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RESUMO 

 

 

 

A Atenuação Natural Monitorada ï MNA é uma técnica de remediação baseada na 

capacidade natural de atenuação ao longo do tempo, envolvendo processos físicos, 

químicos e biológicos que, sob condições favoráveis, vão influenciar o comportamento 

do poluente no solo. Para avaliar a sua viabilidade, os órgãos ambientais responsáveis 

têm exigido a realização de uma série de estudos que demonstrem a ocorrência desses 

processos, principalmente os capazes de degradar o contaminante, visto que esses são os 

únicos aptos a removê-lo do sistema. 

Com o objetivo de avaliar a eficácia do processo de atenuação da água subterrânea do 

aterro sanitário de Belo Horizonte, a metodologia foi baseada na quantificação e 

distribuição espacial de indicadores geoquímicos capazes de evidenciar a degradação da 

fração orgânica do contaminante, além da determinação indireta de processos como 

diluição e sorção, que, apesar de não removerem a contaminação, podem atenuar o 

efeito e retardar seu deslocamento.  

O processo de degradação do contaminante orgânico envolvido no mecanismo de 

atenuação natural se desenvolve através de reações de oxidação-redução catalisadas por 

microorganismos específicos na presença de Aceptores Terminais de Elétrons ï TEAs, 

podendo ser identificado pela redução na concentração do oxigênio dissolvido, nitrato e 

sulfato, além do aumento na concentração de ferro dissolvido. A observação de outros 

fenômenos, como por exemplo, a perda do contaminante ao longo do tempo e a 

elevação da alcalinidade sob condições anaeróbicas também podem ser utilizados para 

evidenciar o fenômeno. 

A amostragem foi realizada pela adoção da metodologia de baixa vazão, com a coleta 

de água para determinação de O2, NO3
-
, NO2

-
, SO4

-2
, H2S, pH, Eh e turbidez em 

laboratório terceirizado (CTQ Análises Químicas e Ambientais) e de metais e 

metalóides no Laboratório de Geoquímica Ambiental ï LGqA da Universidade Federal 

de Ouro Preto, contemplando as seguintes espécies químicas: Al, As, Ba, Be, Ca, Cd, 

Co, Cr, Cu, Fe, K, Li, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, P, Pb, S, Sc, Sr, Ti, V, Y e Zn.  
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Além disso, foram utilizadas informações de análises históricas da água subterrânea 

fornecidas pela Superintendência de Limpeza Urbana de Belo Horizonte ï SLU. Todos 

esses dados, quando utilizados em conjunto, permitiram verificar a ocorrência de 

processos como a degradação aeróbia do contaminante seguido da redução de ferro e 

sulfato na proximidade do aterro. 

A abertura de amostras por meio de ataques ácidos evidenciou a ocorrência de possíveis 

fenômenos de sorção e formação de complexos metálicos com substâncias orgânicas. 

Ainda, a modelagem por meio do PHREEQC deixou evidente a tendência de 

precipitação da pirita, gibbsita e minerais férricos e ferrosos como processos 

secundários a oxidação da matéria orgânica, além da dissolução da barita, caso a mesma 

faça parte do arcabouço mineralógico da região investigada, evidenciando a 

possibilidade da concentração de bário no sistema ser de origem geogênica. Também, a 

grande variabilidade encontrada na concentração do cloreto ao longo da distribuição 

espacial dos poços analisados revelou uma forte diluição agindo como mecanismo de 

atenuação do meio. 
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ABSTRACT  

 

 

 

The Monitored Natural Attenuation ï MNA is a method for remediation based on  the 

natural capability of attenuation over time, involving physical, chemical and biological 

processes that, under favorable conditions, influence the behavior of the pollutant in the 

soil. To assess its viability, environmental agencies have been demanding studies to 

prove the occurrence of these processes, mainly those that have the capability to 

degrade the contaminant, since these processes are the only ones that can remove it 

from the system.  

In order to evaluate the effectiveness of the groundwater attenuation in the landfill of 

Belo Horizonte, the methodology was based on the quantification and spatial 

distribution of geochemical indicators capable of showing the degradation of the 

organic fraction of the contaminant, beyond of indirect determination of processes such 

as dilution and sorption, which, although not remove contamination, can mitigate the 

effect and reduce its propagation. 

The process of organic contaminant degradation involved in the mechanism of natural 

attenuation is developed through the redox reaction catalyzed by specific 

microorganism in the presence of Terminal Acceptors of Electrons ï TEAs, being 

identified by reducing the concentration of dissolved oxygen, nitrate e sulfate, along 

with the increase in the concentration of dissolved iron. The observation of other 

phenomena, such as, for example, contaminant loss overtime and the elevation of the 

alkalinity under anaerobic conditions can also be used to evidence the phenomenon. 

The sampling was carried out using the methodology of low-flow, with the collection of 

water for determination of O2, NO3
-
, NO2

-
, SO4

-2
, H2S, pH, Eh and turbidity by 

outsourced laboratory (CTQ Análises Químicas e Ambientais) and metals and 

metalloids by Laboratório de Geoquímica Ambiental ï LGqA of the Universidade 

Federal de Ouro Preto, including the following chemical species: Al, As, Ba, Be, Ca, 

Cd, Co, Cr, Cu, Fe, K, Li, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, P, Pb, S, Sc, Sr, Ti, V, Y e Zn. 

Moreover, historical analysis of the groundwater was provided by Superintendência de 
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Limpeza Urbana de Belo Horizonte ï SLU. All such data, when analyzed together, 

allowed to check the occurrence of the processes such as the aerobic degradation of the 

contaminant followed by iron and sulfate reduction near the landfill. 

The acid digestion of waters for total metals showed the occurrence of possible sorption 

phenomena and formation of metallic complexes with organic substances. Moreover, 

the PHREEQC modeling substantiated the tendency of the pyrite, gibbsite and ferric 

and ferrous iron mineral precipitation as secondary processes of the organic matter 

oxidation, besides the barite dissolution if this mineral is part of the mineralogical 

framework of the investigated region, demonstrating the possibility of the barium 

concentration in the system to be of geogenic origin. Furthermore, the great variability 

in the chloride concentration along of the spatial distribution of the analyzed wells 

showed a high dilution acting as a mechanism of attenuation of the system.   
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CAPÍTULO 1  
 

CONSIDERAÇÕES INICIAIS 

 

 

1.1 INTRODUÇÃO 

 

A crescente deterioração da qualidade da água subterrânea aliada aos custos envolvidos 

na investigação e a complexidade da remediação dos sítios contaminados têm sido alvo 

de preocupação nas últimas décadas, principalmente nos países desenvolvidos da 

America do Norte e Europa, onde muitas antigas áreas industriais sofreram restrições 

quanto ao uso do solo, além dos problemas ambientais associados. 

Visto a dificuldade de recuperação dessas áreas, já que a experiência tem demonstrado 

que muitas vezes os custos para atingir as metas de remediação tornam-se proibitivos e 

que, raramente, é possível promover uma limpeza total quando a poluição é intensa, a 

remediação de solos e aqüíferos contaminados tem sido motivo de pesquisas em todo o 

mundo, resultando no continuo desenvolvimento de novas técnicas (Boscov, 2008). 

Atualmente, em função dos altos gastos envolvidos no processo de remediação dessas 

áreas, a Atenuação Natural Monitorada - MNA tem sido adotada como uma 

possibilidade de intervenção. Porém, nunca deve ser utilizada como uma justificativa 

para não se fazer nada na área contaminada, já que é imprescindível o monitoramento 

contínuo da região pelo tempo necessário para a conclusão do processo.  

Segundo a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos EPA (2001), 

dependendo das características locais e do contaminante envolvido, a Atenuação 
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Natural Monitorada pode apresentar elevada eficiência e se desenvolver em um tempo 

equivalente ao de outros métodos de remediação utilizados.  

Os baixos custos e a reduzida exposição humana ao contaminante estão entre os maiores 

atrativos para a implantação desta técnica de remediação quando comparada às técnicas 

de remediação ativas. Porém, a difícil predição do tempo e da capacidade de atenuação 

natural do solo, o longo período de monitoramento requerido e a proximidade de poços 

de abastecimento, rios, nascentes, etc., são fatores que tendem a inibir sua utilização. 

Esta alternativa é baseada na capacidade natural de atenuação de contaminantes ao 

longo do tempo, envolvendo, segundo Feitosa et al. (2008), processos físicos, químicos 

e biológicos que, sob condições favoráveis, vão influenciar o comportamento do 

poluente no solo, podendo atenuar seu efeito, retardar seu deslocamento ou mesmo 

removê-lo do sistema.  

A degradação, diluição, sorção, precipitação, volatização, troca iônica e reações de 

oxirredução são os processos que atenuam a poluição (Christensen et al., 2001). De 

acordo com Boscov (2008), os principais processos envolvidos nesse sistema de 

remediação envolvem a biodegradação, dispersão, diluição, difusão, troca-catiônica, 

sorção, volatização, complexação e decaimento radiativo. Ainda, de acordo com o 

Manual de Gerenciamento de Áreas Contaminadas da Cetesb (CETESB, 2001), os 

principais processos de atenuação que ocorrem naturalmente no solo são: 

biodegradação, dispersão, sorção, volatilização, diluição, e mecanismos de degradação 

abiótica.  

Para avaliar a viabilidade da Atenuação Natural Monitorada como método eficaz de 

remediação, a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (EPA, 1999a) e a 

Companhia de Tecnologia Ambiental do Estado de São Paulo (CETESB, 2001) 

consideram que três níveis de evidências precisam ser comprovados:  

 

Nível 1. Documentação que comprove a redução ou a tendência de redução da 

massa de contaminante. Dados históricos químicos da água subterrânea e 

do solo; 
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Nível 2. Dados que comprovem indiretamente a ocorrência de processos 

específicos de atenuação natural. Dados hidrogeológicos e geoquímicos 

que evidenciem, por exemplo, a sorção, diluição, volatização, degradação 

(EPA, 1999a);  

Nível 3. Estudos de campo e de laboratório que demonstrem diretamente o 

processo de atenuação natural capaz de degradar o contaminante, 

tipicamente usado para demonstrar a degradação microbiana (EPA, 

1999a). Podem ser, segundo a CETESB (2001), indicadores 

microbiológicos, teores de oxigênio dissolvido, teores de sulfato, etc. 

 

Segundo a EPA (1999a), a menos que o órgão regulatório responsável determine que os 

dados históricos (Nível 1) sejam adequados para suportar a decisão do uso da 

Atenuação Natural Monitorada, os dados de caracterização dos processos de atenuação 

(Nível 2) devem ser providenciados. Quando as evidências anteriores forem 

inadequadas ou inconclusivas, dados que comprovem os processos de degradação 

biológica serão necessários (Nível 3).  

Fica evidente que o nível máximo de certeza para embasar a decisão sobre a capacidade 

do solo em atenuar um determinado contaminante ocorre quando se tem evidências 

claras de que os processos de degradação estão ocorrendo. Sendo assim, para avaliar sua 

viabilidade como medida eficaz de remediação, os órgãos ambientais têm exigido a 

realização de uma série de estudos que demonstrem a ocorrência desses processos, visto 

serem os únicos aptos a remover os contaminantes do sistema.  

Assim, o planejamento e a implantação de estratégias para a elaboração de um projeto 

de MNA é muito complexo e necessita de conhecimentos multidisciplinares, sendo de 

fundamental importância o conhecimento dos mecanismos influentes no processo de 

transporte dos poluentes no solo, de forma a se evitar riscos à saúde pública e ao meio 

ambiente. Dessa forma, o conhecimento acerca da evolução do potencial de degradação 

é de grande importância para a avaliação do desenvolvimento da pluma de 
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contaminação ao longo do tempo e do espaço e subsidiar a decisão a cerca da 

implantação do processo de atenuação natural.  

Portanto, para sua adoção, deve ser realizada uma análise criteriosa levando em 

consideração os impactos ambientais a longo prazo, resultando num estudo que 

contemple uma previsão das limitações da atenuação natural em função do 

contaminante envolvido e do sitio de contaminação.  

Deve-se enfocar, principalmente, a real capacidade natural de degradação do poluente, 

sendo que, segundo Van Breukelen (2003), a taxa de degradação de compostos 

orgânicos vai depender das condições redox em subsuperfície, ou seja, das reações de 

oxirredução que ocorrem na presença de microorganismos específicos, culminando, em 

muitos casos, na mineralização do poluente. 

Atualmente, essa técnica tem sido amplamente empregada em plumas de 

hidrocarbonetos derivados do petróleo e solventes clorados (Christensen et al., 2000a), 

uma vez que já existe um grande suporte de dados técnicos e protocolos específicos 

(EPA, 1999b; EPA, 1999c), como, por exemplo, o ñTechnical Protocol for Evaluating 

Natural Attenuation of Chlorinated Solvents in Ground Waterò (EPA, 1998). 

Porém, ainda não vem sendo adotada significativamente como uma tecnologia de 

remediação atrativa para plumas de contaminantes derivados de aterros de resíduos 

sólidos, devido a algumas especificidades dos aterros que podem afetar a funcionalidade 

do processo, bem como a falta de estudos científicos (Christensen et al., 2000a). Em 

grande parte dos casos, as maiores complexidades para a implantação da atenuação 

natural em aterros de resíduos, quando comparados aos hidrocarbonetos derivados do 

petróleo e solventes clorados, residem, principalmente, na identificação da fonte e na 

grande variabilidade de compostos químicos envolvidos.  

Entretanto, segundo os estudos de Christensen et al. (2000a), a atenuação natural será, 

num futuro próximo, uma abordagem atrativa para a remediação de áreas contaminadas 

por muitos aterros de resíduos sólidos, a partir do momento em que existirem mais 

dados disponíveis e protocolos de fácil utilização que venham a minimizar as incertezas 

desse processo.  
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1.2 JUSTIFICATIVA 

 

A utilização das capacidades naturais intrínsecas do ambiente como ferramenta 

destinada à remediação de áreas contaminadas pela disposição de resíduos vem se 

tornando uma alternativa plausível de ser implantada em função dos baixos custos 

envolvidos. Porém, a falta de estudos que visem elucidar a verdadeira aptidão do meio 

em conduzir esses processos no contexto dos aterros de resíduos sólidos pode tornar 

essa solução num grave problema ambiental.  

A carência de dados disponíveis na literatura sobre a aplicação dessa metodologia, bem 

como a inexistência de protocolos específicos para áreas contaminadas pela disposição 

desses resíduos, torna restrito o seu emprego como uma medida eficaz de remediação 

ambiental. 

 

1.3 PROPOSTA E OBJETIVOS 

 

Esta pesquisa aspira, a partir da adoção de uma metodologia baseada em conceitos 

hidrogeoquímicos, disponibilizar dados que venham contribuir para o entendimento dos 

processos que estão envolvidos na atenuação de poluentes, favorecendo a diminuição de 

possíveis incertezas existentes quanto sua real capacidade de aplicação. 

Dessa forma, este trabalho tem, como principal objetivo, analisar e compreender as 

variáveis hidrogeoquímicas envolvidas no processo de degradação da fração orgânica 

do lixiviado na área do aterro sanitário do município de Belo Horizonte, com a 

finalidade de se verificar a capacidade natural do solo em atenuar a contaminação e 

inibir a propagação do chorume em subsuperfície, estabelecendo critérios mais 

palpáveis para avaliar a viabilidade da Atenuação Natural Monitorada como medida 

eficaz de remediação. 

Entre os objetivos considerados específicos deste trabalho, se encontram: 
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ï Identificação dos parâmetros hidrogeoquímicos essenciais para a caracterização 

das reações químicas derivadas da degradação da fração orgânica do chorume; 

ï Elaboração de um modelo hidrogeoquímico, com base no software PHREEQC, 

para a elucidação dos verdadeiros processos ocorrentes na área do aterro 

sanitário;  

ï Analisar a origem de alguns metais que se encontram na água subterrânea acima 

dos padrões de potabilidade definidos pela portaria n° 518 do Ministério da 

Saúde de 2004; 

ï Avaliar a adequabilidade da implantação da Atenuação Natural Monitorada 

como medida de remediação do sítio contaminado; 

ï Aumentar o conhecimento e a disponibilização de informações a respeito da 

aplicabilidade da atenuação natural em regiões contaminadas pela disposição 

inadequada dos resíduos sólidos. 
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CAPÍTULO 2  
 

CARACTERIZAÇÃO DO CONTAMINANTE 

 

 

2.1 CARACTERÍSTICAS DO LIXIVIADO  

 

 O efluente de um sistema de disposição de resíduos sólidos, seja ele um lixão, 

um aterro controlado ou um aterro sanitário, tem origem, de modo geral, na percolação 

das águas advindas de fontes externas, principalmente as pluviais, através da massa de 

resíduos que se encontra em processo de decomposição, culminando no carreamento de 

substâncias dissolvidas e/ou suspensas, oriundas a partir de uma série de processos 

físicos, químicos e microbiológicos (Boscov, 2008; Catapreta, 2008; Christensen et al., 

2001; Baldissarelli, 2009; Segato & Silva, 2000).  

 

Tabela 2.1 - Origens de alguns íons encontrados no lixiviado de acordo com Segato & Silva (2000) 

Íons Origem 
Na

+
, K

+
, Ca

+2
, Mg

+2
 Material orgânico, entulhos de construção, cascas de ovos. 

PO4
-3
, NO3

-
, CO3

-2
 Material orgânico 

Cu
+2

, Fe
+2

, Sn
+2

 Material eletrônico, latas, tampas de garras 

Hg
+2

, Mn
+2

 Pilhas comuns e alcalinas, lâmpadas fluorescentes 

Ni
+2

, Cd
+2

, Pb
+2

 Baterias recarregáveis (celular, telefone sem fio, automóveis) 

Al
+3

 
Latas descartáveis, utensílios domésticos, cosméticos, 

embalagens laminadas em geral. 

Cl
-
, Br

-
, Ag

+
 Tubos de PVC, negativos de filmes e raios-X 

As
+3

, Sb
+3

, Cr
+3

 Embalagens de tintas, vernizes, solventes orgânicos 

 

Apesar da grande variabilidade no que se refere à sua composição química (Tabela 2.2), 

que é basicamente função das características dos resíduos depositados (Tabela 2.1) e da 
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idade do aterro (Hamada, 1997), o lixiviado pode ser caracterizado como uma solução 

composta por quatro tipos principais de poluentes, que, segundo Christensen et al. 

(2001), são representados pela matéria orgânica dissolvida, macrocomponentes 

inorgânicos, metais pesados e compostos xenobióticos, sendo que, de forma geral, as 

principais características químicas são: 

 

¶ É um líquido escuro, mal cheiroso e de elevada demanda bioquímica de 

oxigênio ï DBO (ABNT, 1992), demanda química de oxigênio - DQO (Segato 

& Silva, 2000) e carbono orgânico total ï COT; 

¶ É constituído principalmente de ácidos orgânicos (Baldissarelli, 2009), sendo 

que, com base nos trabalhos Christensen et al. (2001), a fração orgânica mais 

encontrada é representada por ácidos húmicos e fúlvicos, sendo que a 

concentração desses compostos é três ordens de magnitude maior que a 

concentração de micropoluentes orgânicos (Van Breukelen, 2003); 

¶ Pode apresentar compostos orgânicos xenobióticos dentre os quais se destacam 

uma variedade de hidrocarbonetos aromáticos, fenóis e alifáticos clorados, que 

estão normalmente presentes em baixas concentrações (Christensen et al., 2001); 

¶ Apresenta nitrogênio em forma de nitrogênio amoniacal, nitratos, nitritos e 

amônia (Segato & Silva, 2000); 

¶ Pode conter macrocomponentes inorgânicos: Ca, Mg, Na, K, Fe, Mn, Cl, SO4
+2 

e 

HCO3
-
; e matais pesados: Cd, Cr, Cu, Pb, Ni, Zn (Christensen et al., 2001). 

 

Os compostos orgânicos que darão origem ao lixiviado podem ser considerados de fácil 

ou difícil biodegradação (Hamada, 1997), uma vez que apresentam cinéticas de 

decaimento diferentes, podendo permanecer, respectivamente, um tempo menor ou 

maior no interior do aterro. 

Os compostos orgânicos facilmente biodegradáveis são normalmente representados por 

materiais putrescíveis, tais como: restos de alimentos, resíduos de jardim e de varrição, 

os quais produzem altas concentrações de carbono orgânico e nitrogênio amoniacal, 
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principalmente no período inicial de deposição. Já os compostos orgânicos lentamente 

biodegradáveis incluem, de forma geral, papéis, plásticos biodegradáveis, madeira, 

tecidos, etc., e apresentam, em função de sua baixa taxa de biodegradação, uma 

concentração de orgânicos menores, porém que persistem por mais tempo no meio 

ambiente (Segato & Silva, 2000).   

 

Tabela 2.2 ς Taxa de variação  dos principais parâmetros encontrados no lixiviado de aterros sanitários segundo 
Christensen et al. (2001). Valores não especificados encontram-se em mg/l. 

Parâmetros Taxa de variação Parâmetros Taxa de variação 

Parâmetros físico-químicos Elementos Inorgânicos Traços 

pH 4,5 ï 9 Arsênio 0,01 ï 1 

Condutividade El®trica (ɛS/cm)  25.000 ï 35.000 Cádmio 0,0001 ï 0,4 

Sólidos Totais 2.000 ï 60.000 Cromo 0,02 ï 1,5 

Alcalinidade* (CaCO3)  850 ï 17.500 Cobalto 0,005 ï 1,5 

Matéria Orgânica Cobre 0,005 ï 10 

COT 30 ï 29.000 Chumbo 0,001 ï 5 

DBO 20 ï 57.000 Mercúrio 0,00005 ï0,16 

DQO 140 ï 152.000 Níquel 0,015 ï 13 

Relação DBO/DQO 0,02 ï 0,08 Zinco 0,03 ï 1.000 

Nitrogênio Orgânico 14 ï 2.500 - - 

Macrocomponentes Inorgânicos 

Fósforo total 0,1 ï 23 Nitrito*  0,1 ï 40 

Cloreto 150 ï 4.500 NïAmoniacal 50 ï 2.200 

Sulfato 8 ï 7.750 Cálcio 10 ï 7.200 

Sódio 70 ï 7.700 Magnésio 30 ï 15.000 

Potássio 50 ï 3.700 Ferro 3 ï 5.500 

Nitrato* 0,1 ï 250 Manganês 0,03 ï 1.400 
    (*) Valores de acordo com Clareto (1997) e Held (1996) apud Segato & Silva (2000). 

 

A idade do aterro está diretamente relacionada com o tipo de degradação que os 

compostos depositados vão sofrer, fazendo com que os processos de biodegradação 

variem ao longo do tempo, como mostrado na Figura 2.1, definindo, segundo Boscov 

(2008), quatro fases, a saber: aeróbia, anaeróbia ácida, anaeróbia metanogênica 

acelerada e anaeróbia metanogênica estabilizada. Alguns autores ainda citam a 

existência de uma fase intermediária de transição entre a fase aeróbia e a anaeróbia, 

onde o nitrato e o sulfato vão ser reduzidos, respectivamente, a gás nitrogênio e gás 

sulfídrico (Catapreta, 2008). 
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Figura 2.1 - Fases de estabilização de resíduos sólidos dispostos em aterros, segundo Pohland & Harper (1985) e 
adaptado por Coelho (2005, apud Catapreta 2008). Onde as Fases I, III, IV e V são as fases de acordo com Boscov 
(2008) e a Fase II é a fase de transição de acordo com Catapreta (2008).   

 

Na primeira fase, aeróbia, ocorre à degradação de 5% a 10 % da matéria possível de ser 

degradada. Apresenta duração de poucas horas a uma semana, consumindo o oxigênio e 

o nitrogênio presentes nos resíduos recém depositados, gerando gás carbônico, água e 

calor, com temperaturas que podem atingir 60°C (Boscov, 2008). 

A fase anaeróbia ácida é caracterizada por três processos (hidrólise, acidogênese e 

acetogênese) relacionados à atividade microbiana de degradação do resíduo. Tem 

duração de seis meses a um ano e apresenta capacidade de degradação de 15% a 20% da 

matéria passível de degradação (Boscov, 2008). Inicialmente ocorre a hidrólise de 

compostos complexos de elevado peso molecular (lipídios, polissacarídeos, proteínas e 

ácidos nucléicos) por enzimas produzidas por bactérias fermentativas, gerando 

moléculas capazes de serem absorvidas e metabolizadas no interior das células 

bacterianas (acidogênese), produzindo ácidos orgânicos (Catapreta, 2008), gerando, 

dessa forma, líquidos com pH não superior a 5 e elevados valores de DBO e DQO, além 

de gás carbônico, hidrogênio, amônia e sulfeto de hidrogênio. Na acetogênese, as 
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bactérias são responsáveis pela oxidação dos produtos gerados na etapa acidogênica, 

produzindo dióxido de carbono, hidrogênio e ácido acético (Boscov, 2008). 

Na etapa anaeróbia metanogênica acelerada, as bactérias metanogênicas convertem o 

ácido acético e o hidrogênio formado na fase anaeróbia ácida em metano e dióxido de 

carbono, com uma sensível redução ou interrupção da produção de ácidos (Catapreta, 

2008). Essa fase, que tem duração aproximada de 3 meses a 3 anos, apresenta um 

aumento do pH, que varia de 6,8 a 8, e uma sensível redução de DBO e DQO (Boscov, 

2008). 

Na última fase, anaeróbia metanogênica estabilizada, a geração de gases decai 

substancialmente, uma vez que já houve a conversão de grande parte da matéria 

orgânica facilmente degradável em dióxido de carbono e metano. Segundo Boscov 

(2008), essa fase tem duração de 8 a 40 anos, sendo que a decomposição da matéria 

sólida atinge cerca de 50% a 70% do total. Há aumento do valor do potencial redox com 

o aparecimento de O2 e espécies oxidadas (Catapreta, 2008). 

Além das características dos resíduos depositados e da idade do aterro, a grande 

variabilidade dos parâmetros físico-químicos encontrada na Tabela 2.1, pode ser 

atribuída a outros fatores, dentre os quais Yildiz  et al. (2004) citam o clima, a umidade, 

a hidrologia, o projeto do aterro, as variáveis operacionais e os processos 

microbiológicos que estão ocorrendo durante a estabilização do resíduo. Esses fatores 

podem mudar ao longo da vida útil de um aterro, podendo causar significativas 

mudanças na qualidade e quantidade dos líquidos lixiviados.  

Segundo os estudos de Cintra et al. (2002), que correlacionaram as condições 

pluviométricas a variação da DBO5, DQO e pH no lixiviado, foi verificado que houve 

uma variação expressiva da desses parâmetros ao longo do tempo, variação 

correlacionada aos índices pluviométricos. Uma elevação significativa da DQO e DBO5 

foi constatada e relacionada à elevação dos índices pluviométricos. Já o pH apresentou 

um comportamento distinto, ou seja, uma ligeira redução, relacionada tanto a entrada 

das chuvas intensas como a elevação da DBO5 e DQO. Porém, coma continuidade das 

chuvas os valores da DBO5 e DQO reduziram-se gradativamente, concomitantemente 

com a elevação do pH. 
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Ainda, de acordo com Reinhart & Grosh (1998 apud Catapreta, 2008), a composição 

dos lixiviados pode variar consideravelmente de um local para outro, no mesmo local e 

com a época do ano, o que acaba por justificar a dinâmica e variável concentração 

desses parâmetros presentes em regiões de monitoramento da água subterrânea 

contaminada pela disposição inadequada de resíduos sólidos urbanos. 

 

2.2 PARÂMETROS NO MONITORAMENTO AMBIENTAL  

 

O monitoramento ambiental consiste em um processo continuo e sistemático de 

acompanhamento de indicadores ambientais ao longo do tempo, a partir da coleta 

representativa de dados que refletem as condições ambientais reinantes na região 

investigada, permitindo, dessa forma, avaliar o efeito de ações antrópicas sobre o meio 

ambiente, bem como projetar tendências futuras, subsidiando, assim, a implantação de 

medidas de controle, recuperação e planejamento ambiental.  

Quando aplicado no diagnóstico de qualidade das águas subterrâneas, o sistema de 

monitoramento tem o papel de acusar a influência de uma determinada fonte de 

poluição a partir das amostragens efetuadas num conjunto de poços distribuídos 

estrategicamente nas proximidades da área de disposição dos resíduos, permitindo 

resultados precisos sobre a influência dos métodos de disposição dos resíduos sob a 

qualidade das águas subterrâneas (CETESB, 1988). 

Dessa forma, o sucesso no processo de avaliação da contaminação das águas 

subterrâneas pela disposição inadequada de resíduos sólidos, bem como a eficiência do 

ambiente em atenuar naturalmente a poluição derivada desta prática, é fundamentado na 

escolha da rede de monitoramento e de indicadores ambientais que sejam 

representativos da influência dessa atividade antrópica sob as condições ambientais 

locais, parâmetros estes que podem variar enormemente dependendo das condições da 

região e dos contaminantes envolvidos. 
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Assim, os parâmetros de monitoramento ambiental descritos abaixo fazem referência a 

alguns dos principais dados que devem ser levados em consideração durante a análise 

da contaminação da água subterrânea por lixiviado de aterros sanitários, bem como na 

avaliação da capacidade natural do sistema hidrogeológico local em atenuar o possível 

deslocamento do lixiviado. 

 

2.2.1 PARÂMETROS FÍSICO-QUÍMICOS  

 

A temperatura exerce influência na velocidade com que as reações químicas vão se 

processar no interior das águas subterrâneas, bem com na redução da solubilidade dos 

gases presentes na água, sendo que sua amplitude térmica anual é baixa, geralmente de 

1°C a 2°C (Feitosa et al., 2008). Deve-se atentar para que sua determinação seja 

efetuada de modo a medir a intensidade de calor representativo da água do aquífero e 

não do interior do poço. 

O potencial hidrogeniônico, pH, representa a concentração de íons de hidrogênio 

presentes na água, o qual é controlado por uma série de reações químicas e pelo 

equilíbrio entre os íons presentes, fornecendo uma indicação da condição de acidez ou 

alcalinidade da água. A maioria das águas subterrâneas naturais tem seus pHs variando, 

segundo Feitosa et al. (2008), em trono de 5,5 a 8,5. Valores extremos de pH podem 

afetar a distribuição de microorganismos no  meio. 

O potencial de oxirredução, Eh, fornece uma indicação das condições em que a água 

subterrânea se encontra no que diz respeito à capacidade do meio ser oxidante ou 

redutor. Junto com o pH, apresenta a habilidade de definir a distribuição das espécies 

químicas do meio, a qual é normalmente realizada com a utilização de diagramas Eh-

pH. 

A alcalinidade é um parâmetro químico que indica a capacidade da água em neutralizar 

ácidos. É representada pela quantidade de íons presentes - principalmente por 

bicarbonatos (HCO3
-
), carbonatos (CO3

-2
) e hidroxilas (OH

-
) - que reagirão com o 
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objetivo de neutralizar os íons de hidrogênio, estando, dessa forma, relacionada com o 

pH.  

O aumento da alcalinidade na água subterrânea pode ser indício de que reações de 

degradação da matéria orgânica estão ocorrendo (Mariano, et al., 2007; CETESB, 

2001), uma vez que essas reações apresentam a tendência de formar dióxido de carbono 

e íons de bicarbonato, além de consumir íons de hidrogênio. A diminuição da 

alcalinidade pode acarretar valores baixos de pH, afetando a taxa de crescimento de 

microorganismos (Von Sperling, 2005). 

A dificuldade da água em transmitir a luz é denominada de turbidez e normalmente é 

provocada pela presença de sólidos em suspensão, tais como, silte, argila, matéria 

orgânica, microorganismos e partículas inorgânicas (Feitosa et al.,2008). De acordo 

com a portaria n° 518 do Ministério da Saúde, o valor máximo permitido para consumo 

humano é fixado em 5 NTU (Brasil, 2004).   

 

2.2.2 CARBONO ORGÂNICO 

 

A determinação da matéria orgânica carbonácea que se encontra dissolvida no chorume 

pode ser expressa, de acordo com Christensen et al. (2001), por parâmetros tais como: 

demanda química de oxigênio ï DQO, carbono orgânico total ï COT e carbono 

orgânico dissolvido ï COD, sendo ainda utilizada a demanda bioquímica de oxigênio ï 

DBO (Hamada, 1997; Segato & Silva, 2000; Cintra et al., 2002). 

O COT é um parâmetro de análise direta, uma vez que quantifica a quantidade de 

dióxido de carbono liberado na oxidação da matéria orgânica, sendo necessário, dessa 

forma, eliminar as formas inorgânicas de carbono (CO2, CO3
-2

, HCO3
-
) (Von Sperling, 

2005).  O DOC é a fração de COT que passa por membrana filtrante, o que tende a 

eliminar o material orgânico em suspensão. 

Tanto a DBO e a DQO são parâmetros de análise indireta, uma vez que quantificam o 

consumo de oxigênio utilizado na oxidação da matéria orgânica. Porém, na DBO o 
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oxigênio é consumido pela degradação bioquímica da matéria orgânica, enquanto na 

DQO o oxigênio é consumido pela oxidação química da matéria orgânica, através da 

utilização de fortes agentes oxidantes. Nas águas subterrâneas, em geral, a concentração 

da DBO é inferior a 5 mg/l de O2, sendo que valores mais elevados deste parâmetro 

pode levantar indícios de contaminação (Feitosa et al., 2008). 

Normalmente se emprega a utilização da DBO5, ou seja, medida da demanda 

bioquímica de oxigênio em 5 dias a 20°C. De acordo com Feitosa et al. (2008), algumas 

espécies inorgânicas, tais como nitritos e compostos reduzidos de enxofre, bem como 

hidrocarbonetos aromáticos, piridinas e compostos alifáticos de cadeia aberta não são 

oxidados pela DQO. Para a DBO, os concentrações mais encontradas na águas 

subterrâneas estão situados entre 1mg/l e 5 mg/l de O2, sendo que valores acima de 10 

mg/l de O2 podem ser considerados um claro indício de contaminação (Feitosa et al., 

2008). 

A relação DBO5/DQO pode fornecer informações sobre a biodegradabilidade do 

chorume, que varia com o tempo. Segundo Hamada (1997), inicialmente essa relação 

situa-se em torno de 0,5 ou mais, sendo que a relações entre 0,4 e 0,6 são indicadores de 

boa biodegradabilidade. Em aterros antigos, a relação situa-se normalmente na faixa 

entre 0,05 e 0,2. Para Von Sperling (2005), uma relação alta (DBO5/DQO > 0,4) fornece 

uma fração biodegradável elevada, o que favorece o tratamento biológico e uma relação 

baixa (DBO5/DQO < 0,29 ou 0,25) fornece uma fração inerte elevada, o que não 

favorece o tratamento biológico, sendo um possível indicativo para o tratamento físico-

químico. 

 

2.2.3 CLORETO  

 

O cloreto, espécie química considerada como bom indicador da contaminação pela 

disposição de resíduos sólidos, uma vez que sua concentração é abundante no chorume. 

É um íon muito solúvel e estável, o que faz com que ele dificilmente se precipite 

(Feitosa et al., 2008). 
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Dessa forma, pode-se dizer que o íon de cloro é altamente conservativo, já que sofre 

pouca ou nenhuma reação em subsuperfície, deslocando-se naturalmente com o fluxo da 

água subterrânea, o que o torna um elemento capaz ser utilizado também para avaliar o 

efeito do processo de diluição ao longo do caminho de fluxo. Segundo Van Breukelen 

(2003), sua permanência constante ao longo do fluxo é um indício de que a diluição não 

está ocorrendo na região investigada.   

A águas naturais contem, em maior ou menor grau, cloretos, com concentrações que 

variam de 10 mg/l a 250 mg/l, sendo que as águas subterrâneas apresentam, em geral, 

teores inferiores a 100 mg/l (Feitosa et al., 2008). De acordo com a Portaria n° 518 do 

Ministério da Saúde de 2004 (Brasil, 2004) e a Resolução Conama n° 396 de 2008 

(Brasil, 2008), o valor máximo permitido para consumo humano é 250 mg/l. 

 

2.2.4 NITRATO E NITRITO 

 

Ambos os elementos representam estados de oxidação do nitrogênio, o qual ainda pode 

ser encontrado como nitrogênio orgânico e amônia (Von Sperling, 2005). O nitrato é 

uma espécie química muito solúvel, que dificilmente se precipita, e sua presença em 

ambientes redutores é estável, o que o torna muito móvel em subsuperfície.  

Porém, em ambientes com matéria orgânica abundante apresenta a tendência de sofrer 

redução bacteriana a partir da oxidação dos compostos orgânicos, gerando, 

normalmente, nitrogênio como subproduto reduzido (Christensen et al., 2000b; 

Christensen et al., 2001; Van Breukelen, 2003; Mazzuco; 2004). Teores de nitrato 

acima de 5 mg/l podem ser indicativos de contaminação (Feitosa et al., 2008). O valor 

máximo permitido para consumo humano é de 10 mg/l (Brasil, 2004; Brasil, 2008). 

O nitrito é utilizado como indicativo de poluição recente em ambientes oxidantes, uma 

vez que tende a ser convertido em nitrato dentro do ciclo do nitrogênio. Apesar de ser 

encontrado naturalmente em águas subterrâneas no intervalo de concentração de 0,1 

mg/l a 10 mg/l (Feitosa et al., 2008), seu valor máximo permitido para consumo 
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humano é fixado,  pela Portaria n° 518 do Ministério da Saúde de 2004 e pela 

Resolução Conama n° 396 de 2008, em 1 mg/l (Brasil, 2004; Brasil 2008). 

 

2.2.5 SULFATO E GÁS SULFÍDRICO  

 

O sulfato é um elemento solúvel, em geral estável, presente nas águas subterrâneas em 

concentrações inferiores a 100 mg/l (Feitosa et al., 2008). Em ambientes redutores tende 

a sofrer redução a partir da oxidação dos compostos orgânicos, transformando-se em 

sulfeto (Christensen et al., 2000b; Christensen et al., 2001; Van Breukelen, 2003; 

Mazzuco; 2004).  O valor máximo permitido para consumo humano é de 250 mg/l 

(Brasil, 2004; Brasil, 2008). 

O gás sulfídrico, também denominado de sulfeto de hidrogênio, pode conferir a água o 

odor de ovos podres. Quando presente nas águas subterrâneas tende a formar um ácido 

fraco (Feitosa et al., 2008), tornando-a corrosiva. Seu valor máximo permitido para 

consumo humano é fixado, pela Portaria n° 518 do Ministério da Saúde de 2004, em 

0,05 mg/l (Brasil, 2004). A Resolução Conama n° 396 de 2008 não estipula nenhum 

valor limite para orientar o enquadramento da água subterrânea para consumo humano 

(Brasil, 2008). 

 

2.2.6 FERRO  

 

Embora o ferro seja o segundo elemento metálico mais abundante da crosta da terra, sua 

concentração nas águas subterrâneas é pequena, podendo estar presente em mais de um 

estado de oxidação. Provém de minerais, principalmente os ferromagnesianos, tais 

como piroxênios, biotitas, olivinas e anfibólios (Hem, 1985), amplamente presentes em 

rochas ígneas e metamórficas.  

A disponibilidade deste elemento em soluções aquosas é estritamente afetada pelas 

condições do ambiente, especialmente mudanças oxidantes e redutores. Sua principal 
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forma de ocorrência é o hidróxido férrico (Fe
+3

), característico de ambientes mais 

oxidantes, podendo também ocorrer em ambientes redutores na forma de hidróxido 

ferroso (Fe
+2

), visto que este último é instável na presença de oxigênio, sendo 

rapidamente convertido para hidróxido de ferro (III). Em ambientes com elevada 

abundância de matéria orgânica, o Fe
+3

 é consumido nas reações de oxirredução, o que 

tende a elevar a concentração de Fe
+2

 (Christensen et al., 2000b; Christensen et al., 

2001; Van Breukelen, 2003; Mazzuco; 2004). 

Sob condições redutoras e de elevada disponibilidade de enxofre, sulfetos ferrosos 

como pirita e marcassita podem ocorrer, além de espécies menos estáveis, tais como 

greigita e mackinawita. Em ambientes mais oxidantes predominam espécies como 

hematita, goethita, FeOOH e Fe2O3 (Hem, 1985). 

Seu valor máximo permitido para consumo humano é fixado, pela Portaria n° 518 do 

Ministério da Saúde de 2004 e pela Resolução Conama n° 396 de 2008, em 0,3 mg/l 

(Brasil, 2004; Brasil, 2008), e a Resolução Conama n° 420 de 2009 orienta que teores 

de ferro acima de 2,45 mg/l estão acima dos valores de investigação, ou seja, valores 

acima do qual podem haver riscos potenciais, diretos ou indiretos, à saúde humana 

(Brasil, 2009). Esses valores são calculados com base ao rico a saudade humana de 

acordo com o escopo desta resolução, que difere da Portaria n° 518 do Ministério da 

Saúde. 

 

2.2.7 MANGANÊS 

 

Apesar de apresentar distribuição semelhante a do ferro, sua ocorrência nas rochas é 

menos comum, e, consequentemente, sua presença nas águas subterrâneas é menor, 

estando presente nas águas naturais em teores inferiores a 0,2 mg/l, sendo mais 

abundante em águas ácidas (Feitosa et al., 2008).  

Muitos minerais presentes em rochas ígneas e metamórficas apresentam manganês 

divalente como constituinte minoritário, sendo fonte para as águas subterrâneas, 
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merecendo destaque os piroxênios, olivinas e anfibólios (Hem, 1985). Pequenas 

quantidades podem ainda estar presentes na dolomita e calcário, substituído o cálcio. 

Não ocorre na forma livre, aparecendo, em geral, sob a forma de óxidos de manganês, 

tais como, MnO2, Mn2O3, Mn2O3.H2O, Mn3O4, uma vez que o manganês no estado de 

oxidação igual a dois é muito instável na presença de oxigênio, sendo facilmente 

oxidado para MnO2 (Feitosa et al., 2008). Em ambientes naturais, dificilmente ocorre 

em estados de oxidação mais elevados em extensão significativa, sendo que, segundo 

Hem (1985), essas espécies podem ocorrer teoricamente em ambientes com elevado pH.  

O máximo permitido de manganês para consumo humano é fixado, pela Portaria n° 518 

do Ministério da Saúde de 2004 e pela Resolução Conama n° 396 de 2008, em 0,1 mg/l 

(Brasil, 2004; Brasil, 2008), sendo que a resolução Conama n° 420 de 2009 orienta que 

teores deste elemento acima de 0,4 mg/l estão acima dos valores de investigação (Brasil, 

2009). 

 

2.2.8 OXIGÊNIO DISSOLVIDO 

 

O oxigênio dissolvido é fundamental para a estabilização da matéria orgânica por vias 

aeróbias, o que acarreta a diminuição de sua concentração na água (Christensen et al., 

2000b; Christensen et al., 2001; Van Breukelen, 2003; Mazzuco; 2004), sendo que a 

maioria das águas subterrâneas apresentam teores inferiores a 5mg/l (Feitosa et al., 

2008). 

Sua entrada no sistema se dá pela areação de águas subterrâneas pouco profundas ou 

pela infiltração da águas superficiais, principalmente as pluviais. Normalmente 

apresenta baixa solubilidade, porém sua solubilidade varia no sentido inverso da 

temperatura, sendo diretamente proporcional a pressão, apresentando, dessa forma, a 

tendência de variar com a profundidade do aquífero. 

 



 

20 
 

2.2.9 BÁRIO 

 

O bário é um elemento de ocorrência comum em rochas ígneas e carbonáticas. Em 

águas subterrâneas naturais, sua concentração provavelmente se dá pela solubilidade da 

barita (BaSO4), mineral bastante comum, merecendo destaque ainda sua adsorção em 

óxidos e hidróxidos metálicos (Hem, 1985). Outro mineral que pode influenciar a 

concentração de bário nas águas é a solubilidade da witherita (BaCO3) (Feitosa et al., 

2008). 

De acordo com a Portaria n° 518 do Ministério da Saúde de 2004, com a Resolução 

Conama n° 396 de 2008 e a Resolução Conama n° 420 de 2009, o valor máximo 

permitido para consumo humano é fixado em 0,7 mg/l (Brasil, 2004; Brasil, 2008; 

Brasil 2009). 

 

2.2.10 ALUMÍNIO 

 

O alumínio ocorre naturalmente em grandes quantidades em muitos minerais silicatados 

presentes em rochas ígneas, como é o caso dos feldspatos, feldspatóides, micas e 

anfibólios, e é muito comum também em minerais de argila, presentes na maioria dos 

solos. Embora seja o terceiro elemento mais abundante na crosta terrestre sua 

concentração nas águas subterrâneas é baixa, raramente superior a alguns décimos ou 

centésimos de miligrama por litro, sendo encontrado exceções em águas com pH muito 

baixo (Hem, 1985).  

O cátion Al
+3 

predomina em muitas soluções onde o pH está abaixo de 4,0, porém em 

soluções com pH mais elevado, acima do neutro, existe a tendência de predominar 

ânions como espécies dissolvidas -  Al(OH)4

-
. Complexos de alumínio podem ocorrer 

em águas naturais devido à presença de soluções húmicas (Hem, 1985). O valor 

máximo permitido é 0,2 mg/l (Brasil, 2004; Brasil, 2008), sendo que a Resolução 

Conama n° 420 de 2009 adota o valor de investigação como sendo 3,5 mg/l (Brasil, 

2009).  
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2.2.11 CHUMBO 

 

O chumbo é um elemento químico pertencente ao grupo dos metais pesados que se 

encontra presente nas águas subterrâneas com teores em torno de 20 mg/l (Feitosa et al., 

2008), porém muitas águas podem estar isenta deste metal.  Seu valor máximo 

permitido para consumo humano é fixado em 0,01 mg/l (Brasil, 2004; Brasil, 2008; 

Brasil, 2009). 

De forma geral, o chumbo é um metal de baixa mobilidade, e sua concentração na água 

subterrânea pode ser regulada pela adsorção na superfície de sedimentos orgânicos e 

inorgânicos e na sua coprecipitação com óxidos de manganês. Suas principais formas 

inorgânicas dissolvidas são os íons Pb
+2

, os complexos formados com hidróxidos, os 

pares ionicos formados com carbonatos e sulfatos e os complexos orgânicos, os quais 

podem constituir uma parte significativa do chumbo dissolvido em algumas águas 

(Hem, 1985). 
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CAPÍTULO 3  
 

PROCESSO DE ATENUAÇÃO NATURAL 

 

 

3.1 AVALIAÇÃO DAS ZONAS REDOX 

 

A avaliação das condições redox nas zonas de contaminação da água subterrânea é de 

fundamental importância para o entendimento do comportamento dos poluentes 

orgânicos no interior da pluma, de forma a assessorar a seleção do melhor mecanismo 

de remediação (Christensen et al., 2000b), já que, de acordo com Baird (2002), o teor de 

orgânicos  presente da água é controlado por reações de oxirredução. 

 

Tabela 3.1 - Principais processos de oxirredução que ocorrem numa típica pluma de contaminação durante a 
degradação da matéria orgânica. 

Processos Reações Químicas Referências 

Respiração aeróbica ╒╗╞ ╞  O ╒╞ ╗╞ 
Feitosa et al., 2008 

Fetter, 1999 
Azadpour-Keeley et al., 1999 

Redução do Nitrato 

(Denitrificação) 

╒╗╞ ╝╞  ╗ ᴼ╒╞ ╝  ╗╞ 
Christensen et al., 2001 

Feitosa et al., 2008 

Azadpour-Keeley et al., 1999 

╒╗╞ ╝╞ ᴼ ╝ ╗╒╞ ╗╒╞  ╗╞ Appelo & Postma, 2005 

Redução do Mn (IV) ╒╗╞  ╜▪╞ ╗  O ╒╞ ╜▪ ╗╞ 
Christensen et al., 2001 

Azadpour-Keeley et al., 1999 

Redução do Fe (III) 
╒╗╞ ╕▄╞╗  ╗  O ╒╞ ╕▄ ╗╞ 

Christensen et al., 2001 

Feitosa et al., 2008 

Azadpour-Keeley et al., 1999 

╒╗╞ ╕▄╞╞╗ ╗  O  ╗╒╞ ╕▄ ╗╞ Appelo & Postma, 2005 

Redução do Sulfato 
╒╗╞  ╢╞ ╗ ᴼ╗╢ ╗╞ ╒╞ 

Christensen et al., 2001 

Feitosa et al., 2008 

Azadpour-Keeley et al., 1999 

╒╗╞  ╢╞ ╗ ᴼ╗╢ ╗╒╞ Appelo & Postma, 2005 

Metanogênese ╒╗╞ ╒╞ᴼ╒╗ ╒╞ Feitosa et al., 2008 
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O processo de degradação do contaminante orgânico envolvido no mecanismo de 

atenuação natural (Tabela 3.1) se desenvolve através de reações oxidação-redução 

mediadas por microorganismos específicos, na presença de Aceptores Terminais de 

Elétrons ï TEAs (oxigênio, nitrato, manganês(IV), ferro (III), sulfato e dióxido de 

carbono). Ou seja, a degradação do contaminante orgânico nada mais é que um processo 

no qual a matéria orgânica metabolizada pelos microorganismos vai ser oxidada na 

presença dos TEAs, gerando uma série de produtos reduzidos.  

Se o aceptor final de elétrons for o oxigênio, processo aeróbio, o subproduto reduzido 

gerado vai ser o gás carbônico, mas na ausência de oxigênio, processo anaeróbico, 

outras substancias, tais como nitrato, manganês (IV), ferro (III), sulfato e dióxido de 

carbono atuarão como aceptores finais de elétrons, sendo o gás nitrogênio, manganês 

(II), ferro (II), ácido sulfídrico e metano os subprodutos reduzidos gerados, 

respectivamente. 

Quando um poluente orgânico atinge o solo, um gradiente redox vai surgir ao longo da 

direção preferencial de fluxo, fazendo com que a condição redox da extremidade da 

pluma se aproxime das condições naturais do aqüífero (Christensen et al., 2000b).  

Portanto, a degradação de um poluente orgânico freqüentemente conduz ao uma 

seqüência de zonas de oxirredução, no sentido da fonte até o limite da pluma, de acordo 

com a disponibilidade de aceptores de elétrons que são utilizados pelos 

microorganismos segundo uma ordem preferencial (Christensen et al., 2000b; Van 

Breukelen, 2003) de acordo com a energia livre de Gibbs (O2 > NO3
-
 > Mn (IV)-óxido 

> Fe (III)-óxido > SO4
-2

 > CO2). Ou seja, os microorganismos utilizam o TEA 

termodinamicamente mais favorável e quando sua concentração torna-se fator limitante 

para a ocorrência do processo, outro aceptor final de elétrons vai ser usado 

seqüencialmente em ordem de preferência durante a oxidação do composto orgânico 

(Figura 3.1).  
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Figura 3.1 - Distribuição ilustrativa dos processos de degradação da matéria orgânica ao longo do tempo com 
base nas reações de oxirredução. O gráfico, sem escala, demonstra a oxidação da CH2O, a redução do O2, NO3

-
 e 

SO4
-2
 e a geração de produtos reduzidos, como Mn

+2
, Fe

+2
 e CH4. 

 

Nesse contexto, segundo Van Breukelen (2003), Christensen et al. (2000b) e  

Christensen et al. (2001), o desenvolvimento de condições redox numa pluma de 

contaminação de um aterro sanitário segue, de forma simplificada, uma determinada 

ordem, formando zonas redox específicas no interior da pluma (Figura 3.2), que nem 

sempre podem ser evidenciadas de forma clara. Inicialmente, tem-se a degradação 

aeróbica seguida da redução de nitrato, que oxida carbono orgânico na margem da 

pluma.  

A degradação aeróbia é fortemente influenciada pela concentração de oxigênio na água 

subterrânea, o que vai ser função da espessura da zona não saturada, da permeabilidade 

do aqüífero, da porosidade e do tempo de residência do carbono orgânico dissolvido na 

zona vadosa. Outro fator importante é a difusão do gás no interior dos poros do solo e a 

possível oxigenação da água pela difusão do gás da atmosfera (Appelo & Postma, 

2005).  Para haver a degradação aeróbia, a concentração de oxigênio presente deve ser 

maior que o intervalo de 0,5 - 1 mg/l (Christensen et al., 2001). 
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A recarga da água subterrânea é outro fator importante que tende a influenciar a 

degradação de um composto orgânico poluente à medida que vai, segundo Mazzuco 

(2004), promover a diluição do contaminante e impactar as condições geoquímicas no 

aqüífero pela introdução de uma nova água rica em aceptores de elétrons, entre os quais 

se destaca o oxigênio.   

 

 
Processos Redox Primários 

Pluma Orgânica 
(Contaminante) 

Zona 
Aqüífero 

(Oxidantes) 
Processo 

(Microorganismos) 
Produtos 

(Reduzidos) D
im

in
u
içã

o
 d

a
 

e
n

e
rg

ia
 liv

re
 d

e
 G

ib
b
s 

╒╗╞ 

 ╞  Respiração aeróbica ╒╞ 
 ╝╞ Denitrificação ╝  
  ╜▪╞ Redução do Mn (IV)  ╜▪  
 ╕▄╞╞╗ Redução do Fe (III) ╕▄  
 ╢╞  Redução do Sulfato ╗╢ 
 ╒╞ Metanogênese ╒╗  

Figura 3.2 - Distribuição espacial dos processos redox associados à degradação do carbono orgânico dissolvido 
numa típica pluma de contaminação de aterro sanitário. A figura não se encontra em escala. Adaptado de Van 
Breukelen (2003) e Christensen et al. (2001). 

 

O processo de degradação da matéria orgânica pela ação do nitrato (NO3
-
) é conhecido 

como nitrato redução ou denitrificação, onde o nitrato serve como aceptor de elétrons 

terminal e o gás nitrogênio é geralmente o produto final, podendo haver a produção de 
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produtos intermediários como nitrito (NO2
-
) e o óxido nitroso (N2O). Pode ser 

evidenciado, segundo Appelo & Postma (2005), pelo aumento do pH e do teor de 

HCO3
-
, além da ocorrência de teores de nitrito (NO2

-
) e óxido nitroso (N2O) em 

ambientes naturais.  

No interior da pluma, onde o oxigênio e o nitrato estão ausentes, a degradação 

anaeróbia ocorre, e a redução de metais oxidados prevalece, principalmente de 

manganês e ferro, de acordo com a ordem termodinamicamente mais favorável. Como 

exposto por Appelo & Postma (2005), o mais importante aceptor de elétrons é o óxido 

de ferro presente no arcabouço mineral, através do qual a pluma se desloca, já que o 

manganês é muito menos abundante nos aqüíferos. Assim, de forma geral, a redução do 

ferro representa uma extensiva zona redox com grande potencial de degradação de 

compostos orgânicos em aqüíferos contaminados (Lovley & Anderson, 2000).   

Para Mazzuco (2004), apesar de ser um processo lento, quando comparado com a 

degradação aeróbia e a denitrificação, a redução de ferro é de elevada importância 

devido a sua alta biodisponibilidade no ambiente subterrâneo, sendo que o aumento na 

concentração de Ferro (II) é um forte indicativo que os contaminantes estão sendo 

degradados via ferro redução. Porém, nem todo óxido de ferro está disponível para 

redução, podendo ser observado na literatura casos em que menos de 50% do total de 

ferro nos sólidos do aqüífero estão disponíveis para a ocorrência do processo 

(Christensen et al., 2001).  

Assim, a importância do processo de ferro redução no desenvolvimento da pluma de 

contaminação não está apenas vinculada à quantidade de ferro e sim a composição e a 

disponibilidade desse elemento para o processo de redução. A maior concentração de 

ferro e manganês dissolvidos na água subterrânea é encontrada na forma de Fe
+2

 e Mn
+2

 

em regiões que apresentam a faixa de pH variando entre 5 a 8 (Christensen et al., 

2000b). 

Quando o metal oxidado torna-se reduzido, ou seja, a disponibilidade do manganês e do 

ferro torna-se fator limitante para a continuidade do processo de oxidação da matéria 

orgânica, a redução do sulfato, seguida da metanogênese prevalecem. O sulfato também 

é um importante aceptor de elétrons em plumas de contaminação de aterros 
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(Christensen et al., 2000b), porém, como a concentração de sulfato nesse tipo de pluma 

tende a ser muito baixa para manter o mesmo potencial de degradação, uma zona de 

metanogênese vai se desenvolver próximo ao aterro sanitário, podendo haver 

sobreposição de ambas (Van Breukelen, 2003).  

A redução do sulfato pode ocorrer perto do corpo do aterro, já que o chorume é fonte de 

sulfato, e na periferia da pluma, onde pode ocorrer uma mistura com sulfato natural da 

água subterrânea. A ocorrência desse processo pode ser evidenciada pelo decaimento da 

concentração de sulfato e pelo aparecimento do sulfeto na água subterrânea (Mazzuco, 

2004), porém, o sulfeto de hidrogênio (gás sulfídrico - H2S) pode reagir com o óxido de 

ferro disponível presente no sedimento (Appelo & Postma, 2005), diminuindo sua 

concentração.  

O receptor de elétrons utilizado durante a produção do metano é o dióxido de carbono. 

Mas como a produção de energia não é elevada, a metanogênese não é um processo 

termodinamicamente favorável e tende a acorrer apenas quando os outros receptores 

terminais de elétrons descritos acima forem utilizados, seguindo a ordem de preferência 

de acordo com a energia livre de Gibbs. 

Embora as condições ambientais sejam favoráveis ao processo de degradação de 

compostos orgânicos, a presença de microorganismos específicos é um pré-requisito, já 

que os mesmos participam das reações de degradação dos compostos orgânicos, 

utilizando a energia das reações redox para a síntese celular. Como exemplo, pode-se 

citar as bactérias anaeróbicas que catalisam reações de redução do sulfato, do ferro, do 

manganês, do nitrato e a metanogênese. 

Um dos parâmetros fundamentais para a ocorrência de processos biológicos de 

degradação é a presença ou ausência de oxigênio, que condiciona a existência de 

microorganismos aeróbicos e anaeróbicos, sendo que os fatores que influenciam a 

atividade microbiana são (Feitosa et al., 2008): profundidade, presença de nutrientes, 

pH, Eh, conteúdo de sais, temperatura e permeabilidade do aqüífero. 

Dessa forma, no que tange todo o processo de degradação de compostos orgânicos em 

plumas de contaminação da água subterrânea onde microorganismos estão presentes, 
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pode-se concluir que a taxa de degradação desses compostos depende, em grande parte, 

da disponibilidade de substâncias oxidantes no interior do aqüífero, ou seja, essa taxa 

tende a variar diretamente com a disponibilidade de aceptores de elétrons. 

 

3.2 INTERFERÊNCIAS NA FORMAÇÃO DAS ZONAS REDOX  

 

As reações redox numa típica pluma de contaminação são denominadas por Van 

Breukelen (2003) como processos redox primários (Figura 3.2) e secundários. Os 

processos primários envolvem a oxidação do carbono orgânico e a liberação de espécies 

reduzidas, as quais vão ser oxidadas nos processos secundários, que ocorrem 

preferencialmente nas margens da pluma de contaminação e competem com os 

processos de degradação do carbono orgânico por aceptores de elétrons disponíveis. 

Assim, apesar da matéria orgânica dominar o processo, já que está presente em maior 

quantidade e apresenta elevada capacidade de doar elétrons, em se tratando de aterros de 

resíduos sólidos, outros compostos também podem contribuir significativamente. 

Christensen et al. (2001) citam que, além da matéria orgânica,  o amônio, o metano, o 

ferro (II) e os compostos orgânicos xenobióticos também podem influenciar a formação 

das zonas redox. Appelo & Postma (2005) relatam que durante a redução do nitrato em 

aqüíferos, tanto a pirita (FeS2) como o H2S, Fe
+2

 e o CH4  podem competir com a 

matéria orgânica como doadores de elétrons. 

A maior dificuldade nesse processo é a identificação das zonas de oxirredução, já que 

estas podem não ser tão bem definidas como mostrado na Figura 3.2, podendo haver 

sobreposição entre as zonas em função da variação das características do meio. A 

formação de diferentes zonas redox bem como sua importância no processo depende 

fortemente da velocidade de fluxo da água subterrânea, das características da fonte 

contaminante e das características geoquímicas do aqüífero (Christensen et al., 2000b), 

além da flutuação do nível de água, de eventuais mudanças de direção do fluxo e da 

variação espacial das condições redox associadas aos constituintes do aqüífero 

(Christensen et al., 2001). 
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Por exemplo, as zona de redução do manganês, de nitrato e a metanogênese podem 

sofrer sobreposição (Christensen et al., 2001). De acordo com o estudo de Harris et al. 

(1999, apud Christensen et al., 2000b), a sobreposição de zonas redox é comum em 

plumas de contaminação, sendo difícil localizar com precisão a zona de redução do 

óxido de ferro.  

Da mesma forma, a simples identificação analítica de um composto indicativo de 

oxirredução não necessariamente representa a ocorrência do processo e nem que o 

mesmo esteja ocorrendo no sitio amostrado, já que muitos desses compostos apresentam 

certa mobilidade no interior do aqüífero e outros processos secundários podem influir 

nos resultados da análise (Tabela 3.2), visto a grande quantidade de variáveis 

envolvidas. 

 

Tabela 3.2 - Processos que podem alterar a caracterização química das reações de oxirredução em aterros 
sanitários (Christensen et al., 2001). 

Indicador Interferência 

O2 - 

NO3
-
 - 

N2O Transporte 

NO2
-
 Transporte 

Mn
+2

 
Transporte, troca iônica, precipitação com 

carbonato, sulfato e oxidação pelo oxigênio 

Fe
+2

 
Transporte, troca iônica, precipitação com 

carbonato, sulfato e oxidação pelo oxigênio 

S
-2
 

Transporte, precipitação com ferro e 

manganês dissolvidos 

CH4 Transporte 

 

Appelo & Postma (2005) relatam também uma série de fatores intervenientes no 

processo de caracterização das zonas redox. Por exemplo, o enriquecimento da água 

com Fe
+2

 pode não ser causado pela oxidação da matéria orgânica e sim pela oxidação 

da pirita, envolvendo um processo completamente diferente. Eles afirmam ainda que, 

uma vez formado, o metano pode se deslocar a grandes distâncias sem sofrer reação em 

ambiente anóxico. Assim, a mera presença de metano não implica a ocorrência de 

metanogênese no sitio amostrado.  
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Enfim, apesar de todos esses intervenientes que podem tornar duvidoso o processo de 

avaliação das condições redox, de acordo com o Manual de Gerenciamento de Áreas 

Contaminas (CETESB, 2001), para a avaliação da evolução da atenuação natural em 

uma área contaminada devem ser analisados alguns parâmetros, tais como: sub-produtos 

de degradação, oxigênio dissolvido, nitrito, nitrato e nitrogênio, ferro total e dissolvido, 

sulfato e sulfeto, metano, dióxido de carbono, pH, alcalinidade e potencial de 

oxirredução. De forma geral, a atenuação natural pode ser evidenciada a partir de alguns 

indícios (CETESB, 2001): 

 

¶ Perdas de contaminantes observadas ao longo do tempo por meio das 

análises das concentrações dos compostos de interesse; 

¶ Redução na concentração de oxigênio dissolvido e aumento do conteúdo de 

carbono inorgânico por biodegradação aeróbica; 

¶ Redução na concentração de nitrato sob condições de denitrificação 

(condições anaeróbicas); 

¶ Redução na concentração de sulfato sob condições redutoras de sulfato 

(condições anaeróbicas); 

¶ Aumento na concentração de ferro dissolvido sob condições de redução de 

ferro (condições anaeróbicas); 

¶ Produção de carbono inorgânico e aumento da alcalinidade (em condições 

anaeróbicas) sob condições de denitrificação, redução de sulfato e de ferro 

dissolvido; 

¶ Aumento na concentração de cloreto e consumo de compostos da mesma 

família (solventes clorados, por exemplo) sob condições anaeróbicas. 

 

Pode ser visualizado que, apesar da influência de processos secundários, a atribuição de 

zonas redox a partir da identificação das condições de oxidação e redução no interior da 

pluma de contaminação pelo método de caracterização da água subterrânea é, em geral, 
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apresentada na literatura como uma ferramenta de grande utilidade para avaliar as 

condições naturais de degradação de compostos orgânicos poluentes. 

Entretanto, a avaliação do processo pela amostragem e quantificação do consumo dos 

TEAs e pela produção de produtos reduzidos torna-se menos eficiente na medida em 

que se toma conhecimento do grande número de variáveis envolvidas.  
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CAPÍTULO 4  
 

MODELAGEM DE PROCESSOS GEOQUÍMICOS 

 

 

4.1 MODELAGEM GEOQUÍMICA 

 

A primeira geração de programas geoquímicos computacionais foi desenvolvida no 

início da década de 70 com o intuito de avaliar algumas das possíveis reações que 

podem ocorrer durante o deslocamento da água subterrânea. Inicialmente, muito 

limitados, esses programas foram evoluindo com o passar dos anos, contando hoje com 

uma gama de ferramentas que permitem tanto a modelagem de sistemas naturais quanto 

contaminados, podendo ainda ser utilizados para avaliar se uma determinada anomalia 

na concentração da água é geogênica ou antrópica.  

Para isso, esses programas simulam as possíveis reações que podem ocorrer em 

subsuperfície (Figura 4.1), as quais vão ser função dos atributos geológicos, 

hidrogeológicos, climáticos e ambientais que podem exercer influência sobre as 

características da água ao longo de seu caminho de fluxo, permitindo quantificar a 

contribuição de cada processo individual na definição da qualidade da água investigada. 

Dessa forma, o emprego da modelagem geoquímica está, em grande parte dos casos, 

intimamente ligada ao entendimento das variáveis atuantes sobre composição da água 

subterrânea, visto que de acordo com Merkel & Planer-Friedrich (2008), a abordagem 

mais comumente empregada por esses códigos de modelagem está vinculado à 

descrição da interação entre águas, rochas e gases presentes em um sistema aquoso.  

Em outras palavras, a composição da água subterrânea vai ser controlada, caso não haja 

nem um processo de contaminação, pelas interações químicas e bioquímicas existentes 

com os substratos geológicos ao longo do seu caminho de fluxo (Berkowitz et al., 
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2008), bem como pelos gases eventualmente produzidos nas reações ou advindos do 

contato com a atmosfera. 

Porém, a existência de grandes problemas ambientais evidenciou a necessidade da 

utilização desses mecanismos de modelagem como ferramentas para prover o 

entendimento dos possíveis processos causadores de impactos ambientais, através de 

uma metodologia que permita evidenciar e quantificar a contribuição de cada reação 

química para o aumento ou diminuição da intensidade do fenômeno poluidor. 

 

 

Figura 4.1 - Processos hidrogeoquímicos mais significativos em sistemas aquosos e na interface água/sólido. 
Adaptado de Merkel & Planer-Friedrich (2008). 

 

Assim, segundo Zhu & Anderson (2002), a modelagem geoquímica tem sido 

amplamente empregada na avaliação de trabalhos que envolvem, por exemplo, a 

disposição de elementos altamente radioativos, disponibilização de metais em barragem 

de rejeitos e pilhas de estéril, geração de drenagem acida de mina, contaminação por 

aterros sanitários, entre outros.  
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Pode ser utilizada também na remediação ambiental de águas subterrâneas 

contaminadas, através, por exemplo, da utilização de barreiras reativas (Merkel & 

Planer-Friedrich, 2008). 

Especificamente, no que diz respeito à contaminação das águas subterrâneas em regiões 

de disposição de resíduos sólidos urbanos, a modelagem de processos geoquímicos tem 

sido empregada para avaliar o potencial de atenuação natural capaz de imobilizar a 

migração ou degradar o chorume em subsuperfície (Zhu & Anderson, 2002), 

permitindo, dessa forma, investigar a real capacidade do solo em minimizar a 

propagação do lixiviado. 

 

4.2 EQUILÍBRIO TERMODINÂMICO EM SUBSUPERFÍCIE  

 

Muito dos processos físico-químicos que ocorrem em subsuperfície e que originam aos 

constituintes presentes na água subterrânea estão fundamentados no conceito de 

equilíbrio químico, que, segundo Atkins & Jones (2006), pode ser considerado o estágio 

na qual uma reação química não apresenta mais a tendência de mudar a composição da 

mistura. Isto é, quando uma reação atinge o equilíbrio, as velocidades no sentido de 

formação de produtos ou reagentes são iguais, permanecendo a composição da mistura 

constante, estabelecendo uma espécie de equilíbrio dinâmico. 

Exposto por Guldenberb & Waage em 1864, através da intitulada lei de ação das 

massas, o equilíbrio químico pode ser mais precisamente evidenciado através da 

constante de equilíbrio (K). Esta, de acordo com Kotz & Treichel Jr (2005), indica se 

uma reação é produto-favorecida ou reagente-favorecida, além de ser utilizada no 

cálculo da quantidade de reagente e de produto presente no equilíbrio. Para Appelo & 

Postma (2005), a lei de ação das massas é aplicável em vários tipos de reações, tais 

como: dissolução de minerais, formação de complexos entre espécies dissolvidas, 

dissolução de gases na água, etc. 
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Assim, para a reação genérica abaixo:  

 ὥὃ ὦὄP ὧὅ ὨὈ (4.1) 

 

A constante de equilíbrio para as espécies envolvidas pode ser escrita como: 

 ὑ
ὅ Ὀ

ὃ ὄ
      (4.2) 

Em que as letras entre os colchetes representam as concentrações ou atividades das 

espécies químicas envolvidas na reação. Quando a constante de equilíbrio é formulada 

somente em função das concentrações das espécies, ela é rigorosamente válida apenas 

no caso de sistemas com comportamento ideal, já que não leva em consideração as 

interações entre as espécies químicas presentes na solução. Porém desvios em relação 

ao comportamento ideal são observados em maior ou menor grau dependendo das 

características da solução.  

De acordo com Ohlweiler (1982), desvios em relação ao comportamento ideal são 

pequenos nos casos de sistemas gasosos a pressões moderadas e temperaturas elevadas 

ou em sistemas na forma de soluções diluídas que envolvem apenas espécies 

moleculares, nos quais as interações entre as moléculas dos componentes envolvidos 

são muito fracas. Entretanto, em sistemas onde estão presentes espécies iônicas, grandes 

desvios podem ser esperados devido a atração eletrostática entre os íons.  

Sabendo que a magnitude dessa atração interiônica é função da concentração e da carga 

dos íons envolvidos na solução, o efeito dessa relação encontra sua expressão 

quantitativa na denominada força iônica (I), que é, segundo Harris (2005), uma medida 

da concentração total de íons na solução, podendo ser expressa da seguinte forma:   

 Ὅ
ρ

ς
 ὭȢᾀ Ὥ  

ρ

ς
 ὭȢᾀ (4.3) 
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Onde I é a força ionica, [i] é a concentração molal de i e zi é o numero de carga do íon i. 

Assim sendo, com base na equação acima, fica evidente que quanto maior a 

concentração ou quanto mais carregado for o íon, maior vai ser sua participação no 

cálculo da força iônica. A utilização da molalidade padrão ([i]° = 1 mol/kg H2O) acaba 

por cancelar as unidades da fração e transformar a força iônica em um parâmetro 

adimensional.  

Dessa forma, uma abordagem mais rigorosa dos fenômenos envolvidos deve ser 

estabelecida, já que a constante de equilíbrio é expressa de maneira mais correta como a 

razão entre atividades e não entre concentrações (Harris, 2005). Nesse contexto, a 

definição de atividade pode ser ampliada para acomodar soluções reais, onde as 

interações intermoleculares (Atkins & Jones, 2006) ou iônicas são importantes, visto 

que o novo equilíbrio calculado em função da atividade, e não apenas das concentrações 

das substancias presentes no meio, conduz a uma constante de equilíbrio real. 

Assim, para considerar o efeito dessa interação, as concentrações devem ser substituídas 

por suas respectivas atividades ou também denominadas de concentrações efetivas: 

 ὥ ὭȢ‎ Ὥ  ϳ ὭȢ‎ (4.4) 

Onde ai é a atividade do íon i, ɔi é o coeficiente de atividade e [i] é a concentração molal 

da espécie i. Da mesma forma como já mencionado, a utilização da molalidade padrão 

([i]° = 1 mol/kg H2O) acaba cancelando as unidades da fração e transformando a 

atividade em um parâmetro adimensional.  

O coeficiente de atividade, definido por Harris (2005) como a medida do desvio do 

comportamento ideal, pode ser calculado com base na força iônica (I). Nesse contexto, 

várias formulas que serão apresentadas no decorrer deste texto podem ser empregadas 

no cálculo do coeficiente de atividade em função da variação da força iônica.  

Assim, soluções eletrolíticas com força iônica I < 0,005 devem utilizar a equação de 

Debye-Hückel, conforme apresentado por Merkel & Planer-Friedrich (2008), para 

descrever as interações eletrostáticas entre os íons: 
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 ÌÏÇ‎ ὃȢᾀȢЍὍ (4.5) 

De acordo com Appelo & Postma (2005), para soluções eletrolíticas diluídas, com baixa 

força iônica I < 0.1, a equação de Debye-Hückel estendida é então: 

 ÌÏÇ‎
ὃȢᾀȢЍὍ

ρ ὄȢâЍὍ
 (4.6) 

Onde A e B são constantes dependentes da temperatura. Entretanto, na faixa de 

temperatura onde se encontram muitas águas subterrâneas, 5 - 35 °C, a variação desses 

parâmetros é pequena (Appelo & Postma, 2005). Segundo Anderson & Crerar (1993), 

os parâmetros A e B, dependentes da temperatura, podem ser calculados por equações 

empíricas, como segue:  

 ὃ
ρȟψςτψ Ȣ  ρπ Ȣ  ”

‐ ȢὝ ϳ
                           ὄ

υπȟςως Ȣ  ”

‐ ȢὝ ϳ
 (4.7) 

Onde Tk é a temperatura em Kelvin e os parâmetros ɟ e Ů referem-se, respectivamente, a 

densidade e a constante dieletrica da água nas condiçoes de interesse. A densidade pode 

ser calculada, com base em Merkel & Planer-Friedrich (2008), da seguinte forma: 

 ” ρ
Ὕ  σȟωψφσ Ȣ  Ὕ  ςψψȟωτρτ

υπψωςωȟς  Ȣ  Ὕ  φψȟρςωφσ
 πȟπρρττυ ȢὩ ȟϳ  (4.8) 

Onde Tc é a temperatura em graus Celsius. Ainda, para o cálculo da constante dielétrica, 

pode ser empregada a equação empírica abaixo (Merkel & Planer-Friedrich, 2008): 

 ‐ ςχςχȟυψφπȟφςςτρπχ ȢὝ  τφφȟωρυρ ȢὰὲὝ  
υςπππȟψχ

Ὕ
 (4.9) 

åi é  a medida do diâmetro efetivo do íon hidratado i (Tabela 4.1), porém, de acordo 

com Ohlweiler (1982), existe muita incerteza quanto à magnitude dessa parâmetro.  De 

forma geral, segundo Appelo & Postma, (2005), a teoria de Debye-Hückel estendida 

oferece um modelo franco para a determinação da atividade dos íons na água. 
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Tabela 4.1 ς Diâmetro efetivo de alguns íons em Ångstrom (Bolt & Bruggenwept, 1978). 

åi Íon 

3 OH
-
, HS

-
, MnO4

-
, NO3

-
, Br

-
, Cl

-
, K

+
, Ag

+
, Rb

+
 

4 Na
+
, SO4

-2
, HSO3

-
, HPO4

-2
, HCO3

-
, PO4

-3
, CrO4

-2
 

5 Sr
+2

, Ba
+2

, Cd
+2

, Hg
+2

, Pb
+2

, S
-2
, CO3

-2
 

6 Li
+
, Ca

+2
, Cu

+2
, Zn

+2
, Mn

+2
, Fe

+2
, Ni

+2
, Co

+2
 

8 Mg
+2

, Be
+2

 

9 H
+
,Al

+3
, Fe

+3
, Cr

+3
,Se

+3
, La

+3
, Ce

+3
, Nd

+3
 

11 Th
+4

, Zr
+4

, Ce
+4

, Sn
+4

 

 

A equação de Davis é outra relação frequentemente utilizada para o cálculo do 

coeficiente de atividade quando a força iônica I < 0.5 (Evangelou, 1998): 

 ÌÏÇ‎ ὃȢᾀ
ЍὍ

ρ ЍὍ
πȟσȢὍ (4.10) 

Onde A é o mesmo coeficiente dependente da temperatura apresentado nas equações 

(2.5) e (2.6). Para soluções com força iônica I > 0.1, Appelo & Postma (2005) sugerem 

a utilização da equação de Truesdell & Jones para descrever as interações eletrostáticas 

a partir do coeficiente de atividade: 

 ÌÏÇ‎
ὃȢᾀȢЍὍ

ρ ὄȢὥЍὍ
ὦȢὍ (4.11) 

Onde A e B são os mesmos parâmetros dependentes da temperatura da equação de 

Debye-Hückel e ai e bi são parâmetros de ajuste específicos do íon, apresentados na 

Tabela 4.2.  

Para espécies neutras, ou seja, moléculas que não possuem atmosfera iônica, pois não 

possuem carga, o coeficiente de atividade iônica pode ser aproximado a um valor 

unitário quando a força iônica é menor que 0,1 (Harris, 2005); todavia, quando 

analisado com mais exatidão, o coeficiente de atividade para espécies neutras obedece à 

equação de Setchénow:   

 ÌÏÇ‎ ὯȢὍ (4.12) 
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Onde k é denominado coeficiente de salinização (Ohlweiler, 1982) e varia de acordo 

com a esp®cie qu²mica; por exemplo, k å 0, 2 para mol®culas org©nicas, k å 0,11 para o 

NH3 e CO2 (Harris, 2005). Para espécies neutras, como complexos sem carga e gases, o 

programa PHREEQC adota logɔ = 0,1.I (Appelo & Postma, 2005). 

 

Tabela 4.2 - Parâmetros ai e bi em Ångstrom do coeficiente de atividade da equação de Truesdell & Jones 

(Appelo & Postma, 2005). 

Íon ai bi 

Na
+
 4,0 0,075 

K
+
 3,5 0,015 

Mg
+2

 5,5 0,20 

Ca
+2

 5,0 0,165 

Cl
-
 3,5 0,015 

HCO3
-
 5,4 0,0 

CO3
-2
 5,4 0,0 

SO4
-2
 5,0 ï 0,04 

 

Por outro lado, quando a constante de equilíbrio é aplicada a soluções que envolvem 

reações entre gases dissolvidos, a atividade desses gases vai ser dada por sua 

fugacidade, que é resultado, conforme apresentado pela equação abaixo, da relação 

entre o coeficiente de fugacidade ɔ e a pressão parcial do gás P. 

 ὥ ὖȢ‎ὖ  ϳ ὖȢ‎ ὖ (4.13) 

Segundo a fórmula (2.13), quanto mais perto da condição ideal, mais o coeficiente de 

fugacidade se aproxima de um valor unitário, sendo que de acordo com Harris (2005), 

para pressões iguais ou abaixo de 0,9869 atm o coeficiente de fugacidade se aproxima 

de um, fazendo com que se estabeleça uma relação de igualdade entre a fugacidade 

(atividade do gás) e sua pressão parcial. A utilização da pressão padrão dos gases (P° = 

1 atm) acaba por cancelar as unidades da fração e transformar a fugacidade em um 

parâmetro adimensional. 
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4.2.1 ENERGIA LIVRE DE GIBBS E EQUILÍBRIO QUÍMICO 

 

A constante de equilíbrio de uma reação química pode ser obtida a partir de dados 

termodinâmicos dessa reação (Harris, 2005), com base no princípio da energia livre de 

Gibbs, como apresentado por Merkel & Planer-Friedrich (2008): 

 ЎὋ ЎὋ ὙȢὝȢὰὲὑ  (4.14) 

Onde: ȹGr é a variação da energia livre de Gibbs da reação (kJ/mol); ȹGrº é a variação 

da energia livre de Gibbs padrão da reação; K é a constante de equilíbrio; R é a 

constante universal dos gases (8,3144 J/K.mol); e T é a temperatura em Kelvin.  

A variação da energia de Gibbs padrão da reação pode ser calculada a partir de dados 

termodinâmicos tabelados da energia livre de formação (ȹGfº) de produtos e regentes, 

que são parâmetros normalmente dados a 25 °C e 1 atm e que envolvem a energia 

necessária para produzir um mol de uma substância a partir de seus elementos puros em 

sua forma mais estável. Assim, o cálculo da variação da energia de Gibbs padrão pode 

ser apresentado da seguinte forma: 

 ЎὋЈ ЎὋ ЎὋ  (4.15) 

Como energia de Gibbs é um parâmetro utilizado para determinar a espontaneidade com 

que uma reação química ocorre, ou seja, verificar se a mesma é reagente-favorecida ou 

produto-favorecida, faz-se necessário entender, mesmo que de forma generalizada, 

alguns conceitos fundamentais em termodinâmica, tais como a entalpia e a entropia, que 

se relacionam com a energia livre de Gibbs através da relação matemática abaixo: 

 ЎὋ  ЎὌ  ὝȢЎὛ (4.16) 

A variação da entalpia (ȹH) refere-se ao calor absorvido ou desprendido durante uma 

reação química, sendo que, quando ȹH é positivo, processo endotérmico, ocorre à 

absorção de calor, e quando ȹH é negativo, processo exotérmico, ocorre à liberação de 

calor. A variação da entropia (ȹS) mede o grau de desordem em um sistema, 
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estabelecendo que, quando ȹS é positivo ocorre um aumento na desordem desse sistema 

e a reação tende a ser espontânea, e quando ȹS é negativo ocorre uma diminuição na 

desordem e a mesma não tende a ser mais espontânea, sendo favorecido o inverso deste 

processo. 

Porém, como nem sempre essa visualização é fácil de ser verificada, a energia de Gibbs 

vai ser o parâmetro utilizado para determinar o deslocamento preferencial da reação, já 

que representa uma composição dos dois fatores que contribuem para a espontaneidade 

(ȹH e ȹS). Assim, para um ȹG negativo, a reação é favorecida em direção a formação 

dos produtos, caso contrário, para a formação dos reagentes.  

Para o caso intermediário entre esses extremos, ou seja, ȹG igual à zero, a reação 

química encontra-se em equilíbrio (Appelo & Postma, 2005), logo a constante de 

equilíbrio (K) desta situação específica também se encontra neste referido estado. 

Assim, quando o estado de equilíbrio é atingido, isto é, ȹG = 0, a equação anterior pode 

ser escrita da seguinte maneira: 

 ЎὋ  ὙȢὝȢὰὲὑ  (4.17) 

Portanto, como os valores da energia livre de Gibbs padrão podem ser localizados em 

tabelas termodinâmicas para as mais diferentes reações químicas, a constante de 

equilíbrio da lei de ação das massas pode ser facilmente encontrada. 

 

4.2.2 CONSTANTE DE EQUILÍBRIO E TEMPERATURA 

 

Como a água subterrânea pode ser encontrada nas mais diversas condições de pressão e 

temperatura, faz-se necessário o equacionamento da constante de equilíbrio para as 

diferentes flutuações das características que ocorrem naturalmente nos ambientes de 

subsuperfície e que podem alterar o rumo do equilíbrio químico. 
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De acordo com Appelo & Postma (2005), as variações de pressão apresentam pequeno 

efeito aos valores encontrados para a constante de equilíbrio, porém as variações de 

temperatura são de fundamental importância e podem ser usualmente calculada pela 

equa­«o de Vanôt Hoff, que relaciona a varia­«o da temperatura com a varia­«o da 

constante de equilíbrio, mediante a variação da entalpia: 

 ÌÏÇὑ ÌÏÇὑ
ЎὌЈ

ςȟσπσȢὙ

ρ

Ὕ

ρ

Ὕ
 (4.18) 

Onde: K é a constante de equilíbrio; T é a temperatura em Kelvin; R é a constante 

universal dos gases; e ȹHÜ (kJ/mol) é a variação da entalpia padrão, que se refere ao 

calor absorvido ou desprendido durante uma reação química, quando todos os reagentes 

e produtos encontram-se no estado padrão.  

A variação da entalpia padrão pode ser calculada a partir da entalpia de formação (ȹHÜf) 

de produtos e regentes, encontrada em tabelas de parâmetros termodinâmicos, e que 

nada mais é que a variação de entalpia associada à formação de um mol de um 

composto a partir de seus elementos constituintes no estado padrão. Assim, o cálculo da 

entalpia padrão pode ser apresentado da seguinte forma: 

 ЎὌЈ ЎὌ ЎὌ  (4.19) 

Deve-se observar, como já mencionado, que quando ȹHÜ é positivo, processo 

endotérmico, ocorre a absorção de calor, e quando ȹHÜ é negativo, processo exotérmico, 

ocorre a liberação de calor (Harris, 2005). 

Ainda, de acordo com Parkhurst & Appelo (1999), o programa de modelagem 

geoquímica PHREEQC tem a habilidade de calcular a variação da constante de 

equilíbrio com a temperatura através de uma expressão analítica do tipo: 

 ÌÏÇὑ ὃ ὃȢὝ
ὃ

Ὕ
ὃȢÌÏÇὝ

ὃ

Ὕ
 (4.20) 
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Onde as letras A(s) representam os cinco coeficientes fornecidos pelo programa para o 

cálculo do equilíbrio da reação em questão e T é a temperatura em Kelvin para a qual se 

deseja saber o novo valor da constante de equilíbrio. 

 

4.2.3 ÍNDICE DE SATURAÇÃO 

 

O índice de saturação (SI) é uma abordagem utilizada no cálculo do estado de saturação 

de espécies minerais presentes na água subterrânea, a partir de uma relação entre o 

produto de atividade iônica (IAP), que nada mais é que atividades dos íons livres 

presentes em solução numa amostra de água, e o produto de solubilidade (K): 

 ὛὍὰέὫ
Ὅὃὖ

ὑ
 (4.21) 

Assim, para um SI = 0, ou seja, IAP = K, pode-se dizer que existe um estado de 

equilíbrio entre o mineral e a solução. Em outras palavras, a atividade dos íons 

encontrada na amostra de água naquele instante é a mesma utilizada no cálculo do 

equilíbrio químico. Freqüentemente, o estado de equilíbrio é difícil de ser verificado e o 

índice de saturação indica, meramente, em qual direção a reação vai proceder (Appelo 

& Postma, 2005), isto é, se vai proceder preferencialmente à dissolução ou à 

precipitação do mineral. 

Nesse contexto, quando SI < 0, ou seja, IAP < K, a água subterrânea está insaturada, 

podendo haver dissolução do mineral em questão (Feitosa et al., 2008). Porém, se SI > 

0, isto é, IAP > K, a água subterrânea encontra-se supersaturada com respeito ao 

mineral estudado, prevalecendo, nesse caso, a precipitação do mesmo (Feitosa et al., 

2008). 

 

 



 

44 
 

4.3 PROCESSOS REDOX 

 

As reações de oxidação e redução desempenham um importante papel em todos os tipos 

de interações existentes em sistemas aquosos (Merkel & Planer-Friedrich, 2008). 

Exercem grande influência no processo de atenuação natural, na medida em que 

controlam a concentração de elementos importantes no processo de degradação de 

compostos orgânicos, determinado, desta forma, o destino dos poluentes presentes em 

plumas de contaminação da água subterrânea em regiões de disposição de resíduos 

sólidos. Ainda, de acordo com Appelo & Postma (2005), são importantes no controle de 

plumas de nitrato oriundas de campos agricultáveis, vazamentos industriais e na 

dispersão de metais pesados em drenagens ácidas de mina.  

As reações de oxirredução ocorrem através da transferência de elétrons de um átomo 

para outro, envolvendo constituintes de fase aquosa, gasosa e sólida presentes em 

subsuperfície, o que acaba culminando na existência de vários elementos em mais de 

um estado de oxidação (Berkowitz et al., 2008).  

A teoria básica que engloba esses processos esta relacionada à alteração do número de 

oxidação (Nox) entre os agentes redutores e oxidantes, devido à perda de elétrons (e 

consequente aumento do Nox) ou o ganho de elétrons (e conseqüente diminuição do 

Nox). A perda de elétrons é chamada de oxidação e o ganho de redução. Assim, o 

agente redutor é a substância que provoca a redução de outro elemento presente na 

reação, ou seja, fornece elétrons e se oxida, uma vez que o agente oxidante é a 

substância que provoca a oxidação de outro elemento, recebendo elétrons e sofrendo 

redução. Em outras palavras, o redutor reduz o oxidante e o oxidante oxida o redutor. 

De acordo com Appelo & Postma (2005), esses processos podem ser previstos a partir 

do equilíbrio termodinâmico, desde que eles se processem com velocidades suficientes 

para que esse estágio seja atingido, uma vez que muitas dessas reações em sistemas 

aquosos naturais podem, em função da baixa cinética, não ser descritas por essa teoria 

(Merkel & Planer-Friedrich, 2008). 
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Assim, considerado uma equação genérica (2.22) que represente os fenômenos de 

oxirredução, onde as letras maiúsculas representam espécies químicas e ox e red 

denotam os estados oxidados e reduzidos, tem-se: 

 ὥὄ ὧὅ  O ὨὈ ὫὋ  (4.22) 

Essa reação pode ser decomposta em duas semi-reações que representam separadamente 

os processos de oxidação e redução, como segue: 

 ὫὋ ᴼὧὅ  ὲὩ  (4.23) 

 ὨὈ ὲὩ ᴼ ὦὄ  (4.24) 

Nesse contexto, partindo da premissa que os processos redox apresentam-se aptos a 

serem modelados pelo equilíbrio termodinâmico, como exposto por Appelo & Postma 

(2005), o equacionamento vai se desenvolver através da relação entre a energia livre de 

Gibbs e a constante de equilíbrio da lei de ação das massas, da seguinte forma:  

 ЎὋ ЎὋЈ ὙȢὝȢὰὲ
Ὀέὼ ȢὋὶὩὨ
ὄὶὩὨ Ȣὅέὼ 

 (4.25) 

Tendo conhecimento que o desenvolvimento espontâneo de uma reação de oxirredução 

conduz ao aparecimento de uma diferença de potencial devido ao movimento das 

partículas carregadas (Berkowitz et al., 2008), a energia livre de Gibbs pode ser 

correlacionada com um potencial, em Volts, medido durante o desenvolvimento de uma 

força eletromotriz em uma célula eletroquímica, através da relação baseada nas regras 

da International Union of Pure and Applied Chemistry ï IUPAC (Anderson, 2005):  

 ЎὋ ὡ  ὲȢὊȢὉ (4.26) 

Onde W é o trabalho elétrico necessário para movimentar uma carga através da 

diferença de potencial, F é a constante de Faraday (96.485,309 C/mol), n é o número de 

elétrons trocados durante a reação e E é o potencial medido em Volts, que representa a 

força eletromotriz produzida durante o deslocamento dos elétrons na reação (Brady & 

Humiston, 1986).  
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Logo, a aplicação da relação negativa entre a energia livre de Gibbs e o trabalho elétrico 

descrita anteriormente na equação do equilíbrio termodinâmico, vai conduzir a uma 

função desenvolvida por Walter Nernst, em 1889, também denominada equação de 

Nernst: 

 Ὁ ὉЈ
ὙȢὝ

ὲȢὊ
ὰὲ
Ὀέὼ ȢὋὶὩὨ
ὄὶὩὨ Ȣὅέὼ 

 (4.27) 

Onde E° é o potencial padrão em Volts, onde todas as substâncias estão presentes no estado 

padrão, a 25°C e 1 atm, similar ao que foi definido anteriormente para ȹGr°. Vale a pena 

enfatizar ainda que o potencial padrão da equação de Nernst pode ser diretamente 

calculado para diferentes reações redox a partir de tabelas termodinâmicas, com a 

utilização da função ȹGr° = ï n.F.Eº. 

Por definição, a medida do potencial foi padronizada em relação ao eletrodo de 

hidrogênio (Brady & Humiston, 1986), com a finalidade de se obter valores relativos 

desse parâmetro para uma semi-reação qualquer que se desenvolva em uma célula 

eletroquímica, juntamente com a semi-reação do gás deste elemento. 

Isso pode ser facilmente exemplificado com a utilização da Figura 4.2, que representa 

uma célula eletroquímica padronizada de acordo com as regras da IUPAC (Anderson, 

2005). De acordo com essa concepção, o eletrodo padrão de hidrogênio deve estar 

presente na meia célula à esquerda, sendo que as semi-reações que acontecem nesse 

sistema devem fornecer elétrons (semi-reação de oxidação) para a outra meia célula, 

que deve receber os elétrons cedidos, caracterizando uma semi-reação de redução. 

Assim, num estágio inicial, Figura 4.2 A, onde o voltímetro não está conectado, isto é, o 

circuito está aberto, cada meia célula apresenta-se em equilíbrio, ou seja, a semi-reação 

de cada ambiente individualizado se desenvolve para ambos os lados, fazendo com que 

a quantidade de reagentes e produtos tenda a permanecer fixa.  

Num segundo estágio, Figura 4.2 B, o circuito é fechado através da conexão entre o 

voltímetro e os eletrodos e se inicia o processo de oxirredução. Nesse estagio, os 

elétrons liberados na semi-reação de oxidação são transportados para a outra semi-
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reação, a qual é induzida a reduzir, até que o sistema como um todo atinja o equilíbrio, 

sendo que o potencial medido nesse instante é denominado potencial redox.  

 

 

Figura 4.2 - Determinação do potencial em uma célula eletroquímica em equilíbrio, para uma semi-reação 
definida em relação ao eletrodo padrão de hidrogênio. 

 

Partindo da premissa que o potencial padrão de uma reação pode ser calculado através 

da relação E° = E°red - E°ox, o potencial da célula vai ser igual, em magnitude e sinal, ao 

potencial da semi-reação de redução, uma vez que, segundo Merkel & Planer-Friedrich 

(2008), potencial padrão do eletrodo de hidrogênio é nulo (E° = 0 V), o que acaba 

culminado em uma série de potenciais padrões para diferentes tipos de semi-reações 

(Tabela 4.3). 

Assim, quando a equação de Nernst é aplicada a essa condição, ou seja, padronizada 

com relação a uma semi-reação referente ao gás hidrogênio, onde o potencial padrão vai 

ser dado em função a uma semi-reação de redução, conduz a uma relação que permite 

calcular o potencial redox de equilíbrio, como segue: 

 ὉὬ ὉЈ
ὙȢὝ

ὲȢὊ
ὰὲ
 ὄ

Ὀ
 (4.28) 

Onde o Eh é o potencial redox padronizado em relação à oxidação do gás hidrogênio, 

sendo que altos valores positivos desse potencial acarreta condições oxidantes no meio, 

enquanto baixos valores negativos indicam condições redutoras.  
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Tabela 4.3 - Potencial padrão de algumas semi-reações de redução a 25°C ( Stumm & Morgan (1981) e Sparks 
(1995) apud Evangelou (1998)). 

Reação Potencial Padrão E° (V) 

Na
+
 + e

-
 źNa(s) - 2,71 

Zn
+2

 + 2e
-
 źZn(s) - 0,76 

Fe
+2

 + 2e
-
 źFe(s) - 0,44 

Co
+2

 + 2e
-
 źCo(s) - 0,28 

2H
+
 + 2e

-
 źH2(g) 0,00 

S(s)
 
+ 2H

+
 + 2e

-
 ź H2S + 0,14 

Cu
+2

 + e
-
 źCu

+ + 0,16 

Cu
+
 + e

-
 źCu(s) + 0,52 

Fe
+3

 + e
-
 ź Fe

+2
 + 0,77 

Ag
+
 + e

-
 źAg(s) + 0,80 

Cl2(g) + 2e
-
 ź2Cl

-
 + 1,36 

Co
+3

 + e
-
 ź Co

+2
 + 1,82 

Fe(OH)3(s) + 3H
+
 + e

-
 ź Fe

+2
 + 3H2O +1,01 

MnO 2(s) + 4H
+
 + 2e

-
 ź Mn

+2
 + 2H2O + 1,29 

 

Cabe ressaltar que uma grande quantidade de geoquímicos leva em consideração uma 

série de regras diferentes das adotadas aqui para o equacionamento dos fenômenos de 

oxirredução do ponto de vista eletroquímico, e que podem alterar algumas 

considerações matemáticas adotadas neste texto, que segue as normas da IUPAC. Nesse 

contexto, segundo Appelo & Postma (2005), quando as semi-reações são escritas como 

base em reações de oxidação e não de redução, a relação entre a energia livre de Gibbs e 

o trabalho elétrico é positiva, o que acaba conduzindo a equação (2.28) para a seguinte 

forma: 

 ὉὬ ὉЈ
ὙȢὝ

ὲȢὊ
ὰὲ
 Ὀ

ὄ
 (4.29) 

Portanto, estabelecido o equilíbrio entre as semi-reações, o Eh para essas reações deve 

ser o mesmo. Em outras palavras, para um dado Eh, a distribuição de todo equilíbrio 

redox é fixada, ou seja, quando o Eh é estimado a partir de um par redox, a distribuição 

para todos os outros pares redox, que estão em equilíbrio, é fixada (Appelo & Postma, 

2005). 

Num ambiente natural de subsuperfície, onde existam vários elementos em mais de um 

estado de oxidação, o potencial redox pode ser idealizado por uma célula eletroquímica 
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com inúmeras semi-reações simultâneas, conectadas a um voltímetro, em circuito 

fechado. Pensando assim, é possível visualizar o potencial redox como uma 

característica do meio, ou seja, um parâmetro constante independente do par redox 

utilizado para o cálculo. 

Na prática, a medida do potencial redox é altamente problemática (Merkel & Planer-

Friedrich, 2008), fazendo com que ocorra uma grande variação entre os valores de Eh 

medidos no campo e os calculados de acordo com a equação de Nernst, a partir de 

dados analíticos de várias semi-reações. Disto resulta que as medidas do potencial redox 

somente devem ser sugeridas e interpretadas quantitativamente quando houver um 

rigoroso controle sobre o que realmente está sendo medido (Appelo & Postma, 2005).  

Isto ocorre devido, principalmente, a falta de equilíbrio termodinâmico entre diferentes 

pares redox e a possível contaminação do eletrodo, além da baixa concentração das 

espécies redox no meio (Nordstrom & Munoz, 1994 apud Merkel & Planer-Friedrich, 

2008). Também, a presença de grupos funcionais ácidos, como é o caso dos ácidos 

húmicos, podem afetar atividade redox em subsuperfície (Berkowitz et al., 2008). 

Uma alternativa para simplificar consideravelmente o tratamento algébrico das 

equações redox leva em consideração a aplicação da lei de ação das massas para as 

semi-reações de oxirredução. Assim, aplicando a teoria do equilíbrio químico na semi-

reação de oxidação (2.23) apresentada no início deste sub-capítulo, tem-se: 

 ὑ
ὅ  Ȣ  Ὡ

Ὃ
 (4.30) 

Onde K é a constante de equilíbrio e [Gred] e [Cox] são as atividades dos respectivos 

elementos G e C. Para a atividade dos elétrons livres [e 
ï
], uma nova formulação deve 

ser inserida, conduzindo ao que Zhu & Anderson (2002) denominaram potencial 

eletrônico:  

 ὴὩ ÌÏÇ Ὡ  (4.31) 

Sabendo que os valores de diversas constantes de equilíbrio para diferentes tipos de 

reações podem ser calculados a partir de tabelas termodinâmicas empregando a relação 
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ȹGr
0
 = ï R . T . ln K para uma semi-reação específica qualquer, como, por exemplo,  

reação apresentada anteriormente, tem-se: 

 ὴὩ
 ÌÏÇὑ ὫȢÌÏÇὋ  ὧȢÌÏÇὅ  

ὲ
 (4.32) 

Da mesma forma que foi dito para o Eh, estabelecido o equilíbrio entre as semi-reações 

de um sistema, o pe para essas reações deve ser o mesmo. Ainda, uma relação entre pe e 

Eh pode ser definida, como apresentado por Zhu & Anderson (2002), da seguinte 

forma: 

 ὴὩ 
Ὂ

ςȟσπςυω ȢὙ ȢὝ  
 ὉὬ (4.33) 

Com base em Berkowitz et al. (2008), os ambientes redox podem ser classificados de 

acordo no potencial eletrônico, sendo que ambientes com pe maior que sete indicam 

condições óxicas (ambientes oxigenados), valores de pe entre dois e sete indicam 

condições subóxicas e valores de pe abaixo de dois sugerem ambientes anóxicos 

(ambientes sem oxigênio). 

 

4.3.1 DIAGRAMAS Eh-pH 

 

Os diagramas Eh-pH constituem gráficos bidimensionais, onde o pH e o Eh são 

representados, respectivamente, no eixo das abscissas e no eixo da ordenadas. Fazem 

uso da relação existente entre o potencial redox e o potencial hidrogeniônico para 

expressar a estabilidade de espécies dissolvidas e minerais, uma vez que o 

comportamento de espécies químicas pode ser teoricamente previstos em função do pH, 

Eh e a atividade dos íons de uma solução (Hem, 1985). 

Baseado em banco de dados termodinâmicos, esses diagramas fazem uso do da teoria 

do equilíbrio químico, sendo construídos para uma determinada atividade iônica e 

concentração dos elementos envolvidos (Merkel & Planer-Friedrich, 2008), podendo 

ainda sofrer interferência da temperatura e da pressão. 
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Dessa forma, de acordo com Hem (1985), a partir de tabelas termodinâmicas baseadas 

na equação de Nernst e de expressões da lei de ação das massas, um conjunto de 

equações podem ser desenvolvidas, levando a relacionamentos expressos como linhas 

nos diagramas pH-Eh. 

Atualmente, existe uma infinidade de softwares comerciais que fazem uso de diferentes 

tabelas termodinâmicas para arquitetar esses tipos de gráficos, que permitem, segundo 

Appelo & Postma (2005), a identificação rápida das espécies dissolvidas ou fases que 

tendem a predominar em função das condições do meio, uma vez que certos códigos 

geoquímicos permitem a obtenção desses diagramas de forma rápida e simples (Takeno, 

2005). 

 

 

Figura 4.3 - Faixa de estabilidade da água no diagrama redox. Modificado de Appelo & Postma (2005) e Merkel & 
Planer-Friedrich (2008). 
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Para sua elaboração há a necessidade de delimitar o campo de estabilidade da água, 

demarcado pelo equilíbrio entre a água, o oxigênio e o hidrogênio, estabelecendo a taxa 

de variação das condições redox esperadas no ambiente estudado (Appelo & Postma, 

2005). Assim, seu limite superior é dado pela oxidação do O2 e seu limite inferior pela 

redução do H2, ambos normalmente representados pelas linhas tracejadas da Figura 4.3. 

 

4.4 TROCA IÔNICA  

 

O processo de troca iônica é comumente definido como a troca estequiométrica e 

reversível entre os íons presentes em uma solução e os íons sorvidos num material 

sólido insolúvel, quando ambos estão em contato, podendo resultar na alteração da 

composição química da solução.  

O material sólido insolúvel, também denominado de trocador, é um material carregado 

eletricamente, sendo que sua carga tende a ser neutralizada na presença de íons móveis 

de sinais opostos, os quais podem ser trocados por outros íons, de mesmo sinal, 

presentes na solução com o qual ele está em contato, como mostra a Figura 4.4, 

podendo, depois de certo tempo de contato entre trocador e solução, o equilíbrio da 

troca iônica ser atingido (Helfferich, 1995).  

Em se tratando de aqüíferos, os trocadores mais comumente encontrados são 

representados por minerais de argila, matéria orgânica, oxi-hidróxidos, principalmente 

os de ferro e manganês, e zeólitas. Tanta a água subterrânea quanto os contaminantes 

envolvidos representam soluções eletrolíticas em contato com os trocadores e que 

podem, em função da alteração do equilíbrio entre os íons dissolvidos, alterar toda a 

dinâmica da troca iônica.  
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Figura 4.4 - Processo de troca iônica entre os íons presentes na solução e os íons sorvidos no material sólido. 

Adaptado de Appelo & Postma (2005). 

 

Assim, depois de certo tempo de contato entre a água subterrânea e o trocador, o 

sistema atinge o equilíbrio. Porém, quando a composição da água se altera devido uma 

fonte de poluição, acidificação ou movimentação da cunha salina, o equilíbrio da troca 

iônica é desfeito e o sistema se reajusta até que seja atingido um novo equilíbrio, 

alterando, dessa forma, a concentração dos íons dissolvidos na água subterrânea.  Por 

esse motivo, tanto a sorção como a troca iônica tem-se tornado importante no estudo da 

contaminação em subsuperfície, uma vez que esses processos podem regular o 

transporte de poluentes químicos em solos e aqüíferos (Appelo & Postma, 2005) e 

promover a liberação de metais pesados para as águas subterrâneas (Evangelou, 1998).  

Cabe ainda ressaltar que o fenômeno de troca catiônica em aquíferos é mais facilmente 

favorecido do que os de troca aniônica, já que, segundo Merkel & Planer-Friedrich 

(2005), a troca de ânions ocorre raramente em sistemas naturais. Por esse motivo, no 

restante deste capítulo, será dado um enfoque maior para a permuta entre cátions.  

Destarte, de acordo com Appelo & Postma (2005), a seletividade dos cátions em solos e 

sedimentos, segue normalmente a série liotrópica, também conhecida como seqüência 

de Hofmeister, a qual confere, de acordo com número de valência e o tamanho do raio 

dos íons hidratados, maior ou menor energia de ligação, conforme a seqüência 

exemplificativa apresentada em ordem decrescente de preferência:  Ba
+2

 > Pb
+2

  > Sr
+2

 

> Ca
+2

 > Ni
+2

 > Cd
+2

  > Cu
+2

 > Co
+2

 > Mg
+2

 > Ag
+
 > Cs

+ 
> Rb

+
 > K

+
 > NH4

+
 > Na

+
 > 

Li
+
 (Helfferich, 1972, apud Evangelou, 1998). 
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No entanto, a série liotrópica não pode ser universalmente aplicada (Evangelou, 1998), 

uma vez que o fenômeno de troca depende não somente das características dos íons 

dissolvidos, mas também das propriedades do trocador. Pode ainda sofrer interferência 

devido alterações no pH da solução (Rocha & Rosa, 2003), já que existe trocadores que 

são altamente dependentes do pH (Ex: caulinita, oxi-hidróxidos de Mn (IV) e Fe (III) e 

substâncias húmicas) e outros que nem tanto (Ex: ilita, clorita, vermiculita e zeólitas) 

(Merkel & Planer-Friedrich, 2005). 

No que depende dos íons, uma regra pode ser geralmente aplicada, a qual diz que íons 

multivalentes são mais fortemente aderidos que os monovalentes (Merkel & Planer-

Friedrich, 2005). Ou seja, quanto maior a valência dos íons na solução, mais fácil vai se 

processar a troca e mais difícil vai ser a dessorção desses íons (Boscov, 2008). Por 

exemplo, o alumínio, que é um cátion trivalente, apresenta maior prioridade que o 

cálcio, divalente, e este em relação ao sódio.  Para a troca de íons de mesma valência, o 

tamanho do raio hidratado é o fator determinante na preferência por um determinado 

íon, e o íon de menor raio vai ser sorvido mais facilmente e dessorvido mais 

dificilmente.  

No que se refere às constitutivas do trocador, Rocha & Rosa (2003) citam a capacidade 

de troca iônica e a afinidade do trocador com determinados íons específicos como as 

principais características desse tipo de estrutura, sendo também importante sua 

solubilidade e sua estabilidade mecânica, química e térmica.  

Esta capacidade de troca, quando aplicada para cátions, é dada pela capacidade de troca 

catiônica (CTC), uma medida normalmente obtida em miliequivalentes por 100g de 

amostra, que reflete o total de cations trocados sob condições específicas. Realizada 

através da adoção mais ou menos padronizada, na qual a amostra é eluída por uma 

solução contendo um íon padrão (Zhu & Anderson, 2002). Por exemplo, a caulinita é 

um argilo-mineral que apresenta uma CTC da ordem de 3 a 15 meq/100g, muito menor 

que das substancias húmicas (100 a 500 meq/100g) ou dos oxi-hidróxidos de Fe (III) e 

Mn (IV) (100 a 740 meq/100g) (Merkel & Planer-Friedrich, 2005).  
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4.5 CINÉTICA DE PROCESSOS GEOQUÍMICOS 

 

Apesar do modelo de equilíbrio químico ser amplamente utilizado como uma primeira 

aproximação para o equacionamento dos problemas geoquímicos ocorrentes no meio 

ambiente, em muitos casos, o conceito de equilíbrio não fornece uma satisfatória 

explicação para o entendimento dos fenômenos ocorrentes na evolução química das 

águas subterrâneas (Appelo & Postma, 2005). Isto, porque freqüentemente, os reagentes 

podem não reagir até atingir o equilíbrio químico no período de análise de um 

experimento ou de elaboração de um modelo (Parkhurst & Appelo, 1999). 

Por exemplo, de acordo com Merkel & Planer-Friedrich (2008), a precipitação e 

dissolução podem levar de horas a milhares de anos para ocorrer e as reações redox 

podem se processar no intervalo de anos, especialmente se não existirem catalisadores. 

Já reações entre ácidos e bases e processos de complexação podem ocorrer dentro do 

intervalo de micro a milissegundos.  

Com base em Berkowitz et al. (2008), os ambientes de subsuperfície da terra não se 

apresentam em um completo equilíbrio termodinâmico, mas partes do sistema e muitas 

esp®cies podem ser observadas em equil²brio local ou em estado ñdin©micoò est§vel. 

Processos de contaminação podem ocasionar a perturbação deste equilíbrio local, 

fazendo com que, em algum casos, seja necessário integrar uma abordagem 

termodinâmica e cinética. 

Assim, como as equações termodinâmicas são incapazes de descrever até que ponto ou 

em que instante o equilíbrio vai ser atingido, é necessário o desenvolvimento de uma 

ferramenta capaz de apresentar e quantificar, de forma mais precisa, os fenômenos 

químicos que não se enquadrem na teoria do equilíbrio químico, para o período 

considerado de análise. Nesse contexto, a cinética de processos químicos vem exercer 

essa função, já que esta intimamente ligada à velocidade com que as reações ocorrem, 

ou seja, a taxa de variação das concentrações dos reagentes e produtos ao longo do 

tempo. 
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A implantação de um processo de atenuação natural monitorada envolve o 

conhecimento de uma variedade de processos físicos, químicos e biológicos que 

assegurem a redução da massa ou da concentração de contaminantes no solo e/ou na 

água subterrânea. Seu principal objetivo é avaliar a taxa de decaimento de um 

contaminante no tempo, uma vez que isso exerce grande impacto na determinação da 

viabilidade do método como medida eficaz de remediação ambiental. 

De acordo com Newell et al. (2002), a taxa de primeira ordem pode ser uma importante 

ferramenta para a avaliação dos processos de atenuação natural em águas subterrâneas 

contaminadas. É aplicada em diversos casos práticos, inclusive inseridos em banco de 

dados de modelos reconhecidos, como nos softwares BIOSCREEN e BIOCHLOR, 

utilizados no dia a dia na avaliação de plumas de solventes clorados e hidrocarbonetos 

derivados do petróleo.  

Pode ser calculada no campo pela estimação da constante k, a partir da determinação da 

inclinação da melhor curva que se ajuste aos pontos plotados em um gráfico (Figura 

4.5), que contem no eixo das ordenadas o logarítmico das concentrações presentes na 

fonte de contaminação e no eixo das abscissas o tempo decorrido (Newell et al., 2002). 

Representa a persistência da fonte contaminante ao longo do tempo, sendo uma 

ferramenta utilizada para se estimar o tempo requerido para se atingir os objetivos da 

remediação. 

 

 

Figura 4.5 - Estimação da constante k da taxa de uma reação de primeira ordem para o decaimento da 
concentração de um contaminante com o tempo (Newell et al., 2002). 
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4.6 BALANÇO DE MASSA INVERSO 

 

O balanço de massa inverso foi introduzido na geoquímica por Garrels e Mackenzie em 

1967, quando passou a ser denominado modelagem geoquímica inversa. Consiste 

basicamente na simulação de possíveis reações de transferência de massa entre soluções 

com composição química diferente entre si, levando-se em consideração apenas 

principio do balanço de massa, excluindo, dessa forma, conceitos termodinâmicos e de 

equilíbrio (Zhu & Anderson, 2002). 

No campo da hidrogeologia esse tipo de abordagem é comumente empregada na 

simulação da evolução química da água subterrânea, uma vez que apresenta a 

capacidade de identificar as reações que contribuem para alterar a composição da água 

ao longo de um caminho de fluxo. Assim, a modelagem inversa é uma importante 

ferramenta para interpretar relevantes atividades geoquímicas em subsuperfície, uma 

vez que podem estimar processos como troca iônica, precipitação e dissolução de 

minerais, reações redox, além da formação de complexos aquosos (Dai et al, 2006). 

Na literatura é vasto o número de exemplos de emprego dessa metodologia para 

finalidades que variam desde o simples entendimento dos processos que interagem entre 

si durante a evolução natural da qualidade da água subterrânea, bem como processos 

mais complexos, que visam à compreensão da evolução de uma pluma contaminante. 

Nesse contexto, por exemplo, Machado et al. (2004) utilizaram a modelagem inversa 

para estabelecer a interconexão entre aqüíferos, através do princípio da evolução 

hidroquímica da água, considerando processos de precipitação e/ou dissolução de 

minerais contidos nas rochas por onde a água subterrânea se desloca, trocas iônicas com 

argilominerais e reações redox características da degradação da matéria orgânica por 

microorganismos. Já, Van Breukelen et al. (2003) utilizaram balanço de massa inverso 

acoplado a processos de troca catiônica e precipitação mineral para quantificar os 

processos biogeoquímicos que causaram a melhora observada na qualidade da água a 

jusante da área de influência do aterro sanitário de Banisveld, Holanda. 
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Para a adoção dessa metodologia, faz-se necessário, no mínimo, duas análises químicas 

da água em diferentes pontos ao longo do caminho de fluxo, bem como um conjunto de 

fases que são potencialmente reativas ao longo deste caminho (Parkhurst & Appelo, 

1999; Zhu & Anderson, 2002; Fernandes, 2007), como demonstrado esquematicamente 

pela Figura 4.9. As fases normalmente empregadas são gases e minerais, que 

juntamente com as soluções aquosas (inicial e final), contribuem para as alterações 

químicas encontradas na água subterrânea mediante os diferentes processos 

geoquímicos atuantes em subsuperfície (Merkel & Planer-Friedrich, 2008; Parkhurst & 

Appelo, 1999). 

 

 

Figura 4.6 ς Esquema ilustrativo dos principais processos e fases que podem alterar a qualidade da água 
subterrânea e que devem ser considerado  durante a modelagem geoquímica inversa. 

 

Usualmente, um modelo geoquímico inverso pode fornecer mais de uma solução, uma 

vez que existem diversas combinações de reações de transferência de massa capazes de 

produzir a mesma mudança de concentração na água subterrânea num caminho de fluxo 

(Zhu & Anderson, 2002), sendo necessário identificar o cenário mais plausível, isto é, 

selecionar o modelo que forneça a melhor solução para o problema (Dai et al, 2006).  
































































































































































































