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RESUMO 
 

Neste trabalho foram estabelecidas bases analíticas para a análise de 
especiação do ferro no Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP). Na implantação 
dos protocolos de especiação para ferro, a principal ferramenta analítica empregada 
foi a técnica de voltametria adsortiva de redissolução catódica aliada à competição 
por ligantes empregando 2,3-dihidroxinaftaleno (DHN) como ligante sintético para o 
Fe. As condições experimentais foram otimizadas em um tempo de deposição de 90 
s, realizada em um potencial de -0,1 V, concentração de ligante (DHN) de 40,0 μmol 
L-1 e modo de varredura por corrente contínua. Essas condições otimizadas e 
procedimentos que minimizam a contaminação dos reagentes, vidrarias e 
equipamentos utilizados nos procedimento, resultaram em valores de limite de 
detecção de 40,0 pmol L-1 e limite de quantificação de 135,0 pmol L-1 e faixa de 
trabalho linear de 135 pmol L-1 a 95,5 nmol L-1, com contribuição de ferro nos 
reagentes de 577 pmol L-1 de Fe(III) para 500 μL de adição na mistura de BrO3

-

/POPSO e de 138 pmol L-1 de Fe(III) para adições de 40 μL de DHN. Além disso, foi 
investigada a distribuição espacial e sazonal de ferro dissolvido total e suas frações 
lábeis e complexadas; e de ligantes orgânicos nas águas do CEP. As campanhas de 
amostragem realizadas no inverno de 2014 e verão de 2015 em dezoito estações de 
amostragem permitiram entender melhor a interação entre Fe e fatores que 
interferem no CEP e as relações entre a concentração de espécies de Fe e diversos 
parâmetros físico-químicos como oxigênio dissolvido, pH, salinidade entre outros. As 
concentrações médias das diferentes frações de ferro dissolvido (FeD) e de sítios 
complexantes (Li) nas águas superficiais coletadas no verão foram maiores que no 
inverno. A concentração média de FeD durante o verão foi de 64,6 ± 33,9 nmol L-1, e 
no inverno foi de 44,6 ± 28,6 nmol L-1. A média da fração lábil (Fe’) foi de 3,20 ± 3,00 
nmol L-1 durante a coleta de inverno e de 14,8 ± 10,7 nmol L-1 durante o verão. As 
concentrações médias de Li e os valores médios do logaritmo das constantes de 
estabilidade (log KFe-L) foram de 103 ± 67,4  nmol L-1 e 12,0 ± 0,35 nmol L-1 para o 
inverno e de 135 ± 78,2 nmol L-1 e 11,6 ± 0,50 nmol L-1 para o verão 
respectivamente, indicando a presença de ligantes estáveis no estuário. Com 
relação à variação espacial os maiores valores das frações de ferro foram 
observados nos locais onde há o aporte de esgotos e locais onde ocorrem o aporte 
dos rios Cachoeira e Nhundiaquara, enquanto os locais mais próximos ao oceano 
apresentaram os menores valores de FeD, Fe’ e Li. 
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ABSTRACT 
 

This work established analytical frameworks for iron speciation analysis in the 
Paranaguá Estuarine Complex (PEC). In the implementation of iron speciation 
protocols, the main analytical tool employed was the technique of cathodic adsorptive 
stripping voltammetry combined with ligand competition using 2,3-
dihydroxynaphthalene (DHN) as a synthetic ligand for Fe. Experimental conditions 
were optimized with a deposition time of 90 s, performed at a potential of -0.1 V, 
ligand concentration (DHN) of 40.0 μmol L-1, and continuous current scan mode. 
These optimized conditions and procedures minimizing contamination of reagents, 
glassware, and equipment used in the procedure resulted in detection limits of 40.0 
pmol L-1 and quantification limits of 135.0 pmol L-1, with a linear working range from 
135 pmol L-1 to 95.5 nmol L-1. Iron contributions in the reagents were observed at 577 
pmol L-1 of Fe(III) for 500 μL addition in the BrO3

-/POPSO mixture and 138 pmol L-1 
of Fe(III) for 40 μL additions of DHN. Additionally, spatial and seasonal distribution of 
total dissolved iron and its labile and complexed fractions, as well as organic ligands 
in PEC waters, were investigated. Sampling campaigns conducted in the winter of 
2014 and summer of 2015 at eighteen sampling stations provided a better 
understanding of the interaction between Fe and factors influencing PEC and the 
relationships between Fe species concentration and various physicochemical 
parameters such as dissolved oxygen, pH, salinity, among others. Mean 
concentrations of different fractions of dissolved iron (FeD) and complexing sites (Li) 
in surface waters collected in summer were higher than in winter. The average 
concentration of FeD during summer was 64.6 ± 33.9 nmol L-1, and in winter it was 
44.6 ± 28.6 nmol L-1. The mean labile fraction (Fe') was 3.20 ± 3.00 nmol L-1 during 
winter collection and 14.8 ± 10.7 nmol L-1 during summer. Mean concentrations of Li 
and mean values of the logarithm of stability constants (log KFe-L) were 103 ± 67.4 
nmol L-1 and 12.0 ± 0.35 nmol L-1 for winter, and 135 ± 78.2 nmol L-1 and 11.6 ± 0.50 
nmol L-1 for summer, respectively, indicating the presence of stable ligands in the 
estuary. Concerning spatial variation, higher iron fraction values were observed at 
sites receiving sewage inputs and locations where the Cachoeira and Nhundiaquara 
rivers discharge, while sites closer to the ocean showed lower values of FeD, Fe', 
and Li. 
 

Keywords: Iron, speciation, voltammetry, estuary. 
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1 INTRODUÇÃO  
 

O ferro (Fe) é um elemento essencial para muitos processos fisiológicos, 

como respiração, absorção de nitrato, fixação de nitrogênio e fotossíntese (GEIDER; 

LA ROCHE, 1994; HOGLE; BARBEAU; GLEDHILL, 2014). Apesar de ser o quarto 

elemento mais abundante da crosta terrestre, após oxigênio, silício e alumínio 

(WEDEPOHL, 1995), com uma abundância de 5 a 6% (TAYLOR, 1964; LAGLERA; 

DOWNES; SANTOS-ECHEANDÍA, 2013), sua concentração em águas oceânicas é 

bastante reduzida em níveis de nanomol (nmol) a picomol (pmol) por litro. Isso 

ocorre devido a uma combinação de fatores, que inclui desde sua baixa solubilidade, 

sua absorção pela biota na fotossíntese e sua partição para o material particulado 

em suspensão e consequente remoção por floculação desse material particulado 

(LIU AND MILLERO, 2002).  

Concentrações baixas de Fe podem limitar o crescimento do fitoplâncton em 

regiões com alto teor de nutrientes e baixo teor de clorofila, demonstrando a 

importância desse elemento para o processo de fotossíntese nos oceanos e a 

consequente influência nos níveis atmosféricos de CO2 (MARTIN, 1990; KUMA et 

al., 1998; BOYD; LAW, 2001). 

Conjuntos totais de Fe incluem espécies como Fe (II) (ferroso) e Fe (III) 

(férrico), Fe dissolvido (FeD), complexos orgânicos e inorgânicos de Fe, Fe coloidal 

e Fe particulado. Apesar de sua baixa solubilidade em águas oceânicas, as 

concentrações de FeD são mais altas do que o esperado, variando amplamente na 

coluna d'água e nas superfícies oceânicas devido às facilidades do ferro em formar 

complexos orgânicos (WAITE; MARCH, 2001). Mais de 99% do FeD nos oceanos 

encontra-se complexado por ligantes orgânicos naturais (GLEDHILL; VAN DEN 

BERG, 1994; RUE; BRULAND, 1995; WU; LUTHER, 1995; OZTURK; BIZSEL; 

STEINNES, 2003; IBISANMI et al., 2011; KONDO; TAKEDA; FURUYA, 2012).  

A complexação geralmente aumenta a solubilidade do Fe em relação à 

formação de seus hidróxidos e óxidos insolúveis (LIU; MILLERO, 2002), 

minimizando a adsorção pelo material particulado, reduzindo a remoção de Fe da 

água do mar por sedimentação, aumentando significativamente o tempo de 

residência do Fe na coluna de água marinha e, assim, beneficiando a comunidade 

biológica marinha (JOHNSON et al., 1997; SUNDA, 1997). 
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Aproximadamente metade do aporte global de Fe em águas superficiais 

oceânicas ocorre por meio da descarga de rios e cerca de 10% a 30% de toda a 

produção primária marinha global tem lugar nesses ambientes (GATTUSO; 

FRANKIGNOULLE; WOLLAST, 1998; HAAS; VAN WEERING; STIGTER, 2002; 

HUTCHINS et al., 2002). A elevada produtividade primária e processos como 

sedimentação e remineralização implicam que os ambientes costeiros também são 

reservatórios importantes de carbono e suprimento de nutrientes (HEDGES, 1992; 

ANDERSSON; MACKENZIE, 2004). Assim, os estuários e as regiões costeiras 

desempenham um papel importante na biogeoquímica do ferro nos oceanos. 

Devido à conexão do ferro com a produtividade primária nos oceanos e, 

portanto, o ciclo do carbono, estimar a especiação de Fe tem notável importância, 

pois fornece informações a respeito da biodisponibilidade do ferro nesses ambientes 

e sua atuação nos modelos climáticos globais (VÖLKER; TAGLIABUE, 2015). A 

especiação de ferro (III) pode ser realizada por titulações nas quais o ferro que não 

está complexado com o ligante natural, se complexa a um ligante adicionado e é 

detectado por voltametria adsortiva de redissolução catódica aliada à competição de 

ligantes (CLE- AdsCSV - do inglês “Competitive Lingand Exchange Adsorptive 

Cathodic Striping Voltammetry”) (GLEDHILL; van den BERG, 1994; RUE; 

BRULAND, 1995; WU; LUTHER, 1995; ABUALHAIJA; VAN DEN BERG, 2014). 

Na titulação, a concentração de metal aumenta e o ligante natural livre é 

gradualmente saturado, de modo que a curva de titulação resulta em um intervalo 

linear que é usado para representar a sensibilidade do método e usado para 

transformar intensidades de sinal em medidas de concentração (TUROCZY; 

SHERWOOD, 1997; KOGUT; VOELKER, 2001; VOELKER; KOGUT, 2001; 

HUDSON; RUE; BRULAND, 2003; WU; JIN, 2009; LAGLERA et al., 2013). 

A partir da curva de titulação, os dados são processados por cálculos 

termodinâmicos e de balanço de massas que permitem determinar a distribuição de 

ferro entre diferentes espécies (íons aquosos, espécies inorgânicas e complexos de 

ferro orgânico) e os parâmetros de complexação (concentrações totais de ligantes e 

constantes de estabilidade condicional) (ACHTERBERG et al., 2001; LAGLERA; 

MONTICELLI, 2017). A equação matemática de Ružić-van den Berg (RUZIC, 1982; 

VAN DEN BERG, 1982) fornece uma estimativa fácil dos parâmetros de 

complexação. 
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O Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP), localizado no Atlântico Sul do 

Brasil, é uma região de grande importância devido às suas dimensões sua grande 

área de preservação ambiental e suas intensas atividades pesqueiras, turísticas, 

industriais e portuárias que influenciam fortemente a economia da região sul do país 

(DAUNER; MARTINS, 2015). Coleta e tratamento inadequados de esgoto e despejo 

de esgoto clandestino por meio de drenos e canais também são fontes de poluição 

na região do CEP (LANA et al., 2001; KOLM et al., 2002). Estudos anteriores nessa 

região identificaram essas atividades como possíveis fontes de poluentes 

inorgânicos, e a presença de bactérias indicadoras fecais (CABRAL et al., 2018). 

  

1.1 JUSTIFICATIVA 

 

A biogeoquímica do ferro é um tópico muito discutido na oceanografia 

química. Isto decorre, por um lado, das baixas concentrações deste elemento em 

vastas áreas dos oceanos, o que limita o aumento da biomassa de fitoplâncton e, 

em consequência, a fixação do carbono e, por outro, em função das grandes 

incertezas sobre como diferentes climas e ambientes podem afetar o ciclo 

biogeoquímico do ferro (LAGLERA; FILELLA, 2015). 

A motivação para a compreensão da especiação do ferro, portanto, resulta 

de um desejo de entender como as diferentes frações podem influenciar a 

biogeoquímica do Fe. 

Além disso, a ampla variedade de atividades que ocorrem no CEP pode 

atuar como fontes de ferro e de ligantes, o que pode influenciar na biodisponibilidade 

desse metal. 

Apesar dos avanços nos estudos sobre biogeoquímica do ferro, atualmente 

há um número limitado de estudos publicados sobre sua especiação química em 

estuários, o que justifica a realização deste trabalho no CEP, de forma que se possa 

contribuir para elucidar questões importantes sobre a presença e biodisponibilidade 

desse metal no meio ambiente de suma importância para os ecossistemas costeiros, 

onde diferentes atividades coexistem e podem influenciar a biodisponibilidade do Fe 

no CEP. 

 

 

 



24 
 

 

 

1.2 OBJETIVOS 

 

A presente tese tem como principal objetivo avaliar o comportamento 

biogeoquímico do ferro no CEP por meio do estudo da sua especiação química, 

empregando-se a técnica de CLE-AdsCSV.  

Este objetivo central demandou a realização das seguintes etapas, durante o 

desenvolvimento do projeto de tese de doutorado. 

 

1.2.1 Objetivos específicos 

 

Implantação e avaliação de figuras de mérito de um protocolo analítico para 

determinação da especiação de ferro empregando voltametria adsortiva de 

redissolução catódica aliada à técnica de competição por ligantes. 

Avaliação da especiação biogeoquímica do ferro em água marinha em 

ambientes distintos do CEP. 

 Avaliação da influência de efeitos sazonais na biodisponibilidade do ferro 

em ambiente marinho. 

Avaliação do comportamento do Fe em correlação com as características 

físico-químicas das águas do CEP. 
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2 REVISÃO DE LITERATURA 
 

O ferro é necessário para muitos processos celulares importantes, pois, 

sendo um metal de transição pode funcionar como um mediador de elétrons em 

processos metabólicos específicos, como por exemplo, na fixação de nitrogênio 

durante a fotossíntese desempenhando um papel importante na reação de remoção 

de oxigênio, além de atuar na respiração e na redução de nitratos (SU et al., 2015). 

Nitrato e fosfato, além de dióxido de carbono, água e micronutrientes como 

zinco, cobre e ferro são essenciais para o adequado metabolismo do fitoplâncton. O 

fitoplâncton é a comunidade vegetal de tamanho microscópico que serve como base 

da cadeia alimentar de ecossistemas aquáticos. Durante o processo de fotossíntese 

os nutrientes necessários são incorporados pelo fitoplâncton transformando 

compostos inorgânicos dissolvidos na água em matéria orgânica particulada, ou, 

tecido vegetal como demonstrado pela Equação Geral da Fotossíntese (1) 

(CAMPOS, 2010). 

 

106 CO2 + 16 NO3
- + HPO4

2-+ 122 H2O + elementos traços + luz → C106H263O110N16P + 138 O2  

  (1) 

 

 O processo de fotossíntese exerce grande influência sobre o clima e a 

atmosfera da Terra, pois é através dele que plantas, algas e certas espécies de 

bactérias sintetizam compostos orgânicos utilizando a energia solar (CAMPOS, 

2010). Como o Fe também é um micronutriente necessário para proteínas 

envolvidas em processos celulares fundamentais, como a fotossíntese, esse 

elemento, por consequência, influencia no teor de CO2 da atmosfera e, portanto, no 

clima global (SU et al., 2015).  Como o fitoplâncton influencia o modo como o CO2 

atmosférico é absorvido pelos oceanos e também no ciclo biológico do carbono, os 

impactos da limitação na disponibilidade do ferro nos sistemas marinhos afetam 

também os ciclos biogeoquímicos de elementos (como, C, N, S, Si) a biodiversidade, 

estoques de peixes e processos climáticos, justificando seu estudo intensivo. 

Aproximadamente 40% das águas superficiais do planeta estão repletas de 

macronutrientes, mas, possuem biomassa fitoplanctônica relativamente baixa 

(MOORE et al., 2002; BOYD et al., 2007). Essas áreas são conhecidas como, 
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regiões altas em nutrientes e baixas em clorofila do termo em inglês “high nutrient, 

low chlorophyll” (HNLC). 

 Martin e Fitzwater (1988) revelaram que a adição de ferro às águas HNLC 

do Pacífico Nordeste, na região próxima ao Ártico, resultou em um aumento 

expressivo na atividade fitoplanctônica e uma diminuição concomitante na 

concentração de nutrientes. Em 1990 John Martin desenvolveu a hipótese do ferro 

afirmando que: 

 

“A fertilização de todo o oceano do sul com 430 mil toneladas de Fe, é o 

montante necessário para a eliminação de 3 Gt de carbono por ano”, (MARTIN, 

1990). 

 

A afirmação atraiu atenção generalizada de pesquisadores, para as ligações 

potenciais entre as mudanças nas concentrações de ferro nos oceanos e 

consequente modulação da produtividade biológica. No entanto, para testar a 

hipótese do ferro, ficou claro que a comunidade científica teria que projetar uma 

melhor abordagem experimental (BOYD; BAKKER; CHANDLER, 2012). 

A limitação do crescimento do fitoplâncton nessas regiões é agora 

reconhecida como o resultado da baixa concentração de ferro (Fe) biodisponível 

(BOYD et al., 2007; GLEDHILL; BUCK, 2012). 

A partir das constatações iniciais de Martin (1990) diferentes grupos de 

pesquisa e consórcios científicos realizaram experimentos de fertilização com Fe em 

áreas HNLC em que os pioneiros foram o IronEx I (Experimento de Enriquecimento 

de Ferro do inglês “Iron Enrichment Experiment”), em 1993, IronEX II, em 1996, 

ambos no oceano Pacífico Equatorial. O Experimento de Liberação de Ferro no 

Oceano do Hemisfério Sul, (do inglês “Southern Ocean Iron Release Experiment” - 

SOIREE) em 1999, que impulsionaram outros pesquisadores ao redor do mundo a 

estudarem a biogeoquímica do ferro (BOYD et al., 2007). 

Experimentos voltados para a fertilização dos oceanos com ferro têm 

demonstrado que sua adição altera características das comunidades 

fitoplanctônicas, aumentando sua biomassa e contribuindo no sequestro do dióxido 

de carbono atmosférico (WATSON et al., 2000). Esta limitação provocada pela baixa 

disponibilidade de ferro tem implicações no ciclo global do carbono, dado que 
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interfere na capacidade dos oceanos em agir como um mitigador no aumento da 

concentração de CO2 atmosférico (LAGLERA; BATTAGLIA; VAN DEN BERG, 2011). 

Os resultados obtidos por esses diversos experimentos aumentaram 

substancialmente a compreensão da dinâmica ecológica e biogeoquímica do ferro 

em ambientes oceânicos. Importantes resultados como a relação inversa entre a 

concentração de clorofila e a profundidade e, mais especificamente, a verificação de 

que a fertilização por Fe aumenta a produção primária em águas HNLC, além da 

confirmação de que a disponibilidade de Fe tem um papel fundamental na 

fotossíntese (BOYD et al., 2007). 

Além disso, também foi demonstrado que o ferro exerce um papel 

importante nos processos de ciclagem de nutrientes, como a fixação de nitrogênio 

(SCHLOSSER et al., 2014) além de limitar o crescimento de fitoplânctons em 

regiões não HNLC e áreas costeiras de ressurgência (CHASE et al., 2005; 

CAPONE; HUTCHINS, 2013).  

O ferro dissolvido atua mais na produtividade primária em regiões onde o 

fitoplâncton está ativo e, simultaneamente, recebe entradas mais significativas de 

ferro, como por exemplo, as regiões superficiais dos oceanos que recebem 

deposição de poeira atmosférica rica em Fe (JICKELLS et al., 2005; MAHOWALD et 

al., 2005). Dessa forma o ferro dissolvido geralmente exibe um perfil de 

profundidade do tipo nutriente no oceano, representando a remoção em águas 

superficiais por captação biológica e o aumento das concentrações em profundidade 

até as regiões na coluna d’água onde ocorrem os processos de remineralização 

(BOYD; ELLWOOD, 2010).  

O ciclo do Fe na água do mar é determinado pela interação de processos 

que ocorrem em componentes químico, biogeoquímicos, biológicos e ecológicos do 

ecossistema (WELLS; PRICE; BRULAND, 1995). No componente químico, as 

concentrações são limitadas principalmente por reações de oxidação que promovem 

a precipitação de Fe como óxidos-hidróxidos insolúveis (BYRNE; KESTER, 1976; 

KUMA; SUZUKI; MATSUNAGA, 1993; MILLERO; PIERROT, 2002). A complexação 

de Fe com substâncias orgânicas, que representa aproximadamente 99% da fração 

dissolvida de Fe e aumenta sua solubilidade na coluna d'água, pode compensar 

essa remoção (GLEDHILL; VAN DEN BERG, 1994; RUE; BRULAND, 1995). Do 

ponto de vista biológico, a biodisponibilidade do Fe depende de aspectos 

relacionados à bioquímica e fisiologia dos organismos fitoplanctônicos, que utilizam 
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diferentes estratégias de assimilação, como a produção de ligantes fortes que 

permitem a solubilização do Fe coloidal (KUMA et al., 1998) ou sorção da fração 

particulada (GOLDBERG, 1952; RUBIN; BERMAN-FRANK; SHAKED, 2011; SUGIE 

et al., 2013). No contexto ecológico, a fertilização artificial e natural com Fe em áreas 

onde esse elemento é limitante modifica a abundância relativa das espécies 

(WELLS; PRICE; BRULAND, 1995), resultando em maior dominância de grupos 

específicos (ZHUO-PING et al., 2009; SILVER et al., 2010; TRICK et al., 2010). 

 

2.1 CICLO BIOGEOQUÍMICO DO FERRO 

 

Interações complexas entre fontes naturais e antropogênicas, 

transformações, especiação química do ferro, e os processo de remoção e de 

reciclagem participam do ciclo desse metal nos oceanos (BOYD; ELLWOOD, 2010).  

As fontes externas ao oceano incluem poeira atmosférica, estuários e rios, 

fontes hidrotermais e descarga de águas subterrâneas submarinas. Como fontes 

antropogênicas inclui-se especialmente a contaminação por rejeitos das atividades 

de exploração e processamento de minério de Fe. 

A atmosfera é a principal fonte de ferro nas regiões fóticas dos oceanos 

(DUCE; TINDALE, 1991; JOHNSON et al., 1997). Essa fonte é representada pelo 

transporte e deposição de poeira proveniente de regiões áridas e semiáridas. A 

entrada atmosférica de Fe nos oceanos por deposição seca corresponde a 70% 

dessa fonte, entretanto a deposição úmida é mais relevante para a entrada de ferro 

dissolvido, que é a forma mais biodisponível deste elemento (DE BAAR; DE JONG, 

2001). A solubilidade e a contribuição dos minerais atmosféricos para a 

concentração de Fe dissolvido nos oceanos aumentam devido à presença de 

poluentes ácidos (RAVELO-PÉREZ et al., 2016), complexação com compostos 

orgânicos presentes na solução de aerossol marinho (MESKHIDZE et al., 2017) e 

presença de produtos de combustão (WOZNIAK et al., 2015). 

As fontes hidrotermais são enriquecidas em muitos oligoelementos, e o Fe é 

encontrado predominantemente como partículas insolúveis de óxido/ hidróxido 

(FEELY et al., 1990; MOTTL; MCCONACHY, 1990). A taxa de precipitação dessas 

partículas chega a 95% (GERMAN; CAMPBELL; EDMOND, 1991) e como resultado, 

a entrada líquida de Fe dissolvido nessa rota é considerada insignificante por alguns 

autores (GERMAN; CAMPBELL; EDMOND, 1991; DE BAAR; DE JONG, 2001). No 
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entanto, o fluxo de Fe dissolvido das fontes hidrotermais é constante e a forte 

complexação do Fe com a matéria orgânica, cuja concentração geralmente é alta 

nessas áreas, impede sua oxidação e precipitação, permitindo que esse elemento 

permaneça em suspensão e disponível na coluna de água (TAGLIABUE et al., 2010; 

KLEINT; PICHLER; KOSCHINSKY, 2017).  

A descarga de água subterrânea submarina (ASS) é o processo em que a 

água do mar se infiltra na parte inferior dos aquíferos costeiros devido a diferenças 

de densidade, mistura-se com uma pequena fração da água subterrânea e depois 

flui de volta para o oceano (MULLIGAN; CHARETTE, 2009). Devido às reações 

químicas e biológicas nos aquíferos, a ASS é enriquecida com nutrientes, matéria 

orgânica, metais e patógenos que são transportados para o ambiente marinho. A 

ASS constitui a principal fonte de Fe dissolvido para a plataforma continental sul do 

Brasil (WINDOM et al., 2006; NIENCHESKI; WINDOM; MOORE, 2014). 

Os rios e estuários contribuem para o aporte fluvial de Fe nos oceanos 

principalmente na forma de partículas (RICKARD, 2012), sendo limitada pela 

deposição de metais associados ao material particulado, bem como pela floculação 

do Fe dissolvido na porção estuarina (BOYLE; EDMOND; SHOLKOVITZ, 1977; 

JOHNSON et al., 1997). As concentrações totais de ferro nas águas costeiras são 

geralmente várias ordens de magnitude superiores aos valores do oceano aberto. 

Portanto, à primeira vista, a limitação pelo ferro na produção primária nas áreas 

costeiras parece pouco provável. Apesar disso, a limitação temporal do crescimento 

fitoplanctônico por ferro pode ocorrer em algumas regiões costeiras de ressurgência 

(BRULAND; RUE; SMITH, 2001; HUTCHINS et al., 2002) e sistemas de fiorde 

(OZTURK; BIZSEL; STEINNES, 2003). 

Nas águas fluviais, o Fe dissolvido está presente na forma de coloides que 

são estabilizados pela associação da matéria orgânica dissolvida cromofóra (ácidos 

húmicos) e de carbono orgânico (ácidos fúlvicos) com óxidos / hidróxidos de Fe. 

Quando essas fases atingem a água salina costeira, esses colóides carregados 

negativamente são neutralizados pelos cátions presentes na água do mar, 

ocorrendo a floculação e a formação dos precipitados que removem o Fe dissolvido 

(BOYLE; EDMOND; SHOLKOVITZ, 1977). A taxa de remoção por mistura estuarina 

pode variar de 90 a 95% devido à floculação com matéria orgânica, principalmente 

ácidos húmicos de alto peso molecular (BOYLE; EDMOND; SHOLKOVITZ, 1977; 

SHOLKOVITZ; BOYLE; PRICE, 1978). Porém, a contribuição dessa fonte para a 
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entrada de Fe tende a aumentar devido à sua complexação com ácidos fúlvicos de 

baixo peso molecular (KRACHLER; JIRSA; AYROMLOU, 2005). O ferro associado à 

fração fúlvica apresenta pouca agregação (STOLPE; HASSELLÖV, 2007) e 

sobrevive ao sequestro sequencial da coluna de água durante a mistura gradual com 

água do mar (KRACHLER; JIRSA; AYROMLOU, 2005). Com o ácido fúlvico como 

um importante mecanismo de transporte para o Fe ribeirinho, a influência dessa 

fonte de Fe tende a alcançar regiões mais abertas do mar (LAGLERA; VAN DEN 

BERG, 2009). Além disso, os grupos de ligantes fracos de ferro também podem 

impedir a precipitação do metal em estuários ao se misturar com a água do mar 

quando a concentração de ligantes fortes é insuficiente (GERRINGA et al., 2007) de 

forma que a presença de ligantes é importante no controle da solubilidade do ferro 

dissolvido em sistemas ribeirinhos e costeiros.  

Quando chegam às áreas estuarinas, uma fração significativa do material 

particulado de origem do rio se dissolve na água do mar devido a reações de troca 

de ligantes com ligantes de complexação de ferro marinho e desempenha um papel 

importante na biodisponibilidade de Fe e outros oligoelementos nas regiões 

costeiras (JEANDEL; OELKERS, 2015).  

 Entre os grandes rios do mundo, a Bacia do Rio Amazonas é responsável 

por 5 a 30% do transporte fluvial total de Fe para os oceanos (POITRASSON et al., 

2014). Segundo estimativas de de Baar e de Jong (2001), a entrada de Fe dissolvido 

nos oceanos por descarga continental, já descontando a taxa de remoção estuarina, 

é de 1,5 x 109 mol.ano-1. De acordo com dados de modelos compilados por 

Tagliabua et al., (2016), os fluxos de Fe dissolvido dos rios para o oceano variaram 

de 0,06 a 2,5 x 109 mol de ferro dissolvido por ano. 

Os processos de ressuspensão na plataforma continental e o transporte de 

sedimentos da margem continental também são fontes importantes de Fe para as 

regiões costeiras (TAGLIABUE; BOPP; AUMONT, 2009; DE JONG et al., 2015; 

GRAHAM et al., 2015).  

Estuários e regiões costeiras possuem características bem particulares. 

Nessas áreas ocorre um gradiente de salinidade. Nesses casos a concentração total 

de ferro pode diminuir em mais de uma ordem de magnitude, desde a baixa 

salinidade até sua parte final, formando assim um gradiente natural de concentração 

de ferro bem definido (GELTING et al., 2010). 
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Nas regiões costeiras a fração dissolvida do ferro pode ser consumida 

rapidamente durante as condições de floração, se essa fração for pequena e os 

processos de troca com o material particulado coloidal forem lentos. Portanto, o 

conhecimento sobre a distribuição e ciclagem de ferro entre essas fases na zona 

costeira é fundamental para previsões sobre a limitação do ferro para o crescimento 

de plâncton e é fundamental para entender os caminhos de exportação de ferro para 

o oceano aberto (BREITBARTH et al., 2010).  

Obviamente, a especiação de Fe em águas estuarinas e costeiras não pode 

ser tratada de maneira generalizada, pois cada sistema possui particularidades 

dependendo das características da bacia como hidrodinâmica, conservação e 

impactos. 

Os rejeitos da extração e processamento do minério de Fe atuam como uma 

importante fonte antropogênica de metais, principalmente Fe e Mn, para os 

ambientes circundantes às áreas de extração e barragens de rejeitos (ZABOWSKI et 

al., 2001; PEREIRA et al., 2008). Assim, além do transporte fluvial, é provável que o 

material concentrado nas áreas expostas seja transportado para as áreas marinhas 

por transporte atmosférico ou que se infiltre no solo e contamine as águas 

subterrâneas, o que levaria a um aumento da contribuição da ASS (LONGHINI; SÁ; 

NETO, 2019).  

Outras atividades antropogênicas como atividades industriais, portuárias, 

pesqueiras, também podem contribuir para o aporte de ferro nos ambientes 

aquáticos marinhos e estuarinos. Em grandes cidades como Paris, grande parte do 

Fe antropogênico pode ser derivada dos sistemas de esgoto. Embora tenha sido 

evidenciada a existência de vários óxidos metálicos, silicatos e outras partículas 

metálicas, como fragmentos de aço inoxidável (EL SAMRANI et al., 2004; FRANKE 

et al., 2009), o sedimento de esgoto é substancialmente enriquecido em minerais de 

sulfeto, representando até 40% dos transportadores de metais (HOUHOU et al., 

2009). Além dos sulfetos, a entrada antropogênica também pode ser caracterizada 

por alta concentração de matéria orgânica contendo Fe (CHEN et al., 2014). 

Outro aspecto importante no ciclo biogeoquímico do ferro é sua remoção e 

reciclagem nos ambientes aquáticos marinhos. A Figura 1 mostra os fluxos de 

reciclagem interna e remoção de Fe dissolvido nos oceanos. 
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FIGURA 1 – PROCESSOS RELACIONADOS À TRANSFERÊNCIAS DE FASE DE FERRO NA 
ÁGUA DO MAR 

 

FONTE: Adaptado de USSHER; ACHTERBERG e WORSFOLD, (2004). 

 

Os mecanismos para remover o ferro das águas superficiais incluem sorção, 

precipitação, captação biológica e sedimentação. O ferro tem fortes interações com 

partículas orgânicas e inorgânicas e pode ser removido da coluna de água através 

da eliminação de elementos por adsorção superficial de partículas (BRULAND; 

LOHAN, 2003). Para o Fe dissolvido, a importância desse processo é determinada 

pelo equilíbrio físico-químico entre a concentração de partículas inorgânicas 

(HONEYMAN; BALISTRIERI; MURRAY, 1988) e partículas orgânicas (DEUSER et 

al., 1995) e a concentração de Fe na água (DE BAAR; DE JONG, 2001).  

No mar aberto, a sedimentação está diretamente relacionada à maior 

produtividade primária (DEUSER et al., 1995). Durante eventos de maior produção 

no Oceano Antártico, o krill se alimenta da floração do fitoplâncton e as partículas 

fecais incorporam outras pequenas partículas, inclusive partículas mineralógicas de 

alta densidade, o que constitui a via de sedimentação dominante nesses períodos, 

podendo acelerar o processo de deposição e a remoção de Fe no fundo do oceano  

(DE BAAR; DE JONG, 2001). 

É muito mais difícil determinar as formas de remoção das frações dissolvidas 

do ferro. Em regiões com alto fluxo de partículas minerais inorgânicas (por exemplo, 

em algumas águas costeiras e bem misturadas), o ferro dissolvido pode ser 

removido abioticamente por sorção nas superfícies dessas partículas. Da mesma 

forma, o afundamento de partículas orgânicas também pode eliminar o ferro solúvel 

das águas superficiais. O ferro dissolvido também é removido via assimilação direta 

pelo fitoplâncton. A deposição subsequente de células vivas ou matéria fecal 
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transporta uma porção desse ferro biogênico das águas superficiais (MOREL e 

HUDSON, 1985). 

Além da assimilação direta e sorção em partículas que se depositam 

(minerais e biogênicas), o ferro pode absorver a matéria orgânica coloidal que é 

abundante nas águas superficiais. A natureza reativa do ferro sugere que a 

agregação de coloides orgânicos pode ser importante para remover o ferro (WELLS; 

GOLDBERG, 1992, 1994).  

Questões não resolvidas significativas relacionadas à remoção de ferro 

incluem: 

 (1) identificar os mecanismos específicos de sorção de ferro para partículas 

abióticas e bióticas que depositam, o que esclarecerá como as mudanças na 

especiação de ferro podem afetar essa via de remoção;  

(2) mudanças na eficiência da exportação de ferro, da via de assimilação 

com mudanças na produtividade primária; e  

(3) abundância e reatividade do ferro na fração coloidal. A importância 

relativa dos processos de remoção da agregação abiótica, biótica e colóide varia 

conforme o regime e a estação do ano (WELLS; PRICE; BRULAND, 1995). 

 

Os processos de assimilação biológica, regeneração e reciclagem também 

controlam a distribuição de Fe dissolvido no ambiente marinho (HUTCHINS, 1998; 

ELLWOOD et al., 2014). Ellwood et al. (2014) mostraram uma mudança na partição 

de Fe da fase dissolvida para a fase de partículas em apenas alguns dias durante a 

fase inicial e final de uma floração de fitoplâncton, o que foi associado à eficiência na 

reciclagem e retenção de Fe pela biota. As contribuições das diatomáceas nesta 

fase são relevantes, considerando o seu papel na assimilação e exportação de 

nutrientes e carbono (BRULAND; LOHAN, 2003). A remineralização do Fe na coluna 

de água também é significativamente aprimorada como resultado das atividades de 

pastejo do zooplâncton, que tornam disponíveis os traços de metais presentes nas 

células do fitoplâncton predadas novamente (HUTCHINS; DITULLIO; BURLAND, 

1993). 
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2.2 ESPECIAÇÃO E SOLUBILIDADE DO FERRO DISSOLVIDO NA ÁGUA DO MAR 

 

A concentração de ferro em águas oceânicas varia tipicamente entre 0,1 a 

0,8 nmol L-1, aproximadamente 100 vezes maior do que a sua solubilidade, o que 

tem sido explicado por sua complexação com ligantes orgânicos (LAGLERA; 

BATTAGLIA; VAN DEN BERG, 2011). Por esse motivo a especiação química do 

ferro é fundamental para entender a dinâmica desse metal em ambiente oceânico. 

A análise de especiação consiste na determinação das atividades analíticas 

de identificação e (ou) medição das quantidades de uma ou mais espécies químicas 

em uma amostra enquanto que a especiação de um elemento avalia a distribuição 

de um elemento entre espécies químicas definidas em um sistema (TEMPLETON; 

FUJISHIRO, 2017).   

Já o fracionamento é o processo de classificação de um analito ou grupo de 

analitos de uma determinada amostra de acordo com propriedades físicas (por 

exemplo, tamanho, solubilidade) ou químicas (por exemplo, ligação, reatividade). As 

frações químicas são assim definidas operacionalmente, e não definidas 

estruturalmente como as espécies químicas (TEMPLETON; FUJISHIRO, 2017). 

O fracionamento pode fornecer muitas informações úteis, por exemplo, 

quando as considerações de um elemento fracionado por tamanho, carga, 

hidrofobicidade ou solubilidade se tornam importantes para entender a 

biodisponibilidade. Assim, o fracionamento pode ser o primeiro passo em uma 

análise de especiação (TEMPLETON; FUJISHIRO, 2017). 

A fração de FeD inclui Fe (II), Fe (III), ferro coloidal, ferro inorgânico e ferro 

complexado organicamente. Essas frações possuem mobilidade ambiental e 

biológica diferentes (KUMA et al., 1998; BOYD; ELLWOOD, 2010; HASSLER et al., 

2011).  

O ferro dissolvido tem sido definido operacionalmente por filtração, com 

estudos empregando filtros de membrana de 0,45 μm, e de 0,22 μm de porosidade 

(DE BAAR; DE JONG, 2001). No entanto, foi demonstrado que uma proporção 

significativa de FeD é coloidal (BOYE et al., 2010; KONDO; TAKEDA; FURUYA, 

2012). A fração coloidal não é medida diretamente, mas deduzida da diferença entre 

frações dissolvidas (<0,2 μm) e solúveis (<0,02 μm) (SCHLOSSER; CROOT, 2008).  

Os balanços de massa de Fe ao considerar sua distribuição física podem ser 

descritos conforme a equação (2) 
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Fetotal = Feparticulado + Fecoloidal + Fesolúvel   (2) 

 

enquanto o balanço de massa de uma perspectiva química pode ser descrito 

conforme a equação (3) 

 

Fetotal = Fe'+ FeL + Feinerte  (3) 

onde Fe' representa o ferro lábil, FeL representa o ferro organicamente 

complexado e Feinerte representa a fração de Fe ligada a matrizes que são 

essencialmente não lábeis.  

A especiação de Fe dissolvido é regulada pelo potencial de redução, pelo pH 

e pelas interações iônicas deste metal com íons inorgânicos e ligantes orgânicos 

(MILLERO; PIERROT, 2002). Os conjuntos totais de Fe incluem espécies como Fe 

(II) (ferroso) e Fe (III) (férrico), FeD, complexos orgânicos e inorgânicos de Fe, Fe 

coloidal e Fe particulado (WAITE; MARCH, 2001), conforme demonstrado na 

FIGURA 2: 

 

FIGURA 2 – ESQUEMA DOS COMPOENENTES DA FRAÇÃO DE Fe DISSOLVIDO JÁ 
IDENTIFICADOS EM ÁGUA DO MAR 

 

 

FONTE: Adaptado de GLEDHILL e BUCK (2012) 

 

 

A forma particulada de Fe (> 0,45 μm) inclui organismos (fitoplâncton e 

zooplâncton), estruturas cristalinas (hematita, Fe2O3 e magnetita, Fe3O4) além de 
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aluminossilicatos e detritos celulares (MILLERO; PIERROT, 2002; NORMAN et al., 

2014).  

Na fração particulada, o metal pode se associar às partículas sólidas em 

suspensão através de processos de adsorção, floculação e sedimentação podendo 

por isso se depositar no sedimento, sendo este seu destino final. Entretanto, com a 

ressuspensão dos sedimentos o metal pode ser remobilizado para a coluna de água 

(CHURCH, 1986). 

O Fe (III) é a forma química termodinamicamente estável sob as condições 

naturais da água do mar (potencial redox alto e pH próximo a 8,0), e a especiação 

inorgânica desse metal é determinada predominantemente por reações de hidrólise 

(MILLERO; PIERROT, 2002). Os hidróxidos de ferro produzidos a partir da hidrólise 

de Fe (III) apresentam baixa solubilidade, sendo rapidamente precipitados e 

removidos da coluna de água (BYRNE; KESTER, 1976; KUMA; SUZUKI; 

MATSUNAGA, 1993). 

Porém, para que o Fe influencie de forma significativa a produtividade do 

fitoplâncton marinho, é necessária maior quantidade de Fe na forma dissolvida, ou 

seja, estejam biodisponíveis. Existem evidências de que mais de 99 % do ferro 

dissolvido encontra-se complexado por ligantes orgânicos no oceano, e uma fração 

significativa do FeD (30-70 % em águas profundas) está presente na forma de 

coloides, partículas muito pequenas que passam através de filtros de 0,45 e 0,22 μm 

e que, embora sejam de natureza sólida, acabam sendo contabilizadas na fração 

dissolvida (BERGQUIST; WU; BOYLE, 2007), reiterando-se, assim a relevância dos 

estudos envolvendo a especiação do Fe em oceanos.  

Na fração dissolvida (<0,45 μm), o material coloidal (1 nm - 0,45 μm) é 

representado por grandes ligantes orgânicos, óxidos de Fe e hidróxidos de Fe, e o 

material solúvel (<1 nm) é composto por íons livres, inorgânicos complexos e 

complexos com ligantes orgânicos pequenos como substâncias exopoliméricas 

(EPS, biofilmes produzidos por microoganismos) (NORMAN et al., 2014). 

 A complexação do Fe com ligantes orgânicos limita a formação de 

hidróxidos pouco solúveis desse metal ao mesmo tempo que minimiza sua adsorção 

nas partículas, minimizando a remoção de Fe da água do mar por sedimentação, 

aumentando significativamente o tempo de residência do Fe na água do mar e 

beneficiando assim, a comunidade biológica (Johnson et al., 1997; Sunda, 1997) de 

forma que as concentrações de ferro dissolvido sejam maiores que aquelas 
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previstas por cálculos de solubilidade do Fe inorgânico (LIU; MILLERO, 2002; 

BUCK; SOHST; SEDWICK, 2015). 

Os ligantes orgânicos que formam complexos com o ferro são 

provavelmente uma mistura heterogênea de complexos que se originam de 

diferentes fontes, incluindo remineralização de partículas (BOYD et al., 2010), lise 

viral (POORVIN et al., 2011), exopolissacarídeos (HASSLER et al., 2011) e 

produção de sideróforos por bacterioplâncton (VELASQUEZ et al., 2011).  

A presença de ligantes orgânicos naturais (Li) é avaliada principalmente pelo 

equilíbrio complexo de ligantes com detecção por CLE-AdsCSV (GLEDHILL; VAN 

DEN BERG, 1994; RUE; BRULAND, 1995; WU; LUTHER, 1995) e podem ser 

classificado de acordo com o valor da constante de estabilidade (K) entre o ligante e 

o Fe3+, o que reflete a afinidade do ligante pelo metal: a classe de ligantes mais 

fortes (L1) é definida por log K > 12, ligantes moderados (L2) log K= 11-12, e ligantes 

fracos (L3) possuem log K <11 (GLEDHILL; BUCK, 2012), onde K é: 

 

K= [FeL] / [FeD] [Li]              (4) 

 

 A produtividade biológica é possivelmente um dos fatores que determina as 

variações sazonais na força de complexação de ligantes orgânicos no Mar da China 

Oriental (SU et al., 2015). Os compostos orgânicos naturais que complexam com Fe 

na água do mar variam de substâncias de baixo peso molecular produzidas por 

bactérias heterotróficas e cianobactérias, como sideróforos (GLEDHILL et al., 2004), 

até complexos macromoleculares representados por substâncias húmicas (SH) 

(LAGLERA; VAN DEN BERG, 2009) e substâncias exopoliméricas  (HASSLER et al., 

2015). As substâncias húmicas (SH) são importantes quelantes de Fe dissolvidos 

em ambientes estuarinos e costeiros (LAGLERA; VAN DEN BERG, 2009; 

LAGLERA; BATTAGLIA; VAN DEN BERG, 2011; ABUALHAIJA; WHITBY; VAN DEN 

BERG, 2015; BUNDY et al., 2015), que podem ser atribuídos à natureza 

multifuncional de seus grupos moleculares (predominantemente polifenóis e ácidos 

benzóicos / ácidos carboxílicos), bem como sua alta refratividade (LAGLERA; van 

den BERG, 2009; LAGLERA; BATTAGLIA; van den  BERG, 2011). 

Laglera e van den Berg (2009) mostraram que SH de fontes continentais 

mantêm ferro em solução nas regiões costeiras do mar da Irlanda. A capacidade de 

complexação de Fe dissolvida nessas amostras foi igual à capacidade total de 
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ligação avaliada para SH (7,5 a 11,5 nmol L-1 e 6,5-11,9 nmol L-1, respectivamente), 

indicando que a SH é o principal ou único agente complexante nessas águas. Na 

Baía de São Francisco (Califórnia, EUA), aproximadamente 23% do Fe dissolvido é 

complexado com substâncias húmicas, que contribuem para a entrada desse 

elemento e fortes ligantes nas águas da corrente da Califórnia (BUNDY et al., 2015). 

Outros autores descreveram a importância da produção de quelantes por 

comunidades biológicas para a complexação de Fe dissolvido (KUMA et al., 1998; 

OZTURK; BIZSEL; STEINNES, 2003). Buck et al. (2007) encontraram uma forte 

correlação direta entre as concentrações de ligantes orgânicos fortes e ferro 

dissolvido na fração coloidal. Segundo esses autores, esses ligantes provavelmente 

são produtos da associação de sideróforos com partículas coloidais. Rue e Bruland 

(1995) associaram ligantes orgânicos fortes em águas superficiais à presença de 

sideróforos ou outras biomoléculas, como porfirinas, produzidas pelo fitoplâncton e / 

ou bactérias heterotróficas. 

A biodisponibilidade do ferro está relacionada ao Fe complexado mais 

fracamente à ligantes naturais sendo assim, potencialmente mais biodisponíveis ao 

fitoplâncton, porém alguns ligantes fortes como os sideróforos também 

biodisponibilizam o Fe (HASSLER et al., 2011; GLEDHILL; BUCK, 2012). 

Na ausência de ligantes naturais a solubilidade do hidróxido de Fe (III) é de 

aproximadamente 0,15-0,20 e 0,07-0,09 nM na água do mar costeira e água do 

oceano aberto, respectivamente (KUMA et al., 1998). Rios e sedimentos são 

conhecidas fontes de ligantes orgânicos (CROOT; JOHANSSON, 2000; BUCK et al., 

2007; GERRINGA et al., 2007), e as concentrações e solubilidade das espécies 

dissolvidas de Fe são mais altas nas águas estuarinas e costeiras do que nas 

regiões oceânicas (KUMA et al., 1998; SU et al., 2015), o que torna importante medir 

a concentração de ligantes orgânicos complexados ao FeD em estuários e 

ambientes costeiros e a constante de estabilidade do complexo formado para a 

interpretação de seu papel no ciclo do Fe. 

A proporção de ferro na fase dissolvida no oceano varia fortemente entre as 

regiões. Nas águas costeiras, o ferro ocorre predominantemente na forma de 

partículas (por exemplo, 0,05–10 μmol L-1 no Mar do Norte relatado por 

SCHOEMANN et al., (1998)) com menores concentrações dissolvidas entre 5 e 400 

nmol L-1. Em contraste, na região oligotrófica do Pacífico Norte central, as 

concentrações de ferro dissolvido (0,02–0,4 nmol L-1) excedem a fração de ferro 
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particulado na maioria da coluna de água (BRULAND; ORIANS; COWEN, 1994). Wu 

e Luther (1995) utilizaram duas etapas de filtração e classificaram o ferro na fração 

de 0,2-0,4 μm como “ferro coloidal”, relatando baixas concentrações em águas 

abertas do oceano (Oceano Atlântico Noroeste; 0,15–0,25 nmol L-1) em comparação 

com a concentração dissolvida (<0,2 μm; 0,2–0,9 nmol L-1). 

Entender como essas diferentes frações influenciam a biogeoquímica do ferro 

nos oceanos, tem levado pesquisadores ao redor do mundo a estudar a especiação 

do ferro. Como nossos métodos analíticos para a determinação da especiação 

físico-química do Fe tendem a se concentrar tanto na perspectiva física (por 

exemplo, SCHLOSSER; CROOT, 2008) quanto na química (por exemplo, 

GLEDHILL; VAN DEN BERG, 1994; RUE; BRULAND, 1995; VAN DEN BERG, 1995; 

WU; LUTHER, 1995; LAGLERA; BATTAGLIA; VAN DEN BERG, 2007; VELASQUEZ 

et al., 2011) conciliar essas duas abordagens continua sendo um grande desafio aos 

biogeoquímicos do Fe. 

 

2.3 TÉCNICAS PARA DETERMINAÇÃO E ANÁLISE DE ESPECIAÇÃO DE FERRO 

 

Diferentes abordagens experimentais têm sido sugeridas nas últimas 

décadas para determinar espécies metálicas em matrizes complexas de composição 

desconhecida, como águas oceânicas. Nesse contexto, o desenvolvimento e 

aprimoramento de técnicas analíticas que obtenham resultados confiáveis, de forma 

que possibilitem a avaliação do comportamento dos metais em ambientes aquáticos, 

tem representado um papel de destaque no cenário científico (GRASSI, 2001; VAN 

LEEUWEN, et. al, 2005). 

Os avanços das várias técnicas analíticas para a especiação de metais e 

metalóides em concentrações traços em águas naturais têm permitido ampliar o 

conhecimento quanto ao transporte, à reatividade, a dinâmica e a biodisponibilidade 

de tais espécies (LUCIA et al., 1994). Assim, a determinação das concentrações de 

ferro dissolvido em águas naturais tem sido realizada utilizando-se diversas técnicas 

analíticas como a quimiluminescência (BOWIE; SEDWICK; WORSFOLD, 2004; 

USSHER et al., 2010), a espectrofotometria (STOOKEY, 1970; RUENGSITAGOON, 

2008), espectrometria de absorção atômica (GROTTI et al., 2003), espectrometria de 

massas com plasma indutivamente acoplado (ICP-MS) (WU, 2007; DE JONG et al., 

2008), fluorescência (DU et al., 2013) e por métodos voltamétricos. A maioria desses 



40 
 

 

métodos requer equipamentos analíticos complexos e caros, limitando sua aplicação 

potencial, a voltametria, no entanto, é um método extremamente sensível para a 

determinação de Fe, com vários benefícios, incluindo requisitos simples de 

equipamentos, baixo custo, baixo limite de detecção, entre outros.  

 

2.3.1 MÉTODOS VOLTAMÉTRICOS 

 

Métodos voltamétricos e potenciométricos têm sido empregados na detecção 

de espécies de ferro em águas naturais, sendo os métodos potenciométricos 

dedicados apenas à especiação redox.  

As técnicas voltamétricas são muito adequadas para a determinação e 

especiação de ferro em águas oceânicas devido as suas características vantajosas, 

tais como elevada frequência analítica, resposta dependente das formas químicas 

de um mesmo elemento, alta sensibilidade, repetibilidade e reprodutibilidade, além 

da disponibilidade de instrumentação portátil e de baixo custo (NUNES; ANJOS; 

QUINÁIA, 2018; SERRANO et al.,2018). Outro aspecto vantajoso da técnica é a 

eliminação do pré-tratamento e redução do volume de amostra (LAGLERA; 

MONTICELLI, 2017).  

Na voltametria as informações sobre o analito são obtidas pela medida da 

corrente em função de um potencial aplicado, o que possibilita a polarização do 

eletrodo de trabalho. A corrente do eletrodo é monitorada em função de uma 

varredura sistemática de potencial, proporcionando uma curva de registro de 

corrente em função do potencial, chamada de voltamograma. A magnitude da 

corrente é proporcional à concentração do analito possibilitando uma determinação 

analítica precisa e representativa (HARRIS, et. al. 2001).  

Dentre os eletrodos de trabalho utilizados na voltametria, o eletrodo de gota 

pendente de mercúrio, do inglês hanging mercury drop electrode (HMDE), por ser 

renovável apresenta excelente reprodutibilidade, uma superfície extremamente lisa e 

uniforme a cada gota. Além disso, possui um elevado sobrepotencial à redução de 

hidrogênio, uma ampla faixa negativa de potencial de 0 a -2 V dependendo do 

eletrólito suporte e do pH (ARSLAN; ÇAKIR, 2010). 

Os métodos voltamétricos baseados no eletrodo de trabalho de gota 

pendente de mercúrio para o estudo da biogeoquímica do ferro têm apresentado 

significativos melhoramentos devido a sua alta sensibilidade analítica de forma que 
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são indicados para a determinação de concentrações traço desse metal. Entretanto, 

a quantificação de ferro é limitada devido à sua baixa solubilidade em mercúrio de 

forma que os métodos eletroquímicos empregados são baseados na voltametria 

adsortiva de redissolução catódica (AdsCSV).  

Os modos de voltametria de redissolução são indicados na determinação de 

concentrações traço devido a sua alta sensibilidade analítica. Nesse modo, o analito 

é quantificado através da varredura de potencial, após a aplicação do tempo de 

deposição do analito no eletrodo de mercúrio ( QUADRO 1). As técnicas de 

redissolução, nas quais é realizada a eletrodeposição da espécie de interesse em 

uma etapa chamada de pré-concentração eletroquímica, proporcionam ainda a 

detecção de espécies metálicas em várias faixas de concentração, que podem 

abranger desde nmol L-1 até pmol L-1 (LAGLERA; MONTICELLI, 2017). 

 

QUADRO 1 - TÉCNICAS DE ASV E AdsSV USADAS PARA DETERMINAÇÃO DE METAIS TRAÇOS 
E SEUS RESPECTIVOS ALCANCE DE CONCENTRAÇÃO. td = TEMPO DE PRÉ-
CONCENTRAÇÃO; I = CORRENTE DE PICO; E= POTENCIAL 

 

Fonte: adaptado de BUFFLE; TERCIER-WAEBER,(2005). 

 

Nos métodos de voltametria de redissuloção catódica, inicialmente é 

formado um complexo eletroativo entre um ligante sintético específico e o Ferro (III) 

livre, e em seguida ocorre a adsorção desse complexo na superfície do eletrodo de 

trabalho. Com a varredura de potencial no sentido catódico o complexo ou o 

elemento é reduzido, gerando uma intensidade de corrente que pode ser 
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correlacionada com a concentração da espécie metálica (COLOMBO; VAN DEN 

BERG, 1997). 

Dentre os ligantes utilizados para a determinação de Fe por AdsCSV, estão 

o 1-nitroso-2-naftol (GLEDHILL; VAN DEN BERG, 1995), o 2-(2-tiazolilazo)-p-cresol 

(CROOT; JOHANSSON, 2000), a salicilaldoxima (RUE; BRULAND, 1995) e o 

2,3-di-hidroxinaftaleno (DHN) (van den BERG, 2006). Todos eles têm sido utilizados 

com sucesso. 

Outro avanço na técnica ocorreu com a introdução de agentes oxidantes 

como H2O2, KBrO3, O2 e ClO2
- (GLEDHILL; VAN DEN BERG, 1994; ALDRICH; VAN 

DEN BERG, 1998) que apresentam um efeito catalítico amplificando a corrente de 

redução do analito de forma a melhorar significativamente a sensibilidade da técnica 

e um decréscimo nos limites de detecção a níveis de picomol por litro, o que 

apresenta uma grande vantagem na determinação do ferro em níveis traço (van den 

BERG, 1991). 

No mecanismo de reação proposto por Obata e van den Berg (2001) 

(FIGURA 3), o ferro (III) forma um complexo com DHN [Fe(DHN)n], que 

subsequentemente adsorve no eletrodo de gota de mercúrio durante a etapa de 

deposição que ocorre a -0,1 V. Durante a varredura voltamétrica, o ferro (III) no 

complexo é reduzido a ferro (II), para assim ser reoxidado quimicamente a ferro (III) 

pelo bromato. O ferro (III) reoxidado contribui então, novamente, para um incremento 

na corrente de redução, o que melhora expressivamente a sensibilidade analítica. 

 

 
FIGURA 3– MECANISMO DE REOXIDAÇÃO ELETROQUÍMICA DO COMPLEXO Fe-DHN 

 
 

FONTE: Adaptado de OBATA e van den BERG (2001) 
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O potencial do pico cataliticamente aumentado está na mesma localização 

que na ausência de bromato, indicando que o ferro recentemente reoxidado está 

complexado com DHN. Em vista do tempo de reação muito curto na camada de 

difusão próxima à superfície do eletrodo, é provável que o ferro (II) permaneça 

complexado com DHN durante todo o processo redox. Portanto, o seguinte 

mecanismo de reação indicado anteriormente é provável (OBATA; van den BERG, 

2001). 

Uma comparação de voltamogramas na presença de bromato mostrou 

linhas de base e um formato de pico muito melhorados e o aumento na sensibilidade 

foi cerca de 290 vezes maior do que na ausência do agente oxidante (OBATA; van 

den BERG, 2001). 

A alta sensibilidade, a capacidade de avaliar diretamente a fração mais 

biodisponível do metal na amostra e ainda o baixo custo de aquisição e operação de 

um sistema voltamétrico, são características que têm impulsionado 

significativamente essa técnica no estudo da especiação química em águas naturais. 

O que torna esse método vantajoso para o estudo da biogeoquímica do ferro. 

 

2.3.2 INTERPRETAÇÃO DE DADOS DE TITULAÇÃO COMPLEXOMÉTRICA. 

 

A análise de especiação de Ferro (III) em águas oceânicas tem sido 

realizada por titulações em que o ferro se complexa a um ligante adicionado (LA) 

com constante de estabilidade conhecida, que compete com os ligantes naturais da 

amostra pelo ferro. Após um período para se estabelecer o equilíbrio, as frações de 

ferro livre e os complexos originalmente mais fracos que Fe-LA são detectados por 

CLE-AdsCSV (ABUALHAIJA; VAN DEN BERG, 2014). A concentração de LA 

adicionado determina a chamada “janela de detecção” do método CLE-AdCSV.  

Operacionalmente, a titulação é realizada em alíquotas de amostras 

separadas com quantidades crescentes de ferro suficiente para complexar 

completamente todos os ligantes presentes na amostra. São então, adicionados 

ligantes sintéticos e as amostras são equilibradas por 10-12 h. A competição pelo 

ferro entre o ligante adicionado e o ligante natural é a base para os métodos de 

especiação (LAGLERA; MONTICELLI, 2017). A FIGURA 4 demonstra 

esquematicamente como isso ocorre. 
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FIGURA 4 – REPRESENTAÇÃO DA CLE-AdsCSV, MOSTRANDO TRÊS ESTÁGIOS DIFERENTES 
DE UMA TITULAÇÃO COM Fe E O PRINCÍPIO DA DETERMINAÇÃO DO COMPLEXO NA CÉLULA 

VOLTAMÉTRICA 

 

Fe = ferro; L = Ligante natural; LA= Ligante adicionado 

FONTE: Adaptado de SLAGTER (2018) 
 

 

Devido à titulação ocorre o aumento na concentração de metal e o ligante 

natural livre é gradativamente saturado de forma que a curva de titulação resulta em 

uma faixa linear que é frequentemente usada para representar a sensibilidade do 

método e é usada para transformar intensidades de sinal em concentrações 

medidas para calcular outros parâmetros como concentração de ligantes naturais e 

constante de estabilidade de complexos (TUROCZY; SHERWOOD, 1997; KOGUT; 

VOELKER, 2001; VOELKER; KOGUT, 2001; HUDSON; RUE; BRULAND, 2003; 

WU; JIN, 2009; LAGLERA; DOWNES; SANTOS-ECHEANDÍA, 2013). 

A partir da curva de titulação realiza-se o tratamento desses dados por meio 

de cálculos termodinâmicos padrão que permitem determinar a distribuição de ferro 

entre diferentes espécies (íons aquosos, espécies inorgânicas e complexos 

orgânicos de ferro) e os parâmetros de complexação (concentrações totais de 

ligantes e constantes de estabilidade condicional) (ACHTERBERG et al., 2001; 

LAGLERA; MONTICELLI, 2017). 

A análise das características cinéticas da CLE-AdCSV, quando aplicada a 

amostras ambientais, tem demonstrado que em muitos casos a interpretação 

baseada no equilíbrio é questionável. Quando o equilíbrio com o ligante adicionado 

não é obtido, as constantes de estabilidade resultantes superestimam os valores 
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reais. Esta situação é particularmente preocupante para Fe(III), Ni(II), Co(II) e Cu(II) 

(VAN LEEUWEN, et. al, 2005) 

Diversas abordagens e programas personalizados têm sido usadas entre a 

comunidade de pesquisadores envolvidos na análise da especiação metais traços, 

para a interpretação direta da titulação de águas naturais com metais. A precisão 

dos modelos matemáticos, no entanto, depende fortemente dos métodos de análise 

de dados utilizados e das habilidades com as quais eles são aplicados (PIŽETA et 

al., 2015).  

Quando se considera essas abordagens para a especiação de metais, são 

necessárias realizar algumas suposições e simplificações. Primeiramente os 

cálculos baseiam-se no 'modelo discreto de forças de ligação' (uma ou mais classes 

de ligantes naturais, Li) (OMANOVIĆ; GARNIER; PIŽETA, 2014). Como os tipos 

mais comuns de compostos orgânicos dissolvidos presentes em águas naturais 

(como o ácido húmico, por exemplo), formam complexos com o metal livre (M') numa 

estequiometria de 1: 1 (CABANISS e SHUMAN, 1988), a reação de equilíbrio para a 

complexação pode ser descrita como: 

 

M' + Li     M Li   (5) 

Outra suposição que deve ser considerar é que para que se possa relacionar 

as intensidades medidas pela técnica selecionada apenas com a concentração das 

espécies presentes, é necessário que o equilíbrio completo tenha sido atingido antes 

da medição, negligenciando-se o efeito de outras reações competitivas pelo metal 

que possam alterar sua concentração (OMANOVIĆ; GARNIER; PIŽETA, 2014). 

Sendo assim, a equação de equilíbrio é dada por:  

 

  (6) 

 

onde Ki é a constante de estabilidade do complexo metálico com Li, MLi 

compreende todos os complexos de M com ligantes orgânicos, Li' todos os ligantes 

não complexados e M’ os metais não complexados. 

A concentração total de ligantes naturais é determinada pelo balanço de 

massas: 

[Li] = [L'i] + [MLi]  (7) 
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Além dos parâmetros de complexação [Li] e Ki, é possível determinar o 

coeficiente de correlação linear que é a constante de estabilidade do complexo MLi 

(αMLi) que exprime a capacidade de cada ligante em competir por um metal e pode 

ser expressa pela razão da concentração do metal complexado pela concentração 

de metal livre: 

 

αMLi =   = Ki . [L'i]  (8) 

 

 As equações acima têm sido amplamente transformadas matematicamente 

nas equações de Ružić-van den Berg, Scatchard e de Langmuir-Gerringa quando se 

tem um modelo para apenas um ligante (RUZIC, 1982; VAN DEN BERG, 1982; 

GERRINGA; HERMAN; POORTVLIET, 1995), pois seu uso permite a fácil estimação 

dos parâmetros de complexação. 

O método proposto por Ruzic/ van den Berg (1982) relaciona a razão entre a 

concentração do metal na forma lábil e a concentração do metal complexado vs. a 

concentração do metal lábil, e a linearização de van den Berg - Ruzic é obtida pela 

equação (9): 

 

′
′

′  
(9) 

 

As transformações de van den Berg - Ruzic e de Scatchard são adequadas 

para uma regressão linear simples para estimar parâmetros de complexação para 

uma classe de ligantes. Já a transformação de Langmuir- Gerringa na aplicação 

direta da curva de titulação um ajuste não linear é favorecido. Além disso, essa 

última transformação permite obter os parâmetros de complexação para modelos 

com dois e até três classes de ligantes (LAGLERA; DOWNES; SANTOS-

ECHEANDÍA, 2013; OMANOVIĆ; GARNIER; PIŽETA, 2014; PIŽETA et al., 2015).  

O uso dessas equações possibilitou avanços significativos no estudo de 

curvas de titulação complexométrica, pois esses modelos permitem determinar os 
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parâmetros de complexação, especiar metais em concentrações traços e ultra-traços 

em amostras de águas oceânicas fornecendo, assim, informações relevantes para o 

estudo da biogeoquímica do ferro. Entretanto, a exatidão e precisão satisfatórias dos 

dados medidos são essenciais para a obtenção de parâmetros finais confiáveis.  

 

2.4 O COMPLEXO ESTUARINO DE PARANAGUÁ (CEP) 

 

O CEP está localizado na costa sul do Brasil (25º 300S, 48º 250W) e é o 

terceiro ambiente estuarino mais importante da costa brasileira devido à sua 

dimensão, possui uma área de aproximadamente 551,8 km², à sua grande área de 

preservação ambiental e à suas intensas atividades humanas e portuárias que 

influenciam fortemente na economia do Sul do Brasil (BET, 2010; COMBI et al., 

2013) (FIGURA 5).  

 

FIGURA 5 – COMPLEXO ESTUARINO DE PARANAGUÁ (CEP) 

 

FONTE: Projeto litoral nota CEM (2020) disponível em http://www.litoralnotacem.com.br/textos.htm 
acessado em 07/01/2020. 
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O clima é classificado como mesotérmico úmido subtropical, com uma 

precipitação média anual de 2000 mm e temperaturas variando de 16 ° C no inverno 

a 34 ° C no verão. Existem duas estações características; uma seca no final do 

outono até o final do inverno, mas geralmente interrompida no início do inverno por 

uma estação chuvosa curta e leve; e outra estação chuvosa durante o final da 

primavera e a maior parte do verão em que as chuvas são em média três vezes mais 

altas que no inverno (LANA et al., 2001; MARTINS et al., 2010). 

A hidrodinâmica é influenciada pelas marés, mas principalmente pelo 

escoamento de água doce, onde os rios Cachoeira e Nhundiaquara contribuem com 

82% da vazão total de água continental no CEP (MANTOVANELLI et al., 2004). O 

sistema é parcialmente misturado com um tempo de permanência em água doce de 

3 dias e um escoamento médio de 200 m. As principais fontes de material 

particulado em suspensão nas águas superficiais são o escoamento da drenagem 

durante eventos de alta precipitação e a Zona de Turvação Máxima localizada entre 

a Ilha Teixeira e a seção transversal do Porto de Paranaguá (ANGULO; SOUZA; 

LAMOUR, 2006). 

O CEP é uma região ambientalmente importante porque possui uma grande 

área de Mata Atlântica que abriga espécies ameaçadas de flora e fauna, além de 

Unidades de Conservação Ambiental estaduais e federais, com a Área de Proteção 

Ambiental de Guaraqueçaba, Estação Ecológica de Guaraqueçaba, Parque Nacional 

Superagüi e Estação Ecológica da Ilha do Mel (NIMAD, 1994).  

A população estimada é de 201.200 pessoas (IBGE, 2019) e, durante o 

período de verão, atividades turísticas intensas podem aumentar esse valor em seis 

vezes (DAUNER; MARTINS, 2015). Além do turismo, na região ocorre intensa 

atividade portuária de exportação de grãos no Porto de Paranaguá, o maior para 

embarque de grãos da América do Sul, e transporte de ferro, madeira, produtos 

congelados e fertilizantes no porto de Antonina (LANA et al., 2001). 

Com relação às atividades humanas predominantes na região, observa-se 

que são intensas as atividades desenvolvidas no âmbito do CEP, pois nele 

coexistem atividades pesqueiras, urbanas, portuárias e industriais, tais como 

indústria de fertilizantes e estocagem de produtos químicos (ARÉVALO, 2012). 

O município de Antonina localiza-se no setor interno do estuário, e a 

economia da cidade se concentra no turismo, na pesca e nas atividades portuárias, 

que vêm crescendo devido à reativação de suas instalações portuárias. No setor 
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mediano do CEP, o município de Paranaguá é o principal centro urbano, industrial e 

portuário desse sistema, sendo o maior exportador de grãos do país. O município de 

Pontal do Paraná localiza-se na desembocadura sul do CEP e as principais 

atividades econômicas estão ligadas ao turismo e a pesca (ARÉVALO, 2012). 

As áreas de extensos empreendimentos urbanos e portos como Antonina e 

Paranaguá resultam em pontos distintos de água de baixa qualidade com possível 

contaminação por poluentes nas margens desta baía (KOLM et al., 2002; DAUNER; 

MARTINS, 2015). A situação é mais grave no entorno da cidade de Paranaguá, que 

possui maior índice demográfico do litoral e onde a rede de coleta e tratamento de 

esgoto é inexistente ou ineficiente e muitas vezes o esgoto in natura é lançado em 

rios e canais, como por exemplo, nos rios Itiberê, Enboguaçu e canal do Anhaia, ou 

ainda diretamente na baía (KOLM et al., 2002). Recentemente, três estações de 

tratamento de esgoto foram instaladas na cidade de Paranaguá, mas ainda não 

atendem a toda a população, principalmente no verão, quando as chuvas e o 

número de habitantes aumentam consideravelmente, causando um transbordamento 

de esgoto não tratado no estuário (CABRAL et al., 2018). 

Estudos anteriores nessa região identificaram essas atividades como 

possíveis fontes de poluentes inorgânicos, como metais e a presença de bactérias 

indicadoras fecais. Arsênio e cobre se encontram majoritariamente na fração 

dissolvida das águas superficiais com concentrações mais altas próximas às regiões 

com densas populações (ANJOS, 2006; ANJOS; MACHADO; GRASSI, 2012).  

Processos biológicos, ingestão de água doce, interações água-sedimento e 

descarga de esgoto definem as condições nutricionais e tróficas da CEP juntamente 

com os processos hidrodinâmicos (LANA et al., 2001). Levando todos estes 

aspectos em consideração, estudos sobre o comportamento biogeoquímico e 

dinâmica do ferro são essenciais na avaliação dos efeitos da presença desses 

elementos na coluna de água no Complexo Estuarino da Baía de Paranaguá. 

Acredita-se que o conhecimento acerca das formas nas quais estes se encontram 

no ambiente, assim como seu comportamento, sejam determinantes na 

compreensão de seus efeitos para a biota aquática e igualmente. 
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3 MATERIAL E MÉTODOS 
 

Os procedimentos experimentais descritos nesse trabalho foram realizados 

nos laboratórios do Grupo de Química Ambiental da Universidade Federal do Paraná 

e nos laboratórios do grupo FI-TRACE & Laboratori Interdisciplinari sobre Canvi 

Climàtic do Departamento de Química da Universidad de las Islas Baleares. 

 

3.1 LIMPEZA DE FRASCOS E VIDRARIAS 

Uma vez que esse trabalho envolve o estudo de elementos em 

concentrações traço em águas estuarinas, foram adotados procedimentos baseados 

em técnicas limpas validados internacionalmente (CAMPOS, M. L. A. M.; BENDO, 

A.; VIEL, 2002; U.S. EPA, 1996).  

Todos os materiais utilizados nas análises foram previamente lavados com 

água corrente, detergente comercial e escova. Em seguida os frascos foram 

enxaguados exaustivamente com água corrente e 3 vezes com água destilada. Os 

frascos foram deixados imersos durante uma semana em banho de HCl 5 % (v/v).  

A etapa subsequente ao banho ácido consistiu em enxaguar os frascos com 

água ultrapura por 5 vezes. Após isso, o material foi colocado em cabine de fluxo 

laminar até a secagem. Os materiais foram então armazenados em embalagens 

plásticas ainda dentro da capela e, posteriormente, ao abrigo de poeira e de outros 

contaminantes em potencial. 

Durante todo o processo de limpeza, os materiais não foram colocados 

diretamente na bancada e sim em bandejas plásticas limpas e o manuseio do 

material foi realizado com auxílio de luvas de borracha sintética (nitrílica) com 

superfície microtexturizada. 

 

3.2 REAGENTES E EQUIPAMENTOS 

Todos os reagentes utilizados neste trabalho foram de grau analítico e 

purificados quando necessário. Para o preparo de todas as soluções foi utilizada 

água ultrapura (resistividade 18,2 MΩ cm a 25ºC) purificada pelo sistema Milli-Q, 

Millipore®. O hidróxido de amônio (NH4OH) foi purificado por destilação isotérmica 

(CAMPOS, M. L. A. M.; BENDO, A.; VIEL, 2002) e o HCl foi purificado utilizando-se 

um destilador modelo distillacid da marca Berghof®. A solução estoque de Fe(III) foi 
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preparada pela diluição da solução padrão de 1000 mg L-1 (Tritisol, Merck®), em 

meio ácido (HCl pH 2,0) nas concentrações 0,3; 3,0 e 10 μmol L-1. 

O ligante sintético 2,3-Dihidroxinaftaleno (DHN) (Sigma-Aldrich® ≥ 98 %) 

utilizado nas determinações de Fe(III) foi preparado pela sua dissolução em solução 

de HCl 0,01 mol L-1, nas concentrações de 1,0 e 10,0 mmol L-1. A solução tampão 

Piperazina-1,4-bis(ácido2-hidroxipropanossulfônico) dihidratado (POPSO; Sigma-

Aldrich®) foi preparada juntamente com o agente oxidante KBrO3 (Sigma-

Aldrich® ≥ 98%) em meio alcalino (pH 8,5) nas concentrações 0,01 mol L-1 e 

0,40 mol L-1, respectivamente (LAGLERA; BATTAGLIA; van den BERG, 2011). 

A eventual presença de ferro na mistura POPSO/KBrO3 foi removida por 

sorção em uma suspensão de MnO2 10-2 mol L-1, que foi preparada adicionando-se 

volumes iguais de uma solução de NaOH 2,0 x 10-2 mol L-1 a uma solução de 

KMnO4 1,0 x 10-2 mol L-1 e, posteriormente, lentamente sob agitação, adicionou-se 

MnCl2 1,5 x 10-2 mol L-1. Centrifugou-se a suspensão por 30 minutos a 3500 rpm e 

desprezou-se o sobrenadante. O precipitado foi lavado com água ultrapura e 

novamente centrifugado até que o sobrenadante se apresentasse incolor. Por fim, 

adicionou-se 250 mL de água ultrapura para atingir a concentração final de 

aproximadamente 10-2 mol L-1 de MnO2. Adicionou-se 100 μL da suspensão de 

MnO2 10-2 mol L-1 para cada 100 mL de solução a ser purificada. Deixou-se sob 

agitação em mesa agitadora (TECNAL®, modelo TE-420) durante uma noite, e 

filtrou-se (van den BERG, 2006). 

Para a condução dos experimentos foram utilizados um pHmetro Thermo 

Scientific® modelo Orion 3 Star e as medidas voltamétricas foram realizadas em um 

Analisador Voltamétrico modelo 797 VA Computrace Control da Methrom® com 

sistema de 3 eletrodos, modo multi-eletrodos, com eletrodo de referência Ag/AgCl, 

eletrodo de trabalho de gota pendente de mercúrio e eletrodo auxiliar de Pt. As 

medidas de fluorescência foram realizadas em um espectrofotômetro de 

fluorescência da marca Varian®, modelo Cary Eclipse. 

Na digestão das amostras de água marinha foi utilizado um reator de 

fotodegradação de matéria orgânica construído artesanalmente baseado nos 

trabalhos de CAMPOS et al., (2001) e ACHTERBERG; van den BERG, (1994).  

Para a construção do corpo do reator, foi utilizado um tubo de PVC com 

tampa, de 25 cm de diâmetro e 55 cm de altura (FIGURA 6). Na tampa foram 

recortados seis orifícios circulares no diâmetro dos tubos de quartzo utilizados para 
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as amostras (26 mm de diâmetro, 1,0 mm de espessura e 20 cm de altura) de forma 

que a tampa do reator também serviu de suporte para os tubos. Centralizada entre 

os tubos de quartzo foi colocada como fonte de radiação ultravioleta, uma lâmpada a 

vapor de mercúrio de alta pressão de 125 W (Philips®, HPL-N), cujo bulbo externo 

foi removido para maior exposição das amostras à radiação. A superfície interna do 

reator foi recoberta com papel alumínio para maior reflexão da radiação nas 

amostras. 

 

FIGURA 6 – VISÃO DE CORTE TRANSVERSAL DO DIGESTOR FOTOQUÍMICO 

 

FONTE: O autor (2019). 

 

Para evitar a evaporação das amostras causada pela elevação da 

temperatura da lâmpada, o sistema foi resfriado pela adaptação de uma ventoinha 

(AC 115/230 v; 15/17 W) logo abaixo da lâmpada. Além disso, a base do reator foi 

mantida aberta para auxiliar no resfriamento.                                                                                  

 

3.3 DETERMINAÇÃO DA CONTRIBUIÇÃO DE Fe(III) NOS REAGENTES. 

 

A possível contaminação de Fe(III) oriunda dos reagentes utilizados foi 

determinada nas soluções POPSO/KBrO3 e no ligante sintético, para posteriormente 

Lâmpada a vapor 

de Hg 

Ventoinha  

Reator 

Tubo de quartzo 
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poder ser descontada dos resultados obtidos nas amostras. O procedimento 

utilizado está demonstrado conforme a FIGURA 7. 

 

FIGURA 7 – PROCEDIMENTO PARA A DETERMINAÇÃO DE FERRO NOS REAGENTES 

 
FONTE: O autor (2019). 

 

  Após a realização da primeira leitura voltamétrica, fez-se uma nova adição 

do reagente analisado de forma a triplicar sua concentração inicial. Na sequência, 

realizou-se 3 adições de padrão de Fe(III) para a construção de uma curva de 

adição de padrão para, por fim, determinar a concentração de ferro (LAGLERA; 

CAPRARA; MONTICELLI, 2016).  

Para determinar a concentração de ferro nos reagentes utilizou-se a 

intensidade da corrente de pico (Ip’ e Ip”) dividida pelo coeficiente angular da reta 

obtida pela curva de adição de padrão. Neste caso, assume-se que a corrente de 

fundo é zero. 
 

3.4 OTIMIZAÇÃO DO MÉTODO VOLTAMÉTRICO E PARÂMETROS DE 

DESEMPENHO 

 

Para se encontrar as melhores condições experimentais na determinação da 

concentração do ferro em águas estuarinas realizou-se o estudo dos parâmetros 

tempo de deposição, concentração de ligante sintético, potencial de deposição e 

sinal de excitação.  

Para isso realizou-se o procedimento conforme descrito no item 3.3 deste 

documento, com a adição de 1,0 nmol L-1 do padrão de Fe(III). Em seguida, as 

soluções foram submetidas a leituras voltamétricas. 
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Para avaliar o efeito do tempo de deposição, testou-se diferentes tempos de 

pré-concentração (0, 10, 20, 30, 60, 90, 120 e 150 s). A influência do ligante DHN foi 

avaliada nas concentrações de 10,0; 20,0; 30,0; 40,0; 60,0; 80,0 e 100 μmol L-1. 

Para determinar o melhor potencial de deposição, testou-se os valores de 0,0; -0,1; -

0,2; -0,3; -0,4; -0,5 e -0,6 V. Três modos de varredura (linear, varredura com pulso 

diferencial e com pulso de onda quadrada) foram estudados com o objetivo de 

determinar a melhor sensibilidade. Os parâmetros fixos utilizados foram os 

apresentados na Tabela 1. 
 

TABELA 1– PARÂMETROS VOLTAMÉTRICOS PARA O ESTUDO DO MODO DE VARREDURA 
PARA A DETERMINAÇÃO DE Fe(III) 

Parâmetros Valores 
Purga inicial 300 s 
Potencial inicial de varredura -0,10 V 
Potencial final de varredura -1,15 V 
Tempo de equilíbrio 7 s 
Amplitude de pulso 0,05 V 
Frequência 10 Hz 

FONTE: CAPRARA; LAGLERA; MONTICELLI(2015) 

 

Os parâmetros de desempenho avaliados foram os limites de detecção e de 

quantificação, a linearidade e a faixa de trabalho linear. Estes estudos foram 

realizados utilizando-se soluções contendo 30,0 μmol L-1 do ligante sintético DHN, 

0,5 mL da solução de POPSO/KBrO3, de forma que a concentrações finais fossem 

de 5,0 mmol L-1 e 20,0 mmol L-1, respectivamente.  

As determinações dos limites de detecção (LOD) e de quantificação (LOQ) 

foram realizadas a partir da reta obtida pela regressão linear de adições padrão de 

0,5; 1,0 e 2,0 nmol L-1 de ferro (n=3) e foram calculados conforme as equações (10) 

e (11), respectivamente (ANVISA,2017). 

 

 
 

(10) 

 

 
 

 
(11) 

 

onde s é a estimativa do desvio padrão de 7 leituras do branco e S o coeficiente 

angular da curva analítica. 
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A faixa de trabalho linear foi avaliada aumentando-se a concentração de 

Fe(III) pela adição sucessiva de alíquotas de padrão com concentração conhecida à 

célula voltamétrica, juntamente com os demais reagentes analíticos. Foram 

construídas duas curvas analíticas, sendo a primeira utilizando-se água ultrapura e 

para a segunda com água do Mar Mediterrâneo digerida contendo baixo teor de 

ferro para avaliar o efeito da matriz. 

A partir da curva analítica foi possível determinar a faixa linear de trabalho. 

Assim, em uma alíquota de 10 mL de água ultrapura ou água marinha, foram 

realizadas adições com intervalos de 20 nmolL-1 de padrão de Fe(III). Em cada 

adição do padrão foram realizadas três leituras da corrente de pico (Ip) e o cálculo da 

concentração foi feito por meio das médias geradas dessas leituras.  

 

3.5  LOCAIS DE COLETA E AMOSTRAGEM 

 

A região de estudo desse trabalho foi o Complexo Estuarino da Baía de 

Paranaguá, situado no litoral paranaense, mostrado na FIGURA 8.  

 

FIGURA 8 – LOCAIS DE AMOSTRAGEM NO CEP 

 
FONTE: O autor, (2020) 

 

As campanhas de amostragem de águas superficiais foram coordenadas 

pelo professor César de Castro Martins, do Laboratório de Geoquímica Orgânica e 

Poluição Marinha do Centro de Estudos do Mar, CEM, da Universidade Federal do 
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Paraná. Uma campanha de amostragem de inverno austral (agosto / 2014) e uma 

campanha de verão (janeiro e fevereiro / 2015) foram realizadas durante as marés 

baixas. Em cada uma das campanhas foram coletadas amostras em 18 pontos, para 

uma ampla cobertura espacial. 

As amostras de águas superficiais foram coletadas com o auxílio de um 

frasco de polietileno que foi ambientado com a própria água a ser coletada. As 

amostras foram transferidas para frascos de polietileno, de capacidade de um litro, 

limpos (U.S.EPA, 1996). Após a amostragem todos os frascos foram acondicionados 

em sacos plásticos e armazenados em caixas térmicas preenchidas com gelo para 

minimizar a atividade biológica (CAMPOS, M. L. A. M.; BENDO, A.; VIEL, 2002). 

Durante toda a amostragem foram utilizadas luvas cirúrgicas sem talco. No 

laboratório as amostras foram armazenadas em freezer até o momento da 

realização das análises. 

Temperatura, salinidade e profundidade foram medidas em cada local com 

perfis de CTD (do inglês “Conductivity, Temperature and Depth”), (CastAway P / N 

400313 SonTek). Amostras de água também foram coletadas para determinação do 

oxigênio dissolvido (OD), determinado pelo método de titulação usando um titulador 

automático (Metrohm 702SM Titrino), séston (método gravimétrico) e pH (usando um 

medidor de pH digital - PHTEK). Os dados de precipitação foram fornecidos pelo 

Serviço Meteorológico do Paraná (SIMEPAR) (CABRAL et al., 2018).                                           
 
 

3.6 DIGESTÃO DE AMOSTRAS 

 

As amostras coletadas no CEP foram descongeladas sob temperatura 

ambiente dentro da capela de fluxo laminar e em seguida filtradas em sistema 

fechado de polissulfona por gravidade utilizando membranas de acetato de celulose 

de poro 0,22 μm. As alíquotas reservadas para análise de metal dissolvido total 

foram acidificadas para pH 2 com HCl purificado. 

Em seguida, as amostras foram submetidas à irradiação ultra violeta (UV) 

em tubos de quartzo tampados com papel filme por 6 horas.  
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3.7 ANÁLISE DO PROCESSO DE DIGESTÃO DAS AMOSTRAS POR 

FLUORESCÊNCIA 

 

Para a avaliação da eficiência do método de digestão empregado, as 

amostras de água coletadas no CEP foram submetidas à análise por espectroscopia 

de fluorescência molecular nos modos emissão e sincronizado.  

Os espectros de emissão de fluorescência foram obtidos na faixa entre 345 

e 600 nm, com comprimento de onda de excitação de 330 nm. Os espectros de 

fluorescência sincronizada foram obtidos entre 250 e 600 nm, utilizando um intervalo 

de 18 nm entre os comprimentos de onda de excitação e emissão, ou seja, λem = λexc 

+ 18 nm. A largura de fenda dos monocromadores foi de 5 nm para todos os 

espectros obtidos com velocidade de varredura fixada em 240 nm min-1 e  resolução 

espectral de 0,2 nm (SODRÉ; PERALTA-ZAMORA; GRASSI, 2004). 

 

 

3.8 DETERMINAÇÃO DO TEOR TOTAL DE FERRO DISSOLVIDO POR 

VOLTAMETRIA ADSORTIVA DE REDISSOLUÇÃO CATÓDICA. 

 

A quantificação do FeD nas amostras do CEP digeridas foi realizada por 

Voltametria Adsortiva de Redissolução Catódica utilizando-se o 

2,3-Dihidroxinaftaleno (DHN) como ligante sintético (LAGLERA; BATTAGLIA; van 

den BERG, 2011). A FIGURA 9 representa esquematicamente o procedimento 

adotado.  

Foram transferidos 10,0 mL da solução ou amostra a ser analisada para a 

célula do analisador voltamétrico, adicionou-se 40,0 μmol L-1 DHN e 0,50 mL da 

solução mix de POPSO/KBrO3, de forma que a concentração final fosse de 5,0 mmol 

L-1 e 20,0 mmol L-1, respectivamente.  

Após as leituras das intensidades de corrente (Ip) geradas, foram realizadas 

três adições de padrão de ferro e novamente para cada adição foram registradas as 

intensidades de corrente em triplicata. A construção da curva de adição de padrão 

foi realizada com os valores médios das correntes amostras nas triplicatas. 
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FIGURA 9– PROCEDIMENTO PARA DETERMINAÇÃO DO TEOR TOTAL DE FERRO (III) 
DISSOLVIDO 

  

FONTE: Adaptado de LAGLERA et al (2013) 

 

As condições experimentais apresentadas na Tabela 2 descrevem as 

condições voltamétricas fixas para a quantificação de ferro, visto que alguns dos 

parâmetros foram avaliados (tempo de deposição, concentração de ligante sintético, 

potencial de deposição e sinais de excitação). 

 

TABELA 2 - PARÂMETROS VOLTAMÉTRICOS FIXOS PARA A DETERMINAÇÃO DE Fe(III) POR 
AdsCSV 

Parâmetros Valores 
Purga inicial com N2 300 s 
Potencial inicial de varredura -0,10 V 
Potencial final de varredura -1,15 V 
Tempo de equilíbrio 7 s 

FONTE: LAGLERA; BATTAGLIA; van den BERG, (2011) 

 

3.9 TITULAÇÃO DE Fe(III) EM AMOSTRAS 

 

A análise de especiação do ferro foi realizada pela técnica de voltametria de 

redissolução catódica, aliada à competição de ligantes, a CLE-AdsCSV, onde o 

ligante orgânico adicionado irá competir com os ligantes naturais da amostra. 

Através desta técnica, são determinadas frações de metal lábil, após um tempo de 

equilíbrio, quando se adiciona um ligante que compete com os ligantes naturais 
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presentes na amostra (CAMPOS; van den BERG, 1994). O procedimento está 

representado pelo fluxograma da FIGURA 10. 
 

FIGURA 10 –PROCEDIMENTO PARA DETERMINAÇÃO DAS FRAÇÕES LÁBEIS E 
ORGANICAMENTE COMPLEXADAS DO FERRO (III) DISSOLVIDO E LIGANTES 

 
FONTE: Adaptado de LAGLERA et al (2013) 

 

 

Inicialmente realizou-se uma titulação com amostra sintética onde adicionou-

se aproximadamente 10,0 nmol L-1 deferroxiamina mesilato (DFO) que atuou como 

"ligante natural" e 1 μmol L-1 de DHN. Para esse experimento adicionou-se uma 

concentração de 5,0 nmol L-1 de Fe(III) para simular uma concentração natural. 

Adicionou-se 10 mL da solução preparada em frascos (tipo falcon já 

acondicionados com solução contendo o ligante e a concentração de ferro 

correspondente à adição) e adicionou-se alíquotas contendo 0; 0,8; 2,0; 4,0; 6,0; 

10,0; 15,0; 20,0; 25,0 e 30,0 nmol L-1 de Fe(III). Após um período de 

aproximadamente 17 h em repouso para atingir o equilíbrio de complexação, 

realizou-se as leituras voltamétricas. 

Para a amostra real realizou-se a filtração em membrana 0,22 μm, em pH 

natural. Para a titulação, algumas amostras (P.6, P.9, P.10 e P.12 coletadas no 

verão) foram diluídas até 1:25 (v/v) devido à altas concentrações de FeD. Após a 

diluição, foram adicionados em treze frascos previamente condicionados, 10 mL da 

amostra diluída com 1,0 μmol L-1 do ligante DHN. Em seguida, adicionou-se 
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alíquotas do padrão de ferro nos frascos, com concentrações crescentes de ferro em 

faixas que variaram até 150 nmol L-1 dependendo da concentração de ferro total 

dissolvido presente na amostra. 

Os frascos contendo a amostra e os reagentes ficaram em repouso por um 

período de 17 h para que o equilíbrio entre as espécies envolvidas fosse atingido 

(van den BERG, 2006). Cada dado gerado da titulação foi registrado em um gráfico 

de intensidade de corrente versus concentração de ferro para ambos os testes de 

titulação.  

A partir da curva de titulação voltamétrica, que relaciona a intensidade da 

corrente de pico do complexo Fe(III)-DHN em função da concentração de ferro 

adicionado, somada à concentração do metal dissolvido originalmente presente na 

amostra, são determinadas as concentrações de ferro lábil (Fe’) para cada ponto da 

curva, através da razão entre a intensidade de corrente e o coeficiente angular da 

faixa linear da curva de titulação. Um balanço de massas é utilizado para determinar 

a concentração de ferro complexado pelos ligantes naturais (FeL), calculando-se a 

diferença entre o teor de FeD e o teor de Fe’, para cada ponto da titulação. Com 

esses valores e usando Equação (9) de linearização proposta por Ruzic (1982) e 

van den Berg (1982), é calculada a concentração de sítios ligantes disponíveis (L, 

incluindo as espécies livres e complexadas) e a constante de estabilidade 

condicional do complexo FeL (KFeL) que é definido como: 

 

         (12) 

 

em que [L’] é a concentração de ligantes naturais não complexada por ferro e o valor 

de KFeL depende da composição da água do mar (salinidade, pH, metais traços de 

competição) (GLEDHILL; VAN DEN BERG, 1994). 

Um valor para α’ é calculado a partir de: 

 

α’ = αFe + αFeDHN      (13) 

 

onde αFe é o coeficiente α para complexação de Fe3+ (um valor de αFe = 1,0 x 

1010) e o valor de αFeDHN (αFeDHN=1288) foi calculado pela potência 10logKFeDHN 

multiplicado pela concentração de ligante DHN adicionado (1,0 μmol L-1). O valor de 
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log KFeDHN foi determinado por Laglera et. al., (2007), e corresponde à constante de 

estabilidade condicional do complexo FeDHN. 

 

3.10 ANÁLISE EXPLORATÓRIA DE DADOS 

 

Para avaliar as principais tendências e identificar as relações entre as 

espécies de ferro presentes nas amostras, suas possíveis fontes e os parâmetros 

físico-químicos, uma matriz com 18 pontos de amostragem e 28 variáveis, 9 

parâmetros físico-químicos e 5 fatores de especiação de ferro para as coletas de 

inverno e de verão foram utilizados como entrada para a análise exploratória. Devido 

à alta concentração de ferro encontrada nas amostras 6, 10 e 12, em comparação 

com as amostras restantes, resultou em uma importância muito grande nas análises 

dificultando a visualização de tendências do conjunto de dados. Dessa forma, esses 

pontos de amostragem foram removidos da matriz do conjunto de dados. 

 Os dados foram pré-tratados com escalonamento automático, antes da 

análise multivariada. Em seguida, foram realizadas a Análise de Componentes 

Principais (PCA) e o mapa de correlação. O mapa de correlação foi realizado, 

calculando-se o coeficiente de correlação de todos os fatores relativos a especiação 

de ferro, contra todos os parâmetros físico-químicos e exibido em um gráfico de 

mapa de calor. As amostras foram avaliadas utilizando-se apenas variáveis de 

verão, apenas variáveis de inverno e com as duas variáveis. Todo o tratamento dos 

dados foi realizado utilizando-se rotinas internas no MATLAB (MATLAB v 6.5).  
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 

4.1 ESTUDOS PRELIMINARES DO MÉTODO VOLTAMÉTRICO 

 

Para testar a eficiência do método foram realizados diversos testes em água 

ultrapura, pois a mesma não iria apresentar o efeito de matriz e dessa forma seria 

possível entender o mecanismo do procedimento proposto. 

Inicialmente realizou-se a adição dos reagentes para a análise voltamétrica 

sem nenhum tipo de tratamento e o resultado obtido está expresso na FIGURA 11 a 

seguir: 

FIGURA 11 - VOLTAMOGRAMA OBTIDO PARA ÁGUA ULTRAPURA COM ADIÇÕES DE FERRO 
(III) DE 0 A 100 nmoL L-1 POR AdsCSV 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FONTE: A Autora, (2016) 

 

O voltamograma obtido apresentou uma grande quantidade de picos (-0,16 

V, -0,37 V, -0,79 V e -0,94 V) e intensidades de correntes de pico relativamente 

altas. Entretanto pôde-se identificar o pico em -0,79 V como sendo referente ao 

complexo FeDHN, pois o mesmo sofreu aumentos em sua intensidade com a adição 

de padrão do metal conforme indicado na legenda da FIGURA 11. A presença de 

outros picos demonstra que as soluções de ligante sintético e mix 

tampão/intensificador de sinal devem conter outros íons metálicos além do ferro que 

podem interferir e formar complexos eletroativos com DHN e adsorverem no eletrodo 

de gota de mercúrio com um pico próximo ao do FeDHN.  
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Dos íons metálicos estudados por Obata e van den Berg (2001), a adição de 

100 nmol L-1 de alumínio, cobalto, cádmio, manganês, molibdênio, níquel e zinco 

não apresentaram efeitos interferentes para o complexo FeDHN. Porém o cobre 

produziu um pico em -0,33 V, chumbo em -0,53 V, antimônio em -0,74 V e vanádio 

em -0,88 V. Assim, os picos em -0,37 V e -0,94 V podem ser atribuídos ao Cu(II) e 

possivelmente ao V(III) respectivamente.  

Como alternativa para eliminar íons metálicos interferentes na especiação de 

metais traços em reagentes, diversos autores tem utilizado o dióxido de manganês 

(CAMPOS; VAN DEN BERG, 1994; LAGLERA et al., 2013; PIŽETA et al., 2015; SU 

et al., 2015). A suspensão de MnO2 é utilizada como um adsorvente fraco de íons. O 

metal inorgânico é adsorvido, e após o equilíbrio entre uma e oito horas, o MnO2 é 

removido por filtração (TOWN; FILELLA, 2000). A aplicação desse método de 

descontaminação pode levar a uma remoção de até 97 a 98 % dos metais presentes 

(CAMPOS, M. L. A. M.; BENDO, A.; VIEL, 2002). 

Dessa forma, a próxima etapa consistiu em realizar a descontaminação dos 

reagentes preparados pela adição de MnO2 e submeteu-se os reagentes a nova 

análise voltamétrica conforme FIGURA 12. 

 

FIGURA 12 - VOLTAMOGRAMA OBTIDO PARA ÁGUA ULTRAPURA COM ADIÇÕES DE FERRO 
(III) DE 0 A 75nmoL L-1 POR AdsCSV COM REAGENTES DESCONTAMINADOS POR MnO2 

-0.2 -0.3 -0.4 -0.5 -0.6 -0.7 -0.8 -0.9 -1.0 -1.1
0

-10
-20
-30
-40
-50
-60
-70
-80
-90

-100
-110
-120

        Fe(III) nmol L-1 / nA
 0 / -7,8
 5,0 / -8,2
 10,0 / -10,5
 25,0 / -18,0
 50,0 / -19,2
 75,0 / -31,2

I(n
A

)

Evs Ag/AgCl/Cl- (V)
 

 FONTE: A Autora, (2016) 
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É possível verificar a diminuição dos picos voltamétricos, que indica a 

eficiência na remoção de metais com o uso da suspensão de MnO2. Comparando-se 

os voltamogramas das FIGURAS 11 e 12, pode-se observar que há uma diminuição 

na intensidade do pico referente ao Fe (III) de 55,7 nA para a leitura sem o 

tratamento de descontaminação dos reagentes, para 7,8 nA quando é realizada a 

descontaminação por dióxido de manganês.  

Para os reagentes sem a descontaminação, não foi possível construir a 

curva de adição de padrão, visto que a variação na intensidade dos picos não foi 

linear em relação à concentração, o que pode ser explicado pela presença de outros 

metais que podem competir pelo ligante DHN e apresentar picos interferentes na 

amostra impossibilitando um tratamento de dados confiável. 

Porém, para os reagentes purificados foi possível quantificar Fe (III) como 

demonstrado na FIGURA 13. 

 

FIGURA 13 - CURVA DE ADIÇÃO DE PADRÃO PARA QUANTIFICAÇÃO DE Fe (III) EM 
REAGENTES DESCONTAMINADOS POR SUSPENSÃO DE MnO2 OBTIDA POR AdsCSV (R2 =0,95, 

n=3) 
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FONTE: A Autora, (2016) 

 

Com o procedimento de purificação dos reagentes, a concentração final de 

Fe(III) na célula voltamétrica foi de 15,8 nmol L-1. Sabendo-se que outros íons 

metálicos podem interferir ao formar complexos eletroativos com DHN e adsorver 

sobre o eletrodo gota de mercúrio com um pico próximo ao de ferro, o uso de dióxido 
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de manganês para a minimização ou até mesmo eliminação desses contaminantes, 

se faz uma etapa crucial na especiação de Ferro em águas oceânicas.  

 

4.2  EFEITO CATALÍTICO DO OXIDANTE 

 

A melhoria dos limites de detecção na determinação das concentrações de 

ferro por CSV foi alcançada pela adição de oxidantes como o bromato. 

Com base nos picos intensos obtidos nos testes realizados anteriormente, 

realizou-se leituras voltamétricas com e sem o oxidante BrO3- para investigar a 

presença de contaminante eletroativo no bromato que pudesse estar interferindo na 

leitura do ferro. A natureza catalítica do bromato na reação de redox de Ferro (III) / 

Ferro (II) é confirmada através do voltamograma representado pela FIGURA 14. 

 

FIGURA 14 - VOLTAMOGRAMA OBTIDO PARA ÁGUA ULTRAPURA COM ADIÇÃO DE 100 nmol L-

1 DE Fe(III) PARA AVALIAR O EFEITO DO BrO3- (20 mmol L-1) POR AdsCSV 
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FONTE: A Autora, (2017) 

 

Na FIGURA 14, observa-se que a altura do pico é amplificada quando o 

bromato é adicionado. A corrente observada é a redução eletroquímica do complexo 

FeDHN adsorvido com um efeito catalítico causado pelo bromato que forçou a 

oxidação imediata do Fe (II), recém-criado na superfície do eletrodo de Hg 

(LAGLERA et al., 2013). Nesse caso não se pôde observar a presença de 
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contaminante no potencial de redução do ferro que pudesse interferir no sinal 

analítico.  

No estudo de interferências realizado por Obata e van den Berg (2001), as 

correntes de pico para cobre, chumbo e antimônio não são aumentadas pela adição 

de bromato, e esses metais não interferem na determinação de ferro em condições 

otimizadas. Entretanto, de acordo com os autores o pico de vanádio foi aumentado 

pela adição de bromato, indicando um efeito catalítico análogo ao observado aqui 

para o ferro, de forma que esse metal pode vir a ser um interferente na análise de 

águas oceânicas. 

 

4.3  QUANTIFICAÇÃO DE Fe(III) POR AdsCSV COM DHN COMO LIGANTE EM 

NaCl 

 

O estudo subsequente constituiu em testar uma matriz diferente de forma a 

elucidar as possíveis interferências de matriz. O uso da solução de NaCl 0,7 mol L-1 

foi proposto, pois a mesma possui força iônica igual à da água do mar (LAGLERA et 

al., 2013) o que pode acarretar em resultados mais fidedignos ao ambiente 

estudado. 

Para isso, foi analisada uma solução de NaCl 0,7 mol L-1 previamente 

purificada com o uso de MnO2, com adições de Fe(III) que variaram de 0 a 200 nmol 

L-1. Os resultados obtidos estão apresentados na FIGURA 15. 

FIGURA 15- VOLTAMOGRAMA PARA ADIÇÃO DE 0 A 200 nmol L-1 DE Fe(III) EM NaCl 0,7 mol L-1 
POR AdsCSV E CURVA DE ADIÇÃO DE PADRÃO PARA QUANTIFICAÇÃO DE Fe(III)               

(n=3; R2= 0,98) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FONTE: A Autora, (2017) 
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Novamente, pôde-se observar a presença de contaminantes de cobre (-0,33 

V) e vanádio (-0,99V) na solução de NaCl 0,7 mol L-1. Porém o pico de redução do 

FeDHN está bem resolvido e o Fe(III) foi quantificado em 71,69 nmol L-1 (4,00 μg L-

1). Os níveis de contaminação encontrados eram esperados visto que o NaCl 

utilizado nesse experimento era de qualidade P.A. Uma alternativa para diminuir 

ainda mais essas concentrações seria adições sucessivas de MnO2 (CAMPOS, M. L. 

A. M.; BENDO, A.; VIEL, 2002) 

Outro efeito que foi observado nesse estudo com a solução de NaCl foi que 

a leitura sucessiva da mesma solução sem realizar a adição de padrão de ferro 

apresentou um incremento do sinal (FIGURA 16). 

 

FIGURA 16 - VOLTAMOGRAMA PARA LEITURAS SUBSEQUENTES DE SOLUÇÃO DE NaCl 0,7 
mol L-1 COM 3,0 nmol L-1 DE Fe(III) POR AdsCSV 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FONTE: A Autora, (2017) 

 

O aumento na intensidade dos picos que foi observado pode ser atribuído à 

contaminação na célula. Essa contaminação é, provavelmente, uma contribuição da 

solução de KCl que preenche o eletrodo de referência.  

O mesmo efeito foi observado por van den Berg (2006) e de acordo com o 

autor medidas repetidas de ferro em água ultrapura, água do mar e água digerida 

mostraram que o pico de ferro aumentou gradualmente em vários picomolares a 

cada repetição de varredura. A causa foi rastreada até o KCl na ponte salina do 
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eletrodo de referência. Isso ocorre através da Frits de vidro do eletrodo quando 

amostras acidificadas são adicionadas à célula e também por permeação da 

solução. Por esta razão, o KCl foi purificado com MnO2.  

 

4.4  ESTÁGIO NA UNIVERSIDADE DAS ILHAS BALEARES - ESPANHA 

 

Apesar dos esforços empreendidos para diminuir os níveis de concentração 

de ferro nos reagentes e sensibilidade adequada para se implementar o protocolo 

analítico para especiação de Fe(III) em águas oceânicas, não foi possível chegar a 

limites satisfatórios para esses dois problemas. 

Dessa forma, foi realizado um estágio no período de março/2018 na 

Universitat de les Illes Baleares, Espanha supervisionado pelo prof. Dr. Luis Miguel 

Laglera, em que foram revisados diversos aspectos fundamentais para o uso da 

técnica voltamétrica na quantificação e especiação de ferro em águas ocêanicas. 

A fim de minimizar ao máximo contaminações por ferro durante todo o 

processo de análise várias medidas foram tomadas.  Dentre essas medidas estão: 

 Para a filtração das amostras o uso de membranas de acetato de 

celulose com 0,22μm de porosidade e filtração por gravidade; 

 O manuseio mínimo dos reagentes durante o preparo das soluções; 

 O armazenamento das soluções e dos materiais utilizados em sacos 

plásticos duplos e fechados; 

 A limpeza constante dos materiais utilizados e especialmente da 

célula voltamétrica para a remoção de contaminantes orgânicos e 

inorgânicos que possam interferir a leitura voltamétrica; 

 O estancamento do vazamento de KCl do eletrodo de referência 

através da Frits pelo fechamento dos furos presentes na camisa do 

eletrodo; e 

 Proteção com filmes de plástico da cabine de fluxo laminar, pipetas e 

pissetes. 

 

Essas medidas visaram reduzir as contaminações provenientes dos 

reagentes utilizados (DHN e mistura POPSO/KBrO3, KCl), e da manipulação dos 
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materiais utilizados e das amostras, o que levou a prova de branco com menores 

índices de ferro e valores de LOD na ordem de pmol L-1. 

Além disso, foram realizadas especiação de ferro em amostras simuladas 

que permitem descrever as condições de equilíbrio entre o metal e os ligantes 

naturais presentes na amostra e estimar as concentrações de íons metálicos livres.  

Com base nas práticas realizadas durante o estágio, os novos protocolos de 

análise foram implantados no laboratório de Química Ambiental da UFPR e foi 

possível dar prosseguimento ao projeto conforme os resultados discutidos nos 

próximos itens. 

 

4.5  OTIMIZAÇÃO E FIGURAS DE MÉRITO 

 

É muito comum nas técnicas de voltametria de redissolução, interferências 

devido à sobreposição de picos de outros elementos presentes na amostra. A 

escolha criteriosa do potencial e tempo de deposição e da concentração de ligante 

adicionado podem eliminar alguns desses problemas (BROWN; MILTON, 2005). 

A partir da aplicação das práticas para minimização da contaminação nos 

laboratórios da UFPR, foram realizados os estudos de otimização e de figuras de 

mérito em água ultrapura e em amostra de água do Mar Mediterrâneo digerida 

conforme método proposto por van den Berg (2006). Dessa forma, foi possível 

avaliar o efeito de matriz, como diferença de salinidade e a presença de outros 

metais que podem vir a complexar com o ligante natural adicionado e interferir na 

quantificação de ferro, nos parâmetros estudados, tendo em vista que a amostra de 

água do mar utilizada não apresenta matéria orgânica e a concentração de ferro 

nessa amostra foi avaliada no laboratório da Universitat de les Illes Baleares 

apresentando concentrações abaixo do limite de quantificação do método 

voltamétrico (0,36nmol L-1) implantado no laboratório da UFPR. 

 

4.5.1  Tempo de Deposição 

 

Foram estudados diferentes tempos de deposição para selecionar o tempo 

de melhor resposta, pois esse parâmetro determina a pré-concentração do analito 

no eletrodo de trabalho, afetando, assim a detectabilidade da técnica. Para isso 
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avaliou-se tempos que variaram de 0 a 150 s e o efeito do tempo de deposição na 

intensidade da corrente de pico está apresentado na FIGURA 17. 

 
Figura 17 - EFEITO DO TEMPO DE DEPOSIÇÃO EM ÁGUA ULTRAPURA E AMOSTRA DE ÁGUA 

DO MAR MEDITERRÂNEO COM ADIÇÃO DE 1,0 nmol L-1 DE Fe(III) POR AdsCSV 

FONTE: A autora, (2018) 

 

As intensidades de correntes de pico foram registradas e estão 

apresentadas pelo gráfico da FIGURA 18.  

FIGURA 18 – EFEITO DO TEMPO DE DEPOSIÇÃO vs INTENSIDADE DE CORRENTE DE PICO 
EM ÁGUA ULTRAPURA E AMOSTRA DE ÁGUA DO MAR MEDITERRÂNEO COM ADIÇÃO DE 1,0 

nmol L-1 DE Fe(III) POR AdsCSV (n=3) 
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FONTE: A autora, (2018) 
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Pode-se observar que em ambas as análises, após tempos mais longos de 

deposição, a relação entre a intensidade de pico e o tempo perde a linearidade. 

Esse efeito ocorre devido a saturação da gota de Hg no eletrodo de trabalho. Para a 

água ultra-pura a maior intensidade de corrente de pico ocorre com 90 s de 

deposição (15,5 nA), enquanto que para a amostra ocorreu com 120 s de tempo de 

deposição (41,4 nA). Porém, para a amostra, esse tempo também apresentou maior 

estimativa de desvio padrão (± 0,71). Essa menor reprodutibilidade também é um 

indicativo de saturação da gota, de forma que esse ganho de sinal não se mostrou 

vantajoso. Assim, optou-se por trabalhar com o tempo de 90s pois o mesmo também 

apresenta boa separação com o pico interferente de redução do vanádio relatado 

por van den Berg (2006), além do que 90s permite uma melhor frequência analítica 

quando comparado a tempos maiores de deposição. 

A diferença nas intensidades de pico entre água ultra-pura e a amostra de 

água marinha pode ser explicada pelo aumento da força iônica. A presença de 

cátions como Na+ e Mg2+ na água do mar podem estabilizar os complexos de ferro 

ao se complexarem ao ligante sem necessariamente ocupar diretamente qualquer 

um dos sítios de ligações entre o ligante e o ferro (HERING e MOREL, 1988). O que 

pode ter resultado em maiores valores de intensidade de pico na amostra do que em 

água ultrapura conforme observado. 

O tempo de deposição é escolhido em função da espécie eletroativa, ficando 

geralmente entre 30 s e 3 min. De acordo com diversos autores estudados, o tempo 

de deposição para o Fe (III) com o DHN como ligante sintético pode variar de 30s 

(CAPRARA; et. al., 2015) a 300s (OBATA; VAN DEN BERG, 2001) de forma que o 

tempo de deposição escolhido como condição de compromisso para esse trabalho 

está de acordo com o reportado na literatura. 

 

4.5.2  Concentração de Ligante Sintético DHN 

 

O efeito da concentração do ligante orgânico sintético 2,3-Dihidroxinaftaleno 

(DHN) foi estudado porque a intensidade do pico do complexo eletroativo, FeDHN, 

pode aumentar de maneira proporcional à concentração do ligante sintético utilizado. 

Avaliou-se concentrações que variaram de 10 a 100 μmol L-1 do ligante e a FIGURA 
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19 mostra os voltamogramas obtidos para as variações da concentração de ligante 

adicionado em água ultrapura e em água marinha.  

 
FIGURA 19 - EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE LIGANTE SINTÉTICO DHN EM ÁGUA 

ULTRAPURA E AMOSTRA DE ÁGUA DO MAR COM ADIÇÃO DE 1,0 nmol L-1 DE Fe(III) POR 
AdsCSV 

FONTE: A autora, (2018) 
 
 

É possível observar no voltamograma de análise de água marinha que com 

o aumento da concentração de DHN ocorre um aumento na intensidade de corrente 

de pico para o ferro, porém apresenta também uma interferência do complexo 

formado entre o vanádio naturalmente presente em águas oceânicas com o ligante 

artificial DHN (VDHN), que leva a alteração no potencial de redução do complexo 

FeDHN levando a uma sobreposição entre os picos para os dois metais. 

Interferências pelo vanádio já foram relatadas por outros autores (van den BERG, 

2006; LAGLERA et al., 2013; OBATA; van den BERG, 2001).  

O complexo VDHN é eletroativo e produz um pico em -0,87 V (OBATA; van 

den BERG, 2001). De acordo com van den Berg (2006), a concentração de vanádio 

na água do mar é relativamente constante a ~30 nmol L-1.  

O processo pode ser observado no gráfico apresentado pela FIGURA 20 

que representa a influência da variação da concentração de DHN na intensidade da 

corrente e no potencial. 
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FIGURA 20 – EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE LIGANTE SINTÉTICO DHN vs INTENSIDADE DE 
CORRENTE DE PICO vs POTENCIA DO PICO DE REDUÇÃO DO Fe (III)-DHN EM AMOSTRA DE 

ÁGUA DO MAR COM ADIÇÃO DE 1,0 nmol L-1 DE Fe (III) POR AdsCSV (n=3) 
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 FONTE: A autora, (2018) 

 

O potencial do pico de redução de FeDHN mudou aproximadamente 50 mV 

no sentido catódico quando a concentração de DHN aumentou de 10,0 para 100,0 

μmol L-1. O mesmo efeito foi observado por Obata e van den Berg (2001). Estes 

autores verificaram que o sinal de corrente do ferro aumenta com a concentração de 

DHN até que a altura do pico atinge um patamar nas concentrações de DHN entre 5 

e 40 μmol L-1. 

Apesar de concentrações maiores de DHN proporcionarem uma maior 

intensidade de corrente de pico, optou-se por trabalhar com a concentração de 40 

μmol L-1 em que o pico de ferro é totalmente resolvido e o pico de vanádio é 250 mV 

mais negativo que o do ferro, facilitando a determinação da intensidade do pico de 

corrente do analito. 

 

4.5.3  Potencial de Deposição 

 

O potencial de deposição pode afetar a adsorção do complexo no eletrodo 

de trabalho (Aldrich e van den Berg, 1998) e como consequência, afetar a 

sensibilidade do método.   

Para realizar determinações de íons metálicos por meio da voltametria de 

redissolução catódica, forma-se uma gota pendente de mercúrio, inicia-se uma 



74 
 

 

agitação cuidadosa e é aplicado um potencial correspondente a alguns décimos de 

volt mais positivo que o potencial de meia-onda do íon de interesse.  

Assim, estudou-se a influência do potencial de deposição aplicando 

potenciais que variaram de 0,0 a -0,6 V. Os voltamogramas e resultados obtidos 

para esse experimento estão demonstrados na FIGURA 21. 

Os voltamogramas apresentados demonstram o efeito de matriz no 

parâmetro estudado pela presença de vanádio. Em potenciais de deposição mais 

negativos ocorre uma inversão na intensidade de pico, em que o pico para o 

complexo FeDHN se torna menor que para o complexo VDHN. A escolha do 

potencial de deposição leva a etapas de pré-concentração mais seletivas (ALEIXO, 

2003), então pode-se inferir que a aplicação de potencial de -0,6V foi mais eficiente 

na pr=e concentração do complexo VDHN. 

 

FIGURA 21 – EFEITO DO POTENCIAL DE DEPOSIÇÃO EM ÁGUA ULTRAPURA E AMOSTRA DE 
ÁGUA DO MAR COM ADIÇÃO DE 1,0 nmol L-1 DE Fe(III) POR AdsCSV 

FONTE: A autora, (2018) 
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V, potencial em que produziu maior sensibilidade (58,9 nA), seguido de uma leve 

diminuição até que, novamente, com -0,6 V a diferença é bem significativa. 
 

FIGURA 22– EFEITO DO POTENCIAL DE DEPOSIÇÃO VS INTENSIDADE DE CORRENTE DE 
PICO ÁGUA ULTRAPURA E AMOSTRA DE ÁGUA DO MAR COM ADIÇÃO DE 1,0 nmol L-1 DE 

Fe(III) POR AdsCSV (n=3) 
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Fonte: A autora, (2018) 

 

 

A interferência pelo Vanádio tem efeito sobre o parâmetro estudado, pois no 

sentido catódico do potencial de deposição a intensidade da corrente do pico 

referente ao vanádio aumentou se sobrepondo ao pico de redução do complexo de 

ferro. O potencial de meia onda característico da redução do complexo FeDHN é de 

-0,6V (van den BERG, 2006), de forma que, na amostra, os potenciais de deposição 

mais negativos a partir de -0,3V diminuem a eficiência na eletrodeposição do 

complexo Fe(III)-DHN e são mais sensíveis para o VDHN. 

Com base nesse estudo foi escolhido -0,1 V como potencial de deposição, 

pois propicia elevada intensidade na corrente de pico para o ferro e uma boa 

separação do pico interferente para o vanádio. 
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4.5.4  Avaliação do Modo de Varredura 

 

Para melhorar a sensibilidade dos métodos voltamétricos diferentes modos 

de excitação têm sido aplicados na determinação de metais em níveis traço e ultra-

traços em água do mar. A forma de varredura mais básica é a linear cujo potencial 

varia linearmente com o tempo (SKOOG; WEST; HOLLER, 2006), mas o uso dos 

módulos de pulso (pulso diferencial e onda quadrada) são comumente empregados 

quando se usa o eletrodo de mercúrio de gota pendente como eletrodo de trabalho, 

pois corrigem efetivamente as contribuições de corrente de fundo (ACHTERBERG; 

BRAUNGARDT, 1999). 

Neste caso as medidas de corrente e aplicações de potencial e pulsos de 

potencial são realizadas em intervalos de tempo muito pequenos. Na polarografia de 

pulso a programação de potencial é feita aplicando-se um pulso de potencial 

superposto em uma rampa de potencial linearmente crescente (para pulso 

diferencial) e em forma de escada (para pulso de onda quadrada) (ALEIXO, 2003).  

O pulso aplicado é de pequena amplitude (10 a 100 mV) e é imposto durante 

50 a 60 ms. A corrente é amostrada em dois intervalos de tempo de cerca de 15 ms 

cada um; uma em S1 logo antes da aplicação do pulso, e outra em S2, 

imediatamente após o final do pulso. A diferença de corrente por pulso Δi é 

registrada em função do aumento da voltagem. Dessa maneira a corrente capacitiva 

(uma das principais componentes da corrente de fundo) é compensada, pois os seus 

valores nos dois pontos em que a corrente foi amostrada são muito próximos (o 

valor da amplitude do pulso superposto) (ALEIXO, 2003; SKOOG; WEST; HOLLER, 

2006). 

Por isso, os modos de varredura linear, por pulso diferencial e por onda 

quadrada foram avaliados para esse estudo. Os resultados obtidos estão expressos 

na TABELA 3 a seguir. 
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TABELA 3 - RESULTADOS OBTIDOS PARA O ESTUDO DOS MODOS DE VARREDURA PARA A 
DETERMINAÇÃO DE Fe (III) POR AdsCSV (n=3)  

Água Milli-Q   Amostra  
CC DPV SW  CC DPV SW 

CFe(III)  
nmol L-1 

Ipmed 

(nA) DP Ipmed 

(nA) 
DP Ipmed 

(nA) 
DP CFe(III)   

nmolL-1 
Ipmed 

(nA) 
DP Ipmed 

(nA) 
DP Ipmed 

(nA) 
DP 

0,0 5,96 0,07 3,83 0,05 3,51 0,09 0,0 7,39 0,21 11,2 0,26 9,78 0,09 
0,5 12,77 0,15 8,51 0,22 7,05 0,24 0,5 16,3 0,26 18,57 0,21 15,6 0,2 
1,0 21,80 0,35 14,93 0,40 13,37 0,31 1,5 24,63 0,58 25,53 0,40 20,93 0,30 
2,0 40,20 0,95 25,83 1,02 23,80 0,75 3,0 38,76 0,40 37,23 0,80 31,13 1,19 
4,0 65,30 1,23 41,97 0,38 37,87 0,46 6,0 65,53 0,61 56,26 1,09 48,33 0,60 

R2/α 0,991/ 15,1 0,997/ 9,6 0,992/ 8,8 R2/α 0,995/ 15,0 0,991/ 11,0 0,996/ 9,5 

Legenda: CC (Corrente Contínua); DPV (Pulso Diferencial); SW (Onda Quadrada); α = sensibilidade nA/nmol L-1; 
DP (Desvio Padrão)  

FONTE: A autora, (2018) 
 

A FIGURA 23 representa graficamente os resultados obtidos, onde é 

possível observar a diferença dos modos de varredura para água ultra-pura e 

amostra de água marinha. 
 

FIGURA 23 - EFEITO DO MODO DE VARREDURA NA SENSIBILIDADE DO MÉTODO EM ÁGUA 
ULTRAPURA E AMOSTRA DE ÁGUA DO MAR COM ADIÇÃO DE 0,0 A 4,0 nmol L-1 DE PADRÃO 

DE Fe(III) POR AdsCSV 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FONTE: A autora, (2018) 

 

 

Apesar da diferença na sensibilidade entre os modos de varredura ser mais 

visível em água ultrapura a varredura linear foi mais sensível para ambas as 

matrizes.  
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Usualmente os modos de varredura por pulso (pulso diferencial e onda 

quadrada), possuem vantagens que incluem a compensação da contribuição da 

corrente de capacitância, redução das interferências do oxigênio dissolvido e uma 

melhor velocidade de análise o que melhora a sensibilidade das medidas por 

voltametria adsortiva de redissolução catódica (CAPRARA; LAGLERA; 

MONTICELLI, 2015).  

Apesar disso, o teste realizado demonstrou que para esse caso o 

comportamento foi diferente. O método empregado nesse estudo para a 

determinação do ferro utiliza o efeito catalítico do bromato de potássio, como 

demonstrado na FIGURA 3. 

Após a redução do complexo Fe(III)DHN para Fe(II)DHN, o bromato age 

como oxidante químico do segundo complexo, ocorrendo uma reoxidação química e 

esse efeito catalítico leva a correntes mais altas do que o esperado da redução do 

ferro (III) sem o efeito catalítico (OBATA; van den BERG, 2001). 

A velocidade mais lenta do modo de varredura por corrente contínua quando 

comparada aos modos de pulso, permite maior difusão do oxidante (bromato) para a 

superfície do eletrodo, que rapidamente reoxida o ferro(II) recém produzido e 

levando a correntes mais altas do que o esperado (LAGLERA, van den BERG, 

2007). 

A sensibilidade por pulso diferencial com amplitude de pulso de 50 mV foi de 

11,0 nA/nmol L-1 e para a onda quadrara foi de 9,5 nA/nmol L-1. Por esse motivo, foi 

escolhida a amostragem por varredura linear para o procedimento analítico, que 

apresentou sensibilidade de 15,0 nA/nmol L-1.  

 

 

4.5.5  Limites de Detecção e de Quantificação 

 

Quando são realizadas medidas em amostras com baixos níveis do analito, 

é importante saber qual o menor valor da sua concentração ou propriedade que 

pode ser detectado e quantificado pelo método (BRASIL, 2010). A determinação do 

LOD e do LOQ foi realizada em água ultrapura a partir da inclinação de uma 

regressão linear de adições padrão de 0,5; 1,0 e 2,0 nmol L-1 de ferro (n=3) 

(FIGURA 24). 
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FIGURA 24 - CURVA DE ADIÇÃO DE PADRÃO PARA QUANTIFICAÇÃO DE Fe(III) EM ÁGUA 
ULTRAPURA COM ADIÇÕES DE PADRÃO DE 0 A 2,0 nmol L-1 POR AdsCSV (R2 =0,994) 

-0,5 0,0 0,5 1,0 1,5 2,0
0

5

10

15

20

25

30

I p 
(n

A
)

CFe(III) (nmol L-1)  

FONTE: A autora, (2018) 
 

O desvio padrão (s) das medidas para a prova em branco foi de 0,14 nmol L-

1 (n=7) e o coeficiente angular (S) da reta (FIGURA 24) foi de 11,46 nA L nmol-1. 

Com base nas equações (2) e (3) os valores de LOD e LOQ foram, respectivamente, 

0,12 nmol L-1 e 0,36 nmol L-1.  

Apesar de estudos utilizando a técnica de Voltametria Adsortiva de 

Redissolução Catódica com DHN como ligante sintético apresentarem limites de 

detecção variáveis entre 5,0 a 100,0 pmol L-1 dependendo das condições otimizadas 

(MONTICELLI; CAPRARA, 2015) os valores obtidos podem ser considerados 

satisfatórios uma vez que em estuários e regiões costeiras essas concentrações são 

de magnitude maior do que aquelas reportadas em ambientes oceânicos (BUCK et 

al., 2007). Su et al (2015) obtiveram concentrações em zonas costeiras ao leste da 

China que variaram de 4,6 a 128,0 nmol L-1 e limite de detecção de 0,21 nmol L-1.  
 

 

4.5.6  Linearidade e Faixa de Trabalho 
 

 

Muitas vezes a faixa dinâmica linear de um método analítico refere-se à faixa 

de concentração que pode ser determinada com uma curva de calibração linear. 

A linearidade entre Ip e a concentração foi investigada para o ferro pelo 

método de adição padrão nas condições ideais. As curvas analíticas foram 

construídas pela adição de alíquotas de padrão de ferro em 10,0 mL de água 
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ultrapura e em amostra de água do mar. Na FIGURA 25 estão representadas as 

curvas obtidas.  

 
 

FIGURA 25– CONSTRUÇÃO DA CURVA ANALÍTICA COM ADIÇÕES DE 20 nmol L-1 DE PADRÃO 
DE Fe(III) EM 10,0 mL DE ÁGUA ULTRAPURA E ÁGUA DO MAR, NA PRESENÇA DE 

POPSO/KBrO3 POR AdsCSV 

FONTE: A autora, (2018) 
 

 

É possível observar a perda de linearidade a partir de 207,2 nmol L-1 de ferro 

para a água ultrapura e em 95,46 nmol L-1 para a amostra de água do mar com 

coeficientes de determinação (R2) de 0,997 e 0,994 respectivamente.  

Para a água marinha quando se adiciona concentrações mais altas de ferro, 

o aumento da altura do pico se torna não linear e achatado o que pode ser 

eventualmente atribuído à saturação do eletrodo de gota de mercúrio (OBATA; VAN 

DEN BERG, 2001). 

Já a perda da linearidade na amostra em menor concentração que em água 

ultrapura pode ser atribuída às interferências presentes na amostra, ou seja, efeito 

de matriz. A FIGURA 26 a seguir apresenta os voltamogramas obtidos para a 

avaliação da faixa linear de trabalho em água ultrapura e água marinha que foram 

utilizados para a construção das curvas de linearidade. 
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FIGURA 26 - VOLTAMOGRAMAS OBTIDOS PARA A CONSTRUÇÃO DA CURVA ANALÍTICA COM 
ADIÇÕES DE 20 nmol L-1 DE PADRÃO DE Fe(III) EM 10,0 mL DE ÁGUA ULTRAPURA E ÁGUA DO 

MAR, NA PRESENÇA DE POPSO/KBrO3 POR AdsCSV 

FONTE: A autora, (2018) 

 

 

4.6  DETERMINAÇÃO DA CONTRIBUIÇÃO DE Fe (III) NOS REAGENTES 

UTILIZADOS 

 

Os níveis de contaminação pelos analitos na prova em branco são uma 

preocupação na análise em nível ultra-traço, especialmente no que diz respeito ao 

ferro visto a abundância desse elemento na crosta terrestre. Assim, os níveis de 

ferro na prova em branco foram determinados nos reagentes utilizados. 

Após a realização do procedimento de remoção de contaminação de ferro 

empregando MnO2 descrito no item 4.1 e com as práticas de minimização de 

contaminação descritas no item 4.4 e implementadas no laboratório da UFPR, a 

contribuição de ferro presente nos reagentes utilizados foi calculada a partir da 

inclinação de uma regressão linear de adições de padrão de ferro (n=2) como 

descrito no item 3.3. Esse procedimento foi adotado diariamente antes das análises 

realizadas para poder avaliar o controle de qualidade das análises e para que essa 

concentração de ferro dos reagentes utilizados pudesse ser descontada dos valores 

obtidos para as amostras. Os valores somados da solução de POPSO/KBrO3, e do 

ligante DHN variou entre valores menores que LOQ e 0,77 nmol L-1. 

A maior parte dessa contaminação vem das altas concentrações da mistura 

tampão/oxidante requeridos para o método. Apesar de o nível de contaminação nos 

reagentes estar acima do reportado por diversos autores (15,0 a 380,0 pmol L-1) 

(ALDRICH; VAN DEN BERG, 1998; LAGLERA; BATTAGLIA; VAN DEN BERG, 
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2011; LAGLERA; CAPRARA; MONTICELLI, 2016), esse valor ainda pode ser 

considerado satisfatório uma vez que, as concentrações de Fe(III) em estuários e 

regiões costeiras são de maiores magnitudes que o valor determinado para esse 

estudo (SU et al., 2015). 

 

4.7  TITULAÇÃO E ESPECIAÇÃO DE AMOSTRA SIMULADA 

 

Para o estudo de especiação de ferro em ambientes marinhos, inicialmente 

realizou-se um procedimento simulado com a água do Mar Mediterrâneo. Para isso, 

adicionou-se 10,0 nmol L-1 de desferroxiaminamesilato (DFO) que atuou como 

"ligante natural" e 5,0 nmol L-1 de Fe (III) para atuar como a concentração natural de 

FeD presente na amostra. Os frascos contendo a mistura de água do mar e os 

reagentes ficaram em repouso por um período de 17 h de forma que fosse atingido o 

equilíbrio entre as espécies envolvidas e todos sítios de ligação disponíveis 

presentes na amostra tivessem sido ocupados. Posteriormente as amostras foram 

analisadas por CLE-AdsCSV pelo método otimizado. Os voltamogramas obtidos 

estão representados na FIGURA 27. 

 

FIGURA 27 - VOLTAMOGRAMAS OBTIDOS PARA A TITULAÇÃO DA AMOSTRA SIMULADA POR 
ADIÇÃO DE Fe(III) POR CLE-AdsCSV 

 

FONTE: A autora, (2018) 
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O voltamograma da FIGURA 27 mostra que à medida que o pico do 

complexo FeDHN cresce com o aumento da concentração, ocorreu um aumento na 

sua sobreposição sobre o pico do VDHN, dificultando a determinação da altura do 

pico de interesse. Este efeito pode ser minimizado pelo uso da área de pico 

(LAGLERA et al., 2013). O uso da área de pico fornece melhores resultados quando 

ocorrem fenômenos de adsorção na superfície da gota pendente de Hg, por 

exemplo, alterando a forma do pico de uma medida para outra. A altura muda, mas a 

área permanece constante (ALEIXO, 2003).  

Para determinar a fração lábil do metal (Fe') e a fração do metal complexado 

(FeL), construiu-se um gráfico com valores de área de pico vs. concentração total do 

metal (aquela presente na amostra filtrada, somada ao metal adicionado (FeD), para 

cada ponto da titulação (FIGURA 28). 

A partir da faixa mais linear obtida com adições de 15,0 a 30,0 nmol L-1 do 

gráfico (FIGURA 28), é então obtida a equação da reta, cuja inclinação (coeficiente 

angular) será utilizada para o cálculo da concentração do metal complexado ao 

ligante sintético adicionado (FeDHN) para cada ponto da curva de titulação. 

 

FIGURA 28 - CURVA DE TITULAÇÃO DA AMOSTRA SIMULADA POR ADIÇÃO DE PADRÃO PARA 
ESPECIAÇÃO DE Fe(III)  POR CLE-AdsCSV (R2 = 0,981). 

 

  

 

 

 

 

 

 

FONTE: A autora, (2018) 

 

O cálculo desta concentração se dá através da divisão da intensidade da 

corrente correspondente a cada ponto pelo coeficiente angular (Ѕ), como mostrado 

na equação (14). 
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Durante a titulação realizada, a fração disponível para se complexar ao 

ligante sintético é a fração lábil (Fe'). De forma que se calcula a concentração da 

fração lábil do metal pela razão da concentração de FeDHN com αFeDHN conforme a 

equação (15). 

 

[Fe'] = [FeDHN] / αFeDHN     (15) 

 

O valor de αFeDHN(αFeDHN=1288) foi calculado pela potência 10logKFeDHN 

multiplicado pela concentração de ligante DHN adicionado (1,0 μmol L-1). O valor de 

log KFeDHN foi determinado por Laglera et. al., (2007), e corresponde à constante de 

estabilidade condicional do complexo FeDHN. 

A concentração do metal complexado a ligantes orgânicos (FeL) via de regra 

pela matéria orgânica dissolvida, é obtida pela diferença entre as concentrações do 

metal total dissolvido, do metal complexado ao ligante sintético e do metal lábil, 

como mostra a equação (16). 

 

[FeL] =[FeTotal] - [FeDHN] - [Fe']    (16) 

 

Considerando-se que o valor de Fe(III) adicionado inicialmente foi 5,0 nmol 

L-1 e o coeficiente angular da reta FIGURA 22 foi de 1,057.10-8, os valores obtidos 

para essas frações mencionadas estão descritos na TABELA 4. 
 

TABELA 4 - CONCENTRAÇÕES DAS ESPÉCIES DE FERRO DISSOLVIDO NA AMOSTRA 
SIMULADA PELO MÉTODO DE AdsCSV OTIMIZADO 

Fead 
(nmol L-1) 

FeTotal 
(nmol L-1) 

Área de Pico 
(u.a.) 

Fe-DHN 
(nmol L-1) 

Fe' 
(nmol L-1) 

FeL 
(nmol L-1) Fe'/FeL 

0,0 5,0 1,60E-08 1,52 1,18E-03 3,48 3,38E-04 
0,8 5,8 1,63E-08 1,54 1,19E-03 4,26 2,80E-04 
2,0 7,0 1,62E-08 1,53 1,19E-03 5,47 2,18E-04 
4,0 9,0 1,96E-08 1,85 1,44E-03 7,15 2,01E-04 
6,0 11,0 2,64E-08 2,50 1,94E-03 8,50 2,28E-04 
10,0 15,0 4,84E-08 4,58 3,56E-03 10,41 3,42E-04 
15,0 20,0 8,53E-08 8,07 6,26E-03 11,93 5,25E-04 
20,0 25,0 1,60E-07 15,10 1,17E-02 9,89 1,18E-03 
25,0 30,0 2,01E-07 19,04 1,48E-02 10,94 1,35E-03 
30,0 35,0 2,48E-07 23,42 1,82E-02 11,56 1,57E-03 

FONTE: A autora, (2018) 
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Após a obtenção dos valores destas concentrações, um novo gráfico é 

construído, com valores de [Fe']/[FeL] vs, [Fe'] conforme FIGURA 29. 

 

FIGURA 29 - DETERMINAÇÃO DA CAPACIDADE DE COMPLEXAÇÃO DO Fe(III), BASEADA NA 
LINEARIZAÇÃO DE RUZIC EM AMOSTRA SIMULADA (n=3; R2 = 0,979) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FONTE: A Autora, (2018) 

 

A partir dos coeficientes angular e linear da equação da reta obtidos através 

da Equação (9), determina-se os valores da concentração de ligante (LTotal) e o 

logaritmo da constante de estabilidade condicional (logK) onde, coeficiente angular = 

1/[L]Total e coeficiente linear = 1/(K.[L]Total) que foram de 12,23 nmol L-1 e de 11,83 

respectivamente.  

Considerando-se que a concentração de ligante DFO adicionado foi de 10,0 

nmol L-1, o resultado obtido pode ser considerado bastante satisfatório. Além disso, o 

logaritmo da constante de estabilidade (log K') obtido por van den Berg (2006) foi de 

11,54.  

De forma que esta abordagem descreve com considerável fidelidade o 

comportamento de agentes complexantes frente às espécies metálicas em sistemas 

aquáticos naturais (PIŽETA et al, 2015), podendo ser aplicado no presente estudo. 
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4.8 PARÂMETROS FÍSICO-QUÍMICOS DAS AMOSTRAS. 

 

As amostras estudadas foram gentilmente cedidas pelo grupo de pesquisa 

do professor César Martins, coletadas em 18 pontos distintos de forma a representar 

todo o CEP nos períodos de inverno de 2014 e verão de 2015. 

Essas amostras já foram avaliadas quanto à temperatura superficial, 

salinidade, pH, teores de oxigênio dissolvido e séston, além de informações sobre o 

somatório de precipitação oito e dois dias antes da coleta e de profundidade do local 

da coleta (CABRAL et al., 2018) e seus resultados se encontram na TABELA 5. 

 

 

TABELA 5 – PARÂMETROS FÍSICO-QUÍMICOS DETERMINADOS IN VITRO E VOLUME 
ACUMULADO DA PRECIPITAÇÃO DE OITO E DOIS DIAS ANTES DAS COLETAS PARA INVERNO 

(I) E VERÃO (V) 

Amostra 
Prec. (mm) Prec. (mm) T sup. Salin. 

pH 
OD Séston 

Σ8 dias Σ2 dias água (°C) (UPS) (mg L-1) (mg L-1) 
I V I V I V I V I V I V I V 

P.1 0,4 171 0 19,7 21 27 20 10 6,2 6,6 4,14 3,06 26,9 26,5 
P.2 0,4 171 0 19,7 21 27 25 13 6,7 6,5 4,15 3,05 31,6 32,6 
P.3 0,4 171 0 19,7 21 27 25 14 7,0 6,5 4,22 3,18 33,8 35,8 
P.4 1,2 209 0 10,8 21 28 26 17 7,2 6,5 4,16 3,52 31,6 37,6 
P.5 1,2 209 0 10,8 21 28 26 19 7,3 6,6 4,82 3,51 35,9 52,0 
P.6 1,2 209 0 10,8 21 28 27 20 7,4 6,7 4,42 3,52 36,0 172 
P.7 1,2 209 0 10,8 21 28 27 21 7,4 6,7 2,58 3,32 35,6 61,3 
P.8 1,2 209 0 10,8 21 28 28 20 7,6 6,7 4,42 3,75 39,2 43,3 
P.9 1,0 182 0 11,2 21 28 29 20 7,7 6,6 4,15 3,01 31,0 77,7 

P.10 1,0 182 0 11,2 21 28 29 12 7,6 6,3 4,44 2,31 36,5 39,1 
P.11 1,0 182 0 11,2 21 28 29 16 7,8 6,5 3,77 3,09 27,7 30,7 
P.12 1,0 182 0 11,2 21 28 30 20 7,9 6,9 3,30 3,45 39,0 35,8 
P.13 1,0 182 0 11,2 21 28 29 22 7,7 6,9 4,95 3,86 26,7 48,9 
P.14 1,0 182 0 11,2 21 28 30 23 7,8 7,0 5,13 3,70 33,9 40,8 
P.15 2,2 297 0 17,9 21 28 30 25 8,0 7,3 5,18 4,40 24,1 33,2 
P.16 2,2 297 0 17,9 21 28 31 27 7,9 7,3 5,30 4,60 36,6 43,5 
P.17 2,2 297 0 17,9 20 28 32 27 8,0 7,8 5,19 4,72 39,2 37,9 
P.18 2,2 297 0 17,9 20 28 32 27 8,1 7,1 5,25 4,61 43,1 34,5 

FONTE: CABRAL et al., 2018),SIMEPAR (2014, 2015) 
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A caracterização do ambiente em estudo, com base nas determinações 

desses parâmetros, pode fornecer informações relevantes à qualidade da água, 

além de representar parâmetros que também podem influenciar na especiação do 

ferro no estuário. 

 O volume de precipitação (TABELA 5) da campanha de verão foi muito 

maior que para o inverno, conforme esperado. Na região do CEP o período de 

menor quantidade de precipitação acumulada (período seco), compreende os meses 

de abril a setembro, enquanto que o período de maior quantidade de precipitação 

(chuvoso) estendeu-se de outubro a março (ROSA, 2010). 

A drenagem de águas pluviais durante os eventos de chuva pode 

representar uma fonte de poluição e aporte de metais em estuários. Já os períodos 

de menor pluviosidade podem favorecer a sedimentação em corpos aquáticos. 

A temperatura superficial da água variou de 20 ºC (pontos P.17 e P.18) a 21 

ºC na campanha de inverno, enquanto que na campanha de verão a variação foi de 

27 ºC nos pontos P.1 a P.3 a 28 ºC. 

A temperatura das águas oceânicas varia de acordo com a latitude e a 

estação do ano (CAMPOS, 2010). Anjos (2006) realizou uma avaliação de diversos 

parâmetros no CEP ao final do verão de 2005 e final do inverno de 2005 e a 

temperatura variou entre 18 e 30 ºC, que são temperaturas típicas da região. 

 Parâmetros físico-químicos como a densidade por exemplo, reações 

químicas e processos biológicos em ambientes aquáticos são influenciados pela 

variação na temperatura.  

Os parâmetros de salinidade (UPS), pH, oxigênio dissolvido (% de 

saturação) e séston (mg L-1) determinados por Cabral et al. (2018), estão expressos 

em gráficos do tipo box plot na FIGURA 30. 
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FIGURA 30 - PARÂMETROS AQUÁTICOS DETERMINADOS NAS CAMPANHAS DE INVERNO DE 
2014 E DE VERÃO DE 2015 NO CEP. AS LINHAS HORIZONTAIS DA CAIXA REPRESENTAM 25, 
50 (MEDIANA) E 75% DOS VALORES; BARRAS DE ERRO INDICAM 5 E 95%; (X) EXPRESSA 1 E 

99% E (–) CORRESPONDE AOS VALORES MÁXIMOS E MÍNIMOS. A MEDIA ARITMÉTICA É 
REPRESENTADA PELO SÍMBOLO □ E OS OUTLIERS REPRESENTADOS POR ♦. 
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FONTE: A autora, (2019) 

 
Pode-se observar que no inverno os valores de salinidade, pH e OD tendem 

a ser maiores quando comparados com os resultados para o verão com exceção do 

séston. Esses resultados demonstram que o CEP é afetado por influências sazonais. 

O menor valor observado para a salinidade foi de 20 UPS no inverno e de 10 

UPS no verão. Já os valores máximos foram de 32 e 27 UPS respectivamente. Ao 

longo do estuário é formado um gradiente de salinidade devido à mistura da água 

salina do mar com a água doce dos rios. Tipicamente a salinidade aumenta no 
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sentido da cabeceira do estuário até a desembocadura com a água do mar mais 

densa fluindo abaixo da água doce (CAMPOS, 2010). 

A FIGURA 31, mostra que para ambas as coletas o estuário apresenta o 

perfil de gradiente de salinidade ainda que para a campanha de inverno os 

resultados obtidos foram maiores que para o verão. 

 

FIGURA 31 – VALORES DE SALINIDADE (UPS) PARA AS AMOSTRAS NAS CAMPANHAS DE 
INVERNO (2014) E VERÃO (2015) 
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FONTE: A autora, (2019). 

 

Essa diferença pode ser atribuída ao volume de precipitação durante o verão 

que foi consideravelmente maior que no inverno o que leva a uma maior diluição das 

águas do estuário, além de que o aporte de águas doces provenientes dos rios que 

desaguam neste estuário também é maior. 

O pH variou entre 6,2 e 8,1 no período de inverno e entre 6,3 e 7,8 no verão. 

Esses perfis em gradientes são característicos de ambientes estuarinos onde há 

mistura de água doce e água do mar.  

A salinidade e o pH influenciam diretamente na especiação de metais pois 

além de fornecerem informações importantes quanto à qualidade das águas, esses 

parâmetros alteram a força iônica do meio e a partição do metal. 

A porcentagem de oxigênio dissolvido está intrinsicamente vinculado à 

temperatura, pois a temperatura é inversamente proporcional à solubilidade de 
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gases dissolvidos, assim, aumentos na temperatura da água resultam na redução de 

OD e o aumento do consumo de oxigênio devido à estimulação das atividades 

biológicas. A quantidade de O2 que se dissolve a 0°C (14,7 mg L-1) é cerca de duas 

vezes maior que a quantidade dissolvida a 35°C (7 mg L-1) (BAIRD, 2010). 

A porcentagem de saturação de oxigênio nas campanhas de verão variou de 

45,2% no ponto P.10 a 100,4 % no ponto P.17, enquanto que durante o inverno 

variou de 48,4% no ponto P.7 a 100,2% no ponto P.16. Quando se analisa os 

resultados de OD em mL L-1 (FIGURA 32) observa-se que os resultados são 

consideravelmente baixos para esse parâmetro. 

 

FIGURA 32 – VALORES DE OXIGÊNIO DISSOLVIDO (mL L-1) PARA AS AMOSTRAS NAS 
CAMPANHAS DE INVERNO (2014) E VERÃO (2015) 
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FONTE: A autora, (2019) 

 

 O ponto P.7 se destaca por apresentar uma queda no valor de OD em 

ambas as coletas, porém mais acentuada durante o inverno. Esse ponto de 

amostragem se caracteriza por sua proximidade com o Porto de Paranaguá. Na 

coleta de verão também é possível observar uma queda significativa de OD nos 

pontos 9, 10 e 11, que podem indicar a descarga de matéria orgânica, uma vez que 

esses pontos recebem o aporte de águas do Rio Guaraguaçu e também estão 

próximos à uma estação de tratamento de esgoto da região. Apesar disso, durante o 
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verão observa-se maior homogeneidade nos resultados o que pode ser atribuído ao 

período chuvoso que antecedeu as coletas. Assim, o período de estiagem na coleta 

de inverno tende a representar resultados mais fidedignos do perfil do CEP quanto 

aos pontos que possivelmente contribuem com o aporte de nutrientes e matéria 

orgânica de rios ou de atividade antropogênica. 

Esse fator é, também, o provável responsável pelos baixos teores de 

oxigênio obtidos para o CEP durante o estudo. Em um curso de água não poluído a 

concentração de oxigênio dissolvido pode variar na faixa de 8 a 11 mg L-1 a 25 ºC. 

Uma variedade de organismos aquáticos passa a apresentar problemas respiratórios 

se o teor de oxigênio dissolvido cair para valores abaixo de 5 mg L-1, sendo que as 

espécies mais resistentes podem suportar até 2 mg L-1 (STUM; MORGAN, 1996). 

A avaliação da composição e das características do séston em um estuário 

pode fornecer informações úteis sobre a complexidade espacial e temporal de suas 

partículas dentro do estuário (MESECK et al., 2017). Essas partículas podem ser 

classificadas como autóctones (naturais da região) ou alóctones (não originais da 

região). Na maioria dos estuários, o carbono autóctone está na forma de 

fitoplâncton, microfitobento e fragmentos maiores de plantas (DIAS et al., 2014). 

Fontes de carbono alóctone podem ser provenientes de fontes marinhas, terrestres, 

de água doce e antropogênicas (DALU; RICHOUX; FRONEMAN, 2015). A FIGURA 

33 mostra a variação na concentração de séston no CEP. 

 

FIGURA 33 – VALORES DE SÉSTON (mg L-1) PARA AS AMOSTRAS NAS CAMPANHAS DE 
INVERNO (2014) E VERÃO (2015)

0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20

20

40

60

80

100

120

140

160

180

 inverno
 verão

Sé
st

on
 (m

g 
L-1

)

Amostra

 

FONTE: A autora, (2019) 
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Os valores para séston foi muito próximo para as duas campanhas na 

maioria dos pontos estudados. Entretanto os pontos P.5, P.6, P.7, P.9 e P.13 

apresentaram concentrações mais elevadas nas campanhas de verão. O regime 

hídrico influencia os valores de séston, e isso pode ser observado durante o verão. 

Isso pode ocorrer devido a diluição promovida pela precipitação e aporte de águas 

adjacentes ou por acréscimo de material suspenso e dissolvido que é carregado por 

meio do escoamento superficial, por exemplo.  

As características oceanográficas e hidrodinâmicas do CEP tendem a 

transportar compostos para regiões distantes das fontes contribuindo tanto para a 

diluição do material lançado (despejo de efluentes, atividades portuárias e 

drenagem), como para a distribuição da matéria orgânica de origem biogênica 

terrestre/marinha encontrada em sedimentos, reflexo do aporte significativo dos 

constituintes de plantas e organismos marinhos fitoplanctônicos (dinoflagelados e 

diatomáceas) e zooplanctônicos (copépodes) (BET, 2010). 

O CEP também recebe o aporte de nutrientes como nitrogênio dissolvido (D-

Ni), nitratos e fosfatos (PO4
3-) que contribuem para o processo de fotossíntese em 

ambientes aquáticos. O aporte no estuário provém de diferentes fontes como as 

perdas decorrentes do carregamento de fertilizantes no porto de Paranaguá (6% do 

total de D-Ni e 39% do total de cargas de PO4
3-), a descarga de águas residuais não 

tratadas (21% de D-Ni e 22% de PO4
3-), insumos fluviais (68% de D-Ni 

principalmente na forma de nitrato e 35% de PO4
3-) e deposição atmosférica úmida 

(5% de D-Ni e 4% de PO4
3-), referentes ao aporte de 642 t ano-1 de D-Ni e 92 t ano-1 

de PO4
3-.  Durante o inverno as concentrações médias de clorofila-a são de cerca de 

3 μg dm-3 em todo o estuário. Já no verão as concentrações médias de clorofila-a 

são de 11, 17 e 11 μg dm-3 nas regiões mais internas, de mistura e de 

desembocadura do estuário, respectivamente, podendo chegar à concentrações 

máximas de 48 μg dm-3 na região de mistura do CEP. Apesar de características de 

eutrofização predominarem em alguns locais específicos do CEP como próximo ao 

Porto de Paranaguá, o estuário como um todo não pode ser classificado como 

seriamente eutrófico. 
 
 



93 
 

 

4.9 AVALIAÇÃO DO PROCEDIMENTO DE DIGESTÃO E ANÁLISE POR 

FLUORESCÊNCIA 

 

Em amostras de águas naturais, os metais podem estar associados à 

matéria orgânica, o que pode interferir na determinação de seus teores totais por 

técnicas voltamétricas de duas formas principais. Uma delas é pela formação de 

complexos fortes com metais que não são detectados durante a análise da amostra, 

levando à quantificação apenas da fração eletroquimicamente lábil; e outra é quando 

a matéria orgânica compete com o metal pela superfície do eletrodo, diminuindo 

assim a intensidade do sinal do analito ou provocando o aparecimento de sinais 

interferentes (CAMPOS et al., 2001). Assim, o uso de procedimentos de digestão da 

amostra que leve à solubilização da espécie de interesse, seja pela completa 

destruição dos ligantes naturais, ou ainda pela degradação parcial de compostos 

interferentes, se faz necessário para a quantificação de teores totais de metais 

(ACHTERBERG et al., 2001).  

Para isso, utilizou-se um reator artesanal simples e de baixo custo, que 

utiliza uma fonte de radiação UV para destruição da matéria orgânica de maneira 

eficiente e com baixo risco de contaminação baseado nos artigos de Achterbeger e 

van den Berg (1994) e de Campos et al. (2001).  

Inicialmente realizou-se um teste de temperatura da amostra no digestor 

durante um período de 6 horas para observar a possibilidade de a mesma entrar em 

ebulição e haver perdas de amostra durante o procedimento. 

A cada hora a temperatura foi medida e a temperatura inicial foi de 22ºC, 

atingindo a temperatura máxima de 70ºC após 2 horas e se mantendo assim por 

mais 4 horas de avaliação. A elevação da temperatura também auxilia no processo 

de oxidação da matéria orgânica, sendo que em aproximadamente 70ºC foi possível 

atingir grande eficiência sem perda de amostra (CAMPOS et al., 2001).  

A próxima etapa consistiu na análise por fluorescência molecular em 

amostras do CEP. A fluorescência molecular tem sido uma importante ferramenta 

empregada na quantificação e na caracterização de compostos húmicos de distintas 

origens, devido à presença de um grande número de grupos fluoróforos na matéria 

orgânica dissolvida (MOD) (CAMPOS et al., 2001). A digestão fotoquímica da 

amostra foi acompanhada por espectros de emissão de fluorescência sem digestão, 

após a digestão com adição de 12,0 μL de HCl concentrado e após uma digestão 
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com adição de 12,0 μL de HCl e 12,0 μL de H2O2 30,0%, conforme mostra a 

FIGURA 34. 

As amostras do ponto P.7 e do ponto P.17 coletadas no verão foram 

escolhidas com base nos resultados de oxigênio dissolvido e da concentração de 

séston de forma a avaliar um ponto com pouco impacto (P.17) e outro que sofre 

mais com as ações antrópicas e da própria hidrodinâmica do estuário (P.7). O 

processo de eutrofização é frequentemente observado em regiões estuarinas, que é 

ocasionado pelo aumento do aporte de nutrientes resultando em modificações das 

condições ambientais através do crescimento excessivo de algas, da redução dos 

níveis de oxigênio dissolvido, podendo comprometer a qualidade das águas 

(CLOERN, 2001; PEREIRA FILHO et al., 2003). 

 

FIGURA 34 - ESPECTROS DE EMISSÃO DE FLUORESCÊNCIA EM UNIDADES ARBITRÁRIAS 
PARA A AMOSTRA P.17 E P.7 DE VERÃO SEM DIGESTÃO, APÓS DIGESTÃO NA PRESENÇA DE 

HCl E DIGESTÃO NA PRESENÇA DE HCl E H2O2.(−) ÁGUA ULTRA-PURA, (−) AMOSTRA NÃO 
DIGERIDA, (−) DIGESTÃO COM HCl, (−) DIGESTÃO COM HCl E H2O2. 
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FONTE: A autora, (2019). 

 

Nota-se que as amostras apresentaram uma banda mais intensa quando 

não submetidas à digestão, indicando a presença de MOD. Essa banda apresentou 

a intensidade máxima no comprimento de onda de 425 nm, aproximadamente, o que 

caracteriza a presença de substâncias húmicas na amostra (LOMBARDI, 1995), de 

forma que esse comprimento de onda foi escolhido para expressar a eficiência da 

digestão.  

Para a amostra P.7 a digestão com adição de apenas HCl, apresentou uma 

diminuição de 86,0 % do sinal de fluorescência. Já a digestão ácida na presença de 
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H2O2 reduziu o sinal em 99,7 %. Já a amostra P.17 apresentou uma banda de 

intensidade de fluorescência molecular 78,0% menor que o ponto P.7 quando não 

digerida o que caracteriza um ponto de coleta mais preservado. Os procedimentos 

de digestão para essa amostra removeram 93,2% quando usado HCl e 88,0% 

quando adicionado HCl e H2O2 juntos. 

O reator construído foi baseado no reator de Campos et al. (2001). De 

acordo com os autores a fotodegradação de uma solução salina acidificada a pH 2,0 

contendo 8 mg C L-1 de ácido húmico comercial necessitou de 4 horas para que a 

redução do sinal de fluorescência fosse de 97%.  

O tempo de irradiação para atingir o mesmo percentual de fotodegradação 

de águas salinas tende a ser maior quando comparado à águas doces. Isso ocorre 

devido à natureza refratária da matéria orgânica natural, e à possível presença de 

poluentes orgânicos de origem antrópica (CAMPOS et al., 2001). 

Os autores também sugerem o uso de H2O2 imediatamente antes da 

irradiação em amostras com elevadas concentrações de matéria orgânica de forma 

a acelerar o processo de fotodegradação. De fato, o uso desse reagente na amostra 

P.7 potencializou a digestão, entretanto, seu uso pode acarretar em uma possível 

fonte de contaminação, de forma que optou-se por empregar para a digestão 

fotoquímica apenas a adição de HCl que se mostrou mais eficiente com a amostra 

P.17 que possui um menor grau de matéria orgânica dissolvida quando comparada 

com a amostra P.7. 

O uso de um reator fotoquímico ativado por microondas realiza a 

fotodegradação da MOD em apenas 6 min no caso de amostras filtradas e em 12 

min para amostras in natura devido à geração in situ de radicais hidroxila, capazes 

de mineralizar a MOD (SODRÉ; PERALTA-ZAMORA; GRASSI, 2004). Porém nesse 

tempo não está contabilizado o tempo necessário para resfriamento.  

O reator fotoquímico construído apresentou vantagens quando comparado 

ao uso do reator fotoquímico ativado por microondas, como menor perda de amostra 

e a possiblidade de digerir seis amostras ao mesmo tempo além de uma alíquota 

maior de amostra. Além disso, não se faz necessário o acompanhamento integral do 

operante o que aumenta consideravelmente a frequência analítica. 
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4.10 DETERMINAÇÃO DO TEOR TOTAL DE Fe (III) DISSOLVIDO 

 

Após o processo de digestão fotoquímica, o teor total de FeD das amostras 

foi determinado por AdsCSV. A determinação da concentração de ferro nesse caso 

se fez através de uma curva de adição de padrão, que consiste em adicionar 

quantidades conhecidas da espécie de interesse sobre a amostra (SKOOG et al., 

2006), visto a relação existente entre corrente e concentração na análise 

voltamétrica. 

As concentrações determinadas de ferro total dissolvido estão apresentadas 

na TABELA 6. 

 

TABELA 6 - CONCENTRAÇÃO DE FeD EM nmol L-1 E  μg L-1 DETERMINADO POR AdsCSV (n=3) 
NAS AMOSTRAS DIGERIDAS FOTOQUIMICAMENTE NAS CAMPANHAS DE COLETAS DE 

INVERNO DE 2014 E VERÃO DE 2015. 

 Inverno/2014 Verão/2015   

AMOSTRA [FeD] (nmol L-1) [FeD] (μg L-1) [FeD] (nmol L-1) [FeD] (μg L-1)   
P.1 113,8±1,7 6,35 97,3±4,2 5,43   
P.2 94,4±0,4 5,27 17,3±1,6 0,97   
P.3 30,2±0,1 1,68 31,7±1,6 1,77   
P.4 47,4±0,8 2,64 92,9±3,8 5,19   
P.5 20,2±0,8 1,13 105,9±11 5,91   
P.6 16,3±1,2 0,91 2696,9±42 150   
P.7 42,2±1,8 2,35 121,3±8,4 6,77   
P.8 70,2±1,1 3,91 101,0±8,8 5,64   
P.9 41,9±2,4 2,34 362,0±18 20,2   

P.10 66,0±6,7 3,68 1290,0±8,2 71,9   
P.11 85,0±4,2 4,74 48,0±2,0 2,68   
P.12 54,5±5,1 3,04 692,5±6,2 38,6   
P.13 28,6±2,1 1,59 75,6±3,1 4,22   
P.14 42,1±2,4 2,35 22,4±0,3 1,25   
P.15 20,4±0,5 1,14 65,3±2,2 3,64   
P.16 73,0±4,9 4,07 37,5±0,4 2,09   
P.17 12,1±0,7 0,67 63,8±2,0 3,56   
P.18 47,0±2,9 2,62 40,0±2,4 2,23   

FONTE: A autora, (2019) 

 

 A fração dissolvida do ferro apresentou variações expressivas nas 

concentrações, especialmente no período de verão. Um gráfico do tipo box plot 
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(FIGURA 35) foi construído para observar melhor a dispersão dos resultados e 

avaliar a presença de outliers. 

A partir da FIGURA 35, é possível verificar a presença de quatro outliers que 

aumentam significativamente a escala do gráfico dificultando sua interpretação. Os 

outliers ocorreram na campanha de verão nos pontos 6 com 2696,93 nmol L-1, 10 

com 1290,00 nmol L-1, 12 com 692,00 nmol L-1 e ponto 9 com 363,00 nmol L-1. 

Os pontos 1, 2, 7, 9 e 10 são historicamente descritos como expostos a 

esgotos (MARTINS et al., 2010) e períodos de verão que aumentam a densidade 

populacional e o volume de chuvas podem ocasionar a disseminação de 

contaminação por esgotos mesmo longe de suas fontes. De acordo com Cabral et. 

al. (2018), os pontos 6, 9, 10 e 12 apresentaram altas concentrações de bactérias 

que caracterizam a presença de esgotos, o que pode, por consequência ter levado 

às altas concentrações de FeD. 

 

FIGURA 35 – FeD EM nmol L-1 DETERMINADO NAS CAMPANHAS DE INVERNO DE 2014 E DE 
VERÃO DE 2015 NO CEP. AS LINHAS HORIZONTAIS DA CAIXA REPRESENTAM 25, 50 

(MEDIANA) E 75% DOS VALORES; BARRAS DE ERRO INDICAM 5 E 95%; (X) EXPRESSA 1 E 
99% E (–) CORRESPONDE AOS VALORES MÁXIMOS E MÍNIMOS. A MÉDIA ARITMÉTICA É 

REPRESENTADA PELO SÍMBOLO □ E OS OUTLIERS REPRESENTADOS POR ♦. 
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FONTE: A autora, (2019). 

 

Dessa forma, optou-se por construir o gráfico de box plot sem esses pontos 

considerados outliers, como pode ser observado na FIGURA 36. 
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A concentração média de FeD durante o verão (64,6 ± 33,9 nmol L-1) foi maior 

que durante o inverno (44,6 ± 28,6 nmol L-1). Durante o inverno a concentração 

máxima foi observada em P.1 (113,5 nmol L-1) e a mínima no ponto P.17 (12,0 nmol 

L-1), enquanto que no verão o máximo e o mínimo foram observados nos pontos P.7 

(121,3 nmol L-1) e P.2 (17,3 nmol L-1) respectivamente. 

  Su et al. (2015) especiaram o ferro em amostras estuarinas, costeiras e 

marítimas no mar da China Oriental, especialmente no estuário do rio Yangtze. De 

acordo com os pesquisadores os maiores valores de FeD ocorreram no estuário em 

decorrência do aporte de ferro proveniente do Rio Yangtze nessa área.  

Com a excessão dos outliers mencionados acima, os resultados obtidos para 

o FeD no CEP estão de acordo com os resultados de outros estuários. O estuário do 

Rio Yangtze na costa leste da China apresentou valores de FeD em águas 

superficiais que variaram de 9,5 nmol L-1 no outono a 71,7 nmol L-1na primavera (SU 

et al., 2015). Na Baía de Liverpool, Inglaterra esses valores variaram de 20,1 a 83,5 

nmol L-1 (MAHMOOD et al., 2015) e na Baía de San Francisco, EUA as 

concentrações variaram ainda mais entre 7,0 e 131,5 nmol L-1 (BUNDY et al., 2015). 

 

FIGURA 36 - FeD EM nmol L-1 DETERMINADO NAS CAMPANHAS DE INVERNO DE 2014 E DE 
VERÃO DE 2015 NO CEP. AS LINHAS HORIZONTAIS DA CAIXA REPRESENTAM 25, 50 

(MEDIANA) E 75% DOS VALORES; BARRAS DE ERRO INDICAM 5 E 95%; (X) EXPRESSA 1 E 
99% E (–) CORRESPONDE AOS VALORES MÁXIMOS E MÍNIMOS. A MÉDIA ARITMÉTICA É 

REPRESENTADA PELO SÍMBOLO □ E OS OUTLIERS REPRESENTADOS POR ♦ 
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FONTE: A autora, (2019). 
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A distribuição de ferro dissolvido em cada local de amostragem sugere que o 

ferro dissolvido no CEP sofre grande influência do fenômeno de precipitação, uma 

vez que os pontos de coleta que apresentaram as maiores concentrações de FeD 

são fortemente influenciados pelo aporte de águas doces provenientes dos rios 

Cachoeira e Nhundiaquara e das estações de tratamento de esgotos o que pode ser 

comprovado pelas alterações dos níveis de salinidade.  

 

 

4.11 ESPECIAÇÃO ORGÂNICA DO FERRO DISSOLVIDO 
 
 

Vários métodos analíticos têm sido empregados em análises de especiação 

de metais em águas superficiais. Usualmente, esses métodos envolvem isolamento 

e/ou determinação de uma fração do metal (íon livre, complexos inorgânicos ou 

orgânicos) naturalmente presentes na amostra, ou de uma fração do metal obtida 

para a determinação da especiação (por exemplo, metal complexado pela adição de 

um ligante de competição).  

Entre os diferentes métodos, a análise da especiação do ferro baseada na 

titulação da amostra filtrada, que contém complexantes naturais, com solução 

padrão de ferro empregando-se a CLE-AdsCSV, permite determinar além da 

concentração de ferro lábil na amostra, a concentração de sítios ligantes e a 

constante de estabilidade condicional do complexo natural (PIŽETA et al., 2015).  

A fração complexada é calculada com base em cálculos de balanço de 

massas e com a aplicação da equação da linearização de Ruzi-van den Berg. 

Os resultados detalhados para as frações de ferro lábil, fração de ferro 

organicamente complexado, as concentrações de ligantes e o logaritmo das 

constantes de estabilidade dos complexos formados na análise de especiação das 

amostras do CEP nas campanhas amostrais de inverno e verão, foram compilados e 

estão disponíveis na Tabela 7 apresentada a seguir. 
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TABELA 7 - ESPECIAÇÃO ORGÂNICA DO FeD NA FRAÇÕES LÁBIL [Fe’] E ORGANICAMENTE 
COMPLEXADA [FeL], A CONCENTRAÇÃO DE LIGANTES TOTAL [L] EM nmol L-1 E AS 
CONSTANTES DE ESTABILIDADE DOS COMPLEXOS DAS AMOSTRAS NAS CAMPANHAS DE 
COLETAS DE INVERNO DE 2014 E VERÃO DE 2015. 

AMOSTRA 
[Fe'] (nmol/ L) [FeL] (nmol/ L) [L] (nmol/ L) Log KFeL 

Inv/14 Ver/15 Inv/14 Ver/15 Inv/14 Ver/15 Inv/14 Ver/15 
P.1 3,30 24,7 109 72,6 179 170 12,3 11,9 
P.2 8,60 2,28 85,8 15,0 221 41,4 12,1 11,8 
P.3 0,66 2,24 29,5 29,4 62,4 42,1 12,4 13,3 
P.4 2,28 37,2 45,1 55,7 96,6 259 12,4 11,1 
P.5 0,90 9,70 19,3 96,2 71,2 198 11,6 11,9 
P.6 0,63 ND 15,6 ND 26,1 ND 12,5 ND 
P.7 1,56 11,6 40,6 109 80,1 239 11,3 11,6 
P.8 2,24 22,4 67,9 83,6 218 239 11,6 11,5 
P.9 2,00 ND 39,9 ND 64,4 ND 12,2 ND 

P.10 8,44 ND 57,6 ND 96,2 ND 11,9 ND 
P.11 11,4 21,2 73,6 26,8 168 137 11,9 10,8 
P.12 1,60 ND 52,8 ND 103 ND 12,2 ND 
P.13 2,84 22,7 25,7 52,9 26,7 113 12,5 11,8 
P.14 2,04 1,91 40,1 20,4 87,0 38,9 11,6 11,4 
P.15 1,09 14,2 19,3 51,0 29,9 139 11,7 11,4 
P.16 1,88 10,6 71,1 26,9 205 99,4 12,1 11,0 
P.17 1,52 5,60 10,6 58,2 19,1 64,8 11,9 13,7 
P.18 3,88 1,92 43,1 38,1 90,2 73,0 11,6 11,7 

FONTE: A autora, (2019). 

 

Para as amostras 6, 9, 10 e 12 coletadas durante a campanha de verão, a 

especiação não pôde ser determinada devido à sua exclusão como outliers durante 

a quantificação dos teores de ferro dissolvido (FeD). Esse procedimento de exclusão 

é fundamental para garantir a precisão e a validade dos dados analisados, uma vez 

que amostras que se destacam significativamente dos demais pontos podem 

distorcer as análises e interpretações subsequentes.  

Com o intuito de aprimorar a interpretação dos resultados obtidos, foram 

gerados gráficos do tipo boxplot para visualizar a distribuição estatística dos dados 

apresentados na Tabela 7. Esses gráficos, representados na FIGURA 37, fornecem 

uma representação visual das medidas de tendência central, dispersão e presença 

de valores discrepantes em cada categoria de ferro orgânico. Essa abordagem 

gráfica é essencial para identificar padrões, variações sazonais e possíveis 

correlações entre as diferentes formas de ferro e os parâmetros ambientais 
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investigados, enriquecendo assim a análise e compreensão dos processos 

biogeoquímicos no estuário. 

 

FIGURA 37 - ESPECIAÇÃO ORGÂNICA DO FeD DAS FRAÇÕES LÁBIL [Fe’] E ORGANICAMENTE 
COMPLEXADA [FeL],E A CONCENTRAÇÃO DE LIGANTES TOTAL [L] EM nmol L-1 E  AS 
CONSTANTES DE ESTABILIDADE DOS COMPLEXOS DAS AMOSTRAS NAS CAMPANHAS DE 
COLETAS DE INVERNO DE 2014 E VERÃO DE 2015 NO CEP. AS LINHAS HORIZONTAIS DA 
CAIXA REPRESENTAM 25, 50 (MEDIANA) E 75% DOS VALORES; BARRAS DE ERRO INDICAM 5 
E 95%; (X) EXPRESSA 1 E 99% E (–) CORRESPONDE AOS VALORES MÁXIMOS E MÍNIMOS. A 
MÉDIA ARITMÉTICA É REPRESENTADA PELO SÍMBOLO □ E OS OUTLIERS REPRESENTADOS 
POR ♦. 
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FONTE: A autora, (2019). 
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Com base na FIGURA 37 pode-se observar que os valores de ferro lábil, 

ferro organicamente complexado e sítios ativos foram maiores no verão quando 

comparados com os valores para o inverno. O contrário ocorre apenas com os 

valores de constantes de estabilidade condicionais dos complexos formados. 

O menor valor observado para Fe’ foi de 0,63 nmol L-1 (P.6) no inverno e de 

1,92 nmol L-1 (P.18) no verão. Já os valores máximos foram de 11,4 (P.11) e 37,2 

nmol L-1 (P.4), respectivamente. A média para o Fe’ foi de 3,2 ± 3 nmol L-1 durante a 

coleta de inverno e de 14,8 ± 10 nmol L-1 durante o verão. 

As concentrações médias de L nas campanhas de amostragem de inverno e 

verão foram de 102,6 ± 67,4 e 132,6 ± 78,2 nmol L-1, respectivamente. Durante o 

inverno, as concentrações de L variaram de 17,1 (P.17) a 221 nmol L-1 (P.2), 

enquanto os valores máximo e mínimo para a coleta de verão foram 239 (P.8) e 38,5 

nmol L-1 (P.14), respectivamente.  

Os resultados obtidos para a concentração de ligantes e constantes de 

estabilidade estão condizentes com os resultados obtidos para outros estuários. O 

estuário do rio Yangtze, na costa leste da China, apresentou valores de L nas águas 

superficiais variando de 12,2 nmol L-1 a 72,1 nmol L-1 na primavera, com o log KFe-L 

de 12,2 a 13,8; e no outono os valores de L variando de 15,0 nmol L-1 a 33,1 nmol L-

1 com log KFe-L de 12,2 a 13,8 (SU et al. 2015),e na baía de São Francisco, EUA, as 

concentrações de L variaram entre 9,2 e 139,5 nmol L-1 com log KFe-L entre 12,2 e 

13,1 (BUNDY et al. 2015). 

 

4.12 COMPORTAMENTO BIOGEOQUÍMICO DO FERRO NO CEP 

 

Os dados coletados durante todo o período de amostragem foram 

computados estatisticamente usando a análise de componentes principais, que foi 

utilizado para analisar como os parâmetros avaliados influenciam os níveis de ferro, 

as variações sazonais e, ao mesmo tempo, identificar as possíveis fontes que 

contribuem para o aumento de ferro no CEP.  

Este tipo de análise pode resumir em poucas dimensões a maior parte da 

variabilidade de uma matriz de dados constituída por um grande número de 

variáveis sem, entretanto, comprometer ou alterar informações importantes (YABE e 

OLIVEIRA, 1998). 
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A tabela 8 mostra os parâmetros usados no cálculo do PCA, seus 

respectivos acrônimos e unidades.  
 

TABELA 8 - PARÂMETROS UTILIZADOS NA ANÁLISE DE COMPONENTES PRINCIPAIS 

Parâmetro Abreviatura Unidade 
Ferro dissolvido [DFe] nmol L-1 

Ferro complexado [Fe-L] nmol L-1 

Ferro lábil [Fe’] nmol L-1 

Concentração de ligantes [L] nmol L-1 
Constante de estabilidade 

condicional Log K’FeLL - 

Precipitação 8 dias antes da 
coleta Precipitação∑8 mm 

Precipitação 2 dias antes da 
coleta Precipitação∑2 mm 

Profundidade Profundidade m 
Temperatura superficial Temp ºC 

Salinidade Salinidade UPS 
Potencial hidrogeniônico pH - 

Oxigênio Dissolvido DO % de saturação 
Séston Seston mg L-1 

FONTE: A autora, (2019). 
 

A partir dos parâmetros definidos na Tabela 8, uma matriz de dados com 

dimensão 28x18 foi construída correspondendo aos 18 parâmetros selecionados 

com seus respectivos valores obtidos e às 36 amostras coletadas no inverno e verão 

no CEP. Para poder gerar o modelo de análise multivariada, os dados originais 

foram autoescalonados. A FIGURA 38 mostra as variâncias explicadas (%) para as 

15 primeiras componentes principais calculadas.  
 

FIGURA 38 - Gráfico de autovalores para cada componente principal e variância explicada 

 

FONTE: A autora, (2019) 
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Na FIGURA 38, o autovalor correspondente a cada componente principal é 

um parâmetro que indica o peso que cada variável original teve na elaboração da 

componente principal (PC), de forma que a componente principal não apresenta 

qualquer significado físico-químico. A PC é elaborada a partir das variáveis originais 

que tem por objetivo representar o máximo de variância possível. A melhor 

combinação linear possível resulta na primeira PC, sendo responsável pela maior 

variância explicada. Pelo princípio de ortogonalidade, a segunda PC se apresenta 

complementar, representando a variância não explicada pela primeira PC, e assim 

sucessivamente para as componentes restantes (TONIETTO, 2006).  

O gráfico de escores para as duas primeiras componentes principais é 

mostrado na Figura 39. Neste gráfico é possível observar também a influência de 

cada um dos parâmetros sobre a distribuição espacial e sazonal das amostras.  

. 

FIGURA 39 - GRÁFICO DE ESCORES E PESOS PARA AS COMPONENTES PRINCIPAIS 1 E 2 
GERADAS ATRAVÉS DA ANÁLISE MULTIVARIADA DOS DADOS PARA AS CAMPANHAS DE 

INVERNO (2014) E VERÃO (2015) NO CEP 

 
FONTE: A autora, (2019) 
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No PCA (FIGURA 39), as duas primeiras componentes principais explicam 

58,32% da variação total dos dados. Além disso, pode-se observar que apenas o 

primeiro componente foi responsável pela variação capturada de 43,41%. 

Analisando-se a projeção bidimensional das primeira e segunda PCs, do lado direito 

do observador, verifica-se que as variações de precipitação acumulada 8 dias antes 

da coleta, o pH, salinidade e séston e a porcentagem de saturação de OD em 

ambas as coletas, além da temperatura para o verão, foram responsáveis pela 

separação das amostras coletadas à região do CEP que é mais influenciada pelas 

águas do oceano aberto especialmente as coletadas nos locais P.17, P.18 e P.15  

À esquerda do gráfico nota-se que parâmetros relacionados à especiação do 

ferro e a temperatura na coleta de inverno são responsáveis por agrupar os locais de 

coleta mais próximos à regiões com alta densidade populacional e a locais onde 

ocorrem o deságue de rios e de esgotos como P.1, P.2, P.3 e P.11.  

A segunda PC que explica 14,91% da variância foi responsável pela 

separação sazonal das amostras, pois os dados referentes ao período de menor 

pluviosidade encontram-se abaixo da linha correspondente a segunda componente 

principal, que divide horizontalmente o gráfico em duas partes. Este comportamento 

indica que os parâmetros precipitação e séston relacionam-se diretamente com o 

período de maior pluviosidade. Considerando que os locais de amostragem se 

encontram sob clima subtropical, no qual temperaturas elevadas são comuns 

durante o período chuvoso, é esperado que a precipitação e, até certo ponto, a 

temperatura, estejam relacionados a este período.  

O séston é o parâmetro que mais influencia as amostras no final do estuário e 

uma menor influência ocorre nas amostras próximas aos rios Cachoeira e 

Nhundiaquara, enquanto a temperatura e a profundidade são os fatores 

responsáveis pela separação das amostras da região de mistura do estuário. 

Observa-se também que a correlação entre as espécies de ferro com o período de 

maior precipitação, indicam a contribuição de fontes difusas de poluição para o CEP 

durante a estação chuvosa.  

Para explicar a correlação entre os dados de especiação de ferro com os 

parâmetros físico-químicos e hidrológicos analisados por Cabral et al. (2018), mapas 

de correlação foram construídos para as campanhas de inverno e verão. A FIGURA 
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40 para o inverno mostra uma correlação negativa entre pH, salinidade e valores 

acumulados de precipitação (8 dias antes da coleta) com as concentrações de Fe-L 

e FeD, e uma correlação negativa menos forte entre L e Fe' e log KFe-L com esses 

mesmos parâmetros. Uma baixa correlação positiva foi observada apenas entre os 

parâmetros de especiação e a temperatura. É notável a fraca correlação positiva 

entre log KFe-L com OD e L com seston para esta campanha de inverno. No inverno, 

os parâmetros avaliados não apresentaram fortes correlações positivas ou negativas 

com os dados de especiação de ferro. 

 

FIGURA 40 – Mapa de correlação baseado em parâmetros da coluna de água e dados de especiação 
de ferro da campanha de amostragem de inverno (2014). OD =% de oxigênio dissolvido; Salinidade 
(UPS); Rainfall_8 = precipitação acumulada em 8 dias antes da amostragem; Seston (mg L-1); Depth 

= profundidade (m) e Temp. = temperatura (ºC) 

 
FONTE: A AUTORA, (2019) 

 

 

Para a campanha de verão (FIGURA 41), existe uma correlação negativa 

entre profundidade, precipitação acumulada (8 e 2 dias antes da coleta) e valores de 

OD com as concentrações de FeD, Fe-L, Fe' e L. No verão a correlação entre 

espécies de ferro e o séston é fortemente positiva e a temperatura fracamente 
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positiva. Isso nos leva a considerar que no período de verão, os maiores volumes de 

precipitação de chuva, leva a um maior aporte de substâncias de origem 

antropogênica, e por consequência, maior concentração de séston.  

 

FIGURA 41 – Mapa de correlação baseado em parâmetros da coluna de água e dados de especiação 
de ferro da campanha de amostragem de verão (2015). DO =% de oxigênio dissolvido; Salinidade 

(UPS); Rainfall_8 = precipitação acumulada em 8 dias antes da amostragem; Seston (mg L-1); Depth 
= profundidade (m) e Temp. = temperatura (ºC) 

 
 

Uma peculiaridade da campanha de verão foram as correlações entre a 

constante de estabilidade condicional e os parâmetros avaliados, negativos para 

temperatura, seston e profundidade e positivos para precipitação acumulada (8 e 2 

dias antes da coleta), OD e pH. Isso indica a formação de complexos de ferro menos 

estáveis em condições de maiores temperaturas e maiores concentrações de 

séston. 
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4.12.1 DISTRIBUIÇÃO ESPACIAL E SAZONAL DAS ESPÉCIES DE FERRO NO 

CEP 

O CEP é caracterizado por variações significativas nos níveis de FeD e, por 

meio do gráfico PCA (FIGURA 39), é possível agrupar dados em 4 áreas diferentes. 

É uma característica das regiões estuarinas que a concentração de FeD diminua 

com o aumento da salinidade (SU et al., 2015), mas o CEP possui comportamentos 

distintos, como a presença de pontos de alta concentração estatisticamente 

considerados outliers no verão. Os locais de coleta P.6, P.9, P.10 e P.12 

apresentaram concentrações variando de 363 nmol L-1 a 2696 nmol L-1, indicando 

fontes com altas cargas de FeD. A principal fonte de ferro nesses locais é a 

exposição ao esgoto e a área de mistura que possui águas de diferentes fontes e 

pode ser afetada pelo desague de esgoto (CABRAL et al., 2018). A FIGURA 42 

mostra a variação na salinidade e nas concentrações de FeD.  

 

Figura 42 - SALINIDADE (UPS) E FeD (nmol L-1) PARA AMOSTRAS COLETADAS NO INVERNO (A) 
E NO VERÃO (B) NO CEP 

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19

20

22

24

26

28

30

32

34  Salinidade

Sa
lin

id
ad

e 
(U

PS
)

Amostra

A

0

50

100

150

 FeD
Fe

D
 (n

M
)

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19
8

10

12

14

16

18

20

22

24

26

28

30

32

34  Salinidade

Sa
lin

id
ad

e 
(U

PS
)

Amostra

B

0

50

100

150

 FeD

Fe
D

 (n
M

)

 

FONTE: A autora, (2019) 
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Valores altos de FeD nos locais P.1 e P.2, juntamente com baixos valores de 

salinidade, indicam a presença de água doce, de modo que é atribuída aos rios 

Cachoeira e Nhundiaquara como possíveis fontes de FeD no CEP. Estudos 

anteriores mostraram que as descargas fluviais desses rios influenciam a entrada de 

marcadores químicos e biológicos do esgoto (CABRAL et al., 2018) e afetam a 

concentração de sedimentos (MANTOVANELLI et al., 2004) e possivelmente metais 

como As (ANJOS; MACHADO; GRASSI, 2012) no CEP. Além disso, esses locais 

estão próximos ao porto de Antonina, onde ocorre o transporte de ferro (LANA et al., 

2001), sugerindo uma fonte potencial, dependendo da atividade portuária. 

Por outro lado, na outra extremidade do estuário, foram observadas altas 

salinidades e baixas concentrações de FeD. Os locais P. 18, P.15, P.17 e P.14 são 

os mais afetados pelas águas oceânicas e, além das salinidades mais altas, também 

apresentaram os maiores valores de pH. O comportamento não conservador do FeD 

em regiões com maior salinidade geralmente ocorre pelo processo de floculação 

promovido pelo aumento da força iônica que flocula aglutinantes orgânicos como 

substâncias húmicas (YANG et al., 2017). Outros fatores para diminuir as 

concentrações de FeD nessas regiões são descargas mais baixas de fontes de 

ferro, diluição das marés com água do mar ou atividade do fitoplâncton que consome 

essa espécie no processo de fotossíntese. 

Os locais de mistura de CEP (P.3 a P.7, P.12, P.13 e P.16) mostraram 

concentrações bastante variadas de FeD, possivelmente influenciadas por fatores 

como o sistema de corrente costeira. Os processos de mistura no CEP são 

dominados por condições bem misturadas geradas por altas correntes e baixa 

entrada de água doce. Os processos de mistura nos principais canais foram 

controlados principalmente pelas correntes de maré e, em segundo lugar, pela 

descarga de água doce (MANTOVANELLI et al., 2004), que pode causar variações 

espaciais nas concentrações de FeD não correlacionadas com a salinidade. 

Os locais de coleta P.8 a P.11 são influenciados principalmente por 

atividades antrópicas. Esses locais são próximos à cidade de Paranaguá, onde 

existem 3 estações de tratamento. Entretanto, valores percentuais médios de 

saturação de OD de 79% no inverno e 61% no verão, combinados com valores 

médios de inverno e verão de séston de 33,6 e 47,7 mg L-1, respectivamente, 
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sugerem a presença de fontes inorgânicas de Fe, possivelmente provenientes do 

Porto de Paranaguá e atividades antrópicas desta região. 

Os valores de FeD apresentaram variação sazonal entre inverno e verão 

(TABELA 7 e FIGURA 37). Em geral, maiores concentrações de FeD foram 

observadas na campanha de verão. Segundo Cabral et al. (2018), durante o período 

de verão, o volume médio de precipitação que precedeu 8 e 2 dias de coleta foi de 

213 e 14 mm, respectivamente, enquanto no inverno foi de 1,22 e 0,0 mm, 

respectivamente. Nas FIGURAS 40 e 41 é possível observar que o FeD e suas 

diferentes frações apresentam correlação negativa com a precipitação nas duas 

coletas de amostragem. Isto se deve ao fato de que a precipitação leva a um 

aumento no volume de água doce no estuário e, consequentemente, ocorre uma 

diluição entre as espécies. No entanto, o alto volume de precipitação contribui para o 

aumento do fluxo dos rios Cachoeira e Nhundiaquara, que além de serem fontes de 

nutrientes (MIZERKOWSKI et al., 2012), tendem a aumentar o aporte de FeD. Su et 

al. (2015) observaram essa mesma característica no estuário do rio Yangtze. 

Variações sazonais nas concentrações de FeD também podem ocorrer 

devido ao crescimento do fitoplâncton marinho no estuário. Durante o verão, o CEP 

recebe um suprimento significativo de nutrientes devido à maior descarga de água 

doce e associada à maior incidência de radiação solar e temperaturas mais altas, a 

produtividade primária é alta, de modo que o estuário tenha características 

eutróficas (MIZERKOWSKI et al., 2012), o que pode explicar o maior número de 

organismos zooplanctônicos observados durante esse período (MIYASHITA et al., 

2012). A atividade do fitoplâncton resulta na assimilação de FeD nas águas 

marinhas, levando a uma diminuição na sua concentração (WELLS; PRICE; 

BRULAND, 1995). Assim, o crescimento do fitoplâncton durante o verão pode levar 

a menores concentrações de ferro dissolvido durante o outono e o inverno no CEP. 

Durante o inverno, temperaturas mais baixas e valores mais altos de OD 

também foram observados. Isso sugere menor entrada de águas residuais e esgoto 

não tratado, que durante o verão são fontes de FeD. A correlação negativa entre OD 

e ferro lábil (Fe') (FIGURA 40) foi maior quando comparada com outras espécies de 

ferro. Durante o verão, foram encontradas altas concentrações de Fe', embora as 

concentrações de L estivessem em excesso. Isso foi observado nos locais P.1 (24,7 

nmol L-1), P.4 (37,2 nmol L-1), P.8 (22,4 nmol L-1), P.11 (21,2 nmol L-1), P.13 (22,7 
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nmol L-1) e P.14 (20,4 nmol L-1). Esses valores associados ao baixo conteúdo de OD 

sugerem fontes antropogênicas de Fe'.  

Durante o período de verão, há um aumento de até três vezes a população 

local devido às atividades turísticas que aumentam o volume de águas residuais e 

esgotos não tratados, além das atividades de navegação (DAUNER; MARTINS, 

2015). 

 

4.12.2 DISTRIBUIÇÃO E QUALIDADE DE LIGANTES COMPLEXANTES DE 

FERRO 

As concentrações de Li resultaram em uma variação espacial semelhante ao 

FeD. Isso ocorre porque os fatores que influenciam a distribuição de FeD também 

podem influenciar ligantes orgânicos.  

As concentrações mais elevadas no CEP foram provavelmente causadas pela 

descarga dos rios Cachoeira e Nhundiaquara e pela entrada de águas residuais e 

esgotos não tratados. Buck et al. (2007) observaram que os rios são fontes de 

ligantes fortes e sua entrada em estuários levam a um aumento nas concentrações 

de ligantes (RUE; BRULAND, 1995; BUCK et al., 2007; BUNDY et al., 2015) como 

foi observado para os locais de coleta P.1, P.2 e P.4. As concentrações mais 

elevadas de ligantes observadas nos locais P.5, P.7 a P.12 são provocadas pelo 

aporte de esgoto e pela proximidade com o Porto de Paranaguá. 

As concentrações de ligantes se encontraram em excesso quanto ao FeD, 

com exceção do ponto P.13 no inverno. O excesso de FeD pode existir na forma 

coloidal possivelmente devido a alguma fonte de ferro inorgânico, visto que o CEP é 

caracterizado por intensa atividade pesqueira e portuária (KONDO; TAKEDA; 

FURUYA, 2012). Foi reportado casos em que as concentrações de FeD acima das 

concentrações de ligantes podem indicar a presença de ligantes tão fracos que 

podem estar fora da janela de detecção de DHN, e não foram detectados pela 

técnica (GERRINGA et al., 2007; KONDO; TAKEDA; FURUYA, 2012; SU et al., 

2015). 

Durante o verão observou-se concentrações mais elevadas de Li quando 

comparadas ao inverno que podem ser causadas pelo maior aporte de águas fluviais 

e maior produtividade das comunidades de fitoplâncton marinho que, acredita-se, 

liberam ligantes orgânicos (WELLS; PRICE; BRULAND, 1995; MALDONADO et al., 

1999).  
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Apesar de as concentrações de ligantes terem sido maiores durante o verão, 

o excesso de ligantes (Le = Li- FeD) foram maiores durante o inverno. Um fator que 

pode estar relacionado à alta Le no inverno pode ser a intensa produtividade primária 

no verão que assimila o FeD, de forma que há menor disponibilidade de FeD 

durante o inverno. Outro fator que pode contribuir para essa particularidade é que o 

CEP é uma região de alta atividade Portuária, Pesqueira e Turística que são 

intensificadas durante o verão, sugerindo a entrada de FeD inorgânico disponível 

para complexar com os ligantes naturais presentes no estuário.  

Os complexos naturais FeL no CEP possuem constantes de estabilidade 

condicional consistentemente altas (log KFe-L de 11,3 a 12,5 no inverno e 10,8 a 13,7 

no verão). As constantes de estabilidade condicional ao longo do CEP apresentaram 

algumas oscilações significativas. Em média os complexos mais estáveis 

predominaram no inverno (log KFeL= 12,0 ± 0,4), pois durante o verão (log KFeL= 11,6 

± 0,5) a alta incidência de radiação solar pode levar à degradação fotoquímica dos 

ligantes das águas superficiais como os sideróforos, o que resulta em uma 

diminuição no tamanho da molécula e consequente diminuição correspondente na 

constante de estabilidade condicional (BARBEAU et al., 2001). Esse processo é 

corroborado pelo mapa de correlação para o verão na FIGURA 41 que demonstra a 

correlação significativamente negativa do log KFeL com a temperatura que é maior no 

período do verão. 

 Na grande maioria dos locais de coleta o log KFeL no período de verão se 

mostrou menor que no inverno. Mas nos pontos P.3, P.5, P.7 e P.17 ocorreu o 

oposto. Em muitas bacias e estuários afetados por efluentes de esgotos apresentam 

espécies de polissulfuretos dissolvidos relativamente estáveis que se ligam a 

diversas espécies metálicas dentre elas o ferro (ROZAN et al., 2000; KRAMER; 

BELL; SMITH, 2007; HOPWOOD et al., 2015). O CEP se enquadra nessa categoria 

especialmente no que diz respeito aos locais de amostragem P.3, P.5 e P.7 

podendo-se atribuir as fontes de L nesses locais como antropogênicas.  

Já o local P.17 é uma região mais conservada e mais próxima das águas 

mais salinas dos oceanos. É possível que nesse local os ácidos húmicos sejam os 

principais ligantes naturais do FeD. Os ácidos húmicos possuem altas 

concentrações de grupos funcionais que contêm oxigênio com alta capacidade 

complexante (LAGLERA; VAN DEN BERG, 2009; BATCHELLI et al., 2010; BUNDY 

et al., 2015). 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 

A determinação do ferro foi realizada por voltametria adsortiva de 

redissolução catódica aliada à técnica de ligante de competição empregando 2,3-

dihidroxinaftaleno (DHN). A implantação do procedimento para a análise de 

especiação do ferro iniciou-se com o estudo de otimização de alguns parâmetros 

importantes que podem afetar a sensibilidade da técnica. 

 As condições experimentais estudadas foram: concentração do ligante 

DHN, tempo de deposição, potencial de deposição e modo de varredura e foram 

escolhidas de forma que apresentassem melhor sensibilidade e mínimo efeito da 

interferência provocada pelo vanádio presente em águas marinhas. 

As condições de compromisso escolhidas com base nos parâmetros 

estudados apresentaram melhor resposta com um tempo de deposição de 90 s, 

realizada em um potencial de -0,1 V. A concentração de DHN que proporcionou 

melhores resultados foi de 40,0 μmol L-1 enquanto que o modo de varredura por 

corrente contínua apresentou melhores resultados, quando comparado à varredura 

por onda quadrada e por pulso diferencial, com sensibilidade em torno de 15,0 

nA/nmolL-1 para ambas as matrizes. 

Com as condições selecionadas foi possível determinar os valores de LOD 

em 40,0 pmol L-1 e LOQ em 135,0 pmolL-1 para o método, com uma faixa de 

trabalho linear de 135,0 pmol L-1 a 95,5 nmol L-1, e R2 de 0,949.  

A contaminação do branco foi determinada pela análise da água ultrapura, 

triplicando-se as concentrações das seguintes soluções individuais: mistura de BrO3
-

/POPSO (contaminação de 577,0 pmol L-1 de Fe(III) para 500 μL de adição) e DHN 

(contaminação de 138,0 pmol L-1 de Fe(III) para adições de 30 μmol L-1). 

Esses valores de LOD, LOQ, faixa linear de trabalho e de contaminação do 

branco estão em níveis que podem ser considerados satisfatórios para a 

quantificação de ferro na área de estudo. 

Para o pré-tratamento das amostras a utilização de uma fonte de radiação 

UV para destruição da matéria orgânica foi eficiente mesmo para amostras com altas 

cargas de MOD, o que foi comprovado pela análise de fluorescência. O uso de HCl 

no processo de digestão se mostrou tão eficiente quanto o uso combinado de HCl 

com o H2O2, de forma que se optou por fazer uso apenas do ácido com o intuito de 

minimizar possíveis contaminações. 
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A determinação do teor total de ferro foi condizente com as condições do 

local de coleta das amostras e demonstraram o efeito de ações antrópicas como alta 

densidade populacional, e a ação direta dos efluentes de rios que desaguam no 

CEP. 

A aplicação do método da Linearização de Ruzic permitiu a obtenção de 

importantes informações para a especiação do ferro como os valores de 

concentração dos sítios de complexação disponíveis e a constante de estabilidade 

condicional dos complexos naturais de ferro.  

Os altos níveis de FeD nas amostras do CEP podem estar relacionados a 

vários fatores, como características geoquímicas da área de drenagem, influências 

das atividades humanas e aspectos sazonais. As variações espaciais e sazonais 

das concentrações de FeD e Li no CEP foram significativas. Em relação à variação 

espacial, quantificaram-se as maiores concentrações nos locais próximos aos rios 

Cachoeira e Nhundiaquara, e próximo aos locais de alta população onde as 

atividades portuárias, pesqueiras e turísticas coexistem com esgoto e águas 

residuais não tratadas. As maiores concentrações de FeD e Li foram encontradas no 

verão, o que pode resultar do maior volume de precipitação, maior atividade 

biológica e influência das correntes, além de intensa atividade antrópica durante 

esse período. Houve concentrações relativamente altas de excesso de ligantes 

orgânicos na temporada de inverno, indicando que a ingestão de FeD nessa 

temporada é menor do que no verão. Assim, as altas concentrações de FeD 

observadas durante o verão são possivelmente antropogênicas. A força de 

complexação dos ligantes orgânicos foi maior no inverno que no verão, o que pode 

ser causado pela produtividade biológica e pela fotodegradação dos ligantes no 

verão. 

A análise das componentes principais mostrou variações espaciais no CEP, 

especialmente no que diz respeito às fontes de FeD, que no início do estuário são 

principalmente fluviais, na área de mistura, entradas de esgoto e atividades 

antrópicas são os principais contribuintes e ao final do estuário, a entrada de águas 

oceânicas dilui as espécies de ferro.  

No período de maior precipitação, as fontes de poluição difusa 

desempenharam um papel fundamental no suprimento de ferro, enquanto no 

período de menor precipitação, as fontes foram mais importantes para o suprimento 

de ferro.  
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A correlação entre as espécies de ferro e as temperaturas mais altas do 

verão resultou em complexos mais instáveis durante esta campanha de coleta. 

Concentrações anormalmente altas das diferentes frações FeD, Li e altas 

constantes de estabilidade condicional são, portanto, uma consequência direta das 

atividades antrópicas e das entradas de água doce e de esgotos no CEP, 

demonstrando que o estuário é particularmente sensível às características 

antropogênicas e sazonais. 

A análise de componentes principais (PCA) também confirmou diferenças 

distintas nas condições de clima e água entre as amostragens de inverno e verão. 

As componentes principais 1 e 2 explicaram 49,9% e 17,5% da variabilidade do 

conjunto de dados, respectivamente (FIGURA 39). Esta análise revelou um padrão 

claro de diferenças sazonais, influenciado principalmente por temperaturas e 

precipitações mais altas no verão, e maior salinidade, pH e OD no inverno. A 

quantidade de esgoto liberado no meio ambiente também tende a ser maior nas 

altas condições de chuva e maior densidade populacional, como ocorre no verão 

nessa região. 

Os procedimentos adotados nesse estudo se mostraram apropriados, com 

excelente sensibilidade, com interferências da matriz passíveis de serem 

contornadas. Dito isso e com base nos resultados obtidos, o procedimento proposto 

neste trabalho pode ser recomendado nos estudos de especiação do ferro em 

amostras de águas marinhas empregando voltametria adsortiva de redissolução 

catódica com DHN como ligante de competição. 

Dos aspectos observados no presente trabalho, alguns tópicos se 

mostraram interessantes para uma abordagem mais detalhada que podem vir a ser 

objeto de futura investigação. Como o estudo de especiação de ferro no CEP em 

diferentes profundidades, bem como a determinação do teor de FeD nas entradas 

de água doce e de água da chuva a fim de esclarecer as contribuições das 

diferentes fontes desse metal no estuário. 
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