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ACID VOLATILE SULFIDES AND SIMULTANEOUSLY EXTRACTED METALS IN THE ASSESSMENT OF FRESHWATER
SEDIMENTS. This paper discusses the historical and methodological fundaments of the dynamics and quantification of acid volatile
sulfides (AVS) and simultaneously extracted metals (SEM) in aquatic sediments. It also discusses the SEM/AVS relationship, which
involves several controversial aspects such as sulfide stability, sulfide-organic matter interaction, and the inability to predict the
toxicity of organic compounds in the environment. This relationship is an important tool for the inference of metal bioavailability.

The use of ecotoxicological tests with target organisms regulated by international standards is also a relevant aspect.
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INTRODUCAO

Com o avanco da ciéncia e da industrializagio, houve uma altera-
¢do muito grande no fluxo de elementos quimicos entre os principais
compartimentos naturais: hidrosfera, atmosfera, litosfera, biosfera e
a antroposfera.! A industria da transformac@o, a construgéo civil, a
demanda energética, a consequente extragdo de recursos minerais e a
intensificag¢do da produgdo de alimentos sdo exemplos de atividades
que causam grandes impactos ao ambiente, caracterizando a influéncia
antropogénica no planeta. Os ciclos biogeoquimicos de muitos metais
ainda ndo foram amplamente elucidados, carecendo de pesquisas no
sentido de explicar quais as implicagdes em se perturbar um compar-
timento ocasionando mobilizacdes e transporte de espécies quimicas
antes naturalmente armazenadas de forma estavel, com consequentes
modificacdes nos tempos de residéncia e alteracdes nos padrdes de
interacdes de tais metais com a biosfera.

Neste sentido, estudos de especiacdo aliados a testes de toxicidade
revelam que a quantificacdo da concentracdo total de metais exis-
tentes em determinado meio ndo € o melhor indicador de potencial
toxico, ja que o fator biodisponibilidade ndo pode ser estimado por
esta varidvel. Podem ocorrer situagdes em que um compartimento
natural apresente altos teores totais de determinado metal, mas todo
ele esteja indisponivel para ser incorporado a biota, enquanto que,
em outras situacdes, concentracdes mais baixas do mesmo metal sdo
mais deletérias aos seres vivos, dada a sua facilidade de se incorporar
aos tecidos, causando intoxicacoes e podendo levar a sérias injurias.>?

CARACTERISTICAS E IMPORTANCIA DOS
SEDIMENTOS

Dentre todos os compartimentos naturais, os sedimentos dos cor-
pos aqudticos se destacam pela sua complexidade e pela capacidade
de concentrar e armazenar substancias potencialmente toxicas, sendo
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que mesmo apds o encerramento das atividades-fonte de determi-
nado processo impactante, e mesmo que a dgua atenda aos padroes
de qualidade, os sedimentos ainda podem se manter contaminados,
promovendo processos de bioacumulagido por muito tempo.*

Segundo a rede mundial de sedimentos, SedNet, o sedimento ¢
uma parte essencial, integral e dindmica das bacias de rios, estudrios
e dguas costeiras. Muitos sedimentos sdo derivados do intemperismo
e erosdo de minerais e solos e contém também material organico. Os
sedimentos tendem a ser transportados, sendo que em algumas dreas
onde a velocidade do escoamento da 4gua diminui, ocorre a formagao
de depdsitos. Esta sedimentagdo também ocorre nas dreas alagdveis,
nos reservatorios e nos lagos. No caso da foz de rios, hd ainda o dep6-
sito de material em regides estuarinas e no leito oceanico. Apresentam
ainda um valor ecoldgico, pois abrigam diferentes formas de vida,
suprindo-as com nutrientes e fazendo o mesmo, indiretamente, com
toda a cadeia alimentar.”

Os sedimentos podem ser formados por carbonatos, hidréxidos,
silicatos, sulfetos, fosfatos e material organico, em diferentes estdgios
de cristalizacdo, estequiometria ou hidrata¢do. Adicionalmente, os
metais aparecem geralmente na forma solivel e, quando insoldveis,
na forma de 6xidos, adsorbatos ou imobilizados em matéria orginica.®

Além da matéria organica dissolvida ou particulada, os 6xi-
hidréxidos de ferro (Fe) e de manganés (Mn), os carbonatos e os
sulfetos sdo as principais fases ligantes de metais nos sedimentos,
além da fracdo particulada mais fina, capaz de realizar adsor¢do.’
Em ambientes anaerdbios, os sulfetos praticamente governam a es-
peciacio, biodisponibilidade e toxicidade dos metais. Desse modo,
mesmo em ambientes muito impactados por efluentes domésticos e
industriais, ndo sera verificada uma toxicidade relativa a metais, se
a concentracdo de sulfetos for bastante elevada.'*!?

A formacao dos sulfetos se dd em ambientes anaerdbios, pela agao
de bactérias redutoras de sulfato (BRS), na presenca de substancias
orgdnicas, sejam elas de origem natural ou antropogénica. Esses
micro-organismos tém a capacidade de mediar a transferéncia de
elétrons entre os doadores (matéria organica) e os receptores (sulfa-
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tos), oxidando os primeiros e reduzindo quimicamente os tltimos. '
Pode-se dizer que € na diagénese anaerdbia da matéria orgénica,
acompanhada da redu¢@o do sulfato, que se formam os sulfetos de
ferro.'* O resultado desse processo € a mineralizagdo parcial ou total
do carbono e a sulfidiza¢do dos sedimentos, formando predominan-
temente os sulfetos de ferro e manganés, dada a abundancia natural
destes dois metais.!>!7

Existe uma regido 6tima de formagao dos sulfetos nos sedimentos,
que € intermedidria entre a interface sedimento-dgua e as por¢des mais
profundas. Geralmente na superficie, verifica-se a presenca de O,,
NOy, Mn (IV) e Fe (III), que funcionam como receptores de elétrons
em detrimento ao SO,*, com consequente minimizag¢ao da produgao
de sulfeto. Em grandes profundidades, existe uma limitagdo em
func@o da restrigao na difusdo dos fons SO,*, o que implica em uma
menor disponibilidade deste substrato para a producao de sulfeto.”

Em ambientes fortemente influenciados por atividades antrépicas,
como reservatérios de dgua de regides metropolitanas, podem ser ob-
servados comportamentos bastante peculiares, como a ocorréncia de
concentracdes considerdveis de sulfetos em porgdes sub-superficiais
do sedimento (2-4 cm), seguida de regides pobres em sulfetos e uma
nova ocorréncia dos sulfetos em porcdes mais profundas de tais
sedimentos (11-16 cm).'® Tal comportamento redox, nestes sedi-
mentos impactados, pode ser atribuido as atividades bentdnicas, que
criam dutos nos sedimentos e propiciam a difusdo de dgua contendo
concentracdes de oxigénio dissolvido relativamente maiores que os
valores pré-existentes na dgua intersticial.

A IMPORTANCIA DA MINERALIZACAO DA MATERIA
ORGANICA NA PRODUCAO DE SULFETOS

Virios autores procuram apresentar modelos para explicar o tampo-
namento dos sedimentos aquaticos, principalmente os marinhos, sendo
comum o ponto de vista de que a matéria orginica usada nas reagdes
quimicas obedece a razdo de Redfield, (CH,0),,,(NH,),,(H,PO,), empi-
ricamente definida a partir da observacao da composi¢do de diferentes
tipos de plancton e dguas coletadas em oceanos.”” A degradacgéo que
ocorre na superficie dos sedimentos, a qual utiliza O, e nitrato como
receptores de elétrons, causa uma leve diminui¢ao do pH das dguas in-
tersticiais, para valores em torno de 5, com aumento na concentragao de
CO, como resultado da degradac@o da matéria organica e incrementos
nos valores de concentragdo de Ca* e alcalinidade, como consequéncia
da dissolu¢do do CaCO,.***Podem ser encontradas na literatura'** as
equagdes envolvendo os receptores de elétrons normalmente presentes
nos sedimentos, bem como as suas respectivas energias livre de Gibbs,
na degradacdo da “molécula de Redfield”.

(CH,0),,,(NH,),(H,PO,) + 138 O, —
—106 CO, + 16 HNO, + H,PO, + 122 H,0 )
AG = - 56.367,3 kJ mol'

(CH,0),,((NH,) ((H,PO,) + 236 MnO, + 472 H* —
—236 Mn* + 106 CO, + 8 N, + H,PO, + 366 H,0 2)
AG® = - 54.600,3 kJ mol! (birnessita)
AG" = - 53.893,5 kJ mol"!' (nsutita)
AG" = - 51.596,4 kJ mol™! (pirolusita)

(CH,0),,((NH,),(H,PO,) + 94.4 HNO, —
— 106 CO, + 55.2 N, + H,PO, + 177,2 H,0 3)
AG" = - 53.540,1 kJ mol"!

(CH,0),,(NH,),(H,PO,) + 84,8 HNO, —
—106 CO, + 424N, + 16 NH, + H,PO, + 1484 H,0  (4)
AG" = - 48.592,5 kJ mol"
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(CH,0),,((NH,),(H,PO,) + 212 Fe,0, (ou 424 FeOOH) +
848 H* — 424 Fe* + 106 CO, + + 16 NH, + H,PO, +
530 H,0 (ou 742 H,0) 5)
AG® =-24.914,7 kJ mol! (hematita, Fe,0,)
AG" = - 23.501,1 kJ mol™! (goethita limonitica, FeFOOH)

(CH,0),,(NH,),(H,PO,) + 53 SO,> —
— 106 CO, + 16 NH, + 53 S* + H,PO, + 106 H,0 (6)
AG" =-6.714,6 kJ mol"!

(CH,0),,((NH,),(H,PO,) -
— 53 CO, + 53 CH, + 16 NH, + H,PO, )
AG" = - 6.184,5 kJ mol"

A decomposicdo da matéria orginica em ambientes aquaticos
anaerdbios segue a sequéncia de hidrélise extracelular, fermentagio e
respiragdo de CO,.” A fermentagdo é uma das vias mais eficientes de
transformacao microbiolégica da matéria organica aqudtica sedimen-
tar, fornecendo substrato para os subsequentes processos andxicos,
responsaveis pela etapa final de degradagdo do carbono orgénico.?

Esta decomposicdo anaerébia dos compostos orginicos em
sedimentos, a qual utiliza em menor escala os 6xi-hidréxidos de
ferro e manganés, e principalmente os sulfatos como receptores
de elétrons, é acompanhada de um aumento na alcalinidade com a
produgdo de HCO,~, HS-, HPO,*, FeS,, N-amoniacal e precipitacdo
de CaCO,, principalmente sob a forma de aragonita e calcita gerados
biogenicamente. O CO, produzido nesta decomposi¢ao € o precursor
do anion bicarbonato, principal responsével pela alcalinidade.?2!-227

E na etapa final de degradacio da matéria organica que substin-
cias oxidantes, normalmente presentes em sedimentos eutréficos,
passam a ser relevantes. O consumo destes oxidantes se dd em fungdo
da profundidade, seguindo uma ordem crescente de produgdo de
energia livre de Gibbs por mol de carbono organico oxidado, obede-
cendo a sequéncia: O, > 6xidos de Mn ~ nitratos > 6xidos de Fe >
sulfatos. Independentemente do oxidante utilizado, CO, serd gerado
como um dos subprodutos.?*

A mineralizacio de compostos organicos nos sedimentos chega a
ocorrer com uma eficiéncia até 30 vezes superior a via que emprega
o sulfato como receptor de elétrons.* A oxidag@o por nitratos é
mais efetiva com respeito a matéria organica mais labil, localizada
na superficie dos sedimentos de fundo, fornecendo alcalinidade pela
formacao de CO,, além de N, e d4gua.” Devido a natureza destes tlti-
mos compostos e das caracteristicas da degradag@o anaerébia, esses
processos terminais sao mais lentos do que os primeiros.”

Ap6s o consumo total destes receptores de elétrons, verifica-se a
mineralizagdo estritamente anaerébia da matéria organica via meta-
nogénese, nas regides mais profundas da matriz.>262-3

Os principais substratos da metanogénese sao os acetatos, CO,
e H,, que sdo convertidos a CH, e CO,,*! por uma classe de micro-
organismos antigamente denominada como arqueobactérias, mas que
atualmente recebeu um dominio a parte, o Archaea, sendo os seus
integrantes chamados de arqueias, por ndao poderem ser enquadrados
no dominio Bacteria, tampouco no Eukarya, dadas as suas especifici-
dades genéticas.” As arqueias metanogénicas podem ser subdivididas
em dois grupos, as acetocldsticas e as hidrogenotréficas. As primei-
ras produzem metano e CO, a partir da clivagem do 4cido acético,
enquanto que as dltimas consomem o H, e o CO, gerado em etapas
anteriores de degradagdo (acidogénese) formando metano e dgua.’!

Nos sedimentos aqudticos, tanto a degradag@o aerébia quanto a
anaerdbia da matéria organica produzem CO, e outras substancias
quimicamente reduzidas, dependendo do tipo de receptor de elétrons
empregado.*® Portanto, o didxido de carbono produzido em todos os
niveis da degradacdo da matéria orginica em sedimentos tem influ-
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éncia direta sobre a alcalinidade destes ambientes, sendo o carbono
inorginico o mais forte sistema tamponante de dguas naturais.**
Apesar do pH e da alcalinidade estarem relacionados, eles podem
variar independentemente um do outro.”

O carbonato de célcio, predominantemente sob a forma de
calcita, € encontrado na maioria dos sedimentos aquaticos naturais
e tem a sua solubilidade alterada em func¢do da mineralizacdo da
matéria organica, com consequente producdo de CO,. Bicarbonato
¢ formado quando um excesso de CO, dissolvido interage com a
calcita, segundo a reagdo:

CaCO, + CO, + H,0 — 2 HCO; + 2 Ca** (8)

Desta forma, hd um aumento na alcalinidade das dguas intersti-
ciais decorrente da produgio de CO, que leva a formacao dos bicar-
bonatos, dissolvendo parte do CaCO, depositado.!

O sulfeto soltivel produzido pela redugao do sulfato, concomitan-
temente a oxidacdo de carbono orgénico, € dificil de ser detectado por
conta da transformagao dos 6xi-hidréxidos de ferro sélidos em pirita
sélida (FeS,), notadamente em ambientes marinhos.?

8 Fe(OH), + 15 HS + SO + 17 H* — 8 FeS, + 28 H,O  (9)

Dentro deste contexto, é possivel ainda afirmar que, em sedi-
mentos onde houver abundancia de sulfato e escassez de matéria
organica, como os sedimentos marinhos, espera-se uma baixa con-
centragdo de sulfetos soltveis nas d4guas intersticiais, jd que ocorrerd
pouca sulfidizacio, pela falta de matéria a ser oxidada, e os sulfetos
formados sofrerdo precipitacdo.”® Em dguas naturais, quando em
geral a concentracio de sulfatos é mais baixa comparativamente a
de matéria orgénica, se observa que na auséncia de outros agentes
oxidantes, a metanogénese € o processo predominante, ja que havera
quantidade suficiente de dcidos orgdnicos voldteis provenientes da
etapa de acidogénese, que ndo sofreram oxidag@o pelos sulfatos e
estardo disponiveis para serem convertidos a metano.*

Na interface entre a regido de reducdo de sulfatos e a regido de
producgdo de metano, ocorrem dois fendmenos que podem ser dis-
tinguidos quanto ao fluxo de H,: a metanogénese direta e a oxidacdo
anaerdbia do metano (OAM), onde sdo propostos mecanismos de
metanogénese reversa, os quais ndo sio plenamente conhecidos.
Admite-se que um consdércio de micro-organismos Archaea e bac-
térias redutoras de sulfato propicie um fluxo exergénico de H,, com
consumo de CH, e SO,*.303740

Reversdo da metanogénese hidrogenotrdfica:
CH, + 2 H,0 — CO, + 4 H, (Archaea) (10)
SO, +4 H, + H" - HS + 4 H,0 (BRS) an
SO,* + CH, — HCO; + HS" + H,O (processo global)  (12)
Formagao de 4cido acético por duas moléculas de metano:
2 CH, + 2 H,0 — CH,COOH + 4 H, (Archaea) (13)
4H, + SO,/ + H* - HS + 4 H,0 (BRS) (14)
CH, + SO,* - HCO; + HS" + H,O (processo global)  (15)
Reversdo da metanogénese acetoclastica

CH, + HCO, — CH,COO" + H,0 (Archaea) (16)

Quim. Nova
CH,COO" + SO,* — 2 HCO; + HS" (BRS) (17)

CH, + SO,* - HCO; + HS" + H,O (processo global)  (18)

A hipétese de uma metilogénese, onde sulfetos metilados produ-
zidos por organismos oxidantes de metano e Archaea redutores de
diéxido de carbono sdo transferidos as BRS, € outra proposta para a
OAM, porém, ainda incipiente e sem maiores esclarecimentos quanto
aos mecanismos.**!

Algumas substancias reduzidas, produzidas na oxidagdo do car-
bono, podem ser reoxidadas, absorvidas ou precipitadas em etapas
posteriores.?303133:3 O metano gasoso, devido a sua baixa solubili-
dade no meio liquido, atinge com facilidade a zona de redugdo de
sulfatos,® sofrendo OAM.

Desta forma, € estabelecida uma competicao pelo H, produzido na
degradagdo da matéria organica em etapas fermentativas preliminares,
sendo que na presenca de muito sulfato e pouco carbono a metano-
génese seria prejudicada, uma vez que com altas concentragdes de
carbono comparativamente aos sulfatos, a metanogénese nao sofreria
competicdo pelo H,.

Da mesma forma que a matéria orginica e os receptores de
elétrons apresentam uma difusdo pela matriz no sentido superficie
— fundo, gerando reservatérios especificos destes oxidantes, os pro-
dutos mais voléteis resultantes da degradacido da matéria organica,
como N,, NH,, H,, CH, e CO,, apresentam uma difusdo reversa, ou
seja, do fundo para a superficie, em funcio da sua solubilidade e
do pH, j4 que a amonia e o diéxido de carbono, por exemplo, apre-
sentam maior ou menor afinidade com o meio liquido em fun¢ao
da atividade hidrogenionica. Assim, dentro do sedimento, as dreas
limitrofes dos reservatdrios dos agentes oxidantes se tornam os
lugares onde se verificam reagdes reversas de destacada relevancia,
como a jd mencionada metanogénese reversa ou oxidacio anaerdbia
do metano (OAM).

Com relacdo a geracdo de alcalinidade com a OAM, esta tltima
estd intimamente ligada a producdo de bicarbonato e bissulfeto,
aumentando a alcalinidade e elevando o pH para valores em torno
de 7,9.2036

CH, + SO,> - HCO, + HS + H,0 (19)

Além disso, pode-se verificar a liberag¢ao de fésforo e a metilagao
do merctrio inorganico, aumentando sobremaneira o potencial toxico
do sedimento.*

Em resumo, a mineraliza¢@o aerébia de matéria orgdnica e a reo-
xidagdo anaerdbia de compostos reduzidos, como NH,*, Fe?*, Mn**,
HS-e CH,, tendem a baixar o pH e solubilizar CaCO,. No limite entre
as regides aerdbia-anaerdbia, o pH tende a um valor minimo. Na
regido anaerdbia, a redugdo dos sulfatos e a dissolu¢ao/precipitacdo
da calcita sdo os processos que mais influenciam no valor do pH, o
qual se mantém préximo da neutralidade. Na reoxida¢@o anaerdbia
do metano por sulfato, o consumo deste dltimo tende a aumentar
o pH, mas a produgdo de sulfeto e bicarbonato tende a diminui-lo,
estabelecendo um equilibrio com pH entre 6 — 8.202

LABILIDADE DOS SULFETOS DE FERRO

Em relagdo aos metais, a reducio dos 6xidos de ferro e manganés
proporciona um aumento na liberagdo destes elementos para as dguas
intersticiais; no caso de seus respectivos sulfatos, hd uma diminui¢ao
na concentragido dos metais soliveis devido a formacado de sulfetos
pouco soliveis. Consequentemente, quando héd baixos teores de
matéria organica biodegraddvel nos sedimentos (limitante), a taxa
de converséo das substancias oxidadas para reduzidas ¢ menor.*?
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Areas de solo com caracteristicas sulfato-dcidas, susceptiveis 2
inundagdo e aos alagamentos por efeitos naturais de sazonalidade,
formam ambientes anaerébios intermitentes onde hd a reducgio dos
ions Fe (III) a Fe (II) com consequente aumento do pH, segundo a
reagdo:®

Fe,0,(0H),SO, + 22 H* + 8 ¢ 5 8 Fe** + SO + 14 H,0 (20

Froelich e colaboradores apresentam uma reagdo de degradacio
da matéria orginica de Redfield com reducdo de ferro, a qual igual-
mente consome prétons (Equagio 5).2*

As bactérias redutoras de ferro oxidam a matéria organica mais
14bil como os acetatos. Esse ambiente também facilita a formacao
de sulfetos.”® Além disso, um aumento de pH por si ja € responsavel
pelo aumento na adsor¢ao dos metais nas particulas mais finas do se-
dimento, devido a diminuic@o na concorréncia pelos sitios de ligagao,
entre H* e os cétions metélicos.* Nao s6 o pH € um indicador das
condigdes 6timas para a produgdo de sulfetos, mas também o poten-
cial redox (E,;), sendo que a partir de valores menores do que — 120
mV jd se tem um fator que propicia a reducdo de sulfato a sulfeto.'?

Os sulfetos de ferro podem se apresentar sob as mais diferentes
composi¢des quimicas e estruturais, dependendo da sua idade e do
local onde se encontram, intercambiando-se com o passar do tempo.
As espécies mais labeis, provenientes de recente formago, sdo predo-
minantemente a mackinawita (FeS, tetragonal) e a greigita (Fe,S,); a
espécie mais estdvel formada apenas por Fe e S € a pirita, abundante
em regides de atividade vulcanica e hidrotermal. A labilidade da ma-
ckinawita € dada pela facilidade em se deslocar o elemento ferro do
composto, substituindo-o por outro capaz de formar um sulfeto mais
estavel, imobilizando-o sob essa forma e liberando cations Fe para o
ambiente.” Essa fonte de sulfetos reativos, se em maior quantidade
com relacdo aos metais de transicéo presentes, pode imobilizar estes
ultimos na forma sélida, diminuindo drasticamente a sua toxicidade.*

Apesar de pouco mencionado, o ferro em excesso nos sedimentos
também apresenta potencial téxico as macrofitas aqudticas, causando
pontos necrdticos em folhas e formacao de placas ferruginosas nas
raizes, matando-as prematuramente.*’

SULFETOS VOLATILIZAVEIS POR ACIDIFICACAO E
METAIS EXTRAIDOS SIMULTANEAMENTE - BREVE
HISTORICO

A partir da década de 1990, vdrios estudos comecgaram a ser
conduzidos com o objetivo de se avaliar a toxicidade de substancias
orginicas nio idnicas nos sedimentos,* além da funcdo dos sulfetos
na imobilizacdo e biodisponibilizacdo de metais potencialmente
toxicos nessa mesma matriz.*>!

Uma atengdo especial comegou a ser dispensada a determinagéo
dos sulfetos de ferro labeis no sedimento, fase esta responsével por
ser a fonte de sulfeto para a complexacio dos demais metais com
potencial contaminante. Estipulou-se entdo, para efeitos operacionais,
uma classe chamada acid volatile sulfide (AVS) que sdo aqueles
sulfetos capazes de se transformar em 4cido sulfidrico (H,S) e serem
liberados do sedimento na forma gasosa, mediante acidificacdo do
meio com &cido cloridrico (HCI) na concentragio final de 1 mol L"!
e a frio, sob purga de gds inerte.’> O material restante desta extracdo
é filtrado em membranas com porosidade de 0,45 um e se realiza, na
fase liquida, a quantificagdo dos metais de interesse, caracterizando
uma outra classe de espécies, chamada de simultaneously extracted
metals (SEM). Acredita-se que aqueles metais ligados a fase sulfeto,
bem como os adsorvidos em 6xidos de ferro ou em carbono organico
particulado sdo extraidos nesse processo. !>

Tanto 0 AVS quanto o SEM ganharam vdrias traducdes em portu-
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gués, sendo consagradas pelo uso aquelas que recebem a denominagio
de sulfetos volatilizdveis por acidificacdo (SVA) e metais extraidos
simultaneamente (MES), respectivamente. Essa extragio mais branda,
assim como outros tipos de extragdo sequencial relatados na literatura,
ndo € capaz de recuperar os metais ligados as estruturas de silicato
e as formas geoquimicas ou minerais mais recalcitrantes da matriz,
apresentando por isso uma boa indica¢@o da biodisponibilidade destes
metais as populacoes bentonicas*. No entanto, existem controvérsias
neste sentido, uma vez que as espécies quimicas que encerram os SVA,
bem como os seus estados geomorfoldgicos, variam dependendo do
histdrico da matriz. Assim, sedimentos que apresentem tanto valores
de concentragdo de SVA quanto de MES préximos podem apresentar
toxicidades distintas, com respeito a metais, dada a complexidade e
diversidade das interagdes sulfetos-metais existentes nos compostos
aos quais os organismos bentdnicos sao expostos.

Di Toro e colaboradores® foram pioneiros na aplicacdo da me-
todologia dos SVA para qualidade de sedimentos. Eles avaliaram
o potencial téxico de alguns sedimentos aquaticos contendo SVA,
apos a dopagem com cadmio e exposi¢do, em ambiente controlado,
de duas espécies de anfipodos, que sdo microcrusticeos marinhos.

Os sulfetos presentes em amostras-controle dopadas com cadmio,
nas quais ndo estlo presentes os organismos-alvo, foram convertidos
aH,S pela adigdo de HCl a frio, arrastados via purga com N, e borbu-
lhados em um primeiro frasco lavador contendo solugéo de biftalato
de potéssio, com pH igual a 4, visando a reten¢@o de cloretos. Ainda
em linha no sistema, o H,S emergente do primeiro frasco lavador foi
conduzido a dois frascos lavadores posicionados em série e preenchi-
dos com uma solug@o de nitrato de prata. Os sulfetos volatilizados
foram precipitados na forma de Ag,S. Este procedimento permitiu
tanto a quantificacdo dos SVA, quanto da concentragdo de cadmio
disponibilizada.

Trés importantes constatagdes foram feitas neste trabalho: na
primeira, em um sistema sem organismos, foi observado que apds
adicdes sucessivas de uma solug@o de cadmio ao sistema sedimento
— dgua do mar — ocorria um aumento na concentra¢ao do metal no
sedimento, enquanto que na dgua intersticial a concentragio deste
metal permanecia abaixo do limite de detecgdo.

Ap6s um niimero elevado de adicdes, percebeu-se que a concen-
trag@o do metal na 4gua aumentava de forma rdpida, enquanto que no
sedimento permanecia praticamente inalterada, mostrando que havia
sor¢ao de cddmio pelo sedimento e que o metal s6 comegava a se acu-
mular na dgua intersticial apds uma saturacdo da fase sélida sulfidica.

A segunda constatagdo ocorreu ao se tentar a quantificagdo po-
tenciométrica dos sulfetos no sistema. Neste procedimento, antes de
se atingir a saturacio da fase sélida, verificou-se que os sinais para
o analito estavam abaixo do limite de deteccdo da técnica. Porém,
apos as adigdes de cloreto de cddmio, percebeu-se a formacao de um
fino s6lido amarelo de CdS na superticie. Esta observagdo sugere que
o sulfeto, antes na forma de FeS sélido, passa para a forma de CdS
so6lido, apés uma reacdo de deslocamento, dada a menor solubilidade
do dltimo comparativamente ao primeiro. Uma titulagdo comprovou
facilmente esta hipétese.

Finalmente, a terceira constatacdo do estudo ocorreu durante
a realizacdo de testes de avaliagdo da toxicidade de amostras de
trés diferentes sedimentos condicionados em dgua do mar, os quais
receberam uma quantidade conhecida dos organismos-alvo. Em tais
sedimentos foi observado que, quando a concentra¢do molar dos
SVA era inferior a de cddmio extraido simultaneamente, se verifica-
va toxicidade cronica aos organismos-alvo, ao passo que quando a
concentracdo molar de SVA era predominante sobre a do metal, ndo
se verificava toxicidade cronica. Este estudo também sugeriu que
seria possivel estender para outros metais de interesse ambiental as
observagdes por eles relatadas utilizando-se Cd.
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Muitos metais podem formar sulfetos insoliveis em condi¢des
anaerdbias, mas pelo uso, ocorréncia e potencial de contaminacio
foram eleitos niquel (Ni), zinco (Zn), cddmio (Cd), chumbo (Pb) e
cobre (Cu) como os principais metais responsdveis pela toxicidade
de sedimentos. Em estudos especificos, mercurio (Hg), prata (Ag)
e cromo (Cr) podem também ser avaliados, além do semi-metal
arsénio (As).>!

Métodos de determinacio de SVA e MES

A coleta das amostras € determinante na qualidade do resultado
final. Devem ser minimizadas as perdas de sulfeto, seja por vola-
tilizacdo ou por exposicio prolongada ao ar, o que ocasionaria a
ocorréncia de oxidagdes.

A montagem originalmente concebida e amplamente utilizada até
hoje para se quantificar MES e SVA consiste de um sistema extrator de
purga-e-aprisionamento (purge and trap) onde se submete a amostra
de sedimento a um ataque de HCl a frio, sob purga de gés inerte mais
agitacdo mecanica, produzindo H,S que € recolhido em uma solugéo
de retencdo de sulfetos, a qual pode ter a sua composi¢do variada em
fungdo do método de quantificagéo de sulfeto escolhido.’> Gravimetria
com fons prata,” espectrofotometria pelo método do azul de metile-
no>* ou, ainda, a determinagdo potenciométrica usando eletrodo fon
seletivo (EIS)*7® sdo os métodos mais citados na literatura.

Ha variagdes no método de extragdo, as quais podem seguir o
mesmo principio do original® ou utilizar a técnica dos filmes finos.’%

Na Figura 1, pode ser visto um esquema de montagem para o
sistema extrator de SVA e MES, utilizado para estudos de potencial
toxico de sedimentos na bacia do Rio Jundiaf - SP.!

N2
3
5
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7
Sentido de fluxo dos gases

Figura 1. Representagdo esquemdtica do sistema extrator para SVA e MES.
(1) entrada do gas de purga no sistema; (2) seringa para inje¢do de HCI no
septo posicionado na linha de gds; (3) baldo de extragdo; (4) conexdo entre
o0 baldo de extragdo e o frasco lavador, por onde fluird o H,S recém-gerado;
(5) frasco lavador contendo tampdo bdsico antioxidante, responsdvel por reter
os sulfetos; (6) saida do sistema para o ambiente; (7) agitador magnético

E muito comum encontrar na literatura a recomendacio da
utiliza¢do de dois frascos absorvedores em série. Contudo, a
experiéncia destes autores mostra que nao € detectado sulfeto em
um segundo frasco absorvedor quando este € instalado, e que a
utilizacdo de um unico frasco, conforme apresentado na Figura 1,
propicia a obtencdo de valores adequados de recuperacdo. Desta
forma, a partir do momento em que esteja disponivel um conjunto
de dados histdricos que atestem o bom desempenho do sistema de
extracdo, torna-se recomenddvel a operagdo com apenas um frasco
de retengdo de H,S, economizando reagentes e gerando menor
quantidade de residuos.

Independentemente dos sulfetos, os MES sdo determinados
tomando-se a soluc@io dcida da lixiviacdo dos sedimentos, restante
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da andlise dos SVA, apds a mesma ser filtrada em membrana com
porosidade de 0,45 um. Os teores dos cinco metais de interesse sao
comumente quantificados por técnicas de espectrometria atdmica,
como absor¢@o atdmica por chama ou forno de grafite, ou emissao
atdmica por plasma indutivamente acoplado.

Tanto os valores de SVA quanto os de MES sao expressos em base
seca, mas analisados em base imida, de onde decorre a necessidade
de uma etapa adicional de determinacio da umidade da matriz, ou
a chamada perda por evaporagdo forcada (PEF), que se dd em uma
estufa a 103-105 °C até massa constante. Esta determinag@o segue
um procedimento andlogo ao que € empregado na determinagdo de
solidos totais (ST), presentes em amostras de cardter ambiental e
sanitdrio. Secagens a temperaturas mais baixas (60 °C) podem ser
mais conservativas com relagdo as caracteristicas da amostra, mas
levardo mais tempo para serem processadas.®

A relacdo matematica entre SVA e MES

Como os cinco metais classicamente estudados em abordagens
que envolvem associa¢des com sulfeto, que s3o o Cd, Cu, Ni, Pbe Zn,
se apresentam todos sob a forma divalente nos sedimentos (cdtions de
carga elétrica 2+4), e os sulfetos sdo igualmente divalentes (anions de
carga elétrica 2-), se realiza um balango de massas entre a quantidade
de sulfetos labeis existentes e disponiveis para complexagdo e a soma
da quantidade dos metais potencialmente toxicos, resultando em um
critério para a qualidade do sedimento, que matematicamente pode
ser escrito como:’

SN MES Y (MES,, + MES,, + MES,,, + MES,,, + MES,;, ) o
NZE SVA

Se tanto os MES quanto os SVA sdo expressos na mesma uni-
dade de concentracdo, convencionalmente pmol g, pode-se dizer
que, quando a razdo MES/SVA € < 1,0, ha predominéancia ou no
minimo equivaléncia da fase sulfeto sobre a fase metal e, dada a alta
afinidade entre elas, € de se esperar que todos esses metais estejam
imobilizados sob a forma de sulfeto metalico s6lido no sedimento,
tornando-se ndo disponiveis a biota. Desta forma, se espera que as
concentracdes de metais nas dguas intersticiais da matriz ndo atinjam
niveis deletérios aos seres vivos e que nao exista toxicidade devido
aos metais, nesse caso.’

Porém, se a razdo MES/SVA € > 1,0 hd grande chance, tanto do
sedimento quanto da sua dgua intersticial apresentarem valores de
concentracio de metais em patamares capazes de causar toxicidade
aos organismos a ele associados.

Atualmente, a maioria dos autores prefere expressar essa relagao
ndo mais como uma razdo, e sim como uma subtragio, de modo que
a expressdo se torna:

> MES —SvA = (Y MES,, . cuppcu ) —SVA (22)

Neste caso, quando MES — SVA <0, ndo se espera toxicidade por
parte dos metais; se MES — SVA > 0, sdo esperados efeitos agudos
sobre a biota.*10452

Expressar a relagdo entre MES e SVA como uma razo apresenta
duas desvantagens: a primeira diz respeito ao fato de que quando
valores muito baixos de sulfeto sdo comparados com valores relati-
vamente altos de metais, o nimero resultante ¢ extremamente alto e
ndo diz nada quanto a quantidade de metais que estaria disponivel a
biota. Em segundo lugar, refinamentos do célculo levando em conta
outras fases ligantes sdo dificeis de serem realizados.’

Em suma, quando os sulfetos superarem estequiometricamente
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os metais, provavelmente estes ultimos estardo apresentando con-
centragdes dentro de niveis seguros para a biota, tanto no sedimento
quanto na dgua intersticial. Caso contrdrio, os metais poderio
representar riscos significativos, caso ndo exista outra fase ligante
controlando a sua biodisponibilizacdo. Os 6xidos e hidréxidos de
ferro e manganés dificilmente existem em ambientes anaerdbios e
fortemente sulfidricos, mais profundos, o que limita a importancia
destas espécies quimicas as primeiras camadas do sedimento. Neste
contexto, a matéria organica passa a ter grande relevancia, ja que
depois dos sulfetos, ela € a principal fase ligante dos metais e estd
presente mesmo em ambientes anaerdbicos. Por esta razao, princi-
palmente nos casos em que se tem MES > SVA, € que se adiciona
uma varidvel & expressdo, tornando-a:’

(> mES)-sv4]

Joc @y

sendo que f,. corresponde a fragiio percentual em massa de carbono
organico presente no sedimento.

Sedimentos que apresentam uma concentra¢do de MES superior
a dos SVA, ainda assim podem ndo apresentar toxicidade a biota, se
o carbono organico presente for capaz de atenuar ou mesmo cancelar
esses efeitos via complexagdo, tornando os metais ndo biodisponiveis.

Quando esse excesso de MES normalizado pelo carbono orgéni-
co apresentar valores menores do que 130 umol g,.", considera-se
que hd baixo risco de toxicidade devido aos metais estudados. Se
os valores normalizados estiverem na faixa entre 130-3000 pmol
2o, pode haver toxicidade a biota. Por fim, para valores maiores
do que 3000 pmol g, efeitos biolégicos adversos, como redugio
no crescimento, na reproducéo e no tempo de vida, sdo esperados.®

Outra vantagem em se expressar a relagio entre MES e SVA como
uma diferenca € que se pode saber quanto de sulfeto cada metal ird
demandar para o controle da sua biodisponibilidade. Pela avaliacdo
da magnitude das constantes dos produtos de solubilidade dos re-
feridos sulfetos, € possivel estimar qual metal serd primeiramente
imobilizado, bem como se poderd haver deslocamentos.®* A ordem
de solubilidade dos sulfetos metdlicos de interesse ambiental é: FeS
> NiS > ZnS > CdS > PbS > CuS.> Os sulfetos de niquel (millerita —
NiS, heazlewoodita — Ni,S, e vaesita — NiS,), cobre (covellita—CuS e
calcocita — Cu,S) e mercirio (cindbrio — HgS)®% ndo sdo destruidos
pela extragdo dos SVA, empregando-se HCI a frio: a recuperacdo
destes metais enquanto MES se deve a deteccido daquele estoque
que se encontra interagido com outra fase ligante, como a matéria
orgénica, por exemplo.’

Mecanismos de interacao metal — sedimento

Existem matrizes em que se pode identificar a presenga de varios
metais potencialmente téxicos, como Cu, Zn, Pb, Ni e Cd, ocorrendo
ao mesmo tempo, com alta correlacio entre si, revelando um tipo de
contaminacdo advinda de fontes multiplas, pela variedade de metais,
mas com um comportamento diagenético similar. Em outros termos,
hé respostas fisico-quimicas equivalentes destes elementos quanto aos
fendmenos de dissolugdo, precipitacdo, recristalizacio, compactagio
etc., nos processos deposicionais, durante e apés a litificagdo.% Por
outro lado, hd estudos mais especificos onde se avalia a relag@o entre
apresenca concomitante de sulfetos e de metais menos comuns como,
por exemplo, o rénio (Re), ja que este também apresenta a tendéncia
de formar um sulfeto sélido estdvel (rheniita, ReS,).*” Contudo, via de
regra, além dos cinco metais mais comuns ja relatados, os que mais
aparecem como objeto de estudo ambiental sdo a prata, o cromo e o
mercurio. Alguns detalhes sobre esses elementos serdo aqui descritos.
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A prata (Ag), para ser admitida no célculo dos MES, deve ter a
sua concentracgio dividida a metade, por uma razdo estequiométrica,
ja que o sélido formado tem a férmula Ag,S. Devido a seu baixo valor
da constante do produto de solubilidade (5,5x10°"), o critério para
se avaliar prata no sedimento € meramente qualitativo: onde houver
quantidades mensurdveis de sulfeto labil, admite-se que ndo existe
prata disponivel em quantidades importantes para causar toxicida-
de. A prata sé poderd ser novamente biodisponiblilizada a partir da
oxidacdo dos sulfetos ou, quando baixissimas quantidades de Ag(I)
sdo adsorvidas em FeS e se deparam com altas concentragdes de
mercaptanas, formando-se tiolatos de prata com pequena cadeia,
soliiveis e passiveis de assimilacdo pelas células.®®

Para efeitos de biorremediacdo de solos, fons prata podem ser
utilizados para deslocar todos os cinco metais de seus respectivos
sulfetos, liberando-os para serem lixiviados em meio dcido e sepa-
rados da matriz sélida. O efeito da prata ndo ¢ meramente de agente
deslocador de equilibrio quimico, mas age também como catalisador
de processos bioquimicos realizados por bactérias ativas no ciclo
biogeoquimico do enxofre e do ferro.*

Por analogia, se a presenga de sulfetos pode ser utilizada como
indicador de quantidades seguras de prata, jd que a sua solubilidade
nessa situacdo seria de 2,2 x 10”7 mol L', a mesma regra deveria
valer para o mercurio, que apresenta uma constante do produto de
solubilidade igual a 1,6 x 10* e solubilidade de 1,6 x 102 mol L"!,
que € dez ordens de magnitude menor do que a da prata. No entan-
to, o mercurio, um metal que apresenta um ciclo biogeoquimico
complexo,’” apresenta particularidades que tornam esta avaliagdo
bastante intrincada.

O mercurio presente nos sedimentos pode se ligar a sulfetos, a ma-
téria orgdnica, ou ainda a compostos organicos sulfurados, migrando
entre essas fases, em funcio das condigdes ambientais. A tendéncia
do merctrio € de se concentrar mais nos sedimentos do que na colu-
na de dgua, mesmo em locais onde haja maior oxigenacdo, ficando
claro que, neste caso, outras fases ligantes além daquela representada
pelos sulfetos apresentam papel relevante na sua imobilizagéo.™ Um
excesso de sulfetos pode levar a biodisponibiliza¢do do mercurio,
originalmente sob a forma de cindbrio (HgS), tornando-o acessivel a
biota, em fun¢do da formagao dos polissulfetos Hg(HS*) ou Hg(S,*),
e ndo como Hg*".”>7

As condicdes mais apropriadas para se formar os sulfetos e
imobilizar o mercurio sdo as mesmas capazes de promover a sua
metilagdo, transformando-o em sua espécie mais toxica, o metil-
mercurio (CH,Hg").”

Com relag¢@o ao cromo (Cr), ndo ¢ possivel a formagdo de um
sulfeto de cromo no ambiente.” Tal espécie quimica € obtida apenas
em condigdes especiais, associadas a manufatura do aco, como re-
sultado da mistura de reagentes no estado sélido, em temperaturas
elevadas.®* A quimica do cromo no ambiente se restringe as suas duas
principais espécies, Cr (VI) e Cr (IIT). O Cr (VI) € o estado altamente
oxidado, mais solivel e comprovadamente téxico e cancerigeno,®!
havendo vdrios estudos que comprovam seus efeitos sobre os seres
vivos. Por sua vez, o Cr (III) € uma espécie de baixa solubilidade e
de efeito téxico duvidoso. Nos artigos onde € relatada a toxicidade
do cromo, a espécie Cr (II) € citada como relativamente segura e
estdvel, do ponto de vista ambiental.®

No ambiente, os sulfetos ldbeis tém a capacidade de, facil-
mente, reduzir o Cr (VI) a Cr (III), formando enxofre elementar
e Cr(OH),, sendo esse tltimo considerado nio téxico, de acordo
com o entendimento vigente. Portanto, os SVA também regulam a
biodisponibilidade do cromo, ndo pela formacdo de sulfetos inso-
Iiveis, mas pela reducio quimica deste a um estado de oxidacdo
que leva a formagdo de hidréxido pouco solivel.>33 Os minerais
ferrosos sdo capazes de catalisar a reducdo do Cr (VI) pelos sul-
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fetos, em uma reaciio de segunda ordem. A mesma agdo redutora
pode ser atribuida ao enxofre elementar formado e que atua em
etapas mais tardias, onde as nanoparticulas do enxofre elementar,
produzidas pela prépria reag@o, adsorvem os sulfetos e aumentam
a sua eficiéncia na promog¢ao da reducdo quimica do cromo. Assim,
s6 quando uma quantidade razoavel de enxofre for produzida é que
esse efeito comecard a ser importante.*

Admite-se ainda que, sob condi¢des andxicas e em meios ricos
em matéria orginica, propicios a formacdo dos SVA, a forma Cr
(VI) é termodinamicamente instdvel, esperando-se encontrar apenas
a forma Cr (IIT).%%5 A reoxidagdo do Cr (IIT) a Cr (VI) s6 € possivel
em condicdes especiais, onde haja grande oxigenagdo, H,0,, Fe e Mn
geralmente na forma de 6xidos jovens e amorfos, além de pequenas
quantidades de matéria orginica, numa cinética bastante lenta.*® Uma
grande quantidade de matéria orginica inviabilizaria o processo,
mesmo em ambientes bastante oxidantes, pois esta complexaria o Cr
(I inibindo uma possivel oxidagéo para o estado VIL.%!

Substancias orgénicas liberadas pelo sistema radicular da vegeta-
¢do, em sedimentos de dreas alagadas, formam um ambiente redutor,
podendo facilitar a conversdo do sulfato a sulfeto, propiciando a
reducdo do Cr (VI) a Cr (II1).%

As condi¢des ambientais nas quais se verifica a formacdo de SVA,
sd0 as mesmas que fazem com que o cromo seja encontrado na forma
de espécies quimicas de Cr (III).

IMPORTANCIA DOS ENSAIOS DE TOXICIDADE

As determinagdes quimicas de sulfetos, metais e matéria organi-
ca, principalmente naqueles casos onde foi levantada a hipétese de
contaminacdo das dguas intersticiais, carecem de confirmagio bio-
l6gica para um diagndstico mais preciso e correto. Além de andlises
quimicas, ensaios de toxicidade com organismos vivos devem ser
realizados para se obter informagdes mais precisas sobre o grau de
impactagdo da matriz. E recomendével levar em conta nio somente a
especiacdo do contaminante, mas também o tipo de organismo-alvo
que estd sendo usado no estudo. Dieta, particularidades morfoldgicas,
estdgio na cadeia alimentar, modo e profundidade de obtencdo de
alimento s3o varidveis a serem consideradas.®®

Os ensaios de toxicidade sdo realizados em dguas e sedimentos,
sempre se escolhendo espécies animais e vegetais que sejam bas-
tante sensiveis as alteracdes do meio, bem como obtenham energia
necessdria para a manutengdo do seu metabolismo a partir deste.
Neste contexto, possiveis contaminantes t€ém o seu efeito deletério
avaliado. Os testes podem ser de conotagdo aguda ou cronica, for-
necendo importantes informagdes quanto ao risco ambiental a que
se estd sujeito, bem como balizando tomadas de decisdo no sentido
de conservacdo ou remediacdo de dreas impactadas.

Os referidos ensaios também apresentam algumas fontes de in-
certezas: a escolha de organismos teste que ndo interajam de forma
adequada com a matriz, pode levar a desvios do método. Da mesma
forma, a caracteristica peculiar de alguns organismos bentdnicos no
que diz respeito a concentrar mais do que apenas um metal, pode
causar anomalias nos resultados obtidos, com rela¢do aqueles que
bioacumulam um tnico metal. Os hébitos alimentares dos organismos
empregados nos testes de toxicidade também sdo importantes. Um
exemplo provém dos organismos filtradores que se alimentam de
particulas de sedimento, que podem liberar metais em contato com
a acidez do seu trato intestinal, ocasionando tanto toxicidade como
md formacao fisioldgica.

Assim sendo, os estudos de toxicidade mais conclusivos acerca
do potencial téxico de uma matriz sdo aqueles realizados com mais
do que apenas uma espécie de organismo-alvo.* Outra questio € a
adaptacdo destes organismos a contaminacdo: processos de bioirri-
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gagdo daqueles individuos que constroem tubos intercomunicantes,
entre as fases sedimento — 4gua, podem amenizar o potencial toxico
do sedimento, tornando-os adaptdveis a0 meio.’ H4 ainda organismos
que desenvolvem mecanismos enzimdticos especificos de desintoxi-
cacgdo para se defender dos efeitos dos sulfetos.!

Os sulfetos livres isoladamente podem também apresentar alta
toxicidade, mesmo para as bactérias redutoras de sulfato (BRS), que
suportam quantidades limitadas de seu préprio produto metabdlico.
A toxicidade devido aos metais e aos sulfetos, portanto, merece ser
considerada ndo somente de forma sinérgica, mas também de forma
independente.*

LIMITACOES AO USO DO METODO DE SVA E MES

Apesar de ser uma estratégia bastante til, o uso de SVA — MES
na avaliagdo do potencial téxico de sedimentos apresenta, como toda
técnica, algumas limitacdes.

Globalmente, um dos aspectos que mais chama a aten¢do com
relagdo ao uso de MES e SVA para se estimar a toxicidade, € que
apenas se considera o sulfeto como fase protetora e conservadora dos
sedimentos com respeito a toxicidade dos metais, mas pouco ja foi
estudado sobre a relacdo inversa: a toxicidade dos sulfetos, a qual
ndo € desprezivel, sendo controlada pela fase metdlica.

Ha trés vertentes fundamentais a serem consideradas com
relacdo ao sulfeto no ambiente aqudtico: sua toxicidade natural, a
atenuagdo da toxicidade de metais pela sua presenga e o efeito sobre
a toxicidade de outras substincias, modificando o comportamento
dos organismos.

Os sulfetos livres apresentam uma toxicidade maior do que a da
amonia ndo ionizada, em termos de concentragdo (a USEPA estabe-
lece o limite de 2 pg L' para H,S, enquanto que para NH,, € de 35 ug
L', quando se avalia a toxicidade em dguas doces superficiais e dguas
salinas)."® Contudo, estas comparagdes representam uma abordagem
complexa, pois podem apresentar variacdes em fungio da escolha
dos organismos teste que sdo utilizados. O ferro € classicamente o
seu principal ligante, mas o zinco também tem um papel relevante na
retencdo dos sulfetos, ja que o sulfeto de zinco, principalmente nas
camadas mais expostas do sedimento, ¢ mais refratdrio a oxidagao
do que o de ferro ou manganés, funcionando como um conservador
ou estabilizador de sulfetos.”

Seus efeitos nas macrofitas aqudticas consistem em decomposi¢ao
radicular, reducéo do crescimento e eventualmente a morte, nos casos
onde os valores de concentragdes estiverem na faixa entre 10-1400
umol L', Nos invertebrados, podem causar bloqueio da respiragio
anaerobia pela inibi¢do da enzima citocromo C oxidase, na altura das
mitocondrias, na faixa entre 0,7-33 umol L%

Apesar da concentragdo dos sulfetos em dgua doce ser tipicamente
menor do que em dgua salgada, a tolerancia dos organismos que vivem
nos rios e lagos € igualmente inferior."

A instrumentagdo utilizada na extracdo dos SVA deve passar
por constantes testes de recuperagio, com o intuito de se verificar
vazamentos de H,S, que levam a obtengdo de teores subestimados
de SVA. Sio esperadas recuperacoes da ordem de 87%°* a 91% ou
superior,’**! dependendo da técnica de quantificagdo e da concentra-
¢do do analito utilizado nestes ensaios.

O risco de oxidacdo dos sulfetos da amostra, quando esta ja se
encontra no extrator, € menor do que no momento da coleta no campo.
Apés a acidificag@o do sedimento, a oxida¢do do H,S liberado € lenta,
além de fortemente dependente da concentracgao de radicais hidroxila
(eOH), motivo pelo qual € possivel sentir o seu odor no ambiente
até com certa persisténcia, ajudando na identifica¢do de vazamentos.
Estudos em que se utiliza ar ao invés de nitrogénio como gas de arraste
confirmam essa hipdtese, onde a espécie mais rapidamente oxidavel,
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o fon bissulfeto (HS") ndo estd presente em quantidades aprecidveis
neste pH, e sim a espécie H,S dissolvida.*

Muita controvérsia estd envolvida no universo dos SVA, tanto no
que se refere a forma de preparagdo da amostra quanto a interpretagio
dos resultados. Cooper e Morse® deixam claro que a anélise de toxi-
cidade a partir do procedimento para extragdo de SVA, usando HCI
6 mol L' a frio, poderia subestimar o potencial téxico dessa matriz,
ja que os sulfetos de ferro, cddmio, chumbo e zinco sdo soliveis e
disponibilizados por esse ataque dcido, mas 0 mesmo ndo ocorre
com os sulfetos de merctrio, niquel e cobre, que necessitariam sofrer
digestdo com 4cido nitrico. Os autores sugerem, portanto, que nao
s6 os SVA contribuiriam para a biodiponibilidade dos metais, mas
também os demais sulfetos.

Outros autores ja consideram que, caso procedimentos mais
drésticos fossem utilizados na extracio, haveria o risco de se extrair
aqueles metais presentes em formas mais insoldveis e menos labeis,
em fun¢do da destrui¢do oxidativa dos sulfetos a eles associados.
Isso acarretaria uma superestimacdo do teor de metais, mas sem a
quantifica¢@o dos sulfetos correspondentes, podendo resultar em um
alto valor tedrico de toxicidade por metais, que na realidade néo se
verificaria.’

Morse e Rickard*® destacam que os fatores controladores dos
teores de SVA presentes nos sedimentos podem sofrer influéncias
sazonais, geoldgicas, e morfoldgicas. Nos ambientes favordveis a
formacéo dos SVA, chamados de regides euxinicas, que sdo as dguas
estagnadas, com pouca comunicacdo para outros corpos d’dgua,
concomitantemente anaerébias e onde a presenca de formas de vida
superiores € desfavorecida, os sulfetos se encontram préximos a
superficie dos sedimentos, numa faixa entre 4 e 6 cm, admitindo-se
que a 20 cm ndo mais se encontrariam os SVA. Além disso, pode-se
evidenciar o efeito da sazonalidade no inverno, onde a predominancia
de baixas temperaturas ocasiona uma menor formagdo de sulfetos
e, portanto, diminui o efeito amenizador da toxicidade dos metais
por conta destes.

As variacdes sazonais na concentragdo dos sulfetos em regides de
clima temperado'® é um fato que parece nio ser claramente eviden-
ciado em regides tropicais, onde as temperaturas sdo mais elevadas e
apresentam menor amplitude entre as estagdes do ano.”' A contextua-
lizacdo dos resultados obtidos na relacio MES — SVA deve, portanto,
levar em conta a sazonalidade, ja que predominantemente na literatura
se verifica que nas estagdes mais quentes hd uma maior producio dos
SVA, devido principalmente ao metabolismo das BRS, responsaveis
pela sulfidizagdo dos sedimentos.”” A quantidade de carbono orgénico
que € produzida (produg@o primdria), tanto em ambiente aerébio
quanto anaerdbio, afeta a produ¢do dos sulfetos. Portanto, a drea de
estudo deve ser investigada em diferentes épocas do ano, para uma
maior certeza do potencial toxico frente a complexacdo de metais. '’

Na Tabela 1 podem ser vistos valores tipicos de SVA e MES em
sedimentos aquadticos brasileiros.®'*>

Na Tabela 2 sdo apresentados valores tipicos de SVA e MES
encontrados em diferentes partes do mundo, em locais sob as mais
diversas influéncias antrépicas.!457:669-101

Com relag@o ainda a mineralogia, Morse e Rickard*® afirmam
que a dindmica quimica dos SVA € de dificil entendimento, ja que
sua constituicdo pode ser bastante variada. Sdo s6lidos compostos
predominantemente por sulfetos de ferro, como a mackinawita (FeS
tetragonal), greigita (Fe,S, ctibico), troilita (FeS hexagonal), pirrotitas
(Fe, S hexagonal), pirita (FeS, cibico) e marcasita (FeS, ortorrdom-
bico), com destaque para os dois primeiros. Embora a toxicidade de
sedimentos contendo metais e sulfetos seja diminuida na presenga de
SVA, esse efeito € temporario. Como a concentragido dos metais € em
nivel de trago, mesmo para ambientes contaminados, o que realmente
acontece € que, ao invés da formacdo direta do sulfeto metilico,
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Tabela 1. Valores tipicos de SVA e MES em sedimentos aquaticos brasileiros

Local SVA (umol g')  MES (umol g')  Ref.
Estudrio - Rio Sergipe

(SE) (drea impactada) 4,3-17.2 0.3-0,5 %3
Mangue — Bafa de Guanabara

(RJ) (drea impactada) 0,07-18,79 0,167 o4
Estudrio — Bafa de Guanabara

(RJ) (area impactada) 4,04-18.4 5,31-6,42 9
Reservatorio - Rio Grande

(SP) (drea impactada) 0,74-80,83 3292 96
Mangue - Baia de Camamu

(BA) (drea preservada) 23,57 431 o7
Rio Irai (PR)

(drea de baixo impacto) 11,0 - %8
Jusante ETE - Rio Iguacu

(PR) (area impactada) 5705 - %8
Foz - Rio Jundiaf (SP) 7,80-9,77 2.78-3,73 61
(drea impactada)

Varzea - Rio Jundiaf (SP) 2,74-5.51 1,55-2,66 61
(4rea impactada)

Foz - Ribeirdo Pirai (SP) 1.90-3.70 1.11-1.69 61

(4rea de baixo impacto)

ocorre a adsor¢do e/ou coprecipitacdo na formagao da mackinawita.
Quando a mackinawita, com o passar do tempo, se transforma em
pirita, esses metais adsorvidos e/ou enclausurados sdo novamente
disponibilizados para o meio liquido, principalmente em ambientes
marinhos e costeiros (como manguezais), onde a concentragio de
enxofre € muito maior do que nos ambientes aqudticos continentais ou
de dgua doce. A remocio desses metais por parte da pirita varia com
a concentragdo destes, bem como sua afinidade com a nova matriz.
Portanto, embora seja relativamente simples medir SVA (sulfetos
metaestdveis), a interpretacdo dos resultados pode ser controversa.
Uma alternativa talvez fosse analisar a remocao realizada pela pirita,
sulfeto mais estével.

Com relagdo aos MES, a quantificacdo dos metais, tanto em
sedimentos quanto em dguas intersticiais, deve ser feita obedecendo
arigorosos critérios analiticos de qualidade, respeitando-se as figuras
de mérito de cada técnica. Em escala nacional, mesmo laboratérios
certificados ndo necessariamente mostram proficiéncia neste tipo de
andlise, sabidamente em dgua, mas também com provaveis falhas
para outros tipos de matrizes mais complexas.'?

Outras fontes de contamina¢do que ndo os metais ficam fora
desta andlise que utiliza os pardmetros MES e SVA.® Os testes de
toxicidade podem chamar a aten¢@o para esse aspecto, em situagdes
onde ndo se espera potencial toxico para a matriz (MES < SVA),
mas esta € verificada mesmo assim, denotando a presenga de outros
agentes que o modelo ndo contempla.'® Além disso, 0 modelo é muito
bom para prever toxicidade aguda, mas ndo contempla os possiveis
efeitos causados por bioacumulag¢do.'™ As transi¢des de fase sélida
dos sulfetos de ferro, que de mackinawita e greigita passam a pirita,
podem causar uma redisponibiliza¢do dos metais coprecipitados nessa
reorganizagdo estrutural,’’ mas ndo necessariamente, ja que outras
fases ligantes podem ser formadas nessas novas condigdes.> Efeitos
antagoOnicos, aditivos ou sinérgicos, bem como a biomagnificagdo,
ndo sdo contemplados pelo modelo.’

CRITERIOS DA QUALIDADE DE SEDIMENTOS

A classificagdo da qualidade dos sedimentos preconizada pela
USEPA baseia-se na quantificacdo dos MES e SVA nos sedimentos,
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Tabela 2. Valores tipicos de SVA e MES em sedimentos aqudticos ao redor
do mundo

Local SVA (umol g')  MES (umol g')  Ref.
Baia Jinzhou, mar Bohai

(China) (fundigio) 3,0-126 2.9-374 14
Porto Belledune, baia Chal-

eur (Canadd) (fundigio, fab. 5,5-102 1,9-184 14
fertilizantes)

Enseada Foundry, foz rio

Hudson (EUA) (fab. baterias) 0,40-64.6 0,20-779 14
Riacho Bear, Porto de Bal-

timore (EUA) (doméstico e 0,40-304 0,64-31,0 14
industrial)

Pantano salgado, bafa Buz-

zards (EUA) (metalurgia) 0.44-419 0,73-31.8 14
Lago Steilacoom, Washing-

ton (EUA) (uso de algicidas 0,02-5,65 0,60-3,91 14
- Cu)

Hidrobacia Keweenaw,

Michigan (EUA) (mineragao 0,006-11,6 0,36-174 14
de Cu)

Riacho Turkey, Missouri

(EUA) (refugo de mineragao) 28,1-78,2 47,6945 14
Baixo Rio Missouri (EUA) 2,2-202 0.40-2,14 57
(doméstico e industrial)

Delta do Rio Zhu ’(Chma) 0.72-59.01 0.99-26.86 66
(densamente poluido)

Baia Portman (Espanha) 47,2-510,7 16,0-144 99
(refugo de mineragao)

Riacho Trace, regido de xisto

(EUA) (drea preservada) 0,01-0,07 3,7-40 100
Riacho Begley, regido de

xisto (EUA) (drea preservada) 0,02-1.82 3.2:55 100
Riacho Cove, regido de xisto

(EUA) (drea preservada) 0,01-0,02 13-28 100
Riacho Mill, regido de

calcério (EUA) (drea preser- < 0,01 0,4-0,8 100
vada)

Rio Begej (Serwa) (domésti- 4371 52-13.8 101
co e industrial)

Rio Dantbio (Sérvia) (do- 102-11.2 5579 101

méstico e industrial)

Quim. Nova

bem como metais disponiveis nas dguas intersticiais. Os valores-guia
da qualidade dos sedimentos (VGQS) referem-se ao equilibrio de
particdo para a fase sé6lida, ao passo que para as dguas intersticiais,
tém-se os valores-guias de qualidade dos sedimentos das unidades
toxicas da dgua intersticial (VGUTAI).!%

Uma combinag@o dos valores de MES, SVA e ensaios de toxicida-
de, resultam em trés niveis qualitativos: aceitdvel (risco desprezivel a
biota), incerto (possivel risco a biota) e ndo aceitdvel (risco iminente
a biota, implicando na necessidade de remediacdes).’

Resumidamente, na Tabela 3 podem ser vistos os usos de SVA
e MES no que diz respeito aos valores-guia de qualidade dos sedi-
mentos (VGQS).

Apesar de alguns insucessos no uso dos SVA e MES na avalia-
¢do da toxicidade de sedimentos, os casos em que essa ferramenta
foi util e apropriada é muitas vezes maior. Além disso, atualmente
os estudos de toxicidade ndo avaliam somente essas duas varidveis,
mas também os VGUTALI e as fracdes metdlicas fracamente ligadas,
confirmando os VGQS empiricos, compondo os niveis de causa-efeito
como threshold effects level (TEL), probable effects level (PEL) e
severe effects level (SEL), ou ainda o effects range low (ERL) e o
effects range medium (ERM).'%

O método que utiliza os ensaios de toxicidade, aliados as andlises
de MES, SVA e avaliagdo de dgua intersticial para se determinar
um critério de qualidade para sedimentos, apesar de bastante com-
pleto, pode apresentar algumas falhas. A coleta de amostra, etapa
sempre critica e fundamental, seja de 4gua ou de sedimentos, € uma
das principais fontes de erros. A perda do sulfeto por oxidacio ou
mesmo volatiliza¢cdo no momento da amostragem € um evento que
merece aten¢do. Além disso, o acondicionamento e a preservacio
das amostras devem ser feitos de forma criteriosa, para manutengao
do sulfeto.!”

A proépria natureza das amostras de cardter ambiental € sujeita a
varidncias naturais, fazendo com que as médias das concentragdes
medidas de MES e SVA variem, podendo em alguns casos extremos
chegar a ordem de 30%.%*

CONSIDERACOES FINAIS

Estudos que levem em consideracdo os pardmetros fisicos
(granulometria), quimicos (MES, SVA, matéria organica, demais
fases ligantes) e toxicoldgicos (testes de toxicidade), tanto na dgua
quanto nos sedimentos, podem ndo abranger todos os aspectos da
questdo, mas podem mimetizar com sucesso ecossistemas aquaticos
naturais. A interag@o intercompartimentos ¢ bastante complexa e

Tabela 3. VGQS baseados em determinagdes de SVA, MES e f, . Adaptada da ref. 9

Relacdo entre MES, SVA e f,

Previsdo de efeitos bioldgicos

{(Z MES)- SVA

<130umol g™
foc :l

(3 MES) - sv4

130 umol g, ' < <3000 umol g,
fOC

(3 MES)- sv4
|: fOC

SVA>0,0

} > 3000 pumol g,

O uso de [W} , quando SVA = 0,0
oc

baixo risco de efeitos bioldgicos adversos devido a Cd, Cu, Pb, Ni e Zn

podem haver efeitos bioldgicos adversos devido a Cd, Cu, Pb, Ni e Zn

efeitos bioldgicos adversos devido aCd, Cu, Pb, Ni e Zn sdo esperados

nao haverd efeitos biolégicos adversos devido a Ag, Hg ou ao Cr

nao € conclusiva quanto a toxicidade do Cr
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dinimica, o que demanda varios estudos de confirmagao e aprimo-
ramento dos critérios de qualidade para dguas e sedimentos. Além
de fendmenos naturais ou artificiais de ressuspensio das particulas,
normalmente motivadas por navegagdo e atividades aquaiticas,
também os organismos bentonicos fazem da regido superficial dos
sedimentos, chamada de zona biologicamente ativa, uma drea de
mistura, podendo contribuir para com os fluxos na interface sedi-
mento/coluna d’dgua. Processos de dragagem de sedimentos expdem
o material a um ambiente oxidante, propiciando a transformacao de
sulfetos em sulfatos, num processo que leva a geracdio de um meio
dcido, aumentando a disponibilidade de alguns metais. No Brasil
ja ha uma legislagdo vigente especifica a esse respeito que utiliza
0s VGQS empiricos (TEL e PEL para ambientes de dguas doces e
ERL e ERM para dguas salinas e salobras) nao havendo uso ainda
para o VGUTALI No ambito federal podem ser citadas a Resolucéo
CONAMA No. 344/2004,'"7 que estabelece as diretrizes gerais e 0s
procedimentos minimos para a avaliacdo do material a ser dragado
em dguas jurisdicionais brasileiras, e da outras providéncias, e
também a Resolucio CONAMA No. 357/2005,'"% que estabelece
que, quando a metodologia analitica disponivel for insuficiente para
quantificar as concentragdes das espécies quimicas de interesse em
dguas, os sedimentos e/ou biota poderdo ser investigados.
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