e modificações 

 

A adsorção em argilominerais como esmectitas ganhou interesse devido a sua 

abundância no meio ambiente e seu baixo custo. Alguns destes materiais têm uma grande área 

superficial (como no caso da montmorilonita), ou alta capacidade de troca catiônica (por 

exemplo, a vermiculita). A modificação de argilominerais pode ser de origem natural ou 

artificial, por processos físicos ou químicos. Modificações naturais são estudadas buscando-se 

compreender a mobilidade de elementos traço num dado meio e como a interação entre 

argilominerais e outras espécies naturais, tais como substâncias húmicas e fúlvicas, também 

com propriedades adsortivas, atua nesse processo (Feng et al. 2005; Do Nascimento e Masini 

2012, 2014).  Modificações artificiais são exploradas tecnologicamente (Aguado et al. 2005; 

Chammui et al. 2014; Wang et al. 2014), tendo-se como objetivo a exploração de diferentes 

argilominerais e formas de modificação 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-concentração de íons (Dias Filho e Do Carmo 

2006). 

A vermiculita é um argilomineral comumente usado em processos de adsorção. É um 

argilomineral de classe 2:1, Figura 6, com cargas permanentes negativas geradas pela 

substituição isomórfica de Si(IV) por Al(III), principalmente nas folhas tetraédricas (McBride 

1994). Estas cargas negativas são contrabalançadas por Na
+
, Ca

2+
 e Mg

2+
 (presentes no espaço 

interlamelar) e conferem elevada capacidade de troca catiônica para o material. A adsorção de 

cátions metálicos pela vermiculita ocorre principalmente por troca catiônica interlamelar, 

onde íons interagem com as cargas negativas permanentes presentes, mas também através da 

formação de complexos de esfera interna ou externa que envolvam grupos Si-O e Al-O nas 

bordas de partículas minerais (Brigatti et al. 2005). 
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Figura 6. (A) Estrutura cristalina para argilominerais do tipo 2:1 (Silva Junior 2007); (B) 

Espaçamento 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 modificação química ou física para melhorar a sua afinidade e/ou seletividade 

para um dado adsorbato ou classe de adsorbatos (Abate e Masini 2005; Kónya e Nagy 2011). 

Devido a presença de grupos silanóis e aluminóis reativos na estrutura da vermiculita, assim 

como os cátions interlamelares trocáveis, a modificação química pode ser através de ligação 

covalente ou da troca iônica, possibilitando a introdução de compostos orgânicos ou 

inorgânicos na estrutura destes argilominerais (Nam e Gomez-Salazar 2003; Zhou et al. 

2014).  

A modificação pode melhorar a capacidade de adsorção da vermiculita para Hg(II), 

assim como para As(III) e Se(IV). Como exemplo, uma das formas de modificação é baseada 

na inserção de compostos que apresentam o grupo sulfidrila (R-S-H), os quais apresentam 

grande afinidade com íons desses elementos. Exemplos são os trabalhos de Nam e Gomez-

Salazar (2003) com cerâmica organofilizada, Aguado et al. (2005) para sílica mesoporosa e 

Guerra et al. (2009) que modificou esmectita com o reagente sililante                                          

3-mercaptopropiltrimetoxisilano, sendo todos os trabalhos visando a remoção de Hg(II) de 

amostras aquosas.  



59 
 

6.2.2. Biomassa 

 

Outras estruturas moleculares consideradas reguladoras da biodisponibilidade de íons 

potencialmente tóxicos são superfícies biológicas, que possuem compostos ou grupos 

funcionais que podem interagir com espécies contaminantes (Buffle 1990). Esses processos 

podem ser chamados biossorção 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 eficiência para a remoção de íons 

contaminantes de meios aquosos, chamados de processos de biorremediação. Esses processos 

são uma alternativa aos processos de adsorção 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 

remediação 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 vários 

tipos de biomassa para remediação de águas subterrâneas contaminadas com metais 

potencialmente tóxicos. 

Dentre as diferentes biomassas disponíveis, as algas têm elevadas capacidades de 

biossorção de íons metálicos porque sua parede celular é constituída por uma estrutura fibrosa 

e amorfa resultante da incorporação de vários polissacarídeos e proteínas contendo grupos 

amino, carboxílico, fenóis, hidróxido, fosfato, sulfidrílico, entre outros, que complexam esses 

íons metálicos, (Tüzün et al. 2005; Bayramoglu et al. 2006). Os benefícios do uso das 

microalgas como tecnologia de biorremediação são a rápida concentração de metais, uso sem 

riscos ao meio ambiente, baixo custo, reusabilidade/reciclabilidade, rápida taxa de 

crescimento (comparada com plantas superiores), aplicabilidade a ambientes contendo de 
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baixa a alta concentração de espécies metálicas, alta eficiência de remoção de metais e alta 

seletividade (Kumar et al. 2015). 

Dessa forma, há o interesse no estudo de biossorção de íons metálicos por microalgas, 

pelo fato destas desempenharem um papel no controle de concentração de espécies metálicas 

em meios aquáticos. Inthorn et al. (2002) usaram uma grande variedade de espécies de 

microalgas para a remoção de Cd, Pb e Hg de meio aquoso. Diferentes trabalhos usando 

microalgas imobilizadas para a remoção de poluentes de efluentes são descritos por De-

Bashan e Bashan (2010) com ênfase aos aspectos práticos da aplicação desse tipo de 

tecnologia de remediação. Suresh Kumar et al. (2015) cita uma grande variedade de trabalhos 

com diferentes espécies de algas usadas para a remoção de metais potencialmente tóxicos com 

foco nos fatores bióticos e abióticos que afetam a remoção, estratégias de utilização e as 

tecnologias de remediação baseadas em algas atualmente em uso. Já Abinandan e 

Shanthakumar (2015) discutem as chances e oportunidades da aplicação das microalgas para 

o tratamento de efluentes mencionando diferentes tipos de águas e uso para este propósito. 

Dentre as algas unicelulares, a microalga Chlamydomonas reinhardtii, neste contexto, 

ganha grande destaque devido sua ampla tolerância a metais potencialmente tóxicos como 

cobre, zinco, chumbo, cobalto, níquel, mercúrio, prata e ouro (Tüzün et al. 2005). Essa 

microalga vem sendo utilizada amplamente como organismo modelo para homeostase 

metálica, resposta de estresse induzido por metais e na área de ecotoxicologia (Elbaz et al. 

2010). 

A Chlamydomonas reinhardtii é uma alga verde unicelular eucariótica pertencente ao 

filo Chlorophyta. Esta espécie de alga pode ser encontrada ao redor do mundo no solo, águas 

doces, oceanos, e, às vezes, na neve e no topo de montanhas. A microalga possui um volume 

quando totalmente crescida de aproximadamente 56,05 µm
3
. Tem o formato elíptico e seus 
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flagelos são claramente definidos nos lados frontal e traseiro que permitem a sua 

movimentação e reprodução. Possui uma parede celular e um cloroplasto, onde está o aparato 

fotossintético no qual ocorrem processos metabólicos críticos, Figura 7 (Harris 2001). Os 

mecanismos de biossorção são divididos em 2 processos: (1) incluem mecanismos não-

metabólicos como as interações iônicas e formação de complexos entre os íons metálicos e os 

grupos funcionais presentes na parede celular; (2) processo dependente  do metabolismo que 

envolve o transporte dos íons metálicos através da membrana celular e posterior acumulação 

na célula por meio da ligação com compostos intracelulares, tais como as fitoquelatinas, 

dando assim possibilidade a diferentes mecanismos de interação, como ligação covalente, 

reações redox, dentre outros (Kumar, 2015).  

 

Figura 7. Ilustração da estrutura da célula da Chlamydomonas reinhardtii. N = núcleo central, 

Nu = nucléolo, F = flagelo, C = cloroplasto, E = fotorreceptor, P = pirenoide contendo amido, 

M = mitocôndria, G = vesículo de Golgi, S = granulos de amido, V = vacúolos (Harris 2001). 
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7. OBJETIVOS 

7.1. OBJETIVOS GERAIS 

 

Desenvolver métodos de análise por injeção sequencial com detecção eletroquímica 

(SCP ou SWASV) para a determinação de Hg(II), As(III) e Se(IV). Aplicar esses métodos para 

avaliar a remoção dos mesmos metais e metalóides por ligantes/adsorventes heterogêneos e 

microalgas, de maneira a se efetuar, quando possível, a determinação da fração lábil em solução 

na presença do ligante, sob condições de pH e força iônica que simulem condições ambientais 

ou nas condições que melhor favoreçam os processos adsortivos. 

 

7.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

- Desenvolver métodos automatizados em SIA com detecção eletroquímica (SCP ou SWASV), 

usando sensores impressos ou eletrodo planar de Au, para a determinação de Hg(II), As(III) e 

Se(IV), buscando a situação de compromisso entre sensibilidade e frequência de amostragem 

apropriada para estudos de adsorção.  

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

linearidade e viabilidade para estudos de adsorção de Hg(II). 

- Modificar a vermiculita com compostos orgânicos contendo o grupamento sulfidrila, como a 

L-cisteína, cisteamina e o reagente sililante 3-mercaptopropiltrimetoxisilano. Intercalar a 

vermiculita com poli-hidróxi-cátions de Fe(III). 
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- Estudar comparativamente a adsorção/dessorção em termos de capacidade e constante de 

adsorção, cinética de interação, seletividade e efeitos do pH e da força iônica na adsorção de 

Hg(II) pelas vermiculitas modificadas com tióis. 

- Avaliar a vermiculita intercalada por poli hidróxi-cátions de Fe(III) para a adsorção de Se(IV). 

- Estudar a biossorção de Hg(II) e As(III) pela microalga Chlamydomonas reinhardtii efetuando 

as determinações diretamente na presença das células visando avaliar a labilidade dos 

complexos formados. 
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8. PARTE EXPERIMENTAL 

8.1. REAGENTES E INSTRUMENTAÇÃO 

 

As concentrações de Hg(II) (livre e lábil)  foram determinadas por 

cronopotenciometria de redissolução (SCP) usando um potenciostato PalmSens (Palm 

Instrumento BV, Houten, Holanda) e o software PSTrace 2.4 para controle de instrumentos e 

aquisição de dados. A célula de fluxo eletroquímica foi montada com o sensor impresso 

comprado da PalmSens, e consistiu de um eletrodo de trabalho de filme de Au                   

(área de 7,06 mm
2
), um pseudo-referência de Ag e um contra eletrodo de grafite (Laschi et al. 

2006). A manipulação das soluções foi realizada no sistema de análise por injeção sequencial 

utilizando instrumentos e procedimentos descritos em outros trabalhos (Do Nascimento e 

Masini 2012, 2014). 

Os experimentos de adsorção/dessorção em batelada foram feitos em um agitador 

orbital termostático da Marconi (Piracicaba, SP, Brasil), modelo MA-832, com temperatura 

fixada a 25,0 ± 0,5 ºC. Salvo indicação em outro local, todos os experimentos de 

adsorção/dessorção foram feitos em tubos de centrífuga de polipropileno da Cornning® 

(capacidade de 15 mL), que foram acomodados na posição horizontal no interior do agitador. 

As suspensões foram filtradas através de filtros de seringa de 0,45 mm (Minisart®, Sartorius 

Stedim Biotech GmbH, Alemanha). 

Determinações de enxofre foram feitas por espectrometria de emissão ótica por plasma 

indutivamente acoplado (ICP OES) usando um instrumento Spectro Arcos (Spectro 

Analytical Instruments GmbH, Kleve, Alemanha) após a digestão das amostras com HNO3 

concentrado a 80 ºC em sistema fechado em um bloco digestor. Espectros de Infravermelho 

(IR) por transformada de Fourier foram obtidos em um Espectrômetro Perkin Elmer-Frontier 
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usando pastilhas de KBr na faixa espectral de 4000 a 400 cm
-1

 com resolução de 1 cm
-1

. 

Análises elementares foram feitas com um analisador elementar da Perkin Elmer 2400 series 

II (Waltahn, MA, EUA). 

Microscopia eletrônica de varredura (MEV) foi feita com um instrumento Fesem Jeol 

JSM-740 1F (Jeol Ltda, Tóquio, Japão). Experimentos de difração de Raio-X (XRD) foram 

feitos em um instrumento Rigaku Miniflex usando uma fonte de radiação Cu Kα em voltagem 

= 30kV, corrente = 15 mA, fenda de espalhamento = 4,2º e fenda de recepção = 0,3 mm. 

Modo contínuo de escaneamento foi usado a uma velocidade = 1,000º min
-1

, amplitude de 

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

Todos os reagentes foram de grau analítico e procedência Merck (Darmstadt, 

Alemanha) e Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, EUA). Cisteamina (CTA), L-cisteína (CYS) e                                                

3-mercaptopropiltrimetoxisilano (3-MPS) foram adquiridos da Sigma-Aldrich. Ácido 

clorídrico Suprapur® da Merck Millipore (0,050 mol L
-1

) foi utilizado como transportador no 

procedimento de SIA, e para condicionar as soluções de Hg(II) após os processos de 

adsorção/dessorção. As curvas de calibração para quantificação de Hg(II) foram construídas 

com soluções preparadas por diluição adequada de uma solução padrão 1000 mg L
-1

 para ICP 

(em 10% v v
-1

 HNO3) da Merck (Rio de Janeiro, Brasil). A determinação da área superficial 

total foi feita com éter monoetílico de etilenoglicol (EGME) da Merck. O meio de adsorção 

foi tamponado a pH 6,0 ± 0,1, utilizando ácido 2- (N-morfolino) etanosulfônico (MES) da 

Sigma-Aldrich. Um medidor de pH E-654 da Metrohm (Suíça) foi utilizado para medições de 

pH, equipado com um eletrodo combinado de vidro da Metrohm (Ag/ AgCl, KCl 3 mol L
-1

, 

saturado com AgCl) calibrado com tampões de pH 4 e 7. A força iônica foi ajustada com 

NaNO3 de grau analítico da Merck. Outras soluções utilizadas neste trabalho foram: NaNO3 

0,50 e 2,0 mol L
-1

; HCl 0,050 e 1,0 mol L
-1

 (Suprapur®); HNO3 0,10 e 1,0 mol L
-1

; acetato de 

amônio 1,0 mol L
-1

; NaOH 0,10 e 3,0 mol L
-1

; etanol 95% (v v
-1

). As soluções foram 
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preparadas com água de alta pureza, destilada num destilador de vidro (Marconi, Piracicaba, 

SP, Brasil) e desionizada (resistividade > 18 MΩ cm) em um equipamento Simplicity 185 

equipado com uma lâmpada UV da Millipore (Billerica, MA, EUA). As soluções empregadas 

para formação do meio de cultivo das microalgas foram a mistura da solução de Beijerinck, 

TAP (tris-acetato-fosfato) e de micronutrientes, com os preparos detalhadamente escritos na 

seção 8.3. Foi utilizada uma bomba peristáltica (Watson-Marlon, 403U/C8) nos experimentos 

descritos na seção 8.2.8. 

 

8.2. VERMICULITA 

 

A vermiculita bruta da mina Massapê (Paulistana, PI, Brasil) foi moída com almofariz 

e pistilo, e peneirada. Uma fração granulométrica entre 212 e 300 µm foi escolhida para os 

estudos de adsorção. Esta amostra peneirada (80 g) foi tratada com HCl 1,0 mol L
-1

 (250 mL) 

durante 3 h. A suspensão foi centrifugada (15 min, 3000 rpm) e a fase sólida foi lavada com 

água desionizada até a água de lavagem não apresentar cloreto detectável (<10
-5

 mol L
-1

) (Do 

Nascimento e Masini 2014), o que foi verificado por meio de reação com solução de AgNO3 2 

mol L
-1

 (em HNO3 0,1 mol L
-1

). Para obter a vermiculita homoiônica em Na
+
, a forma 

protonada foi tratada com 250 mL de NaNO3 1 mol L
-1

 durante 24 h, sob agitação contínua. A 

vermiculita homoiônica em Na
+
 (Na-VT) foi lavada com água desionizada, filtrada através de 

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

 

 Quantidades adequadas de CYS e CTA (cujas características estão apresentadas na 

Tabela 1) foram adicionadas a uma dispersão de Na-VT (10,0 g de Na-VT em cerca de 70 mL 

de água), ajustada para pH 6,0 pela adição de NaOH ou HNO3. As massas de CYS e CTA 

foram calculadas para proporcionar uma razão molar 1: 1 entre o tiol e a CTC (Capacidade de 

Troca Catiônica) da Na-VT (1,154 ± 0,006) mmol g
-1

. A dispersão foi agitada num agitador 

orbital (180 rpm, 25,0 ± 0,5 ° C) durante 72 h, o tempo necessário para que o sistema 

atingisse o equilíbrio, o que foi verificado pela determinação da concentração de tiol livre em 

uma alíquota da solução em contato com a vermiculita. Esta determinação foi feita em 

intervalos de 24 h por meio de análise por injeção em fluxo com detecção espectrofotométrica 

(Chagas et al. 2009). 

As fases sólidas das dispersões foram decantadas e a solução foi rejeitada. Os sólidos 

foram lavados com porções de 50 mL de água desionizada (três vezes) sob agitação durante 5 

minutos, rejeitando as águas de lavagem. Depois disso, os materiais foram secos a vácuo     

(40 °C) até peso constante. Os materiais resultantes foram nomeados como CYS-VT e CTA-

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

 

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

 

A modificação 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 água 

(seco com MgSO4 anidro, 1,5 g para 100 mL), seguido pela adição de 5,0 mL de 3-MPS. A 
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dispersão foi continuamente borbulhada com N2 dentro de uma garrafa de lavagem de gás e 

aquecida até ao ponto de ebulição de tolueno durante 3 h. O tolueno foi descartado e os 

sólidos foram lavados com porções de 10 mL de tolueno e em seguida com acetona (3 vezes 

com cada solvente). Finalmente, o material foi seco em vácuo a 40 °C por 12 h, e o material 

resultante foi denominado 3-MPS-VT. 

 

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

Organotiol Estrutura 
Massa Molar 

(g mol
-1

) 
 

    PKa 

Carboxílico Tiol Amino 

CYS
a 

 

121,15  1,71 8,33 10,78 

CTA
b 

 

77,15  - 8,19 10,75 

3-MPS
c 

 

196,34  -
 

-
 d

 - 

a 
L-cisteína, 

b
 cisteamina, 

c
 3-mercaptopropiltrimetoxisilano, 

d 
 não há pKa reportado ao grupo 

tiol de 3-MPS em meio aquoso. 

 

8.2.3. Modificação com poli-hidróxi-cátions de Fe(III) 

 

 A vermiculita modificada por poli-hidróxi-cátions de Ferro(III) foi baseada no 

procedimento de Abate e Masini (2005). Numa primeira etapa foi feita a preparação da 

dispersão de intercalação de Fe(III), pela adição de 50 mL de solução de NaOH 0,40 mol L
-1

 a 

50 mL de FeCl3 0,4 mol L
-1

 a uma vazão de 1,0 mL min
-1

 usando uma bomba peristáltica. O 

meio de reação foi mantido sob aquecimento e agitação enquanto a solução de NaOH foi 

bombeada, promovendo uma razão molar de [OH
-
]:[Fe(III)] de 1:1. A solução foi mantida a 

50 ºC por 48 h. Em seguida, a dispersão de Na-VT (Na-VT em 100 mL de água desionizada, 
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para auxiliar na mistura) foi aquecida a 50 ºC e a solução de intercalação foi adicionada a uma 

vazão de 1,0 mL min
-1

, sob forte agitação e a uma proporção de 10 mmol de Fe(III) por grama 

de Na-VT. A suspensão foi deixada em repouso por 72 h. Por fim, a fração líquida foi 

descartada e a fração sólida lavada 3 vezes com água desionizada para a remoção do excesso 

de Fe(III) e seca em vácuo a 40 °C por 12 h, resultando no material denominado como   

FeOH-VT. 

 

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

 

Os procedimentos para a determinação da capacidade de troca catiônica (CTC) e da 

área 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 Adsorção 

 

Para estes experimentos envolvendo Na-VT, CYS-VT, CTA-VT e 3-MPS-VT, 250 

mL de uma solução de Hg(II) 1,0 μmol L
-1

, tamponada a pH 6,0 com tampão MES 0,01 mol 

L
-1

 em NaNO3 0,050 mol L
-1

 foi agitada continuamente com uma barra de agitação 

magnética. A esta solução foi adicionado 0,625 g do adsorvente, sob agitação contínua, e 

foram amostradas alíquotas de 2,0 mL, depois de 0, 5, 15, 30, 60, 120 minutos de tempo de 

contato. As alíquotas foram filtradas e acidificadas para gerar soluções finais a 0,050 mol L
-1

 

de HCl (usado como eletrólito 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 adição de NaOH 

em NaNO3 0,050 mol L
-1

 e com acidificação do meio para 0,10 mol L
-1

 de H2SO4. O método 

SIA-SCP foi usado para determinar as concentrações de Hg(II). 

 

8.2.6. Quantidade de adsorvente 

 

Quantidades de adsorventes de 25, 50, 75 e 100 mg foram pesadas em tubos de 

centrífuga (n = 3). Alíquotas de 10 mL de solução de Hg(II) 0,70 μmol L
-1

 condicionadas a 

pH 6,0 (tampão MES 0,010 mol L
-1

 em NaNO3 0,050 mol L
-1

) foram adicionadas aos tubos, 

que foram fechados e agitados em um agitador orbital (25,0 ± 0,5 °C) durante 2 h. Após o 

tempo de contato, as dispersões foram filtradas e acidificadas para gerar soluções finais a 

0,050 mol L
-1

 em HCl. Os experimentos envolvendo Se(IV) e FeOH-VT foram similares, mas 

usando soluções de Se(IV) 20 μmol L
-1

 (acondicionadas em pH 6,0 por adição de NaOH em 

NaNO3 0,050 mol L
-1

) e com acidificação a 0,10 mol L
-1 

de H2SO4. O método SIA-SCP foi 

usado para determinar as concentrações de Hg(II), enquanto o SIA-SWASV foi usado para a 

determinar as concentrações de Se(IV). 

 

8.2.7. Isotermas de Adsorção 

 

Quantidades de 25 mg dos adsorventes foram tratados com soluções de Hg(II) de 

concentrações variando de 1 a 100 µmol L
-1

 em NaNO3 0,050 mol L
-1

 a pH 6.0 (0,010 mol L
-1

 

de tampão MES). As dispersões 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 μm de porosidade. As soluções resultantes foram 

acidificadas a 0,050 mol L
-1

 de HCl. Para avaliar as taxas de dessorção em condições ácidas, 

os resíduos nos tubos de ensaio foram tratados com 10 mL de HCl 0,050 mol L
-1

 por 2 h a 

25,0 ± 0,5 °C, e por fim, as soluções foram separadas por filtração e posteriormente 

analisadas para determinação das concentrações de Hg(II) pelo método SIA-SCP. 

Para avaliar o efeito do pH sobre a adsorção, experimentos semelhantes foram feitos 

ajustando o pH da suspensão para valores de pH de 2,0, 4,0, 6,0 e 8,0 por adição de soluções 

de NaOH ou HNO3. Todas as soluções foram preparadas em NaNO3 0,050 mol L
-1

 para 

manter constante a força iônica. O efeito da força iônica foi avaliado em pH 6,0 usando 

soluções de NaNO3 0,050, 0,25 e 1,0 mol L
-1

. Estes experimentos para avaliar o efeito do pH e 

da força iônica tiveram concentrações iniciais de 10,0 μmol L
-1

 de Hg(II), massa adsorvente 

de 25,0 mg e o volume final de 10,0 mL. Para corrigir a adsorção de espécies de Hg(II) 

(Hg(OH)2, Hg-MES) em tubos de centrífuga de polipropileno, ou precipitação de HgO, 

soluções padrão de Hg(II) foram tratadas de modo semelhante ao descrito para os estudos de 

adsorção (condições de pH, força iônica, tempo de agitação e temperatura), mas na ausência 

dos adsorventes. 

Para os experimentos de adsorção entre Se(IV) em FeOH-VT, procedimentos 

similares aos descritos para Hg(II) foram realizados, mas usando-se concentrações iniciais 

variando de Se(IV) de 1 a 400 μmol L
-1

 e acidificação a 0,10 mol L
-1

 de H2SO4. Para avaliar 

as taxas de dessorção, os resíduos nos tubos de ensaio foram tratados inicialmente com 10 mL 

de NaNO3 0,050 mol L
-1

 por 2 h a 25,0 ± 0,5 ° C, e por fim, as soluções foram separadas por 

filtração e posteriormente analisadas para determinação das concentrações Se(IV). A 

dessorção foi avaliada em meio H2SO4 0,10 mol L
-1

, adotando-se o mesmo procedimento. 

Para avaliar o efeito do pH sobre a adsorção, os valores de pH investigados foram 4,0, 5,0, 6,0 

e 10,0. O efeito da força iônica foi avaliado em NaNO3 0,050, 0,25 e 1,0 mol L
-1

. A 
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concentração inicial de Se(IV) em ambos os experimentos (pH e força iônica) foi de            

5,0 μmol L
-1

. 

A seletividade do material FeOH-VT foi avaliada por experimentos similares aos de 

adsorção, entretanto foram usadas concentrações iniciais de Se(IV) de 5,0 μmol L
-1

 na 

presença individual de espécies como Cd
2+

, Pb
2+

, Cu
2+

, As
3+

, Ca
2+

, Mg
2+

 (5,0 μmol L
-1

) e Cl
-
, 

PO4
3-

 e SO4
2-

 (1,0 mmol L
-1

). O método SIA-SWASV foi utilizado para determinar as 

concentrações de Se(IV) 

 

8.2.8. Colunas de Adsorção 

 

Tubos de polieteretercetona (PEEK) (50 mm de comprimento x 2 mm de diâmetro 

interno) foram preenchidos com os materiais adsorventes (cerca de 180 mg) e ligados ao 

sistema de fluxo contínuo esquematizado na Figura 8. Primeiramente, os canais de fluxo 

foram cuidadosamente preenchidos com água desionizada e HCl 0,050 mol L
-1

 para remover 

as bolhas de ar da coluna e da célula de fluxo eletroquímica. Em seguida, o fluxo foi 

interrompido e o canal preenchido com água desionizada foi imerso na solução de Hg(II) 100 

μmol L
-1

. A bomba peristáltica foi ligada simultaneamente com a aplicação do potencial de 

redução de 0 V no sensor impresso. As soluções foram bombeadas (0,6 mL min
-1

) até que a 

coluna fosse saturada com Hg(II), ou que um aumento sistemático da corrente de redução 

medida pelo potenciostato fosse observada. A partir da curva de breakthrough obtida, a 

capacidade de adsorção dos materiais foi estimada após se descontar o volume morto do canal 

correspondente a solução de 100 μmol L
-1

 Hg (II). 

 



73 
 

 

 

 

 

Figura 8. Sistema de fluxo contínuo para avaliação das colunas de adsorção. BP = bomba 

peristáltica (vazão = 0,6 mL min
-1

 em cada canal); CEF = cela eletroquímica de fluxo 

(detecção amperométrica a 0 V vs. referência de Ag/AgCl); R = descarte de resíduos. 

 

8.3. Chlamydomonas reinhardtii 

 

O meio de cultivo da microalga Chlamydomonas reinhardtii consiste de uma mistura 

de 6,25 mL da solução de Beijerinck, 6,25 mL da solução de Tri-acetato-fosfato (TAP) e 250 

μL da solução de metais para o preparo de 1 L de solução de cultivo. A solução Beij foi 

preparada pela dissolução de 16 g de NH4Cl, 4 g de MgSO4·7H2O e 2 g de CaCl2·2H2O em 

1L de água desionizada. A solução TAP foi feita pela dissolução de 97 g de tris(hidroximetil)-

aminometano, 40 mL de tampão fosfato H2PO4
-
/HPO4

2-
 (em concentrações de 0,4 e             

0,6 mol L
-1

, respectivamente) e com pH ajustado a 7,0 (pela adição de ácido acético 

concentrado) em    1 L de água desionizada. A solução de metais consistiu na dissolução de 

11,4 g de H3BO3, 22 g de ZnSO4.7H2O, 5 g de MnCl2.4H2O, 5 g de FeSO4.7H2O, 1,6 g de 

CoCl2.6H2O, 11 g de (NH4)6Mo7O24.4H2O e 50 g de Na2.EDTA.2H2O, em um 1 L de água 

desionizada). As soluções de nutrientes e tampão, as vidrarias e os demais materiais usados 

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

À solução do meio de cultivo (após 24 h da preparação para atingir o equilíbrio) foram 

acrescidos cerca de 10 mL da solução estoque da microalga (preparada sob mesmas 

condições, mas num volume de 500 mL, usada exclusivamente para o preparo de novos 

100  μ mol L - 1  Hg(II) 

0,050 mol L - 1 HCl 

BP 
Potentiostato 

CEF R 
Coluna 
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cultivos). A solução foi mantida em uma incubadora com temperatura controlada (Marconi, 

MA-403) a 20º C e com luminosidade ajustada a 350 μE m
-2

 s
-1

, 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. 

Após o tempo de crescimento, entre 250 e 500 mL da suspensão das microalgas foram 

submetidos a uma primeira etapa de centrifugação a 2737 x g a 10 ºC por 10 min, para a 

remoção do meio de cultivo. A biomassa (fração sólida) foi recolhida em um único tubo de 50 

mL e lavada com 3 porções de 30 mL de NaNO3 0,010 mol L
-1

 para remoção das substâncias 

provenientes do meio de cultivo. Após isso, a biomassa foi dispersa em 30 mL de NaNO3 

0,010 mol L
-1

, na suspensão usada para a contagem, caracterização e controle de força iônica 

nos experimentos de adsorção. 

Para a contagem das células de microalgas, 1,0 mL da suspensão concentrada foi 

adicionado a um tubo de 15 mL, junto a 1 mL de lugol (mistura de I2 1% e KI 2%) e o volume 

final foi ajustado a 10 mL. Essa solução foi usada para preencher uma câmara de contagem do 

tipo Fuchs Rosenthal (Labor Optik), e a contagem das células foi feita em 16 subáreas da 

câmera usando um microscópio (Bioval). Os valores das contagens dessas 16 áreas foram 

somados e multiplicados por um fator de 5000 para se obter a concentração em células mL
-1

, a 

qual foi convertida para células L
-1

 (levando-se a diluição ocorrida), a ser usada nos 

experimentos de biossorção. 
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8.3.1. Caracterização 

  

As microalgas lavadas (9,6 mg, o que corresponde a 20 mL de cultura de células 

contendo (4,0 ± 0,4)x10
9
 células L

-1
) foram suspensas em 20,0 mL de NaNO3 0,050 mol L

-1
 

em um recipiente de titulação termostatizado (25,0 ± 0,2 ºC). Esta suspensão foi acidificada 

com 2,0 mL de HCl 0,10 mol L
-1

 padronizado (em NaNO3 0,050 mol L
-1

) para protonar os 

grupos superficiais ionizáveis (observações por microscopia ótica evidenciaram que nenhuma 

ruptura das paredes celulares ocorreu como consequência da acidificação). Depois de o 

sistema atingir o equilíbrio térmico, a titulação foi realizada por adição de pequenos 

incrementos de NaOH 0,10 mol L
-1

 (em NaNO3 0,050 mol L
-1

) padronizado para promover a 

variação do pH de 3 a 11 em intervalos de cerca de 0,1 unidades de pH. Os dados obtidos, 

volume de NaOH e p
c
H (pH em termos de concentração de íons de hidrogênio), foram 

tratados matematicamente utilizando as funções de Gran modificadas que forneceram a 

concentração e o pKa dos sítios ionizáveis na superfície das microalgas (Maguerroski et al. 

2013). 

 

8.3.2. Experimentos de Cinética 

 

Para estes experimentos, 100 mL de uma solução concentrada de microalgas com uma 

concentração de 4,0x10
9
 células L

-1
 (ou 0,01387 g de biomassa) em meio iônico de NaNO3 

0,050 mol L
-1

 foi agitada continuamente com uma barra de agitação magnética. A esta 

solução foi adicionado volume adequado da solução de Hg(II) 200 μmol L
-1

 (com pH 

previamente ajustado a 6,0 com NaOH), afim de gerar uma concentração de 20,0 μmol L
-1

. 

Foram amostradas alíquotas de 500 μL da suspensão 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 concentrações livre e lábil de Hg(II). Para As(III), o experimento 

foi feito em 500 mL de suspensão de microalgas na concentração de 1,0x10
9
 células L

-1
 (ou 

0,045 g de biomassa) e a uma concentração de As(III) inicial de 7,0 μmol L
-1

. Foram 

amostradas alíquotas de 3.000 μL da solução 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 μm de 

porosidade e acidificadas a 0,50 mol L
-1

 de HCl para a determinação de As(III) 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 concentrações variando entre 5x10
8
 e 8x10

9
 cel L

-1
) foram adicionadas em tubos de 

centrífuga. A força iônica foi ajustada a 0,050 mol L
-1

 com NaNO3 e a concentração inicial de 

Hg(II) foi 15,0 μmol L
-1

. Os tubos foram fechados e agitados em um agitador orbital (25,0 ± 

0,5 °C) durante 2 h. Após o tempo de contato, as soluções foram analisadas para a 

determinação da concentração residual de Hg(II). Nos experimentos com As(III), há distinção 

nas quantidades de biomassa que foram 0,045, 0,090, 0,180, 0,360 e 0,720 mg 

(correspondentes a concentrações variando entre 1x10
9
 e 1,6x10

10
 cel L

-1
), bem como na 

concentração inicial de As(III), que foi de 10 µmol L
-1

. Estas suspensões foram filtradas em 

membranas de 0,20 μm de porosidade e acidificadas a 0,50 mol L
-1

 de HCl para a 

determinação de As(III). 
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8.3.4. Isotermas de Biossorção  

 

Volumes da solução concentrada de microalgas para gerar uma concentração de 4x10
9
 

cel L
-1

 foram tratados com soluções de Hg(II) de concentrações variando de 5 a 500 µmol L
-1

 

em NaNO3 0,050 mol L
-1

 a pH 6,0 (com todas as soluções previamente ajustadas em pH 6,0). 

As soluções foram agitadas durante 2 h (250 r.p.m., 25,0 ± 0,5 °C) e, em seguida, analisadas 

para determinação das concentrações de Hg(II), que foram determinadas diretamente na 

solução e após filtração em membranas com porosidade de 0,20 µm. Para avaliar o efeito da 

força iônica e do pH sobre a biossorção, experimentos semelhantes foram feitos, mas 

ajustando a concentração de NaNO3 para 0,10; 0,50 e 1,0 mol L
-1

 e o pH das soluções para 

4,0; 5,0 e 6,0. Todas as soluções foram preparadas em NaNO3 0,050 mol L
-1

 para manter 

constante a força iônica.  

Os experimentos de biossorção envolvendo As(III) diferiram na concentração de 

microalgas usada, 1x10
9
 cel L

-1
, e com soluções de As(III) com concentrações variando de 1 a 

13 µmol L
-1

. Para avaliar o efeito do pH, experimentos de adsorção similares foram 

realizados, mas com uma concentração fixa de As(III) de 8 µmol L
-1

 para os pH de 4,0; 5,0; 

6,0 e 7,0, enquanto que para avaliar a força iônica, uma concentração fixa de As(III) de 7 

µmol L
-1

 foi adotada. 
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8.4. SISTEMA SIA-SWASV E SIA-SCP 

8.4.1. Determinação de Hg(II) 

 

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 aquisição de dados. A célula de fluxo (Figura 9B) foi montada 

usando o sensor impresso da Universidade de Florença, SPGE (do inglês, Screen Printed 

Gold Electrode), Figura 9A, composto por um eletrodo de trabalho de ouro (área de 7,06 mm² 

e 450 mm de espessura), um eletrodo de pseudo-referência de Ag e um contra-eletrodo de 

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

 

Figura 9. Sensor impresso (A) e seus respectivos eletrodos de trabalho (Au), auxiliar (C) e de 

pseudo-referência (Ag) e (B) o sensor impresso acoplado à célula de fluxo. 

 

A manipulação das soluções foi feita por meio de um sistema de injeção sequencial 

FIAlab 3500 (FIAlab Instruments, Bellevue, WA) de acordo com a Figura 10. As soluções 

foram conduzidas por uma bomba de seringa de 5,00 mL Cavro, SP (Cavro Scientific 

Instruments, Sunnyvale, CA) e uma válvula rotativa de 10 portas, RV (Valco Instrument Co., 

Houston, TX). A bomba de seringa e a válvula rotatória foram ligadas através de uma válvula 
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de três vias, VS (Posições 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 diâmetro interno. Conexões entre as portas 

da válvula rotatória com as soluções e a célula de detecção foram feitas com tubos de PTFE 

com diâmetro interno de 0,5 mm e conexões de PTFE (Upchurch, Oak Harbor, WA). Os 

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

 

Figura 10. Sistema de injeção sequencial para a determinação de Hg(II) com detecção por 

voltametria de onda quadrada. ST – solução transportadora, HCl e NaCl 0,050 mol L
-1

, VS – 

válvula da seringa (posições In e Out), S – seringa, BS – bomba de seringa, BC – bobina 

coletora (3 m de tubulação PTFE com 0,8 mm d.i.), VR – válvula de seleção rotatória; CE – 

célula eletroquímica de fluxo, R – rejeitos. 

 

A ativação do eletrodo impresso de ouro (SPGE) foi feita em fluxo, baseada no 

procedimento de Bernalte et al. (2011), com HCl 0,050 mol L
-1

 (solução transportadora usada 

para preenchimento da célula eletroquímica) e realizando-se ciclos de voltametria cíclica. A 

sequência de procedimentos para ativação do SPGE foi: (i) sistema SIA, preenchimento da 

seringa com 2.000 L da solução transportadora e envio deste volume para célula 

eletroquímica a uma vazão de 200 L s
-1

 (preenchimento da célula), em seguida, sob parada 
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de fluxo, (ii) Potenciostato, com a aplicação de um potencial de 0,7 V por 15 s, seguido de 10 

ciclos de voltametria cíclica na faixa de potencial de 0 a 0,7 V a 0,050 V s
-1

.  

O procedimento para determinar as concentrações de Hg(II) é descrito na Tabela 8. 

Primeiramente toda a tubulação do sistema que conecta o reservatório da solução 

transportadora à célula eletroquímica foi preenchida com a solução                      

transportadora (0,050 mol L
-1 

HCl). Antes de iniciar uma nova determinação, a linha de 

amostragem foi conectada ao reservatório de amostra ou padrão (porta 8 de VR) e foi lavada 

com a solução a ser analisada. O ciclo de análise (Tabela 8) foi iniciado pela aspiração de 

3.000 L da solução transportadora (ST) para dentro da seringa (S), seguida pela injeção de 

1.000 L de ST na célula de fluxo a 100 μL s
-1

, enquanto o potenciostato aplicava um 

potencial de condicionamento de 0,7 V entre os eletrodos de trabalho e de referência (etapas 

de 1 a 6). O volume de amostra foi aspirado para BC (etapas 7 e 8) e, durante esta operação, o 

potenciostato continuou aplicando o potencial de condicionamento. Porém, pouco antes destas 

etapas serem concluídas o potenciostato começou a aplicar o potencial de deposição de 0,3 V 

(etapa 9), no qual o Hg(II) presente na solução que passa pelo eletrodo será reduzido a Hg
0
. 

Em seguida, um volume de 1.500 μL da amostra foi injetado na célula de fluxo, a uma vazão 

constante de 30 μL s
-1

 (etapas 10 e 11). Um volume de 500 µL da solução transportadora foi 

bombeado para a célula de fluxo para realização 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 

frequência 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
0
 depositado. Finalmente, a seringa foi esvaziada, 

expulsando toda a solução transportadora restante (etapa 15) contendo os resíduos de Hg(II) 

reoxidado, deixando assim o sistema pronto para uma nova determinação. 
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Tabela 8. Sequência de operações realizadas no sistema SIA-SWV para a determinação de 

Hg(II). 

Etapa Componente Comando Parâmetro/Posição Comentário 

1 Potenciostato  0,7 por 70 s Aplicando potencial de 

condicionamento 

2 VS Comuta In  

3 BS Aspira 3.000 L a 200 L s
-1

 Aspirando solução 

transportadora na seringa 

4 VS Comuta Out  

5 RV Comuta Porta 2  

6 BS Dispensa 1.000 L a 100 L s
-1

 Condicionamento 

eletroquímico e limpeza 

da célula 

7 VR Comuta Porta 8  

8 

 

9 

BS 

 

Potenciostato 

Aspira 1.500 L a 50 L s
-1

 

 

0,3 V por 70 s 

Aspirando amostra para a 

BC 

Aplicando potencial de 

deposição 

10 VR Comuta Porta 4  

11 BS Dispensa 1.500 L a 30 L s
-1

 Injetando amostra na CE 

12 BS Dispensa 500 L a 50 L s
-1

 Realização da troca de 

meio 

13 BS Parada           

de fluxo 

10 s Parada de fluxo para a 

etapa de redissolução 

14 Potenciostato  Varredura 0,1 a 0,7, 100 

Hz, altura de pulso 0,03 V 

Varredura de potencial 

para a redissolução 

15 BS Esvazia 200 L s
-1

 Esvaziamento da seringa 

para o término da análise 

 

A determinação de Hg(II) por SCP controlada por análise por injeção sequencial 

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

de fluxo, uma corrente de oxidação de 0,10 μA é aplicada à célula, sendo registrada a carga 

decorrente da reoxidação do Hg
0
 a Hg(II) como uma função do tempo.  

A determinação da concentração de Hg(II) (CHg) foi feita por meio de curvas de 

calibração externas usando soluções de Hg(II) preparadas no mesmo meio iônico, NaNO3 

0,050 mol L
-1

, e acidificadas a 0,050 mol L
-1

 de HCl (usado como eletrólito suporte). Para as 
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determinações envolvendo as microalgas, entre o volume de amostra de 500 μL e o 

transportador, foi aspirada uma bolha de ar (100 μL) para manter o pH das soluções, 

provenientes dos experimentos de biossorção, em pH 6,0, de forma que as soluções 

empregadas para a calibração também foram ajustadas a pH 6,0. Para os experimentos 

envolvendo as microalgas, apenas o meio iônico, 0,050 mol L
-1

 NaNO3, foi utilizado para o 

preparo das soluções de calibração. 

 

8.4.2. Determinação de As(III) e Se(IV) 

 

Os métodos SIA-SWASV usados para a determinação de As(III) e Se(IV) diferem do 

método usado para Hg(II) pelo uso de uma célula eletroquímica composta de um eletrodo 

duplo de Au (2 mm de diâmetro, sendo um usado como eletrodo de trabalho e o outro como 

auxiliar) e um de referência de Ag/AgCl (em KCl saturado)  e nas seguintes etapas 

anteriormente descritas pela Tabela 8:  

- As(III): Na Etapa 9 foi aplicado um potencial de deposição de -0,5 V por 105 s; na Etapa 

11 foi injetado um volume de amostra de 1.500 μL a 15 μL s
-1

; e na Etapa 14 a varredura de 

potencial foi feita entre 0 e 0,4 V.  

- Se(IV): A solução transportadora usada foi H2SO4 0,10 mol L
-1

. Na Etapa 1 pela aplicação 

de 1,2 V por 70 s para o condicionamento; Na Etapa 9 foi aplicado um potencial de 

deposição de -0,2 V por 105 s; na Etapa 11 foi injetado um volume de amostra de 1.500 μL a 

15 μL s
-1

; e na Etapa 14 a varredura de potencial foi feita entre 0,5 e 1,2 V numa frequência 

de pulsos de 50 Hz.  
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A determinação da concentração As(III) e Se(IV) (CAs e CSe)  foi similar a adotada 

para Hg(II), mas com soluções preparadas em NaNO3 0,050 mol L
-1

 acidificadas a              

0,50 mol L
-1

 de HCl (usado como eletrólito suporte) para o As(III) e a 0,10 mol L
-1 

de  H2SO4 

(usado como eletrólito suporte) para Se(IV). Nos experimentos envolvendo microalgas e 

As(III), as soluções foram centrifugadas a 2373 x g e filtradas em filtros de acetato de 

celulose de 0,20 µm para remoção da biomassa, com posterior acidificação do meio a 0,50 

mol L
-1

 de HCl, enquanto para os experimentos de adsorção entre Se(IV) e FeOH-VT o 

mesmo procedimento foi adotado para remoção do material adsorvente, mas com a 

acidificação das soluções a 0,10 mol L
-1

 de H2SO4. 

 

8.4.3. Seletividade 

 

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

- SIA-SWASV para Hg(II): preparo de soluções de Hg(II) 0,30 µmol L
-1

 na ausência e 

presença de concentrações estabelecidas pelo CONAMA, Resolução nº 357 (Brasil, 2005) 

para a águas doces de classe III, para as seguintes espécies e respectivas concentrações em mg 

L
-1

:  Cu(II) 0,013; As(III) 0,033; Hg(II) 0,002; e ácidos húmico e fúlvico (AH e AF) 100. 

Foram comparadas as correntes de pico obtidas para a reoxidação de Hg(II) para se calcular o 

nível de interferência: % Interferência = (i Hg(II), As(III) ou Se(IV) na ausência de interferente) – (i Hg(II), As(III) 

ou Se(IV) na presença de interferente) x 100. As concentrações da Resolução foram usadas como valores 

de partida para os experimentos de seletividade, sendo usadas concentrações menores até a 

obtenção de um nível de interferência de ± 5%. 
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- SIA-SWASV para As(III) e Se(IV): o mesmo procedimentos foram adotados, mas com o 

preparo de soluções de As(III) ou Se(IV) 1,0 µmol L
-1

 na ausência e presença de espécies 

potencialmente interferentes. 

 

8.5. TRATAMENTO DE DADOS 

 

 Os limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) foram calculados em função do 

desvio padrão das medidas de branco com um intervalo de confiança de 95%, conforme as 

equações (1) e (2) (Skoog, 2009): 

 

m
LD B3

    e  
m

LQ B10
   (1) e (2) 

Onde m é a inclinação da curva e B, o desvio das medidas do branco.   

A quantidade de espécie (E, Hg(II), As(III) ou Se(IV)) adsorvida foi calculada como: 

m

VCC
q

ETE )( , 
     (3) 

Onde q é a quantidade da espécie por massa de adsorvente em μmol g
-1

, CHg, T e CHg são as 

concentrações total e livre (mais lábil) da espécie (em μmol L
-1

), respectivamente. V é o 

volume da suspensão e m é a massa do adsorvente. 

 Para a construção de isotermas de adsorção, os valores de q foram representados 

graficamente como uma função de CE e os dados foram ajustados pelas equações de Langmuir 

e Freundlich (Eq. 4 e 5) por análise de regressão não-linear utilizando o software Origin 8.0 

(OriginLab Corp. Northampton, MA, EUA). 
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E

E

bC

bCq
q




1

max        (4) 

onde qmax é a quantidade máxima da espécies que pode ser adsorvida e b é o termo 

relacionado a livre energia livre de Gibbs da adsorção (Langmuir 1918). 

n

Ef CKq /1        (5) 

onde Kf é a constante empírica de Freundlich relacionada com a capacidade de adsorção 

(μmol
1-1/n 

g
-1

 L
1/n

) e 1/n é o termo relacionado com a intensidade de adsorção e 

heterogeneidade energética dos sítios de adsorção (Altmann e Buffle 1988). 
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9. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

9.1. MERCÚRIO 

9.1.1. Desenvolvimento do método SIA-SWASV 

9.1.1.1. Eletrólito Suporte 

 

HCl 0,050 mol L
-1

 foi adotado como eletrólito 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 solução transportadora e de reoxidação usou-

se HCl 0,050 mol L
-1 

(diluído a partir de HCl concentrado suprapuro). Com o procedimento 

de troca de meio com solução de Cl
-
 (Walcarius et al. 2004; Xiao et al. 2006) se tem melhora 

na eficiência da reoxidação do Hg amalgamado pela formação de cloro-complexos (HgCln
2-n

). 

Ainda, a concentração de HCl (0,050 mol L
-1

) utilizada em estudos anteriores (Do 

Nascimento e Masini 2012) permitiu a realização de cerca de 50 determinações com um 

mesmo sensor impresso. Concentrações mais altas de HCl reduziram a vida útil desses 

sensores (ver seção 9.2.1.1.). 

Para se avaliar o efeito da concentração de HCl, esta foi variada de 0,01 a 0,10 mol L
-1

 

e foi verificado que o sinal independe da concentração de HCl na faixa estudada (Figura 11).  
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Figura 11. Variação da corrente de pico em função da concentração de HCl (0,020, 0,030, 

0,050, 0,070 e 0,10 mol L
-1

), nas seguintes condições: volume de amostra de 1.000 μL, vazão 

de 15 μL s
-1

, frequência de 100 Hz, com tempo de condicionamento de 55 s. 

 

 

9.1.1.2. Potencial de Deposição 

 

 

Numa primeira etapa, para a variação do potencial de deposição na faixa de 0,2 a 0,37 

V, verifica-se que o sinal analítico tende a diminuir no sentido anódico (entre 0,25 e 0,37 V), 

Figura 12. No sentido catódico 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 deposição de 0,3 V em função da 

melhor reprodutibilidade para aplicação em amostras digeridas. No presente trabalho foi 

escolhido o potencial de deposição de 0,3 V devido à maioria dos íons metálicos não se 
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depositarem sob estas condições (Richter 2000), sendo também adequado para aplicação em 

SPGE (Bernalte et al. 2011). No entanto, foram necessários estudos de seletividade com Cu
2+

 

(seção 9.1.1.4.) para confirmar a adoção do potencial de 0,30 V para as determinações, ao 

invés de potencial de 0,20 V. 

 

 

Figura 12. Variação da corrente de pico em função do potencial de deposição, nas seguintes 

condições: volume de amostra de 1.000 μL, vazão de 15 μL s
-1

, frequência de 100 Hz, com 

tempo de condicionamento de 55 s. 

 

 

Numa segunda etapa, foram feitas medidas voltamétricas com a solução de Hg(II) 0,30 

mol L
-1

, utilizando-se um potencial de deposição de 0,30 V e 0,20 V, empregando-se vazão 

de 15 L s
-1

 e volume de amostra de 1.000 L. Segundo a Figura 13, pode-se verificar que a 

aplicação do potencial de deposição de 0,20 V proporciona um sinal voltamétrico 43,5 % 

maior.  
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Figura 13. Voltamogramas gerados para a solução de Hg(II) 0,30 mol L
-1

, após subtração 

do sinal do branco, em potencial de deposição de 0,30 V (A) e 0,20 V (B).  Demais condições 

adotadas: vazão de 15 L s
-1

, volume de amostra de 1.000 L, tempos de condicionamento e 

de deposição de 55 s e frequência de 100 Hz. 

 

9.1.1.3. Vazão e Volume de Amostra 

 

Para avaliar o efeito da vazão e volume de amostra no sinal voltamétrico foram feitas 

medidas de solução de Hg(II) 0,30 mol L
-1

 em vazões de 5, 10, 15, 30, 50 e 100 L s
-1

 e 

volumes de amostra de 250, 750 e 1.500 L. Na Figura 14 está a variação das correntes de 

pico em função da vazão para diferentes volumes de amostra. 
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Figura 14. Variação do sinal voltamétrico em função de valores de vazão e volume de 

amostra de: (■) 250 L, com respectivos tempos de deposição de 55, 30, 22, 13, 10 e 8 s, e 

tempo de condicionamento de 20 s; (●) 750 L, com respectivos tempos de deposição de 155, 

80, 55, 30, 20 e 13 s, e tempo de condicionamento de 55 s; (▲) 1.500 L, com respectivos 

tempos de deposição de 305, 155, 105, 55, 35 e 20 s, e tempo de condicionamento de 70 s. 

Demais condições usadas: potencial de condicionamento 0,7 V, potencial de deposição 0,3 V 

e frequência de 100 Hz. 

 

Os resultados mostram que o aumento da vazão de 5 a 15 L s
-1 

aumenta o sinal 

voltamétrico, pois torna mais eficiente o transporte de massa à superfície do eletrodo de 

trabalho durante a etapa de deposição, independentemente dos volumes utilizados 

(Siriangkhawut et al. 2011). No entanto, o tempo de deposição também influencia na 

magnitude do sinal, isto é, com o aumento da vazão e para volumes fixos de amostra, menores 

foram os tempos de deposição e, por consequência, menores os sinais quando foram usadas 

vazões maiores que 15 L s
-1 

(Ninwong et al. 2012). Dessa forma, baseando-se na melhor 

relação entre eficiência no transporte de massa e tempo de deposição, as vazões de 15 ou      

30 L s
-1

 e o volume de 1.500 μL poderiam ser adotados para a etapa de deposição do 

método. Levando-se em consideração a frequência de amostragem, o uso da vazão de 15 L s
-

1
 leva a uma frequência de 18 determinações h

-1
, enquanto com 30 L s

-1
, esta seria                            
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de 24 determinações h
-1

, ou seja, 33% maior, sendo que o ganho em sinal seria pouco 

significativo. Assim a vazão de 30 L s
-1

 foi escolhida para o método. 

Com a finalidade de verificar a reprodutibilidade dos resultados, estes experimentos 

foram realizados em diferentes SPGEs de mesma procedência, no caso feitos em 2 eletrodos. 

Ambos os eletrodos apresentaram resultados similares, confirmando assim os parâmetros 

adotados. 

 

9.1.1.4. Figuras Analíticas de Mérito 

 

A melhor faixa de resposta linear foi para o intervalo de concentrações entre 0,07 e 

0,50 mol L
-1 

(r = 0,996), Figura 15, com níveis de concentração de 0,10, 0,20, 0,30, 0,40 e 

0,50 mol L
-1

, em HCl 0,050 mol L
-1

, e sob as condições de 1.500 L de volume de amostra e 

vazão de 30 L s
-1

. A faixa alcançada corresponde a metade da faixa obtida por Walcarius et 

al. (2004), entre 0,1 e 1,0 mol L
-1

, para o mesmo potencial de deposição de 0,3 V, mas com 

um eletrodo de ouro rotatório. 
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Figura 15. (I) Voltamogramas obtidos para os níveis de concentração: branco (A), 0,10 (B), 

0,20 (C), 0,30 (D), 0,40 (E) e 0,50 μmol L
-1

 (F). (II) Curva analítica (ip = 5,3±0,1.CHg(II) – 

0,04±0,02, r = 0,996) obtida no intervalo de concentrações de Hg(II) entre 0,070 e              

0,10 mol L
-1

, sob as condições: vazão de 30 L s
-1

, volume de amostra de 1.500 L, 

potencial de condicionamento de 0,7 V, potencial de deposição de 0,3 V e frequência de 100 

Hz. 

 

 Os limites de detecção e quantificação foram de 0,022 e 0,075 mol L
-1

, 

respectivamente, ou 4,0 e 14,0 g L
-1

. O LD determinado é muito menor do obtido por 

Sheykhi e Moore (2013), de 50 µg L
-1

, 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 g L
-1

 

para SPGE em um tempo de deposição próximo de 1 min.  LDs menores são encontrados em 

trabalhos em que elevados tempos de deposição (tdep) são adotados, como exemplos, Richter e 

colaboradores (2000), de 0,25 g L
-1

 para um tdep de 5 min; Wu et al. (1997), com tdep de  10 

min e um LD de 0,11 nmol L
-1

; e Abollino et al. (2008), que adotaram um tdep de 2 min, 

proporcionando um LD de 0,40 g L
-1

. Melhorias na sensibilidade podem ser alcançadas 

usando SPCEs com filme de Au formado “in situ” (sob um fluxo de solução de Au e 

(I) (II) 
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aplicação de um adequado potencial de deposição) como reportado por Punrat et al. (2014), 

ou por várias etapas de reversão de fluxo para aumentar o tempo de deposição sem aumentar 

o volume de amostra (Ribeiro e Masini 2014). 

Numa outra etapa preparou-se uma solução de Hg(II) 0,070 mol L
-1

, concentração 

próxima ao limite de quantificação, para se verificar se tal concentração poderia ser realmente 

quantificada. Na Figura 16 estão os voltamogramas obtidos. 

 

 

Figura 16. Voltamogramas para soluções de HCl 0,050 mol L
-1

 (A),  Hg(II) 0,070 mol L
-1

 

(B) e 0,10 mol L
-1

 (C). Condições usadas: vazão de 30 L s
-1

, volume de amostra de 1500 

L, potencial de condicionamento de 0,7 V, potencial de deposição de 0,3 V, e frequência de 

100 Hz. 

 

A precisão foi avaliada pela repetividade das correntes de pico obtidas com soluções 

de Hg(II) 0,10, 0,20 e 0,30 mol L
-1 

(n=3), para as quais os respectivos desvios padrões 

relativos (DPR) das correntes foram 4,4 %, 4,2 % e 2,9 %.  
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Foram investigados os efeitos da presença de outras espécies iônicas no sinal 

voltamétrico do Hg(II). Na Tabela 9 estão apresentadas todas as espécies possivelmente 

interferentes estudadas com suas respectivas concentrações que provocaram um nível de 

interferência < ± 5%. 

Dentre os íons estudados não foi observada nenhuma interferência. No entanto, como 

discutido na seção 10.1.1.2., mesmo com o aumento do sinal com a aplicação do potencial de 

deposição de 0,20 V, foram feitas medidas voltamétricas de soluções de HCl 0,050 mol L
-1

 e 

de Hg(II) 0,30 mol L
-1

, variando-se a concentração de Cu(II) de 0,10 a 1,0 μmol L
-1

 

(potencial íon interferente nesse potencial), sob as mesmas condições descritas na seção 8.4.3. 

Na Figura 17 estão apresentados os voltamogramas obtidos para as situações avaliadas. 
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Tabela 9. Influência das possíveis espécies interferentes (E) em meios aquáticos no sinal 

voltamétrico para a determinação de Hg(II) 0,060 mg L
-1

 (0,30 μmol L
-1

) a um nível de 

interferência próximo a ±5%. 

Espécie (E) 
Concentração 

(mg L
-1

) 

Razão molar 

CE/CHg(II) 

Nível de 

interferência 

(%) 

Mg
2+

 0,28 38 -3 

Fe
3+

 15 895 +1 

Cu
2+

 0,1 5,2 +4 

Al
3+

 0,1 12 +3 

Zn
2+

 0,05 2,5 +4 

Pb
2+

 0,05 0,80 +5 

Ni
2+

 0,2 11 +1 

Cr
3+

 1,0 64 +2 

SO4
2-

 0,24 8,3 +2 

PO4
3-

 0,035 1,2 +6 

AH 30 - -2 

AF 30 - -2 

 

 

Como apresentado pela Figura 17, com o aumento da concentração de Cu(II) tem-se o 

aumento do sinal, tanto para a solução de HCl 0,05 mol L
-1

 quanto para a de Hg(II). Nos 

voltamogramas da solução de HCl 0,05 mol L
-1

 com concentrações de 0,25, 0,50, 0,75 e       

1,0 mol L
-1

 Cu(II) pode ser visualizado ainda um sinal característico para Cu(II) num 

potencial de pico de 0,30 V (Alves et al. 2013).  
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Figura 17. (I) Voltamogramas gerados para soluções de HCl 0,050 mol L
-1

 em concentrações 

de Cu(II) de 0 (A), 0,10 (B), 0,25 (C), 0,50 (D), 0,75 (E) e 1,0 μmol L
-1

 (F); (II) as mesmas 

concentrações, mas na presença de Hg(II) 0,30 mol L
-1

. Demais condições adotadas: 

potencial de deposição de 0,20 V, vazão de 15 L s
-1

, volume de amostra de 750 L, tempos 

de condicionamento e de deposição de 55s e frequência de 100 Hz. 

 

Estes resultados mostram que apesar de o potencial de deposição de 0,20 V 

proporcionar uma maior sensibilidade, a interferência por Cu(II) é significativa, tornando 

inviável a sua adoção para o método em desenvolvimento. Assim, o potencial de 0,30 V foi o 

mais adequado para as determinações de Hg(II), na eventual presença de íons Cu(II) no meio 

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

A exatidão do método foi avaliada pela análise do material certificado de sedimento 

estuarino ERM-CC580 (132 ± 3 mg kg
-1

). O Hg foi extraído deste material (0,25 g, n =3) pelo 

tratamento com 3 mL de HNO3 concentrado em tubos de vidro de borosilicato em sistema 

fechado a 80 ºC por 4 h (com taxa de aquecimento de 5 ºC min
-1

) usando um bloco digestor. 

Os extratos foram diluídos a 50,0 mL com água desionizada em balões volumétricos. Os 

extratos foram diluídos (1:10) em HCl 0,050 mol L
-1

. A quantificação do Hg(II) foi feita por 

calibração externa usando soluções padrão preparadas em HCl 0,050 mol L
-1

 e                 

(I) (II) 
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HNO3 0,080 mol L
-1

 (concentração de HNO3 estimada nos extratos após a diluição). As 

quantificações de Hg(II) 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 detecção 

cronopotenciométrica a fim de se contornar problemas como o efeito de memória nos SPGEs. 

O processo de redissolução anódico não é quantitativamente reversível em medidas 

voltamétricas (Watson et al. 1999; Souza et al. 2003) e após uma série de medidas, 

considerável quantidade de Hg
0
 encontra-se acumulada no eletrodo de trabalho de ouro e, por 

consequência, acaba-se tendo um efeito de memória quando pretende-se determinar baixas 

concentrações em amostras de água, por exemplo. 

 O método SIA-SCP baseou-se nas mesmas condições (vazão e volume de amostra) 

adotadas no método voltamétrico devido a etapa de deposição ser similar, mas sendo 

necessário verificar a melhor corrente a ser utilizada na etapa de redissolução. Para isso, 

foram feitas medidas cronopotenciométricas de uma solução de Hg(II) 0,50 μmol L
-1

 em 

correntes de redissolução de 0,1, 0,25, 0,75 e 1,0 μA, correspondentes a Figura 18. As demais 

condições utilizadas foram: potencial de condicionamento de 0,7 V; potencial de deposição de 

0,3 V; tempo de condicionamento, 70 e 55 s, para volumes de amostra de 750 e 1.500 μL; 

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

Como pode ser visto pela Figura 18, com a diminuição da corrente na etapa de 

redissolução foram obtidas maiores áreas de pico (convertidas em μC) para os 

cronopotenciogramas. Com a aplicação de correntes maiores ocorrem redissoluções mais 
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rápidas, não permitindo que todo o Hg
0
 depositado seja reoxidado a Hg

2+
, ocasionando em 

menores áreas 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 redissolução de 0,1 μA para o método. 

 

Figura 18. Cronopotenciogramas obtidos em correntes de redissolução de 1,0 (A), 0,75 (B), 

0,50 (C), 0,25 (D) e 0,10 μA (E). Demais condições: potencial de condicionamento de 0,7 V; 

potencial de deposição de 0,3 V; tempo de condicionamento, 70 e 55 s, para volumes de 

amostra de 750 e 1.500 μL; tempo de deposição 55 s; potencial para o fim da medida de 

corrente de 0,7 V. 
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Figura 19. Cronopotenciogramas para concentrações correspondestes ao experimento de 

linearidade e a curva analítica (Q = 2,32±0,05.CHg(II) + 0,12±0,03) obtida para as 

concentrações: 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 (I), 0,90 (J) e 1,0 mol L
-1

 (L) em meio de HCl 0,050 mol L
-1

.  

 

De acordo com a Figura 19, a faixa de resposta linear foi para o intervalo de 

concentrações entre 0,10 e 1,0 μmol L
-1 

(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 μmol L
-1

; e de magnitude 

similar que as obtidas por: Richter et al. (2000), de 0,05 a 0,50 mol L
-1

 (10 a 120 μg L
-1

) 

obtida com eletrodo de ouro construído de um CD gravável e 300 s de tempo de deposição; e 

por Augelli et al. (2005), de 0,025 a 0,25 μmol L
-1 

(5 a 50 μg L
-1

), usando o mesmo tipo de 

eletrodo e com tempo de deposição de 180 s. 

Os LD e LQ foram de 0,0143 e 0,0476 mol L
-1 

(ou 2,87 e 9,55 g L
-1

), 

respectivamente. Os limites são cerca de 1,8 vezes menores que os obtidos pelo método     

SIA-SWASV.  

Q (μC) 
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A precisão foi avaliada por estudos de repetividade pela determinação de Hg(II) nos 

níveis de concentração de 0,10, 0,20 e 0,30 mol L
-1

, em triplicata. As médias para as 

integrações de pico (em C) foram de 0,37, 0,54 e 0,71, com respectivos desvios padrão 

relativos (DPR) de 1,1, 0,9 e 1,1 %. Os desvios padrão foram cerca de 3 a 4 vezes menores 

em relação aos obtidos pelo método SIA-SWASV. 

A exatidão do método foi determinada pela utilização do material certificado ERM-

CC580, sedimento estuarino contendo Hg. A porcentagem de recuperação obtida                  

foi de 103 ± 1%, estando próxima a obtida pelo método SIA-SWASV (104 ± 6 %), mas com 

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

Para comparar o efeito de memória observado no método SIA-SWASV para os SPGE, 

foram feitos experimentos comparando-se os sinais voltamétricos e cronopotenciométricos de 

3 medidas para a solução do branco (HCl 0,050 mol L
-1

) antes, após 5 medidas com solução 

de Hg(II) 0,50 μmol L
-1

 e após 3 medidas com solução Hg(II) 10,0 μmol L
-1

, Tabela 10. 

 

Tabela 10. Variação do sinal voltamétrico e cronopotenciométrico para medidas da solução 

do branco (HCl 0,050 mol L
-1

) antes e após medidas de soluções contendo Hg(II) 0,50 e 10,0 

μmol L
-1

. 

Momento da 

medida 

Sinal SIA-SWASV  

(μA) 
% Variação 

Sinal SIA-

SCP (μC) 
% Variação 

Antes 1,6±0,2 - 0,65±0,07 - 

Após* 1,4±0,1 -13 0,67±0,04 3 

Após** 1,8±0,1 29 0,69±0,02 3 

Medidas realizadas: *após 5 medidas da solução de Hg(II) 0,50 μmol L
-1

 e **após 3 medidas 

da solução de Hg(II) 10,0 μmol L
-1

. 
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Segundo a Tabela 10, pode ser visto que o método SIA-SCP é menos suscetível ao 

efeito de memória que o método SIA-SWASV, com porcentagens de variação do sinal cerca 

de 4 a 8 vezes menores. Tais resultados indicam que a reversibilidade de conversão do Hg
0
 

depositado em Hg
2+

 na etapa de redissolução, pela aplicação de uma corrente constante é 

maior, assim como também verificado por Augelli et al. (2005) que obteve recuperações entre 

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

 

9.2. ARSÊNIO 

9.2.1. Desenvolvimento do método SIA-SWASV 

9.2.1.1. Efeito da concentração de HCl 

 

O método SIA-SWASV desenvolvido foi baseado no método proposto por Punrat et 

al. (2013), que associa o sistema de análise por injeção sequencial (SIA) com a detecção por 

voltametria. Ácido clorídrico é usado quase sempre como eletrólito suporte, em concentrações 

que podem variar desde 0,1 a 7 mol L
-1

 para a determinação de As(III) (Cavicchioli et al., 

2004).  

Apesar de a preferência ao HCl como eletrólito, os íons cloreto adsorvem fortemente 

em eletrodos de ouro, afetando a carga do eletrodo, podendo assim afetar também a interação 

do ouro com o As(III) (Gibbon-Wash et al. 2010), além do fato que altas concentrações de 

HCl podem causar a dissolução da superfície do eletrodo do ouro pela complexação com íons 

cloreto (AuCl4
-
), que diminui sua superfície (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 concentração de HCl como eletrólito 

suporte (ES), como solução transportadora e de redissolução (STR) e como solução de 

ativação (SA). Para isto, foram feitas determinações de As(III) 1,0 μmol L
-1

 em diferentes 

combinações de concentrações de HCl nas soluções anteriormente mencionadas, sendo as 

concentrações avaliadas de 0,050 e 1,0 mol L
-1

 para STR e AS, e 0,05, 0,10, 0,25, 0,50, 1,0 

mol L
-1

 para ES, Figura 20. O procedimento de troca de meio com solução de HCl adotado 

para os método SIA-SWASV e SIA-SCP para as determinações de Hg(II) também foi usado 

para a melhora na eficiência da reoxidação do As
0
 depositado no eletrodo, supondo a 

formação de cloro-complexos (AsCln
3-n

).  

 

 

Figura 20. Efeito da concentração de HCl como ES no sinal voltamétrico na determinação de 

As(III) pelo método SIA-SWASV em diferentes condições. STR e SA: (■) ambas em HCl 

0,050 mol L
-1

, (▲) 0,050 e 1,0 mol L
-1

, respectivamente e (●) ambas em HCl 1,0 mol L
-1

.  
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Como pode ser verificado pela Figura 20, o sinal aumenta com o aumento da 

concentração de HCl no ES nas condições em que STR e SA são ambas 0,050 mol L
-1

 ou 

0,050 e 1,0 mol L
-1

, respectivamente, sugerindo que 1,0 mol L
-1

 é a concentração adequada 

para a SA. Já ao se utilizar STR e SA em 1,0 mol L
-1

, se obtém os maiores sinais 

voltamétricos. No entanto, para estas concentrações de HCl para STR e AS houve a 

diminuição do sinal com o aumento da concentração de ES, indicando assim 0,10 mol L
-1

 

como a concentração de HCl adequada para ES (condição destacada em vermelho).  

No entanto, a condição de HCl 0,050 mol L
-1

 para STR e SA, e HCl 0,50 mol L
-1

 para 

ES (destacada em azul), também resulta numa sensibilidade adequada. Com a troca de 

condição, houve uma perda de sinal voltamétrico de 22 %, mas proporcionando o trabalho 

com soluções de HCl menos concentradas, ou seja, havendo menos consumo de reagente e 

geração de resíduos, além de também contribuir com uma maior vida útil da instrumentação 

de SIA usada, além de se evitar a perda da sensibilidade das medidas com o tempo 

(Giacomino et al. 2011) pelo uso de altas concentrações de Cl
-
, como já discutido 

anteriormente. 
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9.2.1.2. Efeito da frequência de pulso, vazão e volume de amostra 

 

Com uso de maiores frequências de pulso de onda quadrada (fixos o volume de 

amostra em 1.000 L e vazão de 15 μL s
-1

), Figura 21, maiores foram os sinais voltamétricos 

(Giacomino et al. 2011). Houve ganho de cerca de 7 vezes no sinal entre a frequência de 25 e 

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

 

 

Figura 21. Variação da corrente de pico (i) para diferentes frequências de pulsos de onda 

quadrada para medidas de uma solução de As(III) 1,0 μmol L
-1

, sob as condições: vazão de 15 

µL s
-1

 e volume de solução As(III) de 1.000 µL. 

 

O efeito da vazão foi estudado numa faixa entre 5 e 100 L s
-1

, com um volume de 

amostra e frequência de pulsos fixos de 1.000 L e 100 Hz, respectivamente. A Figura 22 

mostra que o aumento da vazão 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 vazão de 5 e        

100 μL s
-1

.  
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Figura 22. Variação da corrente de pico (i) para medidas de uma solução de                    

As(III) 1,0 mol L
-1

 sob as condições: tempo de condicionamento de  70 s; tempos de 

deposição correspondentes de 205, 105, 40, 25 e 15 s (correspondentes às vazões de 5, 10, 15, 

30, 50 e 100 L s
-1

, respectivamente); volume de amostra de 1.000 L; e frequência de pulsos 

de 100 Hz.  

 

Quanto maior o volume de amostra usado, maior foi o tempo de deposição necessário 

para que este passasse pela célula de fluxo durante a etapa de deposição. 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 L. 
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Figura 23. Variação da corrente de pico (i) para medidas de uma solução de As(III) 1,0 mol 

L
-1

 sob as condições: tempos de condicionamento de 60, 65, 70 e 85 s; tempos de deposição 

de 10, 20, 35 e 55 s (correspondentes aos volumes de amostra de 250, 500, 1.000 e 1.500 L, 

respectivamente); vazão de 15 μL s
-1

 e frequência de pulsos de 100 Hz.  

 

Com base nestes resultados as melhores condições seriam a adoção da vazão de          

5 μL s
-1

 e o volume de amostra de 1.500 μL. Todavia, levando-se em consideração uma perda 

de sinal voltamétrico (cerca de 19 %) e uma maior frequência de amostragem (que aumenta 

de 10 para 20 determinações h
-1

) ao se usar a vazão de 15 μL s
-1

, tanto a vazão de 15 μL s
-1

 

quanto o volume de 1.500 μL foram considerados aceitáveis para o uso no método em estudos 

de adsorção.  
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9.2.1.3. Figuras de Mérito 

 

A faixa de resposta linear foi observada para o intervalo de concentrações entre 0,10 e 

1,0 mol L
-1 

(r = 0,996), Figura 24, com níveis de concentração de 0,10, 0,25, 0,50, 0,75 e 1,0 

mol L
-1

, em HCl 0,10 mol L
-1

 e sob as condições de 1.500 L de volume de amostra e vazão 

de 15 L s
-1

.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 24. (I) Voltamogramas obtidos para soluções (a) 0,10, (b) 0,25, (c) 0,50, (d) 0,75 e (e) 

1,0 µmol L
-1

 de As(III), que resultaram na (II) curva analítica, ip = (9,7±0,5)CAs(III) + 

(0,5±0,3), obtida em condições de vazão e volume de amostra de 15 μL s
-1

 e 1500 μL, 

respectivamente, concentração de eletrólito suporte de 0,10 mol L
-1

 HCl, frequência de 100 

Hz.  

 

Os limites de detecção e quantificação foram de 0,02 e 0,07 mol L
-1 

(ou 1,5 e          

5,2 g L
-1

), respectivamente. O limite de quantificação é cerca de 2 vezes menor que a 

concentração permitida pela organização mundial de saúde (OMS) para As(III) em água 

potável (10 g L
-1

). O limite de detecção é menor que o obtido por Laschi et al. (2007),        

2,5 g L
-1

, usando o método SWASV em modo estático com tempo de deposição de 60 s, 

volume de cela de 2 mL e os mesmos sensores SPGE. 
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A precisão foi avaliada por estudos de repetividade pela determinação de As(III) nos 

níveis de concentração de 0,25, 0,50 e 0,75 mol L
-1

, em triplicata. Os respectivos desvios 

padrão relativos (DPR) para as medidas dessas soluções foram 7,9, 2,8 e 0,7 %, sendo que o 

DPR torna-se menor quanto maior a corrente de pico da medida. Resultados similares foram 

obtidos por Punrat et al. (2013). 

Foram avaliadas as possíveis interferências da presença de outras espécies iônicas no 

sinal voltamétrico para As(III). Para isso foram comparadas as correntes de pico das medidas 

de soluções de As(III) 1,0 mol L
-1

 na ausência e presença das espécies, Tabela 11, em 

concentrações que provocaram um nível de interferência < ± 5%. 

 

Tabela 11. Influência das possíveis espécies interferentes em meios aquáticos no sinal 

voltamétrico para a determinação de As(III) 0,075 mg L
-1

 (1,0 mol L
-1

) a um nível de 

interferência próximo a ±5%. 

Espécie (E) 
Concentração 

(mg L
-1

) 

Razão 

CE
/
CAs(III) 

Nível de 

interferência 

(%) 

Mg
2+

 0,003 0,12 +3 

Fe
3+

 0,15 2,7 +1 

Cu
2+

 0,01 0,16 +3 

Al
3+

 0,001 0,037 +1 

Zn
2+

 0,05 0,76 +3 

Pb
2+

 0,05 0,24 -5 

Ni
2+

 0,2 3,4 +3 

Cr
3+

 1,0 19 -1 

SO4
2-

 0,24 2,5 +4 

PO4
3-

 0,35 3,7 +5 

AH 10 - +3 

AF 10 - -1 
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Confirmadas e definidas as condições do método, este foi aplicado a uma amostra de 

água doce coletada no rio Ribeirão no município de Lençóis, BA, Brasil. Ao se analisar pelo 

método de adição de padrão (com os mesmos níveis de concentração para a curva analítica) 

foi obtida uma concentração de 5,7 μg L
-1

 de As(III), valor menor ao permitido pela OMS de 

As para água potável de 10 μg L
-1 

(Basu et al. 2014). 

Assim, para avaliar a exatidão do método a amostra de água foi enriquecida com        

10 μg L
-1

 (0,133 μmol L
-1

) de As(III). A porcentagem de recuperação foi de 108 ± 12 % (n = 

3). Esse resultado foi próximo ao obtido por GFAAS (colaboração com o GAPE, Grupo de 

Análises e Pesquisa em Espectrometria do Instituto de Química da USP), no qual teve-se uma 

recuperação de 95,5 ± 0,9 % (n = 2). Levando-se em consideração a coloração da amostra de 

água ser castanha (sugerindo a presença de concentrações elevadas de matéria orgânica 

natural) e os resultados iniciais obtidos, o método tem grande potencial para a aplicação em 

outras amostras de água naturais.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 



110 
 

9.3. SELÊNIO 

9.3.1. Desenvolvimento do método SIA-SWASV  

9.3.1.1. Determinação do potencial de deposição (redução) e a faixa de potenciais para a 

redissolução (oxidação) 

 

           Para determinar os potenciais a serem empregados no método, foram obtidos 

voltamogramas cíclicos empregando-se um eletrodo de ouro em modo estático, registrados de 

-0,5 a 1,5 V, a 0,05 V s
-1

, para soluções de Se(IV) com concentrações entre 0,10 e                

1,0 µmol L
-1

 em H2SO4 0,10 mol L
-1

 (Figura 25). Foi aplicado um potencial de 

condicionamento de 1,2 V em H2SO4 0,10 mol L
-1

 entre cada medida.  

          Nos voltamogramas duas regiões podem ser observadas, referentes às reações oxidação 

e redução. Na região A, ampliada na Figura 25A, há picos de corrente de redução 

correspondendo a, inicialmente a redução do Se
4+

a Se
0
 (deposição de uma monocamada na 

superfície do eletrodo de Au), seguida pela redução do Se
0
 a H2Se (Se

2-
), entre o potencial de 

0 a -0,2 V, conforme as reações 01 e 02 em meio ácido (Tan e Kounaves 1998; Salazar-Banda 

et al. 2008; Kolliopoulos et al. 2013; Maranowski et al. 2015): 

H2SeO3 + 4H
+
 + 4e

-
 → Se

0
 + 3H2O (Reação 1) 

Se
0
 + 2H

+
 + 2e

-
 → H2Se (Reação 2) 

         Em meio ácido ocorre a reação de comproporcionamento na presença de ácido selenoso, 

levando a formação de Se
0
, segundo a reação 03 (Beni et al. 2011): 

H2SeO3 + 2H2Se → 3Se + 3H2O (Reação 3) 
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                      Figura 25. Voltamogramas cíclicos obtidos na região de potencial de 

-0,5 a 1,5 V a 0,05 V s
-1

. (A) região de potencial -0,35 a 0,02 V 

ampliada e (B) região de potencial 0,95 a 1,3 V ampliada. (a) H2SO4 

0,10 mol L
-1

; soluções 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; (l) 1,0 µmol L
-1
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             Na etapa de redissolução, para potenciais maiores que +0,66 V (Salazar-Banda et al. 

2008), ocorre a oxidação do Se
0
 a Se

4+
 (que não ocorre na totalidade) em 3 etapas: a primeira 

consiste na oxidação do Se depositado sobre o filme de Se gerado na superfície do eletrodo; a 

segunda pela oxidação do Se proveniente do composto intermetálico Se-Au; e na terceira, a 

oxidação da monocamada de Se que está diretamente em contato com a superfície do Au (Tan 

e Kounaves, 1998). Na região B, ampliada na Figura 25B, são observados os picos de 

oxidação (redissolução) do Se
0
 a Se

4+
, entre o potencial de 1,1 e 1,2 V, segundo a reação 04: 

Se
0
 + 3H2O → H2SeO3 + 4H

+ 
+ 4e

-
 (Reação 4) 

De acordo com a Figura 25, optou-se pelo uso do potencial de -0,2 V, suficiente para 

promover a redução do Se(IV), enquanto que para a oxidação, o potencial de 1,2 V foi 

escolhido, também sendo suficiente para a oxidação do Se
0
. 

 

9.3.1.2. Efeito da concentração de H2SO4 

 

 Para a determinação de Se(IV) por SWASV, HClO4 e H2SO4 podem ser usados como 

eletrólito suporte (Beni et al. 2011). Apesar de a melhor definição de pico obtida em HClO4 

como também descrita por estes autores, o H2SO4 foi escolhido para o método SIA-SWASV 

pelas maiores respostas eletroquímicas que este eletrólito suporte proporcionou. 

Concentrações entre 0,010 e 0,20 mol L
-1

 foram avaliadas, conforme apresentado na       

Figura 26. 
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Figura 26. Efeito da concentração de H2SO4 como eletrólito suporte no sinal voltamétrico na 

determinação de Se(IV) pelo método SIA-SWASV nas condições: tempo de condicionamento 

de  70 s; tempos de deposição 105 s, vazão de 15 L s
-1

, volume de amostra de 1.500 L; e 

frequência de pulsos de 50 Hz.  

 

 

Como pode ser visto pela Figura 26, entre as concentrações de 0,010 e 0,10 mol L
-1

 

H2SO4, 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 concentração de íons H
+
 no meio 

favorecer a deposição do Se, conforme a reação 01 e 02 mostrada anteriormente. Como entre 

0,10 e 0,20 mol L
-1

, o ganho foi menor, cerca de 11%, escolheu-se a concentração de 0,10 mol 

L
-1

 para o método, o que contribui com o menor gasto de reagente e a inserção de soluções 

ácidas menos concentradas no sistema SIA.  
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9.3.1.3. Efeito da vazão, volume de amostra e frequência de pulsos 

 

 O efeito da vazão foi estudado numa faixa entre 5 e 100 L s
-1

, com um volume de 

amostra de 1.000 L e frequência de onda quadrada de 50 Hz. Com uma vazão de 5 µL s
-1

 

não foi observado pico algum no voltamograma. Com o aumento da vazão até 15 L s
-1

 

começa a ser observado um pico relativo a oxidação do Se
0
 (Figura 27) decorrente do 

transporte de massa convectivo mais eficiente e diminuição da espessura da camada de 

difusão (Siriangkhawut et al. 2011). Vazões maiores que 15 L s
-1

 levam a diminuição da 

corrente de pico devido a diminuição do tempo efetivo de deposição, isto é, o volume de 

solução passa muito rapidamente pela célula de fluxo (Ninwong et al. 2012). Dessa forma, a 

vazão escolhida para o método foi de 15 L s
-1

. 

 

Figura 27. Variação da corrente de pico (i) para medidas de uma solução de                   

Se(IV) 1,0 mol L
-1

 sob as condições: tempo de condicionamento de  70 s; tempos de 

deposição correspondentes de 205, 75, 40, 25 e 15 s (correspondentes às vazões de 5, 15, 30, 

50 e  100 L s
-1

, respectivamente); volume de amostra de 1.000 L; e frequência de pulsos de 

50 Hz.  
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Com o aumento do volume de amostra usado, maior foi o tempo de deposição 

necessário, a uma mesma vazão, para que este passasse pela célula de fluxo durante a etapa de 

deposição. Assim, como mostrado na Figura 28, para maiores volumes de amostra, maiores 

sinais voltamétricos foram obtidos. 

 

Figura 28. Variação da corrente de pico (i) para medidas de uma solução de Se(IV) 1,0 mol 

L
-1

 sob as condições: tempos de condicionamento de 60, 65, 70 e 85 s; tempos de deposição 

de 20, 35, 70 e 105 s (correspondentes aos volumes de amostra de 250, 500, 1000 e 1500 L, 

respectivamente); vazão de 15 µL s
-1

 e frequência de pulsos de 50 Hz.  

 

Com o aumento da frequência de pulso de onda quadrada (fixos o volume de amostra 

em 1500 L e vazão de 15 μL s
-1

), Figura 29, de 25 a 50 Hz, maiores foram os sinais 

voltamétricos, havendo um ganho de sinal de cerca de 2 vezes. Já entre 50, 75 e 100 Hz, não 

houve diferença significativa para as correntes de pico medidas. Deste modo, a frequência de 

50 Hz foi escolhida para aplicação no método.  

200 400 600 800 1000 1200 1400 1600

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

 

 

i 
(

A
)

Volume de Amostra (L)



116 
 

 

Figura 29. Variação da corrente de pico (i) para diferentes frequências de pulsos de onda 

quadrada para medidas de uma solução de Se(IV) 1,0 μmol L
-1

, sob as condições: vazão de   

15 µL s
-1

 e volume de solução As(III) de 1.500 µL. 

 

9.3.1.4. Solução Transportadora 

 

 Foram avaliadas quatro soluções eletrolíticas para uso como solução transportadora e 

de condicionamento no método SIA-SWASV. Ao se comparar os sinais voltamétricos obtidos 

sob as condições anteriormente descritas adotadas no método (seções 10.3.1.1., 10.3.1.2., 

10.3.1.3.), verifica-se que a solução de H2SO4 0,050 mol L
-1

 é a solução mais adequada para o 

propósito devido a maior corrente de pico proporcionada pela sua utilização, Figura 30. 
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Figura 30. Efeito das diferentes soluções eletrolíticas (a 0,050 mol L
-1

) como solução 

transportadora e de condicionamento na corrente de pico (ip) para uma solução de Se(IV) 1,0 

µmol L
-1

 em H2SO4 0,10 mol L
-1

, nas seguintes condições: vazão de 15 µL s
-1

, volume de 

amostra de 1.500 µL e frequência de pulso de 50 Hz. 

 

9.3.1.5. Figuras Analíticas de Mérito 

 

A faixa de resposta linear foi observada para o intervalo de concentrações entre 0,20 e 

1,0 mol L
-1 

(r = 0,999), Figura 31, em H2SO4 0,10 mol L
-1

 e sob as condições de 1500 L de 

volume de amostra e vazão de 15 L s
-1

. Os limites de detecção e quantificação foram de 0,06 

e 0,20 mol L
-1 

(ou 4,7 e 15,8 g L
-1

), respectivamente. O limite de detecção é cerca de 2 

vezes menor que a concentração recomendada pela US EPA em água potável (10 g L
-1

). O 

limite de detecção é menor que o obtido por Kolliopoulos et al. (2013), 5,3 g L
-1

, que 

desenvolveram o método SWASV em modo estático com tempo de deposição de 300 s, 

usando um macro eletrodo impresso de grafite para aplicação em amostras de águas naturais; 
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e duas vezes menor que o reportado por Kozak et al. (2012), 10 µg L
-1

, que empregou os 

sistema analítico   HPLC-HG-AAS para a determinação de Se(IV) e Se(VI) em amostras de 

suplementos alimentares.  

 

 

Figura 31. (I) Voltamogramas obtidos para soluções (a) 0,20, (b) 0,40, (c) 0,60, (d) 0,80 e (e) 

1,0 µmol L
-1

 de Se(IV) que resultaram na (II) curva analítica, ip = (7,9±0,2)CSe(IV) – (1,2±0,1), 

obtida em condições de vazão e volume de amostra de 15 μL s
-1

 e 1.500 μL, respectivamente, 

concentração de eletrólito suporte de 0,10 mol L
-1

 H2SO4, frequência de 50 Hz.  

 

Por estudos de repetividade, a precisão para as determinações de Se(IV) foi avaliada 

para os níveis de concentração de 0,60, 0,80 e 1,0 mol L
-1

 (n = 3), resultando em respectivos 

desvios padrão relativos (DPR) de 9,4, 4,1 e 1,5 %. Foi observada uma tendência para o 

aumento do DPR quanto menores são as concentrações determinadas, estando de acordo com 

os resultados de Bertolino et al. (2006). 

Foram avaliadas as possíveis interferências na faixa de potencial em que é observada a 

corrente de pico para Se(IV), na presença de outras espécies iônicas potencialmente 

interferentes, como Hg
2+

, Cu
2+

 e As
3+

, e orgânicas como AH e AF. Para isso foram 

comparadas as correntes de pico das medidas de soluções de Se(IV) 1,0 mol L
-1

 na ausência 

e presença das espécies, Tabela 12. 
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Tabela 12. Influência das possíveis espécies interferentes em meios aquáticos no sinal 

voltamétrico para a determinação de Se(IV) 1,0 μmol L
-1

. 

Espécie (E) 
Concentração 

(mg L
-1

) 

Razão 

CSe(IV)/CE 

Nível de 

interferência 

(%) 

As
3+

 0,033 0,44 -2 

Hg
2+

 0,002 0,010 3 

Cu
2+

 0,013 0,20 -2 

AH 10 - -31 

AF 10 - -40 

 

 As espécies iônicas não mostraram significativa interferência nas correntes de pico na 

determinação de Se(IV). Já na presença de AH e AF houve a uma perda de sinal, interferência 

que pode ser decorrente da passivação da superfície do eletrodo de trabalho durante a etapa de 

deposição. Outra possibilidade seria a interação, por ligações de hidrogênio, entre os ácidos 

na forma protonada (devido ao meio de medida ser ácido) e o HSeO3
-
. 

Confirmadas e definidas as condições do método, este também foi aplicado a uma 

amostra de água doce coletada no rio Ribeirão no município de Lençóis, BA, Brasil. Ao se 

analisar amostra (n = 2) empregando a calibração externa (por curva analítica) nenhuma 

concentração de Se(IV) foi detectável. Assim, para avaliar a exatidão do método a amostra de 

água foi enriquecida com 0,05 mg L
-1

 (0,633 μmol L
-1

) de Se(IV), nível máximo 

recomendado pelo CONAMA (2005) para água doce de classe III, que são destinadas ao 

consumo humano, após tratamento convencional e para a proteção das comunidades 

aquáticas. A porcentagem de recuperação foi de 80,7 ± 0,4 %, pouco menor que reportado por 

outros autores, como Bertolino et al. (2006) que obteve recuperações na faixa de 107 a 112 % 

para amostras de água de rios enriquecidas com Se(IV) usando SWASV, e por Ashournia et 

al. (2009) que obteve 99,6 % de recuperação para o material de referência para elementos 
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traço em águas (SRM 1643e) da NIST pela técnica DPCSV. Como a amostra de água usada 

apresentava coloração castanha (sugerindo a presença de concentrações elevadas de matéria 

orgânica natural), estes resultados iniciais confirmaram que o método é suscetível a 

interferência por espécies orgânicas. Todavia, o método tem grande potencial para a aplicação 

em outras amostras de água que possuam composição química mais simples ou em amostras 

mais complexas (presença de quantidades consideráveis de compostos orgânicos e espécies 

metálicas), mas pelo uso do método de adição de padrão. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



121 
 

9.4. VERMICULITA E MODIFICAÇÕES 

9.4.1. CARACTERIZAÇÃO  

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 análise térmica, indicando a ausência de impurezas consideráveis (Abate e Masini 

2003). A XRD revelou as características refletivas da vermiculita, e o aquecimento a 700 ºC 

reduziu o espaçamento basal d(001) de 1,4 a 1,0 nm, um aspecto que distingue a vermiculita 

de esmectitas e cloritas. A saturação do material com EGME não alterou a reflexão basal, 

outro comportamento característico da vermiculita que não é observado para esmectitas, que 

mostram um aumento a 1,7 nm (Douglas 1989). Análise térmica diferencial mostrou dois 

processos exotérmicos a 109 e 210 ºC correspondendo a perda de massa devido a dessorção 

de água, e um processo exotérmico a 860 ºC como consequência de recristalização como 

mulita. Esta última transição de temperatura distingue vermiculitas de esmectitas, para as 

quais a transição ocorre a temperaturas > 920 ºC (Smykatz-kloss 1974). 

 A CTC da Na-VT foi 1,154 ± 0,006 mmol g
-1 

(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
2
 g

-1
 (Tabela 13) sendo menor que a 

área de 330 ± 10 m
2
 g

-1
 determinada para a amostra de uma mesma origem, mas com tamanho 

de partículas muito menor (< 63 µm) (Abate e Masini 2003; Do Nascimento e Masini 2014).  
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Da concentração de enxofre encontrada nos materiais modificados (Tabela 13), é 

possível estimar que cerca de 51,6 e 0,42 % da CTC da Na-VT foi trocado por CTA e CYS, 

respectivamente. A incorporação de CTA pode impedir parcialmente o acesso do EGME ao 

espaço interlamelar, diminuindo a AST (Tabela 13). A baixa incorporação de CYS é 

consistente com a insignificante alteração da AST, e pode ser explicada pela carga negativa de 

grupos carboxilatos sujeitos a repulsão eletrostática das cargas negativas permanentes da 

estrutura da vermiculita. Além disso, a liberação de H2S durante a modificação da Na-VT 

com CYS, causou significativa perda de S. O conteúdo de N neste caso não foi usado para 

avaliar a incorporação de CYS ou CTA porque a Na-VT contém resíduos de NaNO3 usado 

para saturar o argilomineral com Na
+
. 

A incorporação de 3-MPS pode ocorrer por substituição nucleofílica de segunda 

ordem (SN2), com o ataque de um dos pares de elétrons dos átomos de oxigênio nos grupos 

silanol ou aluminol da vermiculita no átomo de Si do 3-MPS, e a consequente liberação de 

uma molécula de metanol. Dependendo da conformação e impedimento estérico envolvido, 

até três sítios silanóis da Na-VT podem reagir com uma molécula de 3-MPS. Silva et al. 

(2014) verificaram a partir de espectros de RMN de 
27

Al que grupos aluminol não são 

afetados pela reação com silanos, sugerindo que a sililação ocorre apenas em grupos silanol.  

 

Tabela 13. Áreas superficiais totais e análises elementares para os materiais estudados          

(n = 2). 

Material AST  

(m
2
 g

-1
) 

Elemento % 

 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.: não detectado. 
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O espectro de infravermelho da Na-VT mostra uma larga banda centrada a 3440 cm
-1

 

devido ao estiramento –OH de água absorvida (Figura 32). A larga banda a 1006 cm
-1

 pode 

ser associada ao estiramento de Si-O-Si e Si-O-Al. Em 1641 cm
-1

 aparece uma banda devido a 

deformação da ligação O-H de água absorvida (Alves et al. 2007). O formato da banda a 1386 

cm
-1

 que aparece no espectro de IR de Na-VT e 3-MPS-VT deve ser associado a NO3
-
 do 

NaNO3 usado para preparar a Na-VT (Goebbert et al. 2009). CTA-VT foi o único material 

que exibiu bandas vibracionais extras, a 1508 cm
-1

 (estiramento alifático e de deformação de 

C-H) e 3022 cm
-1

 (estiramento N-H). Os espectros de infravermelho confirmam os resultados 

de análise elementar quanto a maior adsorção de CTA em relação a CYS ou 3-MPS.  

 

Figura 32. FTIR da vermiculita homoiônica em Na
+
 comparada com os das vermiculitas 

modificadas por tióis. 
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O espectro de XRD da Na-VT mostra picos a 2θ = 6,24, 7,40 e 7,94º correspondendo 

ao espaçamento basal (d001) de 1,415, 1,194 e 1,113 nm, respectivamente (Figura 33). O pico 

mais intenso é o relacionado ao espaçamento 1,415 nm, que é típico para vermiculitas 

hidratadas trocadas com Na
+
. 3-MPS-VT e CYS-VT tem os 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 espaço 

interlamelar de VT. A diminuição de 0,25 nm no espaço basal pode ser atribuído a 

substituição dos íons Na
+
 hidratados da Na-VT por CTA e CYS, consistente com a presença 

de uma monocamada de carbono interlamelar, estando de acordo com Celis et al. (2000) para 

a modificação da montmorilonita com CTA. Tran et al. (2015) não encontraram alterações na 

XRD da vermiculita modificada com 3-MPS, um fato que pode ser relacionado ao 

procedimento usado para a modificação. Enquanto Lytuong et al. (2015) hidrolisaram a 

molécula de 3-MPS, no presente trabalho a modificação foi feita em tolueno isento de água 

(Celis et al. 2000) com o objetivo de promover a sililação dos grupos silanóis da vermiculita. 

A redução do espaçamento basal na 3-MPS-VT pode ser explicada pela eliminação das 

moléculas de água das intercamadas durante a modificação.  
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Figura 33. Padrões de XRD da vermiculita homoiônica em Na
+
 comparados aos das 

vermiculitas modificadas por tióis. 

 

A morfologia da Na-VT mostrou a estrutura de camadas característica 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 não forneceram informações 

conclusivas quanto as modificações realizadas em comparação 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 eletrônica 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
-1

, que é pouco superior a CTC da Na-VT 

(1,154 ± 0,006 mmol g
-1

), indicando que praticamente toda o Na
+
 de Na-VT foi trocado pelos 

poli-hidroxi-cátions de Fe(III) usados como intercalante, havendo, assim, o acesso do mesmo 

ao espaço interlamelar. 

  

  

 

 

 

(a) (b) 

(c) (d) 
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Figura 35. FTIR da vermiculita homoiônica em Na+ comparada com o da vermiculita 

modificadas por poli-hidroxi-cátions de Fe(III). 

 

Ao se comparar os espectros de IR da Na-VT e FeOH-VT (Figura 35) nenhuma 

diferença significativa foi verificada, não podendo se concluir algo referente à modificação. 

Apesar do aumento do teor de Fe no material, a modificação não alterou o espaçamento basal 

(d001), não sendo observada diferenças significativas nos espectros de XRD para a FeOH-VT 

e Na-VT, vista a grande proximidade dos picos, 2θ = 6,35º e 6,24º, respectivamente, Figura 

36. Isso é consistente com a AST, 122 ± 12 m
2
 g

-1
, que também não teve alteração em relação 

a da Na-VT, 112 ± 3 m
2
 g

-1
.  
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Figura 36. Padrões 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), não foi 

possível notar qualquer alteração no material modificado nas condições utilizadas para 

obtenção das imagens.  

    

Figura 37. Imagens de Microscopia eletrônica de varredura (MEV) da (a) Na-VT e (b) 

FeOH-VT. 
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9.4.2. Interação com Hg(II) 

9.4.2.1. Cinética de Adsorção 

 

A variação tempo de contato de 0,5 a 120 min aumentou a remoção de Hg(II) 

significativamente, com o equilíbrio aparente alcançado em t > 60 min (Figura 38). Para 

tempos de contato curtos o grau de adsorção diminui na ordem: 3-MPS-VT > CTA-VT > Na-

VT > CYS-VT. Esta ordem sugere que a modificação da Na-VT para 3-MPS-VT ocorreu com 

os grupos silanóis externos, fazendo os grupos tióis facilmente acessíveis ao solvente, 

permitindo uma rápida adsorção de Hg(II). 

 

Figura 38. Adsorção de Hg(II) em função do tempo de contato no intervalo entre 0 e 120 min 

para uma inicial CHg,T = 1,0 µmol L
-1 

na presença de 0,625 g de adsorventes. Os experimentos 

foram feitos a pH 6,0 ± 0,1 (MES 0,010 mol L
-1

) em NaNO3 0,050 mol L
-1

, a 25,0 ± 0,5 
o
C.  
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Os dados dos experimentos foram ajustados pela equação cinética de primeira ordem 

(Ho e McKay 1999a): 

303.2
)log()log( 1

.,exp,

tk
qqq calcete     (6) 

Onde qe,exp, é a quantidade de Hg(II) adsorvida (determinada experimentalmente) por grama 

de adsorvente depois de 2 h de tempo de contato (tempo assumido como necessário para o 

sistema atingir o equilíbrio aparente). O qe,calc. é a quantidade calculada de Hg(II) adsorvida 

por grama de adsorvente no equilíbrio, e qt é a quantidade adsorvida no tempo t. A inclinação 

da curva de )log( .,exp te qq  vs. t fornece k1, a constante cinética de primeira ordem. Os valores 

de k1 e qe,calc. são apresentados na Tabela 14, juntamente com o coeficiente de correlação 

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

A adsorção de íons metálicos sobre sólidos é geralmente melhor ajustada pelo modelo 

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

t
qqkq

t

eet

11

2

      (7) 

Este modelo não requer o conhecimento experimental da capacidade de adsorção, de 

modo que qe pode ser calculado diretamente a partir da inclinação t/qt vs. t. Para todos os 

materiais estudados o coeficiente de correlação linear foi > 0,994 (Tabela 14), indicando que 

os dados experimentais foram devidamente ajustados à equação de pseudo segunda ordem. A 

constante cinética de pseudo segunda ordem (Tabela 14) permite estabelecer a seguinte ordem 

de velocidade de adsorção: 3-MPS-VT > Na-VT > CTA-VT ~ CYS-VT, o que confirma que a 

ligação de Hg(II) é mais rápida em sítios de adsorção localizadas nas bordas da superfície da 

vermiculita do que no espaço interlamelar. 
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Para avaliar se a difusão intrapartícula é o passo limitante da velocidade, os dados 

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

2
1

t

q
k t

id        (8) 
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Tabela 14. Parâmetros cinéticos de adsorção para a adsorção de Hg(II) nos materiais de vermiculita  a 25,0 ± 0,5
 o
C. 

 

 

 

Material 

 Modelo 

1
ª
 Ordem de Lagergren   Pseudo 2

ª
 Ordem  Difusão Intrapartícula 

k1 

(min
-1

) 

qe, calc.
a 

(µmol g
-1

) 

R
2
  k2 

(g µmol
-1

 min
-1

) 

qe, calc.
a 

(µmol g
-1

) 

R
2
  kid 

(µmol g
-1

 min
-1/2

) 

C 

(µmol g
-1

) 

R
2 

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 

a
 qe, calc. = calculado pelo modelo; os valores experimentais de qe foram 0,25, 0,40, 0,29 e 0,41 µmol g

-1
 para a Na-VT, 3-MPS-VT, CYS-VT e 

CTA-VT, respectivamente. 
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O gráfico de qt em função de t
1/2 

não foi linear na janela de tempo de 0 a 120 minutos 

(Figura 38). Para Na-VT e 3-MPS-VT a linearidade é observada após 0,5 min (Na-VT) e 15 

min (3-MPS-VT) de tempo de contato, respectivamente, o que implica na ocorrência de uma 

adsorção instantânea na superfície externa (coeficiente linear positivo, Tabela 14), seguida por 

uma adsorção gradual controlada por difusão intrapartícula (Wu et al. 2009). Para CYS-VT e 

CTA-VT a porção inicial do gráfico qt vs t
1/2

 é linear e passa pela origem (Figura 38), o que 

sugere que a adsorção inicial é controlada pela difusão intrapartícula. Este comportamento é 

consistente com a localização dos grupos tiol no espaço interlamelar. Uma segunda porção 

linear pode ser observada para tempos > 15 min (CTA-VT) e 30 min (CYS-VT) (Figura 38), 

com inclinação significativamente menor, o que sugere que as espécies de Hg(II) podem 

lentamente mover a partir de grupos silanol e aluminol (com baixa afinidade e grande 

abundância na superfície) para os tióis (baixa abundância e de alta afinidade no espaço 

interlamelar). Assim, o mecanismo de adsorção de Hg(II) em todos os materiais é complexo e 

tanto a adsorção superficial quanto a difusão intrapartícula influenciam a velocidade de reação 

(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 solução de Hg(II) 0,70 µmol L
-1

 (Figura 39). A 

porcentagem de adsorção 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 remoção não ultrapassaram os 71% e nenhuma 

tendência clara foi observada com o aumento da quantidade de adsorvente.  
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O aumento na porcentagem de remoção de Hg(II) com o aumento da massa do 

adsorvente observado para o CTA-VT é esperado devido ao aumento do número de sítios 

ativos com o aumento da massa de adsorvente. Por outro lado, houve uma clara diminuição na 

capacidade de adsorção por unidade de massa do adsorvente com o aumento da dosagem 

(Figura 39). Para 75 e 100 mg de CTA-VT a concentração em equilíbrio de Hg(II) foi menor 

que 14 nmol L
-1

, o LD do método SIA-SCP, de modo que o Hg(II) não foi suficiente para 

ocupar os sítios de adsorção. Para a Na-VT, CYS-VT e 3-MPS-VT a diminuição da 

capacidade de adsorção por unidade de massa pode ser explicada pelas interações partícula-

partícula, que podem ocorrer nas suspensões que contêm grandes quantidades de adsorvente, 

diminuindo a disponibilidade efetiva dos sítios de adsorção (Rao et al. 2009b). Foram 

observadas tendências similares para adsorção de Hg(II) e de outros metais em carvões 

ativados (Rao et al. 2009a,b). É necessário considerar também que nesses experimentos a 

quantidade de matéria de Hg(II) é fixa enquanto a massa de adsorvente aumenta, ou seja, uma 

mesma quantidade do Hg(II) se distribui em uma massa maior do adsorvente, acarretando 

uma diminuição da quantidade de Hg(II) adsorvida por unidade de massa do adsorvente. 

Além disso, a utilização de quantidades elevadas de adsorvente torna difícil a determinação da 

capacidade máxima de adsorção dos adsorventes (Qmax) devido a alta CHgT inicial que teve de 

ser usada, aumentando a possibilidade de precipitação de HgO. 
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Figura 39. Efeito de quantidade de adsorvente na remoção de Hg(II) de uma solução 0,70 

µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C e pH 6,0 ± 0,1  (0,010 mol L

-1
 MES) em 0,050 mol L

-1
 NaNO3, 

tempo de contato  = 60 min. Linhas tracejadas correspondem às porcentagens de adsorção e as 

linhas sólidas a quantidade de Hg(II) adsorvido por grama de adsorvente. 

 

 

9.4.2.3. Isotermas de Adsorção 

 

As isotermas de adsorção para Na-VT, 3-MPS-VT e CYS-VT foram do tipo L na 

classificação de Giles et al. (1960), sendo bem ajustadas por ambas as equações de Langmuir 

e Freundlich (Figura 40), com coeficientes de correlação > 0,93 (Tabela 15). Para a isoterma 

de CTA-VT foi observado um formato do tipo cooperativo sob as condições de baixo grau de 

ocupação de sítios e o coeficiente de correlação do ajuste pelas equações de Langmuir e 

Freundlich não foi maior do que 0,93 e 0,91, respectivamente, resultando em desvios padrão 

altos para os parâmetros de adsorção ajustados (Tabela 15). Apesar disso, fica claro que CTA-

VT é o material com maior capacidade de adsorção (Figura 40) em comparação com os outros 

adsorventes (maiores valores de qmax e Kf) (Figura 40, Tabela 15). CYS-VT teve também um 
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aumento na capacidade de adsorção (Figura 40, Tabela 15), em comparação com Na-VT. Este 

aumento de qmax é consistente com a introdução de grupos tiol no espaço interlamelar, 

adicionalmente aos grupos silanol e aluminol na borda da superfície. Troca iônica no espaço 

interlamelar, governado por atração eletrostática, provavelmente não ocorre a pH 6,0, uma 

vez que a espécie dominante de Hg(II) é neutra (Hg(OH)2). A hipótese para explicar o 

aumento na capacidade de adsorção de CTA-VT e CYS-VT é o equilíbrio simultâneo 

envolvido na dissociação do Hg(OH)2 na solução e a forte complexação superficial do Hg(II) 

livre pelos grupos tióis no espaço interlamelar. 

 

Figura 40. Isotermas de Adsorção (25,0 ± 0,5 
o
C) de Hg(II) em Na-VT, CYS-VT, CTA-VT e 

3-MPS-VT em NaNO3 0,050 mol L
-1

 a pH 6,0 ± 0,1 (MES 0,01 mol L
-1

). Concentrações 

iniciais de Hg(II) (CHg,T) de 1 a 100 µmol L
-1

. Linhas sólidas e tracejadas correspondem às 

curvas ajustadas por Langmuir e Freundlich, respectivamente.  
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Tabela 15. Parâmetros das isotermas de adsorção (25,0 ± 0,5 
o
C) para adsorção de Hg(II) na Na-VT e vermiculita funcionalizada com tióis. 

 

Material 

 Modelo 

Freundlich  Langmuir 

Kf   

(µmol
1-1/n

g
-1

L
1/n

) 

1/n R
2 

 qmax  

(µmol g
-1

) 

b (L g
-1

) R
2 

Na-VT  4,5 ± 0,6 0,35 ± 0,04 0,97  18 ± 1 0,30 ± 0,09 0,96 

3-MPS-VT  3,7 ± 0,6    0,42 ± 0,05 0,97  21 ± 2 0,12 ± 0,04 0,97 

CYS-VT  4,9 ± 0,5 0,67 ± 0,04 0,99  57 ± 4 0,075 ± 0,009 0,996 

CTA-VT  15 ± 3      0,8 ± 0,1 0,91  83 ± 30 0,8 ± 0,1 0,93 
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Não há alteração significativa na capacidade de adsorção de 3-MPS-VT, em 

comparação com Na-VT (Figura 40, Tabela 15). O fato corrobora a hipótese de que a reação 

de sililação dos grupos silanóis pode obedecer a estequiometrias tanto 1:1, 1:2 ou 1:3, ou seja, 

até três destes grupos são 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 adsorção 

comparada com os resultados obtidos por Tran et al. (2015) para outra amostra de vermiculita 

modificada com CTA e 3-MPS. A maior qmax encontrada pelos autores foi 286,26 µg g
-1

 para 

a 3-MPS-VT (1,41 µmol g
-1

). A explicação para as grandes diferenças pode ser a CTC de 

apenas 0,42 meq g
-1

 da amostra comercial usada por Lytuong et al. (2015). 

A partir do teor de S encontrado nas vermiculitas modificadas (Tabela 13), é possível 

estimar a presença de 595, 304 e 49 µmol de tióis por grama de CTA-VT, 3-MPS-VT e CYS-

VT, respectivamente. Assumindo que a ligação de Hg(II) nas vermiculitas modificadas 

obedecem a estequiometria 1:1, os valores de qmax (Tabela 15) correspondem a 116, 13,9 e 

6,9% do conteúdo total de grupos tióis na CYS-VT, CTA-VT e 3-MPS-VT, respectivamente. 

Os sítios –SH da CYS-VT devem ter sido completamente ocupados por Hg(II) e parte da 

capacidade de adsorção foi controlada pela interação com grupos silanóis e aluminóis.  

O parâmetro 1/n da equação de Freundlich sugere que a ligação de Hg(II) na  Na-VT e 

3-MPS-VT ocorre em sítios de elevada heterogeneidade energética, o que é consistente com a 

adsorção em grupos silanol e aluminol na borda da superfície, bem como no espaço 

interlamelar. A heterogeneidade na 3-MPS-VT é alta devido a adsorção ocorrer tanto nos 

grupos tióis quanto nos grupos silanóis não modificados. A heterogeneidade diminuiu para 

CYS-VT e CTA-VT, provavelmente como uma consequência da adsorção ocorrer 

predominantemente nos grupos SH, apesar de que na CYS-VT estes grupos foram 
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provavelmente saturados por Hg(II), como mencionado anteriormente. Para CTA-VT, a baixa 

diminuição da heterogeneidade energética (1/n → 1) foi consistente com o fato que os grupos 

tióis não foram saturados com Hg(II) na janela de concentrações estudada (1,0-100 µmol L
-1

). 

 

9.4.2.4. Efeito do pH e da força iônica 

 

A adsorção de metais potencialmente tóxicos por vermiculita ocorre por dois 

processos principais: (i) de troca de cátions nos sítios do espaço interlamelar, resultantes das 

interações entre íons metálicos e a carga permanente negativa (complexos de esfera externa) e 

(ii) a formação de complexos de esfera interna com os grupos Si-O- e Al-O- nas bordas das 

partículas do argilomineral (El-Bayaa et al. 2009). Estes mecanismos são dependentes do pH, 

porque a pH < 4, a maioria dos grupos silanol e aluminol nas bordas estão protonados 

(Malandrino et al. 2006). A quantidade de Hg(II) ligado a CYS-VT e 3-MPS-VT se mostrou 

independente do pH (Figura 41), sugerindo que o processo de adsorção é predominantemente 

dominado por grupos tiol (Nam et al. 2003). Para CTA-VT é notado um aumento na 

quantidade de Hg(II) adsorvida de cerca de 37% com o aumento do pH de 2,0 a 6,0, o que 

sugere a participação de grupos silanol e aluminol das bordas superficiais na adsorção, já que 

estes grupos são desprotonados a pH 6,0. Para Na-VT há uma clara concorrência entre íons 

H
+
 e Hg(II) para pH <  4. Em pH 2,0, por exemplo, a espécie predominante de Hg(II) é Hg

2+
, 

e os grupos silanol e aluminol da borda são protonados, inibindo a adsorção. A quantidade de 

Hg(II) ligado em pH 4,0 é cerca de três vezes mais elevada do que em pH 2,0 (Figura 41). 

Estes resultados são consistentes com outros estudos de adsorção envolvendo argilominerais e 

metais potencialmente tóxicos (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(II) ligada aos adsorventes em diferentes valores de pH, em 

0,050 mol L
-1

 NaNO3 a 25,0 ± 0,5 
o
C. Condições experimentais: massa de adsorvente = 25 

mg; volume de solução = 10 mL; concentração inicial de Hg(II) = 10 µmol L
-1

. 

 

Potenciais zeta negativos tem sido descritos para vermiculitas naturais e vermiculitas 

modificadas com aminotióis a pH 6,0, indicando superfícies carregadas negativamente, e 

sugerindo que interações eletrostáticas desempenham papel chave na adsorção de espécies 

carregadas positivamente (Tran et al. 2015).  A adsorção de Hg(II) na Na-VT foi fortemente 

afetada pela força iônica (Figura 42); a quantidade de Hg(II) adsorvido em Na-VT na 

presença de NaNO3 1,0 mol L
-1

 diminuiu para 7,4% da quantidade adsorvida em NaNO3 

0,050 mol L
-1

. A diminuição da adsorção com o aumento da força iônica é consistente com os 

resultados de Dos Santos et al. (2015) para a adsorção de Hg(II) em K
+
-montmorilonita. A 

espécie neutra Hg(OH)2 é a principal espécie de Hg(II) em solução a pH 6,0, de modo que a 

troca catiônica neutralizando as cargas negativas envolveria uma prévia dissociação dos 

hidróxi-complexos para a posterior atração eletrostática pelas cargas negativas do 

argilomineral. 
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Figura 42. Efeito da concentração salina na quantidade de Hg(II) adsorvida a pH 6,0 ± 0,1 e 

25,0 ± 0,5 ºC. Concentração inicial de Hg(II) = 10 µmol L
-1

; massa de adsorvente = 25 mg, 

volume de solução = 10 mL. 

 

A adsorção de Hg(II) em vermiculitas modificadas por tiol é muito menos afetada pelo 

aumento da força iônica (Figura 42), um fato que é consistente com a elevada afinidade e 

seletividade dos grupos tiol (bases moles) para com o Hg(II) (ácido mole), formando 

complexos de esfera de coordenação interna, que são menos afetados por efeitos eletrostáticos 

em meio de força iônica elevada (Zhou et al. 2014). 

 

9.4.2.5. Dessorção 

 

A dessorção foi testada em HCl 0,050 mol L
-1

 para todos os materiais depois da 

adsorção com solução de Hg(II) 10,0 μmol L
-1

 (60 min de extração). A quantidade de Hg(II) 

q
max
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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 interação do Hg(II) com os 

grupos tióis em comparação com grupos silanol de Na-VT (Zhou et al. 2014; Walcarius et al. 

2002; Padilla-Ortega. 2014), que exibiu uma dessorção de cerca de 21%. Dessorção de 3-

MPS-VT foi cerca de 12% do Hg(II) inicialmente adsorvido, indicando que parte das espécies 

de Hg(II) estavam ligados a grupos silanol e aluminol como sugerido pelo elevado termo de 

heterogeneidade da equação de Freundlich. Se a dessorção é alta, o material pode ser 

reutilizado várias vezes, mas, se a adsorção é fracamente reversível em ácido diluído, tal 

como observado para a 3-MPS-VT, CTA-VT e CYS-VT, o material tem potencial para 

aplicações de remediação "in situ", já que esta tecnologia exige um longo tempo de 

imobilização de metais potencialmente tóxicos (Melamed et al. 2006). 

 

9.4.2.6. Colunas de Adsorção 

 

 A Figura 43 mostra a relação CHg/CHg,0 em função do volume bombeado através das 

colunas, onde CHg,0 é a concentração do Hg(II) que entra na coluna (100 μmol L
-1

). O volume 

de breakthrough foi definido como o volume que sai da coluna de vermiculita com 

concentração de Hg(II) superior ao limite de quantificação do método (1,5 μmol L
-1

), 

implicando numa porcentagem de adsorção < 98,5%. Diferentes volumes de breakthrough 

foram observados para a solução de Hg(II) 100 μmol L
-1

 (pH ajustado para 6,0 ± 0,1) para os 

diferentes materiais. A quantidade de Hg(II) retida até o volume de breakthrough de cada 

material foi calculado a partir da vazão e do tempo.    3-MPS-VT foi o material com a mais 

elevada capacidade de adsorção para o volume de breakthrough (6,55 μmol g
-1

), seguido pelo 

CTA-VT (4,82 μmol g
-1

), CYS-VT (0,42 μmol g
-1

) e Na-VT (0,24 μmol g
-1

). Na-VT foi o 
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único material totalmente saturado com Hg(II) (CHg/CHg,0 = 1). A maior capacidade de 3-

MPS-VT, em comparação com os outros materiais, pode estar relacionada com a 

incorporação destes grupos tiol nos grupos silanol da borda da vermiculita. Estes grupos de 

superfície externa podem ser facilmente acessados por toda a solução, enquanto que para a 

CTA-VT e CYS-VT os tióis provavelmente estão localizados no espaço interlamelar. É 

possível que alguns destes grupos modificados por CTA e CYS estejam localizados em poros 

preenchidos com solução estagnada que podem ser acessados apenas pela difusão do 

Hg(OH)2, retardando o equilíbrio, conduzindo a volumes de breakthrough menores em 

comparação com 3-MPS-VT. 

 

 

Figura 43. Volumes de breakthrough encontrados nas colunas de adsorção preparadas com 

cerca de 180 mg de adsorvente, vazão de 10 µL s
-1

 e CHg,0 = 100 µmol L
-1

 condicionada a pH 

6,0 ± 0,1. 
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Para avaliar a reutilização dos materiais, as colunas foram lavadas com                    

HCl 0,50 mol L
-1

 (durante 5 min) e regeneradas com NaNO3 1,0 mol L
-1 

(durante 5 min), 

seguida por um segundo experimento de adsorção que foi efetuado sob as mesmas condições. 

No entanto, no segundo ciclo a quantidade de Hg(II) adsorvido diminuiu em 67, 73 e 89% 

para 3MPS-VT, Na-VT e CTA-VT, respectivamente (em relação ao primeiro ciclo de 

adsorção). Este resultado sugere que, de acordo com os estudos de dessorção, o segundo ciclo 

de adsorção foi efetuado com os sítios de adsorção parcialmente saturados com Hg(II). 

 

9.4.2.7. Seletividade 

 

A fim de verificar a seletividade dos materiais, a adsorção de uma solução de Hg(II) 

100 μmol L
-1

 foi estudada em presença de Ca(II), Mg(II), Cd(II) ou Pb(II), todos a uma 

concentração de 100 μmol L
-1

. Na-VT, CYS-VT e CTA-VT exibiram forte perda de eficiência 

na presença de todos os íons interferentes. No caso da Na-VT a perda de eficácia pode ser 

explicada pela competição dos íons interferentes pelos sítios de troca iônica. Para CYS-VT e 

CTA-VT a perda de eficácia pode ser explicada por impedimento estérico e difusão lenta do 

Hg(OH)2 para atingir os sítios de adsorção. Para 3-MPS-VT, de modo diferente dos outros 

materiais, adsorção não foi afetada pela presença de Cd(II), Pb(II) e Mg(II). Este fato pode ser 

explicado tanto pela alta seletividade dos tióis para interação com Hg(II) quanto pela grande 

acessibilidade aos sítios de adsorção para o fluxo de solução. 
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9.4.3. Interação com Se(IV) 

9.4.3.1. Cinética de adsorção 

 

 A interação entre Se(IV) e a FeOH-VT mostrou-se ser um processo praticamente 

instantâneo. Ao se adicionar o material a uma solução contendo 1,0 µmol L
-1

 de Se(IV) e se 

recolher a primeira alíquota da fração líquida da dispersão, correspondente ao tempo de 

contato tendendo a 0, foi estimada uma concentração de 0,14 µmol L
-1

 de Se(IV), sendo 86% 

do Se(IV) já adsorvido pelo material. Após 5 min de contado, 93% do Se(IV) já havia sido 

adsorvido pela FeOH-VT, sendo que as determinações de Se(IV) para as demais alíquotas 

(tempos de coleta > 5 min) foram muito menores que o LQ (0,2 μmol L
-1

). Resultado similar 

foi obtido por Zelmanov e Semiat (2013) que usaram nanopartículas baseadas em 

óxido/hidróxido de Fe(III) e observaram que a adsorção de Se foi completa e alcançou o 

equilíbrio em menos de 1 min de contato. A adsorção de Se(IV) em FeOH-VT se mostrou 

rápida em comparação com adsorventes como casca de ovo e membrana de casca de ovo 

empregados por Mafu et al. (2014) para a remoção de Se de águas naturais, que atingiram o 

máximo de adsorção após 50 min de contato. A rápida interação observada pode ser atribuída 

a grande quantidade de sítios presente na massa do adsorvente frente à quantidade de matéria 

de Se(IV) usada no experimento, isto é, com a adição do Se(IV) ao meio, havia uma grande 

disponibilidade de sítios que levaram a uma rápida adsorção. Mesmo apresentando rápido 

efeito adsortivo, preferiu-se adotar um tempo de contato de 2 h para a construção das 

isotermas de adsorção a fim de se garantir que todo o Se(IV) removido da solução estivesse 

estavelmente adsorvido na estrutura da FeOH-VT. Devido ao fato de a maior parte das 

determinações de Se(IV) terem resultado em valores menores do que o LQ do método 
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impediu o tratamento matemático dos dados experimentais para obtenção 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 solução de Se(IV) 20,0 µmol L
-1

 (Figura 44). A 

porcentagem de adsorção variou de 96,9 a 97,6% entre as massas de 25 e 100 mg, mostrando 

que a adsorção foi pouco dependente da massa de FeOH-VT para a faixa de massas avaliada. 

No entanto, houve uma clara diminuição na capacidade de adsorção por unidade de massa do 

adsorvente com o aumento da dosagem (Figura 44). Estes resultados indicam que a 

concentração de Se(IV) utilizada não foi suficiente para saturação do sítios presentes nas 

massas de material usadas e, dessa forma, optou em usar uma massa de 25 mg para os 

experimentos de adsorção. 
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Figura 44. Efeito de quantidade de adsorvente na remoção de Se(IV) de uma solução 20,0 

µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C e pH 6,0 ± 0,1 em NaNO3 0,050 mol L

-1
, tempo de contato  = 60 

min. A linha tracejada corresponde às porcentagens de adsorção e a linha sólida a quantidade 

de Se(IV) adsorvido por grama de adsorvente. 

9.4.3.3. Isoterma de Adsorção 

 

A isoterma de adsorção para a interação entre Se(IV) e FeOH-VT foi bem ajustada por 

ambas as equações de Langmuir e Freundlich (Figura 45), com coeficientes de correlação  > 

0,97. Os parâmetros de Freundlich foram de 1/n = 0,58 ± 0,3 e Kf  = 2,54  µmol
1-1/n

g
-1

L
1/n

, 

sugerindo que a interação de Se(IV) e a FeOH-VT ocorre em sítios de energia heterogênea. Já 

os parâmetros de Langmuir foram qmax = 45 ± 4 µmol g
-1

 (3,6 ± 0,3 mg g
-1

)  e b = (3,2 ± 

0,6)x10
-2

 L g
-1

. A qmax obtida foi maior que a reportada por Kongsri et al. (2013) para a 

hidroxi-apatita, 1,58 mg g
-1

, e quitosana, 1,92 mg g
-1

. 
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Figura 45. Isoterma de Adsorção (25,0 ± 0,5 
o
C) de Se(IV) em FeOH-VT em NaNO3 0,050 

mol L
-1

 a pH 6,0 ± 0,1. Concentrações iniciais de Se(IV) (CSe,T) de 1 a 400 µmol L
-1

. Linhas 

azul e vermelha correspondem às curvas ajustadas por Langmuir e Freundlich, 

respectivamente.  

 

 

9.4.3.4. Efeito do pH e da Força iônica 

 

Para avaliar a influência do pH na adsorção, numa primeira tentativa as soluções de 

Se(IV) foram previamente ajustadas  a pH 2,0, 4,0, 6,0 e 8,0 e com posterior adição a massa 

de 25 mg de FeOH-VT e em NaNO3 0,050 mol L
-1

. No entanto essa abordagem resultou em 

grandes variações de pH nas dispersões, em comparação aos pHs inicialmente ajustados. 

Numa segunda tentativa, após o preparo das dispersões, nas determinadas concentrações de 

Se(IV) e massa de adsorvente, o pH foi ajustado previamente e medido após as 2 h de 

interação, conforme a Tabela 16. 
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Tabela 16. Variação do pH após a interação do Se(IV) com FeOH-VT. 

pH das dispersões ajustado pH das dispersões após interação 

4,4 ± 0,2 3,7 ± 0,1 

5,6 ± 0,2 5,1 ± 0,7 

8,0 ± 0,4 6,2 ± 0,1 

10,99 ± 0,03 10,91 ± 0,03 

 

 Como pode ser visto pela Tabela 16, há diminuição do valor de pH de todas as 

dispersões, sendo as maiores variações observadas para as dispersões ajustadas a pH de 4,0, 

6,0 e 8,0. Essa variação pode ser decorrente da acidez proveniente da hidrólise do Fe(III). 

A interação entre HSeO3
-
 e a FeOH-VT pode ser explicada pelo mecanismo proposto 

por Duc et al. (2006), representado pelas reações 5, 6 e 7, para a formação de complexos de 

esfera interna. Em pH 4,0 as porcentagens de adsorção variaram de 40 a 56%; para pH 6,0 

entre 9 e 17%, enquanto em pH 8,0 e 10,0, não houve adsorção. O aumento da acidez do meio 

tornou os experimentos de adsorção pouco reprodutíveis para cada pH avaliado (n = 3), 

justificando a faixa de porcentagem de adsorção para cada pH.  

S>Fe-OH + H
+
 + SeO3

2-
  S>Fe-OSe(O)O

-
 + H2O  (Reação 5) 

S>Fe-OH + 2H
+
 + SeO3

2-
  S>Fe-OSe(O)OH + H2O  (Reação 6) 

2(S>Fe-OH) + 2H
+
 + SeO3

2-
 2(S>Fe-O)2SeO + 2 H2O (Reação 7) 

Onde S representa a matriz sólida do adsorvente. 

 Em valores de pHs menores que o pH do ponto isoelétrico do material (pHIEP), a 

atração eletrostática entre os grupos carregados positivamente na estrutura da FeOH-VT 

(representados por =FeOH
2+

) promovem a adsorção do HSeO3
-
, espécie majoritária na faixa 

de pH estudada, Figura 46. Adicionalmente à atração eletrostática ocorre a troca de ligantes 

no adsorvente, levando à formação de um complexo de esfera de coordenação interna bastante 
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estável. Já em valores de pHs maiores que o pHIEP a quantidade de grupos =FeOH
2+

 na 

estrutura do material diminui, e com a progressiva desprotonação, os grupos =FeO
-
 são 

formados e as cargas negativas na estrutura passa a dominar. Somado a isso, a espécie 

majoritária de Se(IV) para  pH > 6,0 é o selenito, SeO3
2-

, e tais condições desfavorecem a 

interação eletrostática (repulsão de cargas do adsorvente e adsorbato), levando a uma menor 

adsorção com o aumento do pH (Zhang et al. 2009; Jordan et al. 2013; Huang 2015). 

Resultados similares foram reportados para a interação de Se(IV) com nanopartículas de 

óxido/hidróxido de ferro por Zelmanov e Semiat (2013); com maghemita por Jordan (2013); e 

com nano-TiO2. por Huang (2015).  

 

 

 

 

Figura 46. Distribuição das espécies de Se(IV) em função do pH, para uma faixa de pH de 1 

a 10, levando-se em consideração uma concentração inicial de Se(IV) de 10
-6

 mol L
-1

. 

Espécies: HSeO3
-
 – verde, SeO3

2-
 - vermelho, H2SeO3 - azul claro, SeO2 - azul.  
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A porcentagem de adsorção de Se(IV) pela FeOH-VT variou de 70 a 53% ao se 

aumentar a força iônica de 0,050 a 1,0 mol L
-1

 (Figura 47). Como nenhuma adsorção foi 

observada para Na-VT, após a modificação de Na-VT para FeOH-VT o material 

provavelmente pode apresentar em sua estrutura cargas positivas (maior teor de Fe em relação 

a CTC da Na-VT), pela presença de Fe(III), parte do Se(IV) pode ter sido adsorvido por 

interações eletrostáticas por estar na forma de HSeO3
-
 (biselenito). Os íons NO3

-
 podem ter 

atuado como competidores pela adsorção no material, interferindo assim nesse mecanismo de 

interação. Apesar de a formação dos complexos de esfera interna entre Se(IV) e a estrutura do 

material ser o mecanismo que governa a interação, a diminuição da adsorção sugere que um 

dos componentes para a interação seja a atração eletrostática, mas com menor contribuição, já 

que a diminuição da adsorção não foi tão pronunciada. Tal evidência também foi verificada 

para as nano-partículas de dióxido de titânio (nano-TiO2) desenvolvidas por Huang (2015) 

para a adsorção de Se(IV) e por Jordan et al. (2013) para a interação de Se(VI) com 

maghemita. 

  

Figura 47. Quantidade adsorvida de Se(IV) em função da concentração salina a pH 6,0 ± 0,1 

e 25,0 ± 0,5 ºC. Concentração inicial de Se(IV) = 5 µmol L
-1

; massa de adsorvente = 25 mg, 

volume de solução = 10 mL. 
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9.4.3.5. Seletividade 

 

A seletividade da FeOH-VT foi avaliada por experimentos de adsorção de Se(IV) na 

presença de espécies catiônicas como Cu
2+

, Pb
2+

, Cd
2+

, Mg
2+

, Ca
2+

, As
3+

 (5 µmol L
-1

) e  

aniônicas como Cl
-
, SO4

2-
 e H2PO4

-
 (1,0 mmol L

-1
), sob as mesmas condições dos 

experimentos anteriormente descritos. Para todas as espécies, os níveis de interferência foram 

menores que ± 5% na adsorção. Apenas a presença de H2PO4
-
 levou a diminuição da adsorção 

de Se(IV) que passou de 83,5 ± 0,6%, nos experimentos controle, para 61 ± 2%, no 

experimento na presença de H2PO4
-
, caracterizando, assim, essa espécie como uma potencial 

competidora pela adsorção de HSeO3
-
. O efeito competidor do H2PO4

- 
(Gonzalez et al. 2010; 

Sharrad et al. 2012; Kim et al. 2012) é devido a similar formação de complexos de esfera 

interna com a espécie (similar ao que ocorre com Se(IV)) na superfície do material, da mesma 

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

 

9.4.3.6. Dessorção 

 

Após a adsorção (em contato com soluções de Se(IV) de 1,0; 25,0 e 200,0 μmol L
-1

), 

as massas (~25 mg) de FeOH-VT foram separadas da fração líquida e tratadas 

sequencialmente com soluções de NaNO3 0,050 mol L
-1

 e H2SO4 0,10 mol L
-1

, sob agitação a 

200 r.p.m. a 25 ºC por 2 h, com posterior determinação das concentrações de Se(IV) na fase 

líquida. Os resultados obtidos estão apresentados na Tabela 17. 
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Tabela 17. Porcentagens de dessorção de Se(IV) em FeOH-VT em meio de NaNO3 0,050 

mol L
-1

 e H2SO4 0,10 mol L
-1

. 

Cinial Se(IV)  

(µmol L
-1

) 
% Adsorção 

% Dessorção  

(NaNO3 0,050 mol L
-1

) 

% Dessorção  

(H2SO4 0,10 mol L
-1

) 

1,0 100 ± 0 0 ± 0 26 ± 3 

25,0 79 ± 1 3,4 ± 0,5 34 ± 2 

200,0 28 ± 1 6,1 ± 0,8 37 ± 3 

 

 Como pode ser observado pela Tabela 17, o meio de NaNO3 0,050 mol L
-1

, promoveu 

uma baixa dessorção em comparação ao meio de H2SO4 0,10 mol L
-1

. A dessorção em H2SO4 

0,10 mol L
-1

 foi maior provavelmente pela protonação do biselenito adsorvido a ácido 

selenoso, de carga neutra, levando a uma menor atração eletrostática entre o Se(IV) e a 

estrutura do material. Assim, devido às baixas dessorções obtidas em ambos os meios, a 

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

 

9.5. BIOSSORÇÃO EM Chlamydomonas reinhardtii 

9.5.1. Caracterização 

9.5.1.1. Espectros de IR 

 

A caracterização da microalga C. reinhardtii por Espectroscopia de Infravermelho por 

ATR (Reflexão Total Atenuada) foi realizada em um aparelho Frontier (Perkin Elmer, 

Walthan, MA, EUA), no intervalo de 400 a 4000 cm
-1

, em pH 4,0, 5,0 e 6,0, na presença e 

ausência de 500 μmol L
-1

 Hg(II) (2,5 μmol) (Figura 48). Os espectros obtidos são 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
-1

 pode ser associada a ligações N-H e O-H de 
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grupos amino e carboxílicos, como também a vibrações O-H da água. As bandas a 1538 e 

1638 cm
-1

 são devido a amida II (dobramento N-H e estiramento C-N) e amida I (estiramento 

C = O), respectivamente. As bandas a 1393 e 1450 cm
-1

 podem ser atribuídas a uma mistura 

de vibrações de carboxilato e carboxílicos. A banda em 1230 cm
-1

 pode ser atribuída ao 

estiramento C-O de fenóis e as bandas a 1076 e 1014 cm
-1

 ao estiramento C-O de grupos 

alcoólicos em carboidratos (Kiefer et al. 1997). Outras bandas são relacionadas a vibrações C-

N, N-H, C-H, C=O de grupos funcionais de proteínas e polissacarídeos, que são os principais 

constituintes das paredes celulares e membranas.  

 

 

 

Figura 48. Espectros de Infravermelho de refletância total atenuada por transformada de 

Fourier de C. reinhardtii na ausência (linha cheia) e presença de Hg(II) (linha tracejada) 

agrupados nos três pHs estudados. Experimentos na presença de mercúrio foram feitos pelo 

equilíbrio entre 2,5 μmol de Hg(II) com 7,4 x 10
6
 células durante 120 minutos. As células 

foram separadas por centrifugação, lavadas duas vezes com água e secas sob um fluxo de N2 

antes da aquisição dos espectros. 
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 A presença de Hg(II) não alterou nenhum dos comprimentos de onda, diferentemente 

do observado por Fourest e Volesky (1996) para a interação de Cd(II) e Pb(II) com alginato e 

biomassa seca da alga marinha Sargassum fluitans. A ausência de mudanças nos 

comprimentos de onda indica que o Hg(II) não se ligou a grupos funcionais presentes na 

superfície das algas expostas a radiação infravermelho, o que é consistente com os resultados 

de Tuzun et al. (2005) para a interação de Hg(II), Cd(II) e Pb(II) com C. reinhardtii. No 

entanto, como a internalização é um processo mais lento que a adsorção na superfície, a 

ausência de mudanças nos comprimentos de onda é provavelmente uma consequência da 

baixa sensibilidade das medidas de infravermelho nas concentrações de Hg(II) estudadas. 

Após 2 h de exposição uma parte do Hg(II) deve ter sido internalizada e o Hg(II) adsorvido na 

superfície pode ocupar uma pequena fração do total de sítios de ligação disponíveis, de modo 

que não haveria mudanças observáveis de comprimento de onda. 

 

9.5.1.2. Titulação Potenciométrica 

  

Os dados de titulação potenciométrica tratados pelas funções de Gran modificadas 

(Aleixo et al. 1992) foram devidamente ajustados por cinco classes distintas de grupos 

ionizáveis (Figura 49), com os valores de pKa entre 4,4 e 10,6 (Tabela 18). Grupos HA1 e 

HA2 foram titulados dentro da faixa de pH típico de grupos carboxílicos, enquanto a espécie 

HA3 pode ser associada a grupos de imidazol da histidina ou aos grupos de fosfato de 

fosfolipídios. A presença de grupos fenólicos ou tiol de cisteína ou metionina pode ser 

explicado pelo grupo ionizável com pKa 8,8 (HA4), enquanto os grupos amina das proteínas 

da parede celular e aminoácidos são 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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os grupos restantes (56,4%), seguidos pela soma dos grupos carboxílicos que contribuíram 

com 25,1% do total de sítios ionizáveis (6,4 ± 0,4 mmol g
-1

). 

 

 
Figura 49. Curva de titulação potenciométrica da suspensão de C. reinhardtii em NaNO3 

0,050 mol L
-1 

a 25,0 ± 0,1 ºC com NaOH, sobreposta por funções de Gran modificadas para o 

excesso de HCl e NaOH (MGFHCl e MGFNaOH, respectivamente) e cinco classes de sítios 

ionizáveis (MGFHA1 to MGFHA5). 

 

  

 

Tabela 18. Concentração, pKa e porcentagem de contribuição das cinco classes de sítios 

ionizáveis caracterizados na C. reinhardtii, determinados a 25,0±0,1 ºC em                     

NaNO3 0,050 mol L
-1

. 

Sítio   CHAi (mmol g
-1

) pKa %HAi
 

HA1   0,8 ± 0,1 4,4 ± 0,2 12,5 

HA2   0,8 ± 0,1 5,7 ± 0,6 12,5 

HA3   0,28 ± 0,04 7,2 ± 0,4 4,4 

HA4   0,9 ± 0,2 8,8 ± 0,4 14,1 

HA5   3,6 ± 0,5 10,6 ± 0,2 56,4 
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Kiefer et al. (1997) obtiveram 0,91 mmol g
-1

 de sítios ionizáveis, enquanto Adhiya et 

al. (2002) encontraram cerca de 2 mmol g
-1

 quando as algas foram tituladas na faixa de pH 

3,8-9,6. Estes valores estão concordantes com os encontrados no presente trabalho, 2,8 ± 0,4 

mmol g
-1

, que corresponde à soma do HA1 para HA4. As discrepâncias encontradas na 

literatura são uma consequência das diferentes abordagens utilizadas para executar a titulação 

potenciométrica (diferentes faixas de pH) e até mesmo os diferentes modelos de computação 

aplicados. 

 

9.5.2. Interação com Hg(II) 

9.5.2.1. Cinética de Biossorção 

 

Um aumento do tempo de contato de 0,5 a 60 min levou a uma remoção de Hg(II) 

significativa, atingindo cerca de 72 % de biossorção, aproximando-se de um aparente 

equilíbrio em 90 min (74 %), Figura 50. Já em 180 min, a porcentagem de biossorção 

manteve-se praticamente constante em relação ao tempo de 90 min (75 %). Dessa forma, um 

tempo de 120 min, foi adotado para se realizar os experimentos de biossorção envolvendo 

Hg(II) e a espécie de microalga estudada. Os dados de cinética de interação foram ajustados 

aos modelos de primeira ordem e pseudo segunda ordem (seção 9.4.2.1.), e de difusão 

intrapartícula (seção 9.4.2.1). 

 O modelo cinético de primeira ordem não foi adequado para ajustar os dados 

experimentais (Figura 50), enquanto que o modelo de pseudo segunda ordem forneceu um      

r
2
 > 0,999 (Figura 50A). Os valores de qe e k2 foram 76,9 ± 0,8 μmol g

-1
 e 0,41 ± 0,09 g μmol 

min
-1

, respectivamente. A rápida sorção pode ser facilmente explicada pelas interações de 
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Hg(II) com os sítios de adsorção facilmente acessíveis de polissacáridos, proteínas e lipídeos 

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

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

Bayramoglu et al, 2006). 

 

Figura 50. Adsorção de Hg(II) em função do tempo de contato no intervalo entre 0 e 180 min 

para uma CHg,T inicial de 20,0 µmol L
-1 

na presença de 4 x 10
9
 células L

-1
. O experimento foi 

feito em pH 6,0 ± 0,1 e em NaNO3 0,050 mol L
-1

, a 25,0 ± 0.5 
o
C.  Aplicação dos modelos de 

cinética de pseudo-segunda ordem (A) e de difusão intrapartícula (B). 

 

 Após a rápida adsorção, houve ainda a acumulação do Hg(II) no citoplasma, o que é 

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

ser verificado pelo modelo de difusão intrapartícula a partir do ajuste dos dados experimentais 

à equação de Weber e Morris (1963), equação 8 (seção 9.4.2.1.), no qual foi observada uma 
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linearidade no gráfico de q
t
 em função de t

1/2
 até o tempo de 20 min (r = 0,99), Figura 50B, e 

visto que a constante C (24±1 μmol g
-1

), que está relacionada com a resistência a difusão ser 

diferente de 0, implica que a biossorção ocorreu de modo praticamente instantâneo, seguido 

por um processo mais lento de difusão intrapartícula, sendo consistente com o verificado para 

a alga verde Chlorella vulgaris (Inthorn et al. 2012). Tal resultado está de acordo com o 

modelo de pseudo-segunda ordem que melhor se aplicou aos dados. Após 20 min de contato e 

agitação, o processo de biossorção tornou-se mais lento, ou seja, sendo provavelmente 

dependente da permeação do Hg(II) pela membrana da microalga  e principalmente pela 

diminuição da concentração de Hg(II) no seio da solução (Sinha e Khare 2012). 

 

9.5.2.2. Quantidade de Biossorvente 

 

O efeito da quantidade de biossorvente foi estudado utilizando concentrações entre 5 x 

10
8
 e 8 x 10

9
 células L

-1
, correspondendo a massas entre 0,225 e 3,60 mg (Figura 51). As 

células foram dispersas em 5,0 mL de uma solução de Hg(II) 15,0 μmol L
-1

 em NaNO3 0,050 

mol L
-1

, pH 6,0 ± 0,1. A remoção de Hg(II) aumentou de 74 ± 1 para 96 ± 1 % ao se aumentar 

a concentração de 5 x 10
8
 para 8 x 10

9
 células L

-1
 (Figura 50), sendo consequência do 

aumento do número de sítios disponíveis para a biossorção. Por outro lado, este aumento de 

22% na remoção de Hg(II) para o aumento de 16 vezes da biomassa levou a uma diminuição 

na proporção molar de Hg(II) ligado, nHgL, para o número total de sítios ionizáveis (nHA, 

determinados por titulação potenciométrica), assumindo uma estequiometria de complexação 

de 1:1 (Figura 51). A proporção de   nHgL / nHA tende a se estabilizar para concentrações de 

células maiores que 4x10
9
 células L

-1
, e, portanto, esta foi a concentração usada para construir 

as isotermas de biossorção. A diminuição da quantidade de metal ligado por unidade celular 
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com o aumento das concentrações de células tem sido atribuído a interações eletrostáticas 

entre as células adjacentes, conduzindo à formação de agregados de algas em mais altas 

populações de células, diminuindo, assim, a disponibilidade de sítios para a biossorção 

(Tuzen et al. 2009; Giri et al. 2011). No entanto, com o 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 sítios de ligação são heterogêneos e os sítios com maior 

força de ligação são preferencialmente ocupados sob baixa ocupação de sítios                  

(baixo nHgL / nHA), proporcionalmente menos metal lábil é obtido em altas concentrações de 

células. 

 

 

Figura 51. Efeito de quantidade de biossorvente (C. reinhardtii) na remoção de Hg(II) de 

uma solução Hg(II) 15,0 µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C, pH 6,0 ± 0,1 em NaNO3 0,050 mol L

-1
, 

tempo de contato  = 120 min.  
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9.5.2.3. Isotermas de Biossorção 

 

 As isotermas de biossorção de Hg(II) foram obtidas a pH 4,0, 5,0 e 6,0 (Figura 52), e 

ajustadas pela equação de Langmuir-Freundlich. A isoterma de Langmuir-Freundlich, foi a 

que melhor ajustou dos dados experimentais. Esta equação descreve as relações específicas 

entre as concentrações em equilíbrio de adsorbato e adsorvente em sistemas heterogêneos 

com três parâmetros de ajuste, de acordo com a equação 9: 

m

Hg

m

Hg

bC

bCq
q

)(1

)(max


     (9) 

onde, CHg é a concentração livre de Hg(II) no equilíbrio e q é quantidade de Hg(II) ligado por 

grama de microalgas, determinada experimentalmente. Os parâmetros ajustados são qmax, o 

número total de sítios de ligação, b, a afinidade de ligação média relacionada com a energia 

livre de adsorção de Gibbs e m, o índice de heterogeneidade que varia de 0 (totalmente 

heterogêneo) a 1 (totalmente homogêneo). O valor de m > 1 sugere que os efeitos 

cooperativos podem exercer um papel importante na adsorção (Hammami et al. 2016). Se m = 

1, a equação se reduz a isoterma de Langmuir. Se CHg ou b se aproxima de 0, a equação se 

reduz à isoterma de Freundlich. Assim, a principal vantagem do modelo combinado de 

Langmuir-Freundlich é a possibilidade de modelar ambas as superfícies de sorção homogênea 

e heterogênea (Umpleby et al. 2001). 
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Figura 52. Isotermas de biossorção (25,0 ± 0,5 
o
C) de Hg(II) na C. reinhartii em NaNO3 

0,050 mol L
-1

 nos pHs 4,0; 5,0 e 6,0 (± 0,1). Concentrações iniciais de Hg(II) (CHg,T) foram de 

5 a 500 µmol L
-1

. O efeito da presença das células de microalgas foi estudado em pH 6,0 pela 

obtenção de dados na presença e ausência de células de microalgas (filtrado). As linhas 

contínuas são as curvas ajustadas de Langmuir-Freundlich. 

 

 Em pH 4,0 o parâmetro de heterogeneidade se aproximou de 1 (Tabela 19), indicando 

uma alta homogeneidade dos sítios de adsorção; os dados poderiam ser bem ajustados tanto 

pelas isotermas de Langmuir e Langmuir-Freundlich, sem qualquer diferença significativa nos 

parâmetros ajustados (p < 0,05). A maior qmax, 3,3 ± 0,9 mmol g
-1

, foi obtida em pH 4,0. Em 

pH 5,0 e 6,0 os valores de qmax foram 1,20 ± 0,10 e 1,40 ± 0,14  mmol g
-1

, respectivamente. 

Este é um comportamento inesperado uma vez que a capacidade de adsorção deve aumentar 

com o pH, como consequência da diminuição da concorrência com íons H
+
 pelos sítios de 

ligação na superfície das microalgas. Le Faucheur et al. também obtiveram um aumento na 

absorção de Hg(II) sob a acidificação (Le Faucheur et al. 2011, 2014), levantando a 
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possibilidade que a adsorção do Hg(II) pode ser parcialmente mediada por H
+
. Na verdade, o 

valor obtido para o parâmetro b, que está relacionada com a constante de sorção, é consistente 

com a concorrência por próton; um menor b foi obtido em pH 4,0 do que a valores de pH 

mais elevados. 

Tabela 19. Parâmetros de Langmuir-Freundlich para a biossorção de Hg(II) em C. reinhardtii 

a 25,0 ± 0,5 
o
C em NaNO3 0,050 mol L

-1
e diferentes valores de pH. O “pH 6,0 – F” 

corresponde a valores obtidos a remoção das algas da solução por filtração. 

pH  qmax (mmol g
-1

) b (L g
-1

) M R
2 

4,0  3,3 ± 0,9 0,007 ± 0,003 0,97 ± 0,05 0,999 

5,0  1,2 ± 0,1 0,024 ± 0,03 1,5 ± 0,1 0,996 

6,0  1,4 ± 0,1 0,019 ± 0,002 1,38 ± 0,07 0,999 

6,0 – F  1,00 ± 0,07 0,017 ± 0,01 3,6 ± 0,7 0,96 

 

 Em pH 4,0 os sítios da superfície da microalgas são predominantemente protonados e 

as principais espécies de Hg(II) no meio estudado, calculadas pelo software MINEQL+ 

(versão 4.6 para Windows), são o complexo neutro Hg(OH)2 (92,7%) seguido pelas espécies 

catiônicas HgOH
+
 (5,8%) e Hg

2+
 (1,4%). Assumindo que existem de 0,8 mmol g

-1
 de grupos 

carboxílicos com pKa de 4,4, apenas  0,32 mmol g
-1

 (39%) desses grupos estão desprotonadas 

em pH 4,0, implicando que menos de 10% da capacidade total de ligação de Hg(II) (qmax) 

pode ser explicada por interações eletrostáticas entre espécies carregadas positivamente de 

Hg(II) e carboxilatos carregados negativamente. Além disso, de acordo com toda a faixa de 

pH estudada há uma grande abundância de grupos amina carregados positivamente, que 

imporia um barreira eletrostática para as espécies de Hg(II) carregadas positivamente. Em pH 

5,0 e 6,0 a principal espécie de Hg(II) é o Hg(OH)2, contribuindo com 99,4 e 99,9% do total 

de Hg(II), respectivamente. Assim, atrações eletrostáticas desempenham apenas um papel 
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menor na biossorção de Hg(II) nestes valores de pH mais altos, ao mesmo tempo contribuem 

para a maior capacidade de adsorção em pH 4,0. A influência da força iônica sobre a remoção 

de Hg(II) a pH 6,0 foi insignificante, confirmando que atrações eletrostáticas não 

desempenham um papel importante na biossorção do Hg(OH)2 neutro. A biossorção de Hg(II) 

envolve a etapa de difusão do Hg(OH)2 do seio da solução para a superfície celular             

(Le Faucheur et al. 2014), seguido pelos processos de dissociação e troca de ligante, liberando 

OH
-
 e formando complexos com grupos carboxilato e amina na membrana celular externa. 

Esta liberação 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 tendência clara para uma isoterma em forma de S, 

indicando algum tipo de efeito cooperativo na adsorção (Figura 52), isto é, a adsorção inicial 

de Hg(II) facilitou a biossorção em maior CHg,T. A labilidade da interação de Hg(II)-microalga 

foi avaliada através da realização de medidas cronopotenciométricas na presença e ausência 

das células (Figura 52). As suspensões foram tratadas com concentrações de Hg(II) entre 5 e 

100 μmol L
-1

 em pH 6,0 e 0,050 mol L
-1

 NaNO3. Após 120 minutos de tempo de contato, as 

suspensões foram filtradas e o sobrenadante foi analisado para a determinação do Hg(II), 

resultando nos dados descritos como "pH 6 filtrado" na Figura 52 e Tabela 19. Sob estas 

condições experimentais, a quantidade de Hg(II) ligado por unidade de massa de microalgas é 

significativamente maior do que a observada na presença das células (Figura 52). O ajuste 

pela equação de Langmuir-Freundlich resultou em um termo de energia de ligação cerca de 

10 vezes maior do que para a suspensão não filtrada e um termo m significativamente maior 

do que 1, consistente com a adsorção cooperativa. A força motriz imposta pelo potencial de 

deposição foi capaz de dissociar parcialmente o Hg(II) a partir da superfície da microalga, 

sugerindo uma rápida dissociação do metal complexado na escala de tempo das medidas por 

SCP (Rotureau et al. 2014), o que significa que a interação do íon metálico com as paredes 
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das células é, pelo menos, parcialmente lábil. Este resultado é consistente com as conclusões 

de Le Faucheur et al. (2011), que estima que o fluxo de Hg(II) do seio da solução à superfície 

das algas é muito maior do que o fluxo de internalização, não sendo, assim, a etapa limitante 

da absorção de mercúrio. Esta fração lábil de mercúrio acumulado permaneceu ligada à 

superfície de algas durante a filtração, o que implica em maiores quantidades de Hg(II) ligado 

por grama de microalgas (q) para a mesma concentração de mercúrio livre (CHg). 

A maior capacidade de biossorção (qmax), 662 mg g
-1

 (3,3 ± 0,9 mmol g
-1

), é muito 

maior que a verificada para a mesma espécie de microalga em condição de biossorção 

reportada por Tuzun et al. (2005) de 72 mg g
-1

 ou em condição de imobilização apresentada 

por Bayramoglu et al. (2006), os quais utilizaram condições para os experimentos de adsorção 

muito similares as aqui descritas. Com relação a outros biossorventes sob mesmas condições 

de adsorção, o qmax 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
-1

, e de Tuzen et al. (2009) 

com o líquen Xanthoparmelia conspersa, 82,5 mg g
-1

. 

Como mencionado anteriormente, o efeito cooperativo observado em pH 5,0 e 6,0 e a 

baixa CHg,T sugere que a exposição da microalga a Hg(II) desencadeia um mecanismo de 

defesa fisiológico que aumenta a adsorção de Hg(II). Por exemplo, a redução de Hg(II) e 

subsequente volatilização de Hg
0
 tem sido considerada um mecanismo de resistência da 

Chlorella pyrenoidosato na presença de mercúrio inorgânico (Monteiro et al. 2012). Para 

investigar o processo de interação, experimentos de adsorção foram realizados com 10 mL de 

Hg(II) 500 μmol L
-1

 (5,0 μmol). Após 120 minutos de tempo de contato, as suspensões foram 

centrifugadas e 1,12 μmol de Hg(II) foi encontrado na solução sobrenadante. O resíduo 

contendo as microalgas foi lavado três vezes com água desionizada e digerido em HNO3 

concentrado durante 4 h a 80 ° C. A concentração de Hg(II) nesta solução permitiu inferir que 

4,25 μmol de Hg(II) foram retidos nas células, sorvido na superfície ou mesmo internalizado 
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(recuperação de 107 ± 7% do Hg (II) adicionado). Este resultado descartou as possibilidades 

de formação de Hg
0
 e excreção de metabólitos de Hg(II) complexado, de modo que as 

capacidades de adsorção elevadas estão relacionadas com a formação de complexos estáveis 

no citoplasma, de acordo com trabalhos anteriores investigando a absorção de Hg(II) por  C. 

reinhardtii (Le Faucheur et al. 2014), pela interação com glutationa e fitoquelantes, moléculas 

sufidrílicas sintetizadas intracelularmente pelas microalgas, quando expostas as altas 

concentrações de Hg(II), como reportado por Gomez-Jacinto et al. (2015). 

 

9.5.2.4. Efeito da Força Iônica 

 

A força iônica exerceu uma pequena influência na biossorção de Hg(II) na C. 

reinhardtii (Figura 53), de forma que a quantidade de Hg(II) adsorvido variou de 63,7 ± 0,1 

μmol g
-1

 a 62,0 ± 0,1 μmol g
-1

, com o aumento da concentração de NaNO3 de 0,050 a 1,0 mol 

L
-1

. O aumento da força iônica e a diminuição pouco significativa da quantidade de Hg(II) 

adsorvida é consistente com as pesquisas de Monteiro et al. (2012), uma vez que a especiação 

do metal em solução com NO3
-
  não é alterada e o processo de remoção das espécies de Hg(II) 

ocorre com espécies neutras na região de pH entre 4,0 e 6,0, como Hg(OH)2, a espécie 

majoritária nesta condição. Além disso, o Na
+
 não afeta a ligação metal-biomassa, portanto, o 

efeito eletrostático não é o responsável pela remoção do metal em meio aquoso. Estes 

resultados suportam a ideia que a biossorção de Hg(II) está associada com espécies neutras do 

metal em solução. 
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Figura 53. Efeito da concentração de NaNO3 na remoção de Hg(II) de uma solução 27,0 

µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C, pH 6,0 ± 0,1, tempo de contato  = 120 min.  

 

 

9.5.3. Interação com As(III) 

9.5.3.1. Tempo de contato 

 

A adsorção 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(III) pode ser complexado por moléculas fitoquelantes ou 

metilado a monometilarsênio (MMA) e dimetilarsênio (DMA), ou mesmo ser oxidado a 

As(V) e assim sofrer os processos de metilação, para gerar espécies menos tóxicas 

intracelularmente e que podem ser eliminadas da célula (Zhang et al. 2013b; Wang et al. 
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2015). Após 30 min de exposição houve uma adsorção de 21%, enquanto após 120 min, a 

adsorção diminui para 3,7%. Kaise et al. (1999) reportou que culturas de Chlamydomonas 

reinhardtii tratadas com As(III) 300 µmol L
-1

 acumularam cerca de 80-90% do metaloide, 

convertendo-o a DMA num período de 2 dias, caracterizando assim num processo lento de 

acumulação. Como a concentração usada neste experimento (7 µmol L
-1

) e a escala de tempo 

usada foram muito menores, pode se atribuir que a diminuição da quantidade de As(III), pode 

ser associada aos processos metabólicos de excreção do As(III), que são mecanismos de 

desintoxicação em resposta do aumento da concentração do As(III) intracelular (Wang et al. 

2015).  A capacidade de biossorção de As(III) pela C. reinhardtii foi menor do que aquela 

obtida para Hg(II) em 120 min de tempo de contato. Uma possibilidade para a baixa adsorção 

observada para As(III) pode ser a dependência da biossorção do As(III) na etapa de metilação. 

Outra possibilidade ainda poderia ser devido a adsorção ser dependente da oxidação do 

As(III) a As(V) para o acúmulo 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 comparáveis aos encontrados na literatura, estes não foram conclusivos 

quanto a adoção de um tempo de contato para uso nos demais experimentos de adsorção e, 

dessa forma, foram adotados arbitrariamente, 120 min de tempo de contato para ter uma base 

de comparação com os experimentos de biossorção de Hg(II). 
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9.5.3.2. Quantidade de Biossorvente 

 

          Diferentemente do que foi observado para Hg(II), o aumento da concentração de células 

de 1 x 10
9
 a 1,6 x 10

10
 células L

-1
 não aumentou a capacidade de biossorção, com 

porcentagens de remoção variando entre 22 e 26%. A quantidade de As(III) biossorvido (q) 

diminuiu com o aumento da massa de biossorvente, Figura 54. Esses resultados indicam que o 

tempo de contato usado nestes experimentos pode ter sido um fator limitante para a 

biossorção, sendo indiferente a quantidade de biomassa empregada, isto é, estando 

relacionado a um processo lento de biossorção, 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 exposição foi possível determinar 

porcentagens de remoção de 38, 44 e 44%, respectivamente, usando-se concentrações iniciais 

de 6,6 µmol L
-1

 (0,5 mg L
-1

) de As(III) e 2,4 x 10
9
 células L

-1
. 

 

Figura 54. Efeito de quantidade de biossorvente (Chlamydomonas reinhardtii) na remoção de 

As(III) de uma solução 10,0 µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C, pH 6,0 ± 0,1 em  NaNO3 0,050 mol L

-1
, 

tempo de contato  = 120 min.  
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9.5.3.3. Isoterma de Adsorção 

 

 Os dados experimentais das isotermas foram ajustados apenas pela equação de 

Freundlich, com coeficiente de correlação de 0,96, Figura 55. O parâmetro 1/n obtido foi de 

0,68 ± 0,7, sugerindo que a ligação do As(III) na parede celular das microalgas ocorre em 

sítios de energia heterogênea. Já o valor de Kf foi de 8 ± 1 µmol
1-1/n

g
-1

L
1/n

. Ao se aumentar a 

concentração de As(III) no meio entre 1 e 4 µmol L
-1

 há uma tendência para a diminuição da 

porcentagem de remoção, que variou de 56 ± 3 a 37 ± 3%, enquanto que ao se aumentar a 

concentração para 8,5 e 13 µmol L
-1

, esta variou muito pouco, para 37 ±7 e 40,7 ± 0,8%, 

respectivamente. No entanto, a quantidade de As(III) sorvida aumentou de 4,6 ± 0,2 a 41 ± 1 

µmol g
-1

 (para concentrações iniciais de As(III) 1,0 e 13,0 µmol g
-1

, respectivamente), 

indicando que o aumento da concentração de As(III) favorece a biossorção, como também 

obtido por Zhang et al. (2013b) para a interação com a microalga marinha Ostreococcus tauri. 

Porcentagens similares de remoção de As(III) 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 remoção de 38, 42 e 44% de remoção 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 remoção de 38,6 % foi obtida por 

Bahar et al. (2013) ao expor a alga Scenedesmus sp. a As(III) 0,75 mg L
-1

, mas usando-se um 

tempo de contato de 8 dias e uma concentração de algas de 10
8
 cel L

-1
. 
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Figura 55. Isoterma de biossorção (25,0 ± 0,5 
o
C) de As(III) em C. reinhartii em NaNO3 0,50 

mol L
-1

 e pH 6,0 ± 0,1. Concentrações iniciais de As(III) (CHg,T) de 1 a 13 µmol L
-1

. 

 

9.5.3.4. Efeito do pH e da Força Iônica 

 

A biossorção de As(III) não foi significativamente afetada pela variação do pH, Figura 

56. As porcentagens de biossorção de 49% foram similares entre os pHs 4,0 e 5,0 (49 ± 4 e 49 

± 2 %, respectivamente) e foram pouco menores para os pHs 6,0 e 7,0 (41 ± 6 e 41 ± 2 %, 

respectivamente). Dessa forma, como na faixa de pH avaliada a espécie majoritária é o 

H3AsO3 (Figura 57), a interação com a superfície das microalgas dependente principalmente 

da carga superficial nas membranas celulares. Em menores valores de pH, os grupos 

carboxílicos estão neutros (protonados) e os grupos amino, predominantes, carregados 

positivamente. Já em pH 7,0 a carga líquida positiva é menor devido a desprotonação dos 
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grupos carboxílicos (carregados negativamente), enquanto que os grupos aminos permanecem 

carregados positivamente.  Assim, visto que o pH não é o fator limitante para a interação, esta 

pode ser baseada no mecanismo de troca de ligante para a adsorção de ânions em sítios do 

tipo SOH (Missana et al. 2009; Muñoz et al. 2002), como mostrado pelas reações 9 e 10: 

SOH + H
+
 + A

n-
  SA

(n-1)-
 + H2O  (Reação 9) 

SOH + H3AsO3 SH2AsO3 + H2O  (Reação 10) 

 

Figura 56. Efeito do pH na remoção de As(III) de uma solução 7,0 µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C 

em NaNO3 0,50 mol L
-1

, tempo de contato  = 120 min. A linha tracejada (●) corresponde as 

porcentagens de adsorção e as linhas sólidas a quantidade de As(III) biossorvido por grama de 

biossorvente. 
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Figura 57. Distribuição das espécies de As(III) em função do pH, para uma faixa de pH de 1 

a 10, levando-se em consideração uma concentração inicial de Hg(II) de 10
-6

 mol L
-1

. 

Espécies: H3AsO3 - azul claro, H2AsO3
-
- amarelo, H4AsO3

+
- vermelho.  

 

Diferentemente do observado para a biossorção de Hg(II), com o aumento da força 

iônica houve um aumento na quantidade de As(III) adsorvido (q), assim como aumento das 

porcentagens de biossorção, que variaram de 0 a 21,4%, Figura 58. Uma possível explicação 

seria a variação no grau de hidratação do H3AsO3 e dos grupos funcionais na superfície da 

alga.  Com o aumento da concentração de Na
+
 e NO3

-
, o H3AsO3 estaria menos solvatado, 

facilitando (menor impedimento estérico) sua interação com os sítios presentes na superfície 

das microalgas, levando assim a uma maior porcentagem de biossorção, o que é consistente 

com o mecanismo de troca de ligante. Uma tendência inversa foi observada por diferentes 

trabalhos descritos por Wang et al. (2015) envolvendo algas (inclusive a C. reinhardtii), nos 

quais o aumento da concentração de NO3
- 
promoveu a diminuição da sorção de As(III).  No 

entanto, como o tempo de contato entre o presente trabalho (2h) e os reportados nesta revisão 

(da ordem de dias) são muito diferentes, diferentes mecanismos de sorção podem estar 
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envolvidos e afetados pela presença de Na
+
 e NO3

-
 no meio, lembrando que NO3

-
 é um 

nutriente para o crescimento celular. 

 

 

Figura 58. Efeito da concentração de NaNO3 na remoção de As(III) de uma solução 27,0 

µmol L
-1

 a 25,0 ± 0,5 
o
C, pH 6,0 ± 0,1, tempo de contato  = 120 min.  
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10. CONCLUSÕES 

 

 

Os métodos SIA-SCP para a determinação de Hg(II) e os de SIA-SWASV para a 

determinação de As(III) e Se(IV) foram adequados para a aplicação em estudos de interação 

com os diferentes ligantes estudados (vermiculita, suas modificações e as microalgas). Por 

estes métodos foi possível a avaliação da capacidade de remoção de Hg(II), As(III) e Se(IV) 

de meios aquosos pelos diferentes ligantes, além de avaliar comparativamente os materiais 

adsorventes. Dessa forma, os métodos desenvolvidos podem ser aplicados na avaliação da 

eficiência de tecnologias de remediação que utilizem outros adsorventes, dependendo do nível 

de concentração envolvido. Apresentam potencialidade para a aplicação em amostras 

ambientais, como águas naturais e/ou sedimentos. 

Com relação a vermiculita, a incorporação de CTA e CYS no espaço interlamelar 

melhorou a capacidade do argilomineral em adsorver Hg(II) em experimentos de adsorção em 

batelada, sendo a cinética de adsorção inicialmente controlada pela difusão intrapartícula. A 

modificação das bordas superficiais com 3-MPS resultou num material com capacidade de 

adsorção semelhante ao da Na-VT para a adsorção em batelada, obedecendo a um modelo 

cinético de pseudo-segunda ordem com uma adsorção instantânea significativa. Esta reação 

inicial rápida favoreceu a utilização da 3-MPS-VT em colunas, exibindo os volumes de 

breakthrough mais elevados em comparação com os outros materiais estudados. Este 

comportamento pode ser explicado pelo fácil acesso de todo o volume de solução aos tióis em 

um curto intervalo de tempo, ao passo que no CTA-VT-VT e CYS a adsorção ocorre 

provavelmente no espaço interlamelar, de acordo com a cinética controlada pela difusão 

intrapartícula. A adsorção de Hg(II) nos materiais se mostrou predominantemente irreversível, 

de modo que sua potencial aplicabilidade seria para as tecnologias de remediação “in-situ” 
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que requerem um longo período de imobilização de metais potencialmente tóxicos. Além 

disso, foi verificado que a diminuição do pH influenciou a adsorção de Hg(II) na Na-VT 

devido a competição pela adsorção com os íons H
+
, enquanto que os efeitos do pH são 

mínimos para os materiais modificados, demonstrando, assim, sua seletividade para a 

adsorção de Hg(II), o que também foi verificado com o aumento da força iônica, sendo       

Na-VT o material mais afetado pela alteração da concentração de NaNO3 no meio. A 

dessorção em HCl diluído foi mínima para a remoção do Hg(II) adsorvido nos materiais 

modificados, sendo baixa para a Na-VT, indicando que todos estes materiais tem 

potencialidade para aplicações de remediação "in situ".  

A modificação da vermiculita com poli-hidróxi-cátions de Fe(III) gerou um material 

com capacidade de adsorver Se(IV), diferentemente da Na-VT não modificada. O aumento do 

pH diminuiu consideravelmente a adsorção devido a alterações de cargas na estrutura do 

material e na especiação de Se(IV), enquanto que o aumento da concentração salina no meio 

não afetou significativamente a adsorção. 

 Com relação ao uso da C. reinhardtii foi verificado uma elevada capacidade de 

adsorção, de maneira que o processo de biossorção de Hg(II) ocorre, numa primeira etapa, 

muito rapidamente devido a provável alta acessibilidade aos grupos funcionais presentes na 

membranas das microalgas e depois mais lentamente devido ao processo de internalização. A 

condição de pH 4,0 apresentou uma maior capacidade de adsorção, indicando uma mediação 

da biossorção pelos íons H
+
, sendo que a força iônica não influenciou o processo. Dessa 

forma, o uso da C. reinhardtii possui grande potencialidade como tecnologia de 

biorremediação e apresenta vantagens frente a outros materiais adsorventes, devido à 

facilidade de aplicação e cultivo das microalgas que mostraram capacidade de adsorção 

comparável. Apesar dos resultados promissores com Hg(II), a biossorção com As(III) 

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 não afetou significativamente a biossorção, ao 

contrário da força iônica. No entanto é ainda necessário investigar o mecanismo de interação 

entre a C. reinhardtii e o As(III) em outras condições do meio, para verificar a sua viabilidade 

na biossorção como possível tecnologia para a remoção de As(III) de meios aquosos. 
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