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RESUMO 

Em 2002, Hg metálico foi encontrado enterrado em uma área rural da cidade de 

Descoberto, Brasil e embora vários estudos tenham sido conduzidos para avaliar a 

contaminação da área, nenhum deles investigou a presença de Hg metilado no sistema 

hídrico. Neste trabalho, o CH3Hg+ foi determinado utilizando cromatografia gasosa–

pirólise–detecção de fluorescência atômica em material sedimentado pela chuva e 

sedimentos próximos à área contaminada. A quantificação da concentração de Hg total 

juntamente com a especiação química por termodessorção foram realizadas. A 

concentração de HgT encontrada no material coletado em uma das caixas de 

sedimentação foi muito alta, de até 41580 µg kg-1. As amostras do Córrego Rico e 

Ribeirão do Grama mostraram uma faixa de HgT de 5,8 a 266 µg kg-1. A análise de 

termodessorção mostrou predominância de Hg2+, com boa correlação positiva com 

matéria orgânica e enxofre total. A concentração de CH3Hg+ em amostras de 

sedimentos de rio variou de <0,07 a 1,87 µg kg-1 e nas amostras das caixas de 

sedimentação as concentrações na estação seca foram de 1,33 e 8,0 µg kg-1. Estes são 

valores elevados, mostrando que deve ser tomado cuidado para evitar o transporte deste 

material para o sistema hídrico.  

Os Capítulos 2 e 4 descrevem a validação de dois métodos para quantificação de 

CH3Hg+ por CG-pyro-AFS: amostras de sedimento e cianobactérias. O sedimento é um 

dos principais locais de produção de CH3Hg+ e as cianobactérias participam da 

biotransformação do mercúrio nessa espécie. Todo o procedimento de validação seguiu 

os protocolos do guia INMETRO - DOQ-CGCRE-008. Os resultados mostraram que os 

dois métodos não apresentam efeito de matriz; boa linearidade (0,994) na faixa de 0 a 

400 pg de CH3Hg+; Repetibilidade de 3%; Precisão intermediária de 8%; Ensaios de 

recuperação em amostras enriquecidas na faixa de 93 a 129%; e limites de detecção de 

0,04 µg kg-1 para sedimento e 1,3 µg kg-1 para cianobactérias. Os materiais de referência 

CRM580 e DORM-3 foram utilizados para avaliar a exatidão do método, resultando em 

recuperações de 95 e 89%, respectivamente. Os métodos foram, portanto, adequados 

para o objetivo proposto e podem ser usados como ferramentas importantes em análises 

de rotina e/ou estudos do ciclo biogeoquímico de Hg. O ensaio de metilação de Hg2+ 

mostrou que a microalga Stichococcus sp. coletada na área contaminada de Descoberto 

pode ser a responsável pela produção de CH3Hg+. 

Palavras-chave: metilmercúrio, sedimento, fitoplâncton, CG-pyro-AFS, Descoberto 
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ABSTRACT 

 In 2002, metallic Hg was found buried in a rural area of Descoberto city, Brazil, 

and although a number of studies have been conducted in order to assess the 

contamination of the area, none of them investigated the presence of methylated Hg in 

the hydric system. In this work methylmercury (CH3Hg+) was determined using gas 

chromatography-pyrolysis-atomic fluorescence detection (CG-pyro-AFS) in material 

from rain sedimentation boxes and stream sediments near the contaminated area. Total 

Hg (HgT) concentration along with the chemical speciation by thermo-desorption were 

performed. The HgT concentration in material from the sedimentation boxes was found 

to be very high, up to 41,580 µg kg-1. The samples from the Grama and Rico streams 

show a range of HgT from 5.8 to 266 µg kg-1. The thermo-desorption analysis showed 

predominance of Hg2+, with a good positive correlation with organic matter and total 

sulfur. The CH3Hg+ concentration in stream sediment samples ranged from <0.04 to 

1.87 µg kg-1and in the samples of sedimentation boxes the concentrations were 1.33 and 

8.0 µg kg-1 during dry season. These are high values show that care should be taken to 

avoid the transport of this material to the hydrological system.  

Chapters 2 and 4 describe the validation of two methods for determination of 

CH3Hg+ by GC-pyro-AFS: sediment samples and cyanobacteria. Sediment is one of the 

major sites of CH3Hg+ production and cyanobacteria are likely responsible for the 

biotransformation of mercury (Hg) into this species. The whole validation procedure 

followed the protocols of INMETRO guide – DOQ-CGCRE-008. The results showed 

that the two methods do not present matrix effect; good linearity (0.994) in the range of 

0 to 400 pg CH3Hg+; repeatability of 3%; intermediate precision of 8%. Spiked recovery 

assays of samples in the range of 93 to 129%; and detection limits of 0.04 µg kg-1 of 

sediment and 1.3 µg kg-1 of cyanobacteria. Reference materials CRM580 and DORM-3 

were used to evaluate the accuracy of the method, resulting in 95 and 89% recoveries, 

respectively. The methods were, therefore, adequate for the proposed objective and can 

be used as important tools in routine analyzes and/or studies of the biogeochemical 

cycle of Hg. The methylation assay of Hg2+ showed that the microalgae Stichococcus 

sp. collected in the contaminated area of Descoberto may be responsible for the 

production of CH3Hg+.  

 

Keywords: methylmercury, sediment, phytoplankton, GC-pyro-AFS, Descoberto 
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APRESENTAÇÃO 

 

A área do município de Descoberto, contaminada com Hg devido à explotação 

de ouro no século XIX, é um caso muito importante de ser estudado ainda na atualidade, 

não apenas para uma avaliação da situação atual de possíveis impactos para o meio 

ambiente, como também para ser usado de exemplo para outros casos semelhantes de 

contaminação no Brasil e no mundo. Diversas matrizes já foram avaliadas nessa região 

quanto à concentração total do elemento em questão, constatando a presença desse 

metal em altas concentrações, mas ainda não há qualquer estudo de investigação da 

presença de CH3Hg+ nos sedimentos dos recursos hídricos próximos. Essa espécie do 

metal é um composto orgânico considerado de alta toxicidade e cuja síntese em meios 

naturais é um processo chave no ciclo biogeoquímico do metal. Diante disso, o objetivo 

principal desse trabalho foi quantificar a espécie de CH3Hg+ em amostras de sedimentos 

da área contaminada no município de Descoberto.  

Nessa tese também é apresentada a validação de duas metodologias para 

determinação de CH3Hg+: uma em amostras de sedimento e outra em organismos 

fitoplanctônicos utilizando a técnica CG-pyro-AFS. Essas duas matrizes têm grande 

importância em estudos do ciclo biogeoquímico do Hg. Esse estudo tem como 

justificativa a importância do desenvolvimento/implementação de metodologias 

analíticas para determinação de CH3Hg+.  

A tese foi dividida em cinco capítulos. O Capítulo 1 foi destinado à revisão 

bibliográfica, onde são abordados as propriedades do Hg, a toxicidade da espécie 

CH3Hg+, metilação do Hg em sedimentos e determinação de CH3Hg+. Os Capítulos 2 e 

4 descrevem a validação dos dois métodos citados para quantificação de CH3Hg+: 

amostras de sedimento e fitoplâncton. No Capítulo 4 também é apresentado um estudo 

de metilação por micro-organismos coletadas na área contaminada. Esse assunto é de 

extrema importância para averiguar mecanismos de metilação no local estudado. O 

Capítulos 3 foi dedicado à quantificação de CH3Hg+ em sedimentos da área 

contaminada de Descoberto. Por fim, o Capítulo 5 apresenta as considerações finais da 

tese, mostrando que esse trabalho contribuirá para o entendimento do impacto ambiental 

do mercúrio na área estudada e auxiliará estudos em outras regiões vulneráveis à 

contaminação por Hg. 
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CAPÍTULO 1  

FUNDAMENTOS TEÓRICOS 

               
 

 

1.1 PROPRIEDADES DO Hg  

O mercúrio (Hg) é um metal altamente tóxico e tem sido constantemente 

estudado desde a tragédia de Minamata no Japão em 1953, quando várias comunidades 

foram contaminadas devido ao consumo de peixes provenientes da baía de Minamata 

contaminados com metilmercúrio (CH3Hg+), deixando conseqüências devastadoras para 

os pescadores, suas famílias e outros consumidores. A contaminação ocorreu pelo 

despejo indevido de rejeitos de um processo industrial de produção de acetaldeído, o 

qual produzia o CH3Hg+ como subproduto, nas águas da baía (Clarkson, 1992).  

Outro desastre ocorreu na zona rural do Iraque em 1972, quando os agricultores 

e seus familiares foram contaminados por CH3Hg+ pela ingestão de pães caseiros 

preparados com farinha de sementes de trigo tratadas com fungicida à base dessa 

espécie. Esse episódio registrou 6530 pessoas com intoxicação grave e 459 mortes. 

Vários incidentes ocorreram também no Paquistão e na Guatemala pelo mesmo motivo 

(Bakir et al., 1973). Apesar dos casos citados, esse metal tem sido também encontrado 

em regiões sem nenhuma ou pouca atividade antrópica de contaminação, sendo 

proveniente, por exemplo, da deposição atmosférica como descrito por Akielaszek & 

Haines (1981) e pelo relatório da United Nations Environment Programme (UNEP, 

2013) ou ainda por processos de formação dos solos, como descrito em Valle et al. 

(2005), estudando solos de áreas não impactadas da Amazônia.  

  O Hg pode ser encontrado em três formas principais: mercúrio elementar (Hg0), 

compostos de Hg inorgânico (HgCl2, HgS e HgO) e compostos orgânicos de Hg 

(ATSDR, 1999). Esses compostos orgânicos caracterizam-se pela união do Hg a um ou 

dois átomos de carbono, por meio de ligação covalente, para formar moléculas do tipo 

R-Hg-X e R-Hg-R’, em que R e R’ representam os grupamentos orgânicos e X íons 

como OH⁻, Cl⁻ e Br⁻. Os organomercuriais ligados aos grupamentos alquila de cadeia 

curta, como CH3Hg+, causam maior preocupação (WHO, 1989), pois podem penetrar 

com facilidade na membrana celular, devido ao seu caráter lipofílico do radical alquila 
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(Micaroni et al., 2000). Uma vez que o CH3Hg+ também é solúvel em água e é 

facilmente absorvido pelos microorganismos (Tomiyasu et al., 2000), ele tende a se 

bioacumular (Lázaro et al., 2013), principalmente devido à sua afinidade por grupos 

sulfidrila de proteínas (Micaroni et al., 2000). Como consequência, o Hg se 

biomagnifica na cadeia alimentar e pode alcançar os organismos vivos do topo da 

cadeia, como os seres humanos. Carrasco et al. (2011) e Bloom (1992) alertam que a 

grande parte de Hg acumulado em músculo de peixe está na forma de CH3Hg+, 

representando uma ameaça para os seres humanos e a biota. Um dos efeitos de sua 

intoxicação são danos irreparáveis no sistema nervoso central (Micaroni et al., 2000).  

 As espécies de Hg mais importantes no ciclo geoquímico do metal são 

apresentadas na Tabela 1.1, sendo classificadas de acordo com suas propriedades, tais 

como compostos voláteis, espécies reativas e não-reativas. Essa classificação foi 

proposta por Lindqvist et al. (1984) e modificada por Issaro et al. (2009). As espécies 

reativas são vistas como formas químicas biodisponíveis e tóxicas. Sabe-se que apenas a 

determinação de mercúrio total (HgT) não é suficiente para compreender o ciclo 

biogeoquímico e os possíveis danos que ele pode causar (Marin et al., 1997), porque a 

reatividade (transformação/conversão), biodisponibilidade e toxicidade variam bastante 

entre as espécies do metal (NRC, 2003; Issaro et al., 2009; Beceiro-González et al., 

2009). Por esse motivo o desenvolvimento de metodologias para especiação de Hg é 

muito útil e relevante. 

 
Tabela 1.1: Espécies de Hg de acordo com suas propriedades (Lindqvist et al. 1984 modificada por 
Issaro et al., 2009). 

Propriedades Espécie 

Compostos voláteis Hg0 e (CH3)2Hg 

Espécies reativas 

Hg2+ 

*HgX2, HgX3
–, HgX4

2– 

HgO em partículas aerossóis 

CH3Hg+, CH3HgCl e CH3HgOH 

Espécies não-
reativas 

Hg(CN)2, HgS, e Hg2+ ligado em enxofre em fragmentos de 
matéria húmica. 

*X = OH–, Cl– ou Br– 
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O conhecimento do ciclo biogeoquímico do Hg é muito importante, visto que 

este pode predizer suas rotas no ambiente. Entender esse ciclo é um grande avanço para 

diagnosticar o impacto causado por esse elemento aos seres humanos e biota. A Figura 

1.1 mostra o ciclo de Hg em alguns compartimentos ambientais indicando as inter-

conversões que podem ocorrer. 

Figura 1.1: Ciclo biogeoquímico do mercúrio no ambiente (modificado de Barkay et al., 2003). 

 

 É importante ressaltar que a principal fonte de exposição humana ao Hg, 

principalmente na forma de CH3Hg+, é através do consumo de peixes e de frutos do mar 

(ATSDR, 1999). Por outro lado, a forma mais comum de exposição a Hg inorgânico é a 

inalação de vapor de Hg liberado das amálgamas utilizadas nas atividades de mineração 

de ouro (ATSDR, 1999). 

 Segundo relatório da UNEP (2013), as atividades de garimpos de ouro são as 

que mais contribuíram nos últimos anos para emissão atmosférica de Hg no meio 

ambiente. O Hg é encontrado na atmosfera principalmente como Hg0 gasoso, que pode 

ser transportado a longas distâncias, sendo encontrado em regiões remotas do globo, 

como o Ártico e a Antártica (Lehnherr, 2014, Ferro et al., 2014), onde não há fontes 

naturais do metal. Um monitoramento contínuo de Hg no ar está sendo executado há 

mais de 15 anos na Europa e na América do Norte, especialmente no Ártico, para 
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avaliar o impacto a nível regional. O fenômeno conhecido como “eventos de depleção” 

explica como os polos norte e sul do globo podem agir como “sumidouros” do Hg 

atmosférico: nas épocas do ano com maior incidência solar, reações fotoquímicas 

promovem a oxidação do Hg0 gasoso da atmosfera que se precipita via úmida com mais 

facilidade para os solos onde fica depositado. Nessas regiões, a taxa de deposição do 

metal é maior que sua taxa de volatilização, favorecendo então seu acúmulo no solo 

(Lehnherr, 2014; UNEP, 2003). Andrade et al. (2012) realizou um estudo de 

distribuição e especiação de Hg nos solos da Antártica. O Hg presente no solo variou de 

4 a 256 ng g-1, sendo os valores encontrados para os solos ornitogênicos1 os maiores já 

encontrados em solos da Antártica. 

 

1.2 TOXICIDADE DO CH 3Hg+  

 O CH3Hg+ tem uma longa história toxicológica na vida humana, com efeitos 

adversos em vários órgãos, especialmente, efeitos neurotóxicos (Santos et al., 2016; 

Syversen & Kaur, 2012). As doenças cardiovasculares também têm sido correlacionadas 

com exposição a essa espécie organomercurial (Wells et al., 2017; Virtanen et al., 

2007).  

 O CH3Hg+ é facilmente absorvido via inalação e, aproximadamente, 80% é 

retido após à exposição ao vapor. Se presente num aerossol, a absorção dependerá do 

tamanho das partículas (Aberg et al., 1969). Quanto à ingestão oral, o intestino absorve 

cerca de 95% do CH3Hg+ ingerido (Kershaw et al., 1980), mesmo que essa espécie 

esteja ligado ao grupo SH nos alimentos. A absorção dérmica também é observada para 

esse composto devido à sua lipossolubilidade (Aberg et al., 1969). Após a absorção, o 

CH3Hg+ é distribuído de forma ubíqua, penetrando de forma eficaz no sistema nervoso 

central (SNC) (Zareba et al., 2007). Uma vez absorvido o CH3Hg+ se liga aos grupos 

SH da proteína do sangue e do tecido e em menor proporção à cisteína e a glutationa 

(Yin et al., 2008). Essa espécie pode ser distribuída para todas as regiões cerebrais 

atravessando a barreira hematoencefálica, através do sistema de transporte de 

aminoácidos como um complexo com cisteína (Aschner & Clarkson, 1988). 

                                                           
1 Solos formados por influência de acúmulos de excretas de aves marinhas e pinguins.  



5 
 

 Aproximadamente 10% do CH3Hg+ contido no corpo é encontrado na região do 

cérebro, pois a absorção nesse organismo é mais lenta que nos outros órgãos. Por outro 

lado, o cérebro tem uma maior afinidade com essa espécie e a concentração nesse órgão 

é cerca de 3 a 6 vezes maior que encontrada no sangue. No cérebro, o CH3Hg+ é 

encontrado principalmente como complexo CH3Hg+–glutationa (Syversen & Kaur, 

2012).  

As mulheres grávidas expostas ao CH3Hg+ transportam esse composto através da 

placenta, o qual é absorvido pelo feto (Vahter et al., 2000). No equilíbrio, o cérebro 

fetal pode ter a mesma concentração dessa espécie encontrada no cérebro da mãe. Isso 

ocorre pela diferença da quantidade de hemoglobina que existe na mãe e no feto, visto 

que essa é a ligação primária entre os dois indivíduos (Syversen & Kaur, 2012). Outra 

forma pela qual o CH3Hg+ atinge a criança é pela amamentação, visto que essa espécie é 

excretada pelo leite (Oskarsson et al., 1996; Grandjean et al., 1994). A exposição pré 

e/ou perinatal prolongada ao CH3Hg+, mesmo em doses moderadas, está relacionada à 

múltiplos déficits nos neurônios e nas células da glia2 (Choi, 1986; Choi et al., 1978). O 

cérebro em desenvolvimento é extremamente sensível ao envenenamento por CH3Hg+. 

As crianças expostas a essa espécie organomercurial podem ter uma diminuição do 

quociente de inteligência (QI), problemas no sistema muscular, na fala e na visão, 

causando cegueira (Castoldi et al., 2008; Grandjean et al., 1997).  

Em adultos, os efeitos tóxicos do CH3Hg+ são observados após um longo 

período de exposição (Clarkson et al., 2003). Os sintomas iniciais incluem visão turva, 

perda de peso, parestesias nas mãos e nos pés, ataxia e sintomatologia psiquiátrica 

(Clarkson et al., 2003; Bakir et al., 1973). Além disso, os sinais e os sintomas da 

intoxicação por essa espécie organomercurial estão associados à perda de células 

neuronais em regiões específicas do cérebro, como o córtex visual e o cerebelo 

(Aschner, M.; & Syversen, 2005).  

No SNC, o CH3Hg+ pode afetar adversamente muitos tipos de células, e um 

grande número de evidências sugerem que os astrócitos3 representam o local 

preferencial para sua acumulação, desempenhando um papel crucial na neurotoxicidade 

(Charleston et al., 1996; Aschner et al., 1993). Essas células coordenam o 

                                                           
2 São células não neuronais do SNC que proporcionam suporte e nutrição aos neurônios. 
3 São células da glia, são as mais abundantes do SNC e são as que possuem as maiores dimensões. 
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desenvolvimento e a sobrevivência, desempenham um papel importante na formação de 

circuitos neuronais e dentre outras funções críticas no cérebro (Booth et al., 2000).  

Alguns anos após a primeira síntese do CH3Hg+ por Frankland em 1850, dois 

químicos morreram e um foi envenenado ao manipular e derramar dimetilmercúrio no 

chão do laboratório (Ceccateli et al., 2010; Clarkson, 1998). Já no século XX, foi 

descoberto uma aplicação importante do CH3Hg+ na área da agricultura como fungicida, 

e logo, a sua fabricação aumentou, acarretando numa exposição ocupacional. A primeira 

evidência de contaminação por essa espécie se deu em 1938, quando se observou 

sintomas neurológicos em alguns trabalhadores. A autópsia de um desses trabalhadores 

verificou alterações morfológicas no cérebro com perda de células do cerebelo 

(Ceccateli et al., 2010). 

Os primeiros casos mais evidentes de envenenamento por CH3Hg+ foi em 

Minamata e no Iraque, como já relatado nesse Capítulo. Em Minamata, a ingestão de 

peixes contaminados por mulheres grávidas, envenenou os fetos e, consequentemente, 

muitas crianças nascidas a partir de 1955 apresentaram distúrbios do desenvolvimento 

neurológico (Santos, et al., 2016; Harada, 1978). Nos adultos, os sintomas mais 

observados foram: parestesia dos pés e das mãos, ataxia, constrição do campo visual 

concêntrica bilateral, surdez, comprometimento da fala, tremor, movimentos oculares 

anormais e ocasionalmente, distúrbios mentais. Em casos de intoxicação aguda, os 

pacientes ficaram incapacitados e/ou morreram. Esse fenômeno causado pela 

intoxicação por CH3Hg+ ficou conhecido como Doença de Minamata (Ceccateli et al., 

2010). Os sintomas observados nas crianças de uma família no Iraque, após ingestão de 

pães caseiros contaminados por essa espécie, foram deficiência intelectual e na 

coordenação motora (Engleson & Herner, 1952).  

 Atualmente, observa-se uma queda na contaminação por CH3Hg+, devido às 

melhorias nas plantas industriais e no empenho para minimizar sua emissão para o meio 

ambiente. Entretanto, é importante lembrar que o Hg é um poluente global e está 

presente em várias regiões do mundo (Ceccateli et al., 2010)..  
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1.3 CH3Hg+ EM SEDIMENTOS E OS PROCESSOS DE METILAÇÃO E 

DESMETILAÇÃO 

 O sedimento é um compartimento ambiental de extrema importância, visto que a 

sua composição pode influenciar no que diz respeito à concentração, especiação, 

mobilidade e biodisponibilidade dos metais associados (Zhong & Wang, 2008). Ele 

pode atuar como um bom indicador da entrada de Hg e outros elementos no meio 

ambiente. O sedimento no sistema aquático é um importante sumidouro e fonte de Hg, e 

é considerado como principal local de produção de CH3Hg+ (Canário et al., 2003; Shi et 

al., 2005). 

Ao entrar nos ecossistemas aquáticos, o Hg pode reagir com diferentes 

compostos ou interagir com material particulado presente na água e se precipitar nos 

sedimentos, principalmente como a forma insolúvel de HgS (Tomiyasu et al., 2000). O 

sedimento propicia a ocorrência de inúmeras reações químicas (Green-Ruiz et al., 

2005). Nessa matriz o Hg pode se inter-converter, com auxílio de micro-organismos, em 

diversas espécies de diferentes toxicidades (como por exemplo, o CH3Hg+ de alta 

toxicidade), o que pode comprometer a biota aquática. Alguns estudos mostram que 

condições específicas são necessárias para favorecer e/ou acelerar a metilação, como: 

baixo pH, temperatura elevada (Pinedo-Hernandéz et al., 2015); alta concentração de 

matéria orgânica (Marrugo-Negrete et al., 2015; Eckley et al., 2015, Pinedo-Hernandéz 

et al., 2015); baixa vazão de água (Marrugo-Negrete et al., 2015); meio oxidante e altas 

concentrações de sulfato (Eckley et al., 2015). É importante lembrar que esses 

parâmetros podem atuar junto ou isoladamente, pois cada um contribui de forma 

diferente para formação de CH3Hg+. As características do meio é que definem, portanto 

esse processo (Bisinoti & Jardim, 2004).  

A partir da espécie Hg2+ presente nos sedimentos, o CH3Hg+ é formado no meio 

ambiente, geralmente, via atividade de bactérias sulfato-redutoras (SRB) (Jonsson et al., 

2012; Achá et al., 2011; NRC, 2003; Compeau & Bartha, 1985) e bactérias ferro-

redutoras (IRB) presentes nos sedimentos (Jonsson et al., 2012). Entretanto, as bactérias 

presentes no sedimento podem também desmetilá-lo através de reação reversa (Bisinoti 

& Jardim, 2004). Em média, o CH3Hg+ representa apenas 1,5% do Hg total nos 

sedimentos (Horvat et al., 1993). Segundo Leermakers et al. (2005) existe um equilíbrio 

entre as reações de metilação e desmetilação que resulta na baixa porcentagem de 

CH3Hg+ nos sedimentos e nos solos. É, portanto, muito importante compreender os 
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processos que controlam a concentração de CH3Hg+ em sedimentos, e ainda a produção 

de CH3Hg+ e a degradação do CH3Hg+  (Drott et al., 2008).  

 Bisinoti & Jardim (2004) e Azevedo (2003) citam dois mecanismos distintos 

para metilação: o biológico, mediado por microorganismos e fungos, e o químico ou 

abiótico, que ocorre por 3 formas principais: via reação de transmetilação; por meio da 

radiação ultravioleta na presença de compostos orgânicos doadores de grupo metila e 

reação com os ácidos fúlvico e húmico.  

Quanto ao processo biológico a reação ocorre principalmente com a 

metilcobalamina também conhecida como vitamina B12. A metilcobalamina está 

disponível no ambiente de forma significativa, pois ela é uma coenzima produzida pelas 

bactérias aeróbicas e anaeróbicas. A formação de CH3Hg+ no ambiente mediada por 

esse composto deve-se à transferência de um grupo metila para o íon Hg2+ (reação de 

transmetilação). Observa-se pelas reações ilustrativas propostas por Bisinoti & Jardim 

(2004) que o íon carbânion é transferido para produzir CH3Hg+ e CH3HgCH3 tanto em 

condições aeróbicas quanto anaeróbicas. A estrutura da metilcobalamina está 

representada na Figura 1.2. Segundo Bisinoti & Jardim (2004), o processo de metilação 

ocorre favoravelmente em locais com alta concentração e com elevadas taxas de 

decomposição da matéria orgânica (MO), sendo, portanto favorecidas em águas ácidas 

ricas em carbono orgânico dissolvido (COD). 

 

CH3 – B12   +   Hg2+   +    H2O       CH3Hg+    +    H2O – B12 

CH3 – B12   +   CH3Hg+       CH3HgCH3   +   H2O – B12 
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Figura 1.2: Estrutura da metilcobalamina (http://www.vitamina-b12.net/metilcobalamina). 

  

A metilação abiótica de Hg ocorre pela transferência de um grupo metila 

proveniente de ácidos fúlvicos e húmicos (Weber, 1993), ácidos carboxílicos (Falter, 

1999b) ou compostos de estanho alquilados utilizados na agricultura como fungicidas 

Cerrati et al., 1992). A equação representada abaixo mostra a formação de CH3Hg+ a 

partir da reação entre um composto de estanho alquilado e Hg2+.    

(CH3)nSn(4-n) + Hg2+      (CH3)n-1Sn(5-n) + CH3Hg+ 

 

 Drott et al. (2008) e Bisinoti & Jardim (2004) mencionam que a desmetilação 

também pode proceder por mecanismos bióticos ou abióticos. A reação de desmetilação 

pode ser intercedida pelas bactérias aeróbicas e anaeróbicas assim como na reação 

inversa. O processo abiótico inclui como principais vias a fotodegradação pela luz solar 

estudada por Sellers (1997) e degradação via formação de um complexo instável entre 

CH3Hg+ e sulfetos, que se transforma em HgS (Deacon, 1978). É importante ressaltar 

que Parker & Bloom (2005), estudando método de determinação de CH3Hg+, 

observaram que não há degradação significativa dessas espécies com a exposição à luz 

fluorescente, concluindo que não há necessidade de proteger as amostras durante as 

análises. Entretanto deve-se ter muito cuidado quanto à exposição direta à luz solar. As 
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principais vias bióticas de degradação de CH3Hg+ são a desmetilação oxidativa e 

degradação redutiva do CH3Hg+. Durante a desmetilação oxidativa, o grupo metil 

(CH3
−) é oxidado a CO2 (Drott et al., 2008). 

 

1.3 DETERMINAÇÃO DE CH 3Hg+ 

Antes da apresentação das etapas para quantificação de CH3Hg+ é importante 

abordar os cuidados necessários para evitar a contaminação do manipulador por essa 

espécie. Como mencionado ao longo do texto, esse composto apresenta alta toxicidade e 

é facilmente absorvido pelo organismo, causando inúmeros efeitos adversos.  Portanto, 

recomenda-se o uso dos equipamentos de proteção individual (EPI) ao longo de todo 

trabalho realizado com esse analito. Aconselha-se o uso de jaleco, luvas nitrílicas, 

óculos de proteção, máscara (quando necessário), capela para exaustão e sapatos 

fechados. Após o manuseio da solução de CH3Hg+, sugere-se que o jaleco seja lavado 

separadamente dos demais trajes. Se algum acidente ocorrer ao manusear o CH3Hg+, 

recorrer à ajuda médica o quanto antes.  

A quantificação de espécies de Hg envolve algumas etapas, tais como: coleta de 

amostras, preservação, estocagem, extração, pré-concentração, separação das espécies e 

detecção (Leermakers et al., 2005). Na revisão bibliográfica serão abordadas as etapas 

citadas acima, com ênfase no preparo de amostra de sedimento, formação de artefatos e 

técnicas analíticas mais comumente utilizadas para quantificação de CH3Hg+, espécie 

mais importante, como já explicado, devido a sua importância no ciclo biogeoquímico 

do metal e sua alta toxicidade.  

 

1.4.1 Coleta, preservação e estocagem das amostras para quantificação de CH3Hg+ 

Alguns cuidados devem ser tomados durante e após a coleta de amostras quanto 

à exposição aos raios solares, para evitar a decomposição da espécie CH3Hg+ (Nevado 

et al., 2011; Drott et al., 2008; Parker & Bloom, 2005). De preferência, devem-se 

coletar as amostras em frascos âmbar e alocá-los em caixas térmicas que impeçam a 

passagem da luz solar. Kasper et al. (2015), Leopold et al. (2010) e Leermakers et al. 

(2005) descrevem metodologias de coleta, preservação e armazenamento de amostras de 

água para análise de HgT e CH3Hg+. Leermakers et al. (2005) ainda, apresentam 

metodologia de pré-tratamento e estocagem para amostras biológicas.  
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As amostras de sedimento são geralmente analisadas frescas, ou no caso de 

longo tempo de estocagem é necessário que as amostras sejam mantidas no escuro em 

baixas temperaturas ou liofilizadas (Leermakers et al., 2005). Vale destacar que Muhaya 

et al. (1997) avaliaram a influência da quantificação de CH3Hg+ em amostras de 

sedimento fresco, descongelado e liofilizado. Não foi observada diferença significativa 

entre os resultados obtidos. Tão pouco foi observado perdas de HgT e CH3Hg+ em 

amostras liofilizadas. Entretanto, as amostras de sedimento fresco apresentaram baixa 

homogeneidade e baixa reprodutibilidade comparadas às amostras de sedimentos 

liofilizadas.  

Um estudo recente mostrou que, em geral, a melhor maneira de preservar 

CH3Hg+ em amostras de solo e sedimento é congelar as amostras imediatamente após a 

coleta, seguindo-se subsequentemente por liofilização, moagem, homogeneização e 

armazenamento do material seco em condições escuras e frias até a análise (Kodamatani 

et al., 2017), corroborando com os estudos citados acima. Além desse estudo, os autores 

investigaram a produção de CH3Hg+ durante a estocagem dopando amostras com Hg2+. 

Eles observaram que as concentrações de CH3Hg+ em amostras de solo e sedimento 

podem se alterar durante os processos de secagem e armazenamento, principalmente 

devido à atividade bacteriana. Os efeitos de determinadas condições de secagem e 

armazenamento sobre as concentrações de CH3Hg+ em amostras de solo e sedimento 

podem variar e são difíceis de prever (Kodamatani et al., 2017).  

 

1.4.2 Procedimentos ou métodos de extração para quantificação de CH3Hg+: técnicas 

analíticas mais utilizadas e estudo de casos 

Informações mais completas são fornecidas pelo estudo de especiação de Hg, 

porém as metodologias para isso normalmente envolvem muitas etapas de pré-

tratamento da amostra, as quais reduzem a robustez dos processos e os torna mais 

demorados (Nevado et al., 2011). Geralmente, o preparo da amostra é a etapa mais 

crítica, uma vez que cada tipo de matriz tem suas características e apresenta um 

comportamento diferente diante dos reagentes utilizados. Por exemplo, ao se analisar 

amostras sólidas, como sedimentos e tecidos biológicos, é necessário uma etapa de 

extração antes da detecção para separar o analito da matriz. Para isso existe uma gama 

de procedimentos e reagentes que são utilizados para extração e quantificação de 
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CH3Hg+ em amostras ambientais. Dentre os procedimentos mais utilizados estão 

lixiviação ácida combinada com extração com solvente, digestão alcalina e a destilação.  

 

1.4.2.1 Reagentes utilizados para extração de CH3Hg+ 

O conhecimento de reagentes e fatores que afetam a transformação e a 

distribuição de CH3Hg+ em meios aquosos é importante para melhorar o procedimento e 

a determinação analítica. Os reagentes mais comumente utilizados para promover a 

extração de CH3Hg+ (Tabela 1.2), principalmente de amostras de sedimento, serão 

abordados nesse item.  

 

Tabela 1.2: Reagentes utilizados para extração de CH3Hg+ e suas finalidades. 

Reagentes Finalidade 

CuSO4 
Liga-se aos sulfetos pela sua forte afinidade, facilitando 

a liberação de CH3Hg+ para a solução. 

KBr, KCl e KI 
Sais fontes de halogênios. Formação de haletos de 
CH3Hg+, composto capaz de transitar entre a fase 

orgânica e a fase aquosa durante a extração do analito. 

HCl, HNO3 
Utilizados para lixiviação. Porém cuidados são 

necessários para não decompor o analito. 

H2SO4 
Utilizado para acidificar o meio durante o procedimento 

de destilação. Atua com sais de halogênios. 

Cisteína, 2-mercaptoetanol e 
tioureia 

Agentes extratores utilizados em estudo de especiação de 
Hg, devido ao Hg ter elevada afinidade com grupos 

sulfidrilas. 

Tolueno, CH2Cl2, CHCl3, n-butanol 
e n-hexano 

Solventes orgânicos capazes de remover de forma 
seletiva as espécies de Hg orgânico 

Na2S2O3 ou Cisteína 
Reagentes de “extração de volta” são complexantes e 

possuem uma grande afinidade por compostos orgânicos 
de Hg, devido à presença de grupo tiol. 

KOH/metanol e TMAH 
Utilizados principalmente em digestão alcalina de 

amostras biológicas. Porém têm sido utilizados também 
para sedimentos. 
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O CuSO4 tem sido utilizado no procedimento de extração para isolar o CH3Hg+ 

dos ligantes que contêm enxofre. Os íons Cu(II) ligam-se ao enxofre, devido a sua 

maior afinidade comparada à do Hg e, consequentemente, facilita a liberação de 

CH3Hg+ para a solução. Estudos realizados com e sem a presença de Cu(II) 

demonstraram que há uma grande melhora nas recuperações com adição desse íon 

(Bowles & Apte, 2000; e Horvat et al., 1993; Cappon & Smith, 1977).  

Os sais KBr, KCl e KI têm sido utilizados como fontes de halogênios. O 

derivado de brometo organomercúrio (RHgBr) tem distribuição mais favorável entre as 

fases orgânicas e fases aquosas em relação aos outros halogênios, como Cl e I. Além 

disso, os derivados de RHgBr são menos susceptíveis a decomposição fotoquímica que 

os derivados de I (Cappon & Smith, 1977, Meuleman et al., 1993). Porém, estudo 

realizado por Meuleman et al. (1993) mostrou que ao se utilizar o sais de Br e I, o pH 

deve ser rigorosamente monitorado. A influência do pH foi sistematicamente estudada 

para entender a distribuição das espécies dos haletos (Br, Cl e I) de CH3Hg+ na fase de 

vapor. Os coeficientes de distribuição gás/líquido dos compostos de CH3Hg+ numa 

temperatura entre 25 a 80ºC em relação ao pH foram avaliados por esses autores. A 

volatilidade dos compostos diminuiu na seguinte ordem: CH3HgI>CH3HgBr> 

CH3HgCl>CH3HgOH. Em altos valores de pH, observa-se uma competição entre os 

íons OH⁻ e os íons Br⁻, Cl⁻ e I⁻, formando CH3HgOH não-volátil. O CH3HgCl é 

formado em pH mais baixo que CH3HgBr e CH3HgI de acordo com suas constantes de 

estabilidade. O haleto menos susceptível a alteração de pH é o íon cloreto (Cl⁻), que 

sofre influência a partir de pH 10,0, devido à formação de CH3HgOH. O íon iodeto (I⁻) 

se mostrou muito instável na faixa de pH estudado que compreendeu entre 0 a 14 e o 

íon brometo (Br⁻) pode ser utilizado desde que o meio não esteja abaixo de pH 2,0 e 

acima do pH 10,0. Na presença de iodeto em excesso, CH3HgI é parcialmente 

transformado no CH3HgI2⁻ iônico, e em meio ácido pode ocorrer a decomposição de 

CH3Hg+. Essas reações secundárias também foram observadas quando um excesso de 

Br foi adicionado, porém em menor extensão. Para o Cl esses efeitos não foram 

observados (Meuleman et al. 1993).  

Os ácidos HCl, HNO3 e H2SO4 são comumente utilizados para a extração de 

CH3Hg+ de amostras ambientais. Horvat et al. (1993) observaram dois efeitos 

indesejáveis na utilização de lixiviação com HCl: a decomposição de CH3Hg+ e a 

extração incompleta de CH3Hg+ da amostra de sedimento principalmente naquelas ricas 
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em matéria orgânica. Mesmo utilizando concentrações mais elevadas, o HCl não foi 

eficiente na retirada do CH3Hg+ da amostra. Além disso, os autores relatam que a 

decomposição de CH3Hg+ pode ocorrer pelo aumento da concentração de HCl, e por 

esse motivo o uso desse reagente não é recomendado (Horvat et al., 1993). Fato esse, 

discordante de estudos realizados por Hempel et al. (1992), o qual mostra bons 

resultados na extração de CH3Hg+ com HCl em amostras de solo dopadas.  

Liang et al. (2004) utilizaram o HNO3 para lixiviar o CH3Hg+ e os resultados de 

recuperação obtidos variaram de 83 a 100% (Liang et al., 2004). Carrasco & Vassileva 

(2015) também obtiveram bons resultados utilizando HNO3 em conjunto com outros 

reagentes. O H2SO4, juntamente com sais de halogênios, tem sido utilizado 

principalmente em procedimentos que utilizam a destilação (Horvat et al., 1993, Liang 

et al., 2004).  

Reagentes com grupos sulfidrilas também tem sido utilizados como agentes de 

extração por alguns trabalhos de especiação, uma vez que o Hg tem elevada afinidade 

com esses grupos (Jagtap et al., 2015). Dentre eles, a cisteína, 2-mercaptoetanol e 

tioureia foram empregados em amostras de sedimento e amostras biológicas (Carrasco 

& Vassileva, 2015; Jagtap et al., 2011; Meng et al., 2007). 

Um procedimento comum para a remoção seletiva de espécies de Hg orgânico 

de amostras de sedimentos e solos é a extração líquida usando solventes orgânicos 

(Santos et al., 2009). Os solventes orgânicos como tolueno (Trombini  et al., 2003; 

Quevauviller et al., 2000, Caricchia et al., 1997), CH2Cl2 (Liang et al., 2004, Trombini  

et al., 2003, Bloom et al., 1997), CHCl3 (Falter, 1999a), n-butanol (Santos et al., 2009) e 

n-hexano (Falter, 1999b) são os mais utilizados para esse fim. Vale ressaltar que na 

extração com solvente orgânico, a utilização de íons Cl⁻, Br⁻ ou I⁻ é de suma 

importância para a formação de um composto capaz de transitar entre a fase orgânica e 

a fase aquosa (Santos et al., 2009).   

Após extração com solvente orgânico, uma alíquota é submetida ao processo de 

destilação em presença de água (Brooks Rand Labs - Application Note, 2013; Liang et 

al., 2004) ou “extração de volta” (back extraction) com tiossulfato de sódio (Na2S2O3) 

(Carrasco & Vassileva, 2015; Quevauviller, 1999) ou cisteína (Rivaro et al., 2007; 

Quevauviller et al., 2000; Horvat et al., 1994). A Cisteína, o Na2S2O3 ou algum outro 
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reagente contendo grupo tiol são comumente usados para facilitar a transferência de fase 

(Puk & Weber, 1994).  

Extrações de CH3Hg+ por reagentes como KOH/metanol (Carrasco & Vassileva, 

2014, Spada et al., 2012; Bloom, 1992) e hidróxido de tetrametilamônio (TMAH) 

(Nevado et al., 2011; Rodrigues et al., 2010; Tseng et al., 1998) também têm sido 

utilizados principalmente em amostras biológicas e em alguns trabalhos também em  

amostras de sedimentos (Pinedo-Hernández et al., 2015; Spada et al., 2012; Horvat et 

al., 1993). Entretanto, sérios problemas são encontrados nas etapas subsequentes para 

extração em sedimentos, devido aos altos teores de matéria orgânica, sulfetos e íons Fe 

co-extraídos com CH3Hg+ (Horvat et al., 1993).     

Outros reagentes para o procedimento de extração de CH3Hg+ podem ser vistos 

em artigos, tais como, Issaro et al. (2009), Leermakers et al. (2005) e Quevauviller et al. 

(2000).  

 

1.4.2.2 Avaliação de formação de artefato 

A produção indesejada de CH3Hg+ (formação de artefato) é responsável por 

superestimar a concentração do analito nas medições analíticas. Esse produção pode ser 

causada pela conversão de parte do Hg inorgânico a CH3Hg+, principalmente em 

sedimentos ricos em matéria orgânica. As técnicas as quais têm como detector o ICP-

MS permitem estudos de formação de artefatos que pode ocorrer durante a extração do 

analito, utilizando diluição isotópica (Jagtap & Maher, 2015; Carrasco & Vassileva 

2015; Avramescu et al., 2010; Santos et al., 2009; Rahman & Kingston, 2004; 

Lambertsson et al., 2001). A diluição isotópica faz uso de um balanço de massa ou 

razão isotópica para atribuir a potencial metilação proveniente da formação de artefato. 

A formação de artefato durante o procedimento de extração foi evidenciada e/ou 

estudada por diversos autores (Nevado et al., 2011; Avramescu et al., 2010; Delgado et 

al., 2007; Leermakers et al., 2005; Hintelmann, 1999). Nesse item serão apresentados 

alguns trabalhos que mostraram em que proporções e em quais procedimentos esse fato 

pode ocorrer. 

Carrasco & Vassileva (2015) avaliaram a formação de artefato por HPLC-ICP-

MS com adição de isótopos estáveis de 202Hg2+ e CH3
201Hg+ ao material de referência 

IAEA-405 (sedimento estuarino). A dopagem foi realizada de forma independente: uma 
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porção de IAEA foi dopada com 202Hg2+ e outra porção foi dopada com CH3
201Hg. 

Após 1 hora de repouso, a amostra passou pelo procedimento de extração com 

HNO3/CuSO4/CH2Cl2/Na2S2O3 e por fim, realizaram-se as análises. Carrasco & 

Vassileva (2015) sugeriram que não houve formação de artefato, visto que não se 

observou diferença significativa entre a soma em unidade de área de CH3
201Hg+ na 

amostra IAEA sem adição do padrão mais o padrão de CH3
201Hg+ em relação ao sinal 

da amostra IAEA com spike de CH3
201Hg+. Da mesma forma a amostra IAEA dopada 

com padrão 202Hg2+ foi avaliada em relação a formação de CH3
202Hg+. O sinal em 

unidade de área de CH3
202Hg+ na amostra IAEA com spike de 202Hg2+ não foi mais 

elevado que na amostra sem o spike de 202Hg2+, confirmando que durante o 

procedimento de extração não houve produção de CH3Hg+. Os autores ainda, avaliaram 

a produção de CH3Hg+ através de uma equação para calcular o excesso de CH3
201Hg+ e 

CH3
202Hg+, levando-se em conta as medidas obtidas por esses analitos e suas 

respectivas abundâncias. Não foram obtidos excessos, apoiando a hipótese de que não 

foi gerado CH3Hg+ durante o procedimento de preparo de amostra aplicado no estudo 

desenvolvido (Carrasco & Vassileva, 2015).  

Pietilä et al. (2015) estudaram a potencial metilação de Hg inorgânico durante o 

procedimento de destilação de amostras de solo de turfa utilizando um marcador de 

isótopos enriquecidos de Hg2+ e análise em CG-ICP-MS. Duas amostras de solos com 

concentrações conhecidas de CH3Hg+ e HgT foram dopadas com solução de 201Hg2+ e 

colocadas em repouso. Em seguida, realizou-se o procedimento de destilação 

semelhante ao de Horvat et al. (1993), fazendo-se uso dos reagentes H2SO4/KCl. A 

etapa de etilação foi necessária preliminarmente à cromatografia. A metilação foi 

avaliada através do monitoramento dos dados dos isótopos de 201Hg e 202Hg e a razão 
201Hg/202Hg foi obtida para o pico de CH3Hg+. As proporções de 201Hg/202Hg em ambas 

as amostras corresponderam à proporção natural de isótopos de Hg, indicando que não 

ocorreu formação significativa de CH3Hg+ durante a destilação. Os autores concluem 

que a destilação pode ser considerada como um método de isolamento confiável para 

determinação de CH3Hg+ em amostras de solo de turfa contendo mais que 1% de HgT 

como CH3Hg+ (Pietilä et al., 2015). Porém, ao se avaliar o material de referência ERM-

580 (sedimento de estuário), os autores encontraram concentração (117 ± 9 µg kg-1) 

mais elevada que o valor certificado (75 ± 4 µg kg-1), mostrando que a formação 

artificial de CH3Hg+ pode ocorrer no procedimento de destilação. Pietilä et al. (2015) 
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realizaram outros experimentos adicionando solução de Hg2+ em amostras de solo de 

turfa para atingir concentrações mais elevadas de HgT. Os resultados obtidos levaram a 

conclusão que a destilação é propensa a produção acidental de CH3Hg+, mas a 

magnitude do erro positivo é dependente da concentração de Hg2+ presente na amostra.  

A formação de artefato foi avaliada por Bowles & Apte (2000) dopando 4 

amostras naturais de sedimento e 2 materiais de referências (IAEA-356 e CRM-580) 

com solução de um sal de Hg2+. Os autores observaram uma pequena taxa de metilação 

de Hg2+ para CH3Hg+  em uma amostra de sedimento natural rico em matéria orgânica 

(0,05%) e nos 2 materiais de referência (0,0007 – 0,006%). Embora o método utilizado 

por Bowles & Apte (2000) não esteja completamente isento de metilação artificial, a 

extensão da eventual produção de CH3Hg+ é muito baixa. Vale lembrar que os reagentes 

utilizados na extração foram KCl, H2SO4 e Cu(NO3)2. 

Bloom et al. (1997) mostraram que a formação de CH3Hg+ em amostras de água 

deionizada não ocorre, indicando que a formação desse artefato não é devida a 

destilação ou reagentes adicionados, mas sim à matéria orgânica e a concentração de 

Hg2+ natural da amostra. A metilação de Hg2+ em sedimento variou de 0,005 a 0,1%, 

com as maiores conversões em sedimento de turfa. Nas amostras de água, a produção de 

artefato não foi significativa, pois a concentração de Hg na água é baixa. Os autores 

observaram que todos os seis métodos de extração utilizados resultaram na produção de 

CH3Hg+, sendo o procedimento utilizando KBr/H2SO4/CH2Cl2 gerando artefato em 

menor grau. Bloom et al. (1997) alegaram que este método possui vantagem sobre a 

técnica de destilação quanto à baixa formação de artefatos, embora o limite de detecção 

e recuperações tenham sido semelhantes. O inconveniente do método escolhido por 

Bloom et al. (1997) é a geração de resíduo tóxico (CH2Cl2). O procedimento de 

destilação se apresentou simples, preciso e resultou em limite de detecção muito baixo, 

porém com potencial formação de artefatos positivos de CH3Hg+. Segundo os autores, o 

artefato é proveniente da ação da matéria orgânica natural sobre o Hg inorgânico 

presente na amostra. Os autores recomendam que a escolha do método para extração de 

CH3Hg+ deve ser cuidadosamente adaptada ao tipo de amostra e atender os expectativas 

do trabalho em particular. 
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1.4.2.3 Técnicas analíticas utilizadas para quantificação de CH3Hg+ 

Uma variedade de métodos analíticos para quantificação de Hg inorgânico e 

espécies organomercuriais (em especial CH3Hg+) em diferentes matrizes têm sido 

estudados (Souza et al., 2013; Fernández-Martínez & Rucandio, 2013; Jagtap et al., 

2011;  Maggi et al., 2009; Carrasco et al., 2009; Delgado et al., 2007; Bisinoti et al., 

2006; Bravo-Sánchez et al., 2004; Ramalhosa et al., 2001; Cai et al., 2000; Bowles & 

Apte, 2000). Técnicas acopladas de separação (cromatografia gasosa ou líquida) com 

um detector seletivo de Hg, tais como espectroscopia atômica (absorção e fluorescência) 

ou espectrometria de massas (ICP-MS) são comumente utilizadas. A cromatografia 

gasosa tem sido mais utilizada que a cromatografia líquida por ser em geral menos 

sofisticada e também apresentar uma boa resolução e fácil acoplamento com variados 

detectores (Beceiro-González et al., 2009).  

As técnicas mais comuns para determinação de espécies de Hg nas mais diversas 

matrizes, com ênfase em CH3Hg+ são: cromatografia gasosa acoplada ao sistema de 

pirólise com detecção em espectrometria de fluorescência atômica (CG-pyro-AFS) 

(Carrasco & Vassileva, 2015; Beldowski et al., 2014; Qiu  et al., 2012; Baldi et al. 

2012; Nevado et al., 2011; Oh et al., 2010; Carrasco et al., 2009; Yan et al., 2008; Mao  

et al., 2008; Liang et al., 2004; Trombini et al., 2003; e Cai et al., 2000); cromatografia 

gasosa acoplada à espectrometria de massa com fonte de plasma indutivamente 

acoplado (CG-ICP-MS) (Pietilä et al., 2015, Beck et al., 2014, Nevado et al., 2011; 

Mao  et al., 2008; Armstrong et al., 1999; e Hintelmann et al., 1997); cromatografica 

gasosa acoplada à espectrometria de massa (CG-MS) (Nevado et al., 2011; e Cai et al., 

2000); cromatografia líquida de alta eficiência acoplada à espectrometria de massa com 

fonte de plasma indutivamente acoplado (HPLC-ICP-MS) (Jagtap et al., 2011; e Santos 

et al., 2009); e cromatografia gasosa acoplada ao detector de captura de elétrons (CG-

ECD) (Marrugo-Negrete et al., 2015; Pinedo-Hernández et al., 2015, Tomiyasu et al., 

2012; e Trombini et al., 2003). Outras técnicas são citadas por Gao et al. (2012) e 

Quevauviller et al. (2000). A CG-pyro-AFS e HPLC-ICP-MS são as técnicas que têm 

sido mais utilizadas, a grande vantagem da primeira em relação à segunda é 

principalmente o custo da análise. 

Vale ressaltar que o grande desafio da análise das espécies de Hg é a baixa 

concentração das mesmas encontradas no ambiente. Por isso, várias técnicas têm sido 

desenvolvidas para melhor atender a faixa de concentração geralmente encontrada no 
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ambiente. A Tabela 1.3 apresenta a concentração de CH3Hg+ que pode ser encontrada 

em alguns compartimentos ambientais, amostras biológicas e em alimentos.  

 
Tabela 1.3: Concentrações de CH3Hg+ presentes em amostras ambientais, alimentos e biológicas. 

Matriz Concentração de CH3Hg+ 
Água <0,04 – 0,32 ng L-1 (Eckley et al., 2015) 

Sedimento 

0,06 – 0,23 µg kg-1 (Haris et al., 2017) 
3,06 – 34,1 µg kg-1 (Jansenn et al., 2015) 

8 – 68 µg kg-1 (Marrugo-Negrete et al., 2015) 
4,1 – 43,4 µg kg-1 (Pinedo-Hernandez et al., 2015) 

1 – 40 µg kg-1 (Spada et al., 2012) 
Solo 0,8 – 18 µg kg-1 (Pietilä et al., 2015) 

Peixes 190 – 1040 µg kg-1 (Spada et al., 2012) 
Moluscos 37 – 1321 µg kg-1 (Spada et al., 2012) 

Arroz 0,11 – 6,45 µg kg-1 (Brombach et al., 2017) 
Cabelo 1,87 – 10,6 µg g-1 (Li et al., 2011) 

 

Nevado et al. (2011) realizaram um estudo comparando técnicas 

cromatográficas hifenadas para determinação de espécies de Hg. As vantagens e 

desvantagens de três técnicas hifenadas foram avaliadas para especiação de Hg em 

diversos tipos de matrizes utilizando CG-MS, CG-ICP-MS e CG-pyro-AFS. Esses três 

sistemas, mais comumente usados atualmente para especiação de Hg, foram avaliados 

em termos de linearidade, precisão, exatidão, especificidade, faixa linear, limite de 

detecção, limite de quantificação e robustez.  

Os limites de detecção e quantificação encontrados para determinação de 

CH3Hg+ foram 2 e 6 pg para CG-pyro-AFS, 1 e 4 pg para CG-MS e 0,05 e 0,21 pg para 

CG-ICP-MS, sendo, portanto, o último com o melhor limite de detecção. Todas as 

técnicas utilizadas foram suficientemente sensíveis para especiação de Hg em amostras 

ambientais, com CG-MS e CG-ICP-MS capazes de fornecer análises dos isótopos, e 

CG-pyro-AFS sendo uma alternativa mais rentável devido à maior simplicidade do 

detector. O teste de robustez mostrou que as técnicas avaliadas são robustas, sendo 

possível colocá-las em aplicação de forma rotineira (Nevado et al., 2011). A CG-ICP-

MS e CG-pyro-AFS têm um elevado grau de especificidade do elemento, são 

relativamente livres de interferências e possuem baixos limites de detecção e 

quantificação, com uma satisfatória faixa linear. 
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Jagtap et al. (2011) compararam as técnicas HPLC-ICP-MS e HPLC-HGAAS 

para determinação de CH3Hg+ em amostras de peixes. Não foram encontradas 

diferenças significativas entre as técnicas utilizadas por estes autores.  

Ramalhosa et al. (2001), desenvolveram uma metodologia para determinação de 

CH3Hg+ e Hg inorgânico através de um sistema de cromatografia líquida de alta 

eficiência acoplada ao espectrômetro de fluorescência atômica vapor frio (HPLC-CV-

AFS). A eficiência da metodologia por eles proposta foi confirmada pela análise de um 

material certificado de referência de sedimento (CRM 580). 

Os trabalhos que utilizaram a técnica CG-ECD para determinação de CH3Hg+ 

em amostras de sedimento foram: Pinedo-Hernández et al. (2015), Marrugo-Negrete et 

al. (2015), Spada et al. (2012) e Caricchia et al. (1997). O procedimento adotado por 

todos esses autores faz uso de KOH 25% em metanol, H2SO4, CuSO4, KBr, tolueno e 

cisteína. 

Todas as técnicas apresentadas se mostraram úteis para a quantificação de 

CH3Hg+. Entretanto, as técnicas que possuem MS ou ICP-MS como detectores, 

apresentam custo de análise mais elevado. Nesse sentido, por se tratar de uma análise 

menos dispendiosa, a CG-pyro-AFS tem grande vantagem sobre CG-MS, CG-ICP-MS 

e HPLC-ICP-MS. Além disso, a CG-pyro-AFS possui alta seletividade e limite de 

detecção inferior à técnica CG-ECD (Tabela 1.4), sendo, portanto, mais atrativa.  
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Tabela 1.4: Principais técnicas hifenadas para quantificação de CH3Hg+ com suas principais vantagens e 
limite de detecção (LD). 

Técnicas 
analíticas 

Principais vantagens LD da técnica 

CG-ECD 
Não há necessidade da etapa de 

derivatização; 
Alta sensibilidade 

14,8 pg (Canário et al., 2004) 
10,0 pg (Liu et al., 2003) 

CG-pyro-AFS 

Alta sensibilidade e seletividade; 
Baixo LD; 

Baixo Custo; 
Simplicidade de operação 

0,45 pg (Carrasco & Vassileva 2014) 
2 – 6 pg (Nevado et al., 2011) 

0,042 – 0,25 pg (Taylor et al., 2011) 
0,25 pg (Armstrong et al., 1999) 

CG-MS 

Instrumentação comercialmente disponível 
Baixo LD; 

Simplicidade de operação 
Diluição isotópica 

1 – 4 pg (Nevado et al., 2011) 
0,02 pg (Mishra et al., 2005) 

CG-ICP-MS 

Baixo LD; 
Diluição isotópica 

Avaliação de artefatos 
Alta sensibilidade 

Análise simultânea de outros elementos 

0,05 – 0,21 pg (Nevado et al., 2011) 
0,030 – 0,060 pg (Taylor et al., 2011) 

0,9 pg (Armstrong et al., 1999) 

HPLC-ICP-
MS 

Diluição isotópica 
Avaliação de artefatos 

Alta sensibilidade e seletividade 
Análise simultânea de outros elementos 
Análise direta de compostos não-voláteis 

18 pg (Falter, 1999b) 
12 pg (Wilken & Falter, 1998) 

  

 

Fernández-Martínez & Rucandio (2013) estudaram um procedimento de 

extração para isolar e quantificar a fração orgânica de Hg em amostras de solo, 

utilizando como técnica analítica o analisador direto de Hg (DMA – 80). O 

procedimento proposto pelos autores foi baseado em uma única etapa de extração, a 

qual se utilizou solução de CuBr2 0,3 mol L-1 em HCl 5% v v-1, 10 mL de CH2Cl2,  N-

acetyl-L-Cisteína (NAc) 1% m v-1 e HNO3 5% v v-1. O procedimento foi otimizado (tipo 

de agitação, tempo de extração, concentração de CuBr2 e tempo de evaporação) e 

validado com material certificado de referência CRM-580 de sedimento estuarino. O 

limite de detecção determinado para o método foi de 9,6 ng Hg orgânico por g de solo. 

Teste de adição e recuperação foi estudado com amostras reais obtendo-se 90 a 105% de 

recuperação. Para o material CRM 580 foram obtidas recuperações acima de 92% da 

fração orgânica. 

 Maggi et al. (2009) relataram que determinaram CH3Hg+ em amostras de 

sedimentos marinhos e organismos por analisador direto de Hg (DMA – 80). O 
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desempenho do método proposto foi avaliado com análises de materiais certificados de 

referência, tais como, CRM-580, IAEA-405, DORM-2, DOLT-3, SRM-2976 e SRM-

2977, exatidão, repetibilidade e limite de quantificação. Os reagentes utilizados foram: 

HCl 6 mol L-1, tolueno e L-cisteína 1% m v-1. Uma alíquota da solução de L-cisteína, 

contendo o CH3Hg+ removido do tolueno, foi imediatamente analisada no DMA-80. 

Recuperação acima de 80% foi obtida para todos os materiais certificados de referência 

utilizados, exceto para o DOLT-3, o qual se obteve recuperação de 74%. O limite de 

detecção foi de 0,4 ng de CH3Hg+ que corresponde a 1,5 ng g-1 e o limite de 

quantificação foi de 0,6 ng de CH3Hg+ que correspondia 2,5 ng g-1. Para análises de 

amostras reais coletadas na Antártica, a concentração de HgT variou de <LQ a 22,5 ng 

g-1 e a concentração de CH3Hg+  foi abaixo do LQ para todas as amostras. Segundo os 

autores, a metodologia aplicada é simples, rápida, reprodutível e resultados precisos 

foram obtidos para os materiais certificados de referência.  

 Vale destacar que, nos estudos citados acima, os autores quantificam o Hg 

orgânico em amostras sedimento e solo utilizando um analisador direto de Hg. 

Entretanto, esses métodos não substituem a análise cromatográfica para quantificação 

de CH3Hg+.  

 

1.3.2.4 Estudo de casos 

Nesse item serão citados alguns artigos que compararam procedimentos de 

extração e as técnicas utilizadas para quantificação de CH3Hg+, dando ênfase a amostras 

de sedimento.  

Carrasco & Vassileva (2015) determinaram CH3Hg+ em amostras de sedimentos 

marinho e realizaram a validação do método de acordo com a ISO 17025 e Eurachem 

Guidelines. Os autores apresentaram um procedimento analítico de baixo custo, que se 

baseou na etilação, seguido de purga e trapeamento e utilização da técnica CG-pyro-

AFS (Carrasco & Vassileva, 2015). Foram comparados 4 procedimentos de extração de 

CH3Hg+: (1) extração assistida por radiação micro-ondas (MAE) com 0,5% v v-1 de 2-

mercaptoetanol e 5% v v-1 de metanol; (2) lixiviação ácida com HNO3/CuSO4 extração 

com CH2Cl2 e re-extração em água por evaporação; (3) digestão alcalina com 25% m  

m-1 KOH em metanol, extração com CH2Cl2 e re-extração em água por evaporação; e 

(4) lixiviação ácida com HNO3/CuSO4, extração com CH2Cl2 e re-extração em Na2S2O3.  
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O procedimento de extração utilizando o MAE apresentou a menor recuperação 

20 ± 18% que de acordo com os autores foi devido à presença do grupo tiol que 

dificultou a reação de etilação. Além disso, outros dois inconvenientes foram 

observados: o sinal do branco não era negligenciável e um forte efeito de memória foi 

detectado (Carrasco & Vassileva, 2015). Por outro lado, o procedimento de extração 

que obteve a maior recuperação (94,3%) foi baseado na lixiviação ácida HNO3/CuSO4 

extração com CH2Cl2 e re-extração em Na2S2O3. Os autores concluíram que a grande 

vantagem desse procedimento é realizar a extração de um número maior de amostras em 

curto período de tempo (95 minutos), pelo fato de se eliminar a etapa de evaporação 

(destilação).  

Beldowski et al. (2014) determinaram HgT, Hg orgânico e CH3Hg+ em amostras 

de sedimento do Southern Baltic. A extração de Hg orgânico foi realizada colocando o 

sedimento em contato com clorofórmio e re-extraída com solução aquosa de Na2S2O3. 

Uma alíquota da fase aquosa foi colocada em contato com HNO3 65%, HCl 33% e 

solução de KBrO3 0,0033 mol L-1 e KBr 0,2 mol L-1 para oxidar todas as espécies de 

mercúrio para Hg2+. A solução resultante foi analisada por espectrometria de 

fluorescência atômica. Vale destacar que a extração com CHCl3 tinha o objetivo de 

extrair não apenas os organomercuriais e sim toda a fração de Hg ligado a complexos 

orgânicos, o qual se definiu como Hg orgânico. O CH3Hg+ foi complexado e extraído da 

amostra como CH3HgBr, pesando-se cerca de 300 mg de sedimento úmido e 

adicionando-se solução de HBr 1,5 mol  L-1 e CuSO4 1 mol L-1. O CH3Hg+ foi extraído 

com diclorometano e posteriormente evaporado em presença de água. Em seguida, foi 

realizada a etilação e a análise em CG-pyro-AFS. A determinação de HgT foi realizada 

utilizando-se um espectrômetro de absorção atômica por queima direta do sedimento em 

um tubo de combustão/catalisador decompondo a amostra sob ambiente rico em 

oxigênio e removendo os elementos interferentes (Beldowski et al., 2014). Os materiais 

certificados de referência NIST 2584 para HgT e CRM-580 para Hgorg e CH3Hg+ foram 

utilizados nos estudos de recuperação e precisão. Os autores afirmaram que houve uma 

dependência linear entre CH3Hg+ e Hgorg nos sedimentos analisados indicando ser 

possível estimar a concentração de CH3Hg+ usando a concentração de Hgorg (Beldowski 

et al., 2014).  

Jagtap et al. (2011) apresentaram um procedimento de extração para determinar 

CH3Hg+ e Hg2+ em amostras de peixes e sedimentos por HPLC-ICP-MS. Inicialmente 
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foi realizada uma comparação entre os extratantes: cisteína, tioureia e 2-mercaptoetanol. 

A melhor recuperação para as espécies de Hg foi obtida com o 2-mercaptoetanol como 

agente extrator. Posteriormente, alguns parâmetros para o uso deste reagente foram 

estudados com material certificado de referência CRM-580 (sedimento estuarino): 

massa da amostra, concentração em % v v-1 de 2-mercaptoetanol, tempo e temperatura 

de extração. Após a otimização, amostras liofilizadas foram colocadas em tubos de 

PTFE, com 2-mercaptoetanol 0,5 % v v-1 e a extração foi realizada em micro-ondas a 

120 ºC por 15 minutos. Uma recuperação de (92 ± 3)% de CH3Hg+ foi observada para o 

material CRM-580 ao realizar o procedimento proposto.  

Horvat et al. (1993) realizaram três tipos de extração de CH3Hg+ em amostras de 

sedimentos: destilação direta, digestão alcalina e lixiviação com HCl. A destilação 

direta foi realizada adicionando-se KCl 20% e H2SO4 8 mol L-1 em temperatura de 145 

ºC. Para a digestão alcalina, adicionou-se solução de KOH 25% em metanol e com o 

frasco fechado iniciou-se a digestão em temperatura de 90ºC por 6 h. Em seguida, 

amostra digerida foi submetida a duas novas etapas: etilação direta (sem destilação) e a 

destilação (como mencionado acima). A lixiviação com HCl procedeu da mesma forma 

que a digestão alcalina, porém com variações nas concentrações do ácido utilizado (2, 4, 

6 e 8 mol L-1). A determinação de CH3Hg+ foi realizado em CG-CVAF (Horvat et al., 

1993). Os resultados obtidos pela digestão alcalina foram concordantes com os 

resultados obtidos pela destilação direta. Isso é uma indicação que a digestão alcalina é 

eficiente na extração de CH3Hg+ da amostra de sedimento. No entanto, quando uma 

alíquota do extrato obtido pela digestão alcalina foi etilada diretamente, observou-se 

uma interferência da matriz, tornado-se necessário a realização da destilação após essa 

digestão. Recuperações acima de 90% foram obtidas utilizando a destilação direta, sem 

a utilização de digestão alcalina ou lixiviação ácida (Horvat et al., 1993). Segundo 

Horvat et al. (1993), a principal vantagem da destilação direta é ausência de 

interferências matriciais, principalmente quando as amostras apresentam baixas 

concentrações de CH3Hg+. Os autores obtiveram resultados mais precisos e menor 

limite de detecção com o último método mencionado.  

Diante dos procedimentos apresentados, recomenda-se o uso da destilação, 

mesmo que possa ocorrer uma metilação artificial, para evitar a utilização de solventes 

orgânicos. Os trabalhos recentemente publicados: Mendes et al. (2016), Pietilä et al. 

(2015), Janssen et al. (2015), Oh et al. (2010); fizeram uso do método de destilação 
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proposto por Horvat et al. (1993), obtendo resultados de boa qualidade. Diversos 

métodos de extração e técnicas analíticas para quantificar espécies de Hg em sedimentos 

e solos podem ser vistos em Jagtap & Maher (2015). Os trabalhos mencionados são de 

desenvolvimento de métodos, validação e estudos ambientais. A Tabela 1.5 apresenta de 

forma resumida os reagentes e técnicas que foram citadas ao longo do texto. 

 
 

Tabela 1.5: Resumo dos principais reagentes e técnicas utilizados para quantificação de CH3Hg+. 

Autores Tipo de 
amostra Reagentes Técnica 

analítica 
Carrasco & Vassileva 

(2015) 
Sedimento 
marinho 

HNO3/CuSO4/CH2Cl2 
Extração de volta em Na2S2O3 

CG-pyro-AFS 

Beldowski et al. 
(2014) 

Sedimento 
marinho 

HBr/CuSO4/CH2Cl2 
Evaporação do solvente 

em presença de água 
CG-pyro-AFS 

Brooks Rand Labs 
(2013) 

Sedimento 
e solo 

KBr/H2SO4/CuSO4/CH2Cl2 

Evaporação do solvente 
em presença de água 

CG-pyro-AFS 

Jagtap et al. 
(2011) 

Peixe 
e sedimento 

2-mercaptoetanol 
Extração realizada em 

micro-ondas 
HPLC-ICP-MS 

Liang et al. 
(2004) 

Sedimento e 
solo 

CuSO4/HNO3/CH2Cl2 

Evaporação do solvente 
em presença de água 

CG-CVAFS 

Bowles & Apte 
(2000) 

Sedimento KCl/H2SO4/Cu(NO3)2 CG-AFS 

Caricchia et al. (1997) Sedimento 

KOH em metanol, banho 
ultrassônico 

H2SO4/CuSO4/KBr, 
tolueno e cisteína. 

CG-ECD 

Horvat et al. (1993) Sedimento KCl/H2SO4/ Destilação CG-CVAF 
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CAPÍTULO 2  

OTIMIZAÇÃO E VALIDAÇÃO DO MÉTODO PARA 

QUANTIFICAÇÃO DE CH3Hg+
 EM AMOSTRAS DE SEDIMENTOS  

           
 

 

CONSIDERAÇÕES INICIAIS 

 A otimização é utilizada para melhorar o desempenho do método, como 

diminuir o tempo de execução da análise, reduzir o consumo de reagentes, melhorar o 

rendimento de um produto, etc. (Bruns et al., 2010). Diante disso, foi realizada a 

otimização de alguns parâmetros para quantificação de CH3Hg+ por CG-pyro-AFS.  

 

2.1 ETAPAS DO SISTEMA CG-pyro-AFS PARA QUANTIFICAÇÃ O DE 

CH3Hg+ 

 Como mencionado acima, a quantificação de CH3Hg+ realizada nesse trabalho 

foi conduzida em um sistema CG-pyro-AFS, também conhecido como MERX (Brooks 

Rand Labs, USA). O modelo utilizado é manual e possui etapas de extração de CH3Hg+ 

da amostra, derivatização, purga e trapeamento em Tenax®, dessorção, separação das 

espécies em CG, decomposição térmica em coluna pirolítica no final da coluna 

cromatográfica e detecção por AFS. As funções de cada etapa do sistema CG-pyro-AFS 

estão descritas mais detalhadamente abaixo. 

 

2.1.1 Derivatização ou Derivação 

 Quando o analito não é volátil e termicamente estável a CG se torna inviável 

para análise (Collins et al., 2006). Geralmente isso ocorre no caso de substâncias com 

alta massa molar e/ou contendo grupos funcionais fortemente polares, fazendo-se 

necessário uma etapa de derivatização ou derivação. Essa etapa consiste em transformar 

a substância de interesse em um derivado com características adequadas para análise em 

CG utilizando reagentes alquilantes (Collins et al., 2006), como compostos de Grignard 

(que proporcionam diferentes grupos alquilas para formar espécies alquiladas) (Cai et 
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al., 2000), tetraetilborato de sódio (NaBEt4), tetrapropilborato de sódio (NaBPr4) e 

tetrafenilborato de sódio (NaBPh4). Neste trabalho a etapa de derivatização foi 

imprescindível, visto que a espécie de interesse, CH3Hg+, se trata de um composto 

iônico e não volátil. Por ser mais usual, o reagente derivatizante NaBEt4 foi escolhido 

para esse fim. Em amostras com mistura de espécies de Hg, a derivatização com esse 

reagente gera os compostos descritos abaixo: 

Hg0 � Hg0 

CH3Hg+ � CH3HgCH2CH3 

Hg2+ � CH3CH2HgCH2CH3 

CH3CH2Hg+ � CH3CH2HgCH2CH3 

  

Observa-se que o Hg elementar presente na amostra permanece como Hg0, ou 

seja, não reage com NaBEt4. O Hg2+, assim como o CH3CH2Hg+, produz o mesmo 

composto, CH3CH2HgCH2CH3. Essas duas últimas não podem ser diferenciadas na 

análise, a não ser que se usem outros derivatizantes como citado no texto acima.  

 

2.1.2 Módulo Purga e Trapeamento 

 As etapas de purga e trapeamento permitem que as espécies de Hg derivatizadas 

em fase aquosa sejam removidas por purga de nitrogênio (N2) e fixadas em um trap de 

Tenax®. O trap de Tenax® é um material polimérico, composto por óxido de 2,6-

difenileno, que tem como função adsorver as espécies voláteis de Hg produzidas na 

etapa de derivatização. Após o trapeamento é feita uma secagem do trap em fluxo de N2 

e este é encaminhado para o módulo de dessorção. As Figuras 2.1a e 2.1b mostram uma 

fotografia dos frascos reacionais da etapa de derivatização e um desenho esquemático 

dessa etapa e o trapeamento (frasco reacional e trapeamento), respectivamente.  
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2.1.3 Módulo de Dessorção  

 O módulo de dessorção (TDM – II, MERX) controla o aquecimento e 

resfriamento do trap de Tenax® e o fluxo de gás argônio (Ar). A vazão do gás é 

controlada por uma válvula de medição de alta precisão. Com o aquecimento da bobina, 

o Tenax® dessorve as espécies de Hg, que em seguida, são arrastadas pelo fluxo 

contínuo de Ar para o sistema de cromatografia gasosa (CG). A voltagem da bobina foi 

ajustada para 10,6 V de acordo com o manual do fabricante. A Figura 2.2 apresenta o 

módulo de dessorção. 

 

Figura 2.2: Módulo de dessorção (TDM – II, MERX). 

 

 

 

Figura 2.1a: Frascos reacionais da etapa 
de derivatização. 

Figura 2.1b: Desenho esquemático das etapas de 
derivatização e trapeamento (EPA 1630, 2001). 
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2.1.4 Módulo CG-Pyro 

 O módulo de CG e pirólise incluem os componentes do sistema que permitem a 

separação das espécies de mercúrio devido à diferença de tempo de retenção (coluna 

cromatográfica), e posterior decomposição térmica imediatamente antes da sua detecção 

por espectrometria de fluorescência atômica gerador de vapor frio (CVAFS). A 

decomposição térmica ocorre numa coluna pirolítica aquecida a uma temperatura de 

750 ºC, nessa etapa ocorre à decomposição e redução das espécies de mercúrio a Hg 

elementar (Hg0). A Figura 2.3 apresenta o módulo da cromatografia gasosa e coluna 

pirolítica. 

 

 

Figura 2.3: Módulo da CG e coluna pirolítica. 

 

2.1.5 Cromatografia Gasosa (CG) 

No caso do sistema CG-pyro-AFS, a temperatura é mantida constante durante 

toda análise (isotérmica). Para avaliar o desempenho da coluna cromatográfica é 

necessário o cálculo do fator de resolução (Rs) e verificar o menor tempo de retenção do 

analito de interesse sem comprometer a qualidade dos dados obtidos. O Rs (Eq. 1) é um 

parâmetro de extrema importância, visto que com ele obtêm-se informações sobre a 

resolução e separação dos picos.  

�� =  
2(��2 − ��1)

(�
2 + �
1)
 

onde: 

dr1 2 dr2 são os tempos de retenção de cada componente; 

Eq. 1 
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wb1 e wb2 são as medidas das larguras das bases. 

O fator de resolução é utilizado para medida da separação de dois componentes 

consecutivos. Esse fator depende da distância que separa os pontos máximos dos picos e 

da medida das larguras de suas respectivas bases (wb). Os valores de Rs > 1,5 fornecem 

uma separação completa entre os picos dos componentes. Porém, com Rs = 1,0 os picos 

são razoavelmente separados, enquanto valores de resolução inferiores a 1,0 não se 

observa a separação (Skoog et al., 2014; Collins et al., 2006). Assim, quanto maior o 

valor de resolução, melhor a separação. 

 

2.1.6 Detector Espectrômetro de Fluorescência Atômica (AFS) 

Após a decomposição térmica, Hg0 é detectado por um espectrômetro de 

fluorescência atômica de vapor frio (Model III) e os sinais gerados são tratados pelo 

software Mercury Guru®. A AFS é um processo de emissão óptica, no qual o átomo é 

excitado pela absorção de um feixe de radiação eletromagnética. Em seguida, a espécie 

excitada relaxa para o estado fundamental fornecendo seu excesso de energia como 

fótons. Os átomos gasosos florescem quando são expostos à radiação que tem um 

comprimento de onda específica das linhas de absorção do próprio átomo. 

A sensibilidade do detector é ajustada através do tubo fotomultiplicador. A 

Figura 2.4 mostra uma fotografia do módulo de detecção e a Figura 2.5 apresenta um 

desenho esquemático completo do sistema CG-pyro-AFS do MERX. 

 

 

Figura 2.4: Módulo de detecção do sistema CG-pyro-AFS, Merx, Brooks Rand Labs. 
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Figura 2.5: Sistema CG-pyro-AFS, Merx, Brooks Rand Labs 
(http://www.brooksrandinc.com/products/automated-mercury-systems/merx-methyl-hg-system-for-epa-

1630). 

 

2.2 OBJETIVO  

 Otimizar e validar uma metodologia para quantificação de CH3Hg+ em amostras 

de sedimentos utilizando a cromatografia gasosa acoplada à detecção por fluorescência 

atômica (sistema CG-pyro-AFS).   

 

2.2.1 Objetivos específicos 

� Otimizar parâmetros da cromatografia gasosa; 

� Otimizar parâmetros da etapa de derivatização e trapeamento; 

� Validar um método para quantificação de CH3Hg+ em sedimentos através da 

técnica CG-pyro-AFS. 

 

2.3 PARTE EXPERIMENTAL 

Como mencionado no Capítulo 1, o CH3Hg+ é uma espécie altamente tóxica e, 

por isso, esse trabalho foi realizado com toda precaução que o experimento exige. A 

execução da parte experimental foi realizada com o uso de EPIs e com o máximo de 

atenção possível, para que não houvesse acidente. A segurança pessoal nesse trabalho é 

fundamental quando se manipula esse tipo de substância, visto que os efeitos causados 

por ele pode ser fatal.  

A Figura 2.6 apresenta o fluxograma das etapas realizadas para otimização e 

validação do método.  
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Figura 2.6: Fluxograma da parte experimental. 

 

2.3.1 Materiais, reagentes e soluções 

Os recipientes, vidrarias e materiais para armazenagem e manipulações de 

amostras e soluções foram devidamente descontaminados em banho de ácido nítrico 

10% v v-1 por 24 horas e, em seguida, lavados com água ultrapura. Os reagentes 

utilizados foram de grau analítico e para o seu preparo utilizou-se água ultrapura 

(sistema milli-Q -Millipore – Bedford, MA, EUA) com resistividade 18,2 MΩ cm.  

Os reagentes, soluções e gases utilizados na parte experimental desse trabalho 

foram: solução padrão de CH3HgCl 1000 µg L-1 acidificada com 0,5% v v-1 de 

CH3COOH e 0,2% v v-1 HCl (Brooks Rand Labs Instruments, USA); solução tampão de 

acetato de sódio e ácido acético (2 mol L-1 – Brooks Rand Labs Instruments, USA); kit 

com ampola de NaBEt4 e KOH (Brooks Rand Labs Instruments, USA); tetraetilborato 

Otimização univariada dos parâmetros cromatográficos 
Vazão da Fase Móvel (gás de arraste) e Temperatura da Coluna 

Otimização univariada dos parâmetros da etapa 
de derivatização e trapeamento 

Vazão do N2 no borbulhador         Tempo de contato (reação) 

Tempo de trapeamento     Tempo de secagem 

Volume de NaBEt4 

Quantificação de CH3Hg+ por CG-pyro-AFS 

Dopagem da amostra de sedimento 

para construção da curva analítica 

de CH3Hg+ por ajuste de matriz  

Extração de CH3Hg+ das amostra de 

sedimento 

Efeito de matriz 

Linearidade e Regressão 

Limite de Detecção (LD) 

Limite de Quantificação (LQ) 

Precisão  

Exatidão 

Construção da curva 

analítica de CH3Hg+ em 

solução aquosa 

Quantificação de CH3Hg+ por CG-pyro-AFS 
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de sódio (NaBEt4, 97% – Sigma Aldrich); HCl (ACS ISO, Reag. Ph Eur., 37% v v-1); 

CH3COOH (grau HPLC, 99,7% – J.T.Baker, USA); H2SO4 (ISO, 95 – 97% v v-1 – 

Merck, Alemanha); KCl (P.A., 99,5% – Merck, Alemanha); gás Nitrogênio (grau de 

alta pureza; 99,997 – Oxichama, Contagem, Brasil); gás Argônio (> 99,9992 – Air 

Products, São Paulo, Brasil). 

O sal de tetraetilborato de sódio da Sigma Aldrich foi utilizado para o preparo da 

solução de NaBEt4. Misturou-se 2 mL de solução 1,33 mol L-1 NaBEt4 em 

Tetraidrofurano (THF) com 38 mL de solução 2% de KOH. O preparo dessa solução 

exige cuidados como a utilização de uma câmara de gás inerte. 

 

2.3.2 Equipamentos utilizados  

 Os equipamentos utilizados no desenvolvimento desse trabalho foram: Sistema 

de destilação (Brooks Rand Labs), liofilizador, balanças analítica e semi-analítica. 

 

2.3.3 Instrumentação  

Sistema CG-pyro-AFS, MERX (Brooks Rand Labs, USA), modelo manual: utilizado na 

quantificação de CH3Hg+ nas amostras de sedimento.  

 

2.3.4 Otimização do sistema cromatográfico e das etapas de derivatização e 

trapeamento  

Preliminarmente à validação do método, alguns parâmetros do sistema 

cromatográfico e das etapas de derivatização e trapeamento foram otimizados a fim de 

se obter um melhor sinal analítico de CH3Hg+. A Tabela 2.1 apresenta os parâmetros 

que foram otimizados com as condições que foram testadas. Todas as condições dos 

parâmetros otimizados foram escolhidos em função dos dados encontrados na literatura, 

o qual se avaliou níveis inferiores e superiores aos descritos nos artigos e no método 

EPA 1630 (2001). No caso da vazão do N2 no borbulhador, avaliou-se a escala do 

rotâmetro em uma unidade de 5 em 5, da vazão mínima até a vazão máxima. 
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Tabela 2.1: Parâmetros do sistema cromatográfico e das etapas de derivatização e trapeamento 
otimizados e as respectivas condições testadas.   

Parâmetros Condições testadas 

Vazão de argônio (fase móvel da CG) (mL min-1) 10,0; 14,0; 16,0; 17,0; 19,0; 25,0 e 31,0 

Temperatura CG (ºC) 30,0; 33,0; 35,0; 36,0; 38,0 e 40,0 

Vazão de N2 no borbulhador do trapeamento 

(mL min-1) 

68; 91; 127; 160; 203; 247; 297; 344 e 394 

Tempo de reação entre CH3Hg+ e NaBEt4 (min) 0; 2; 5; 8; 11; 14; 17; 20; 23 e 26 

Tempo de trapeamento (min) 5; 10; 15; 20; 25 e 30 

Tempo de secagem do trap (min) 0; 3; 6; 9 e 12 

Volume de NaBEt4 (µL) 25; 50; 75; 100 e 125 

 

O nível de 400 pg de CH3Hg+ e o tempo da análise na CG-pyro-AFS de 12 min 

foram fixados durante toda a otimização. Na Tabela 2.2 estão dispostos os parâmetros 

que permaneceram constantes, como por exemplo, o comprimento da coluna 

cromatográfica, o qual existe apenas uma coluna comercial de 31,75 centímetros, 

empacotada com OV-3 (Brooks Rand Labs, USA), composta por fenilmetilsiloxano. 

 

Tabela 2.2: Parâmetros do sistema CG-pyro-AFS que permaneceram constante durante a otimização. 

Parâmetros 

Voltagem da bobina para termodessorção das espécies de Hg 10,6 V 

Sensibilidade (tubo fotomultiplicador - PMT) 600,0 V 

Temperatura da coluna pirolítica 750º C 

Preenchimento da coluna cromatográfica OV-3 

Comprimento da coluna cromatográfica 31,75 cm 

Diâmetro interno na coluna cromatográfica 2,1 mm 

  

Inicialmente, o procedimento de derivatização e trapeamento para otimização 

dos parâmetros cromatográficos foi realizada da forma descrita abaixo. Transferiu-se 

para o frasco de reação 50,0 mL de água ultrapura, 300 µL de solução tampão de 

CH3COONa/CH3COOH para ajustar o pH em torno de 4,9 e 50 µL da solução de 

CH3HgCl 8,0 µg L-1, correspondendo à massa de 400 pg de CH3Hg+. Em seguida, 

adicionou-se 50 µL da solução de NaBEt4, gerando a seguinte reação: 
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NaB(CH2CH3)4  +  CH3Hg+    �   CH3HgCH2CH3  +  (CH3CH2)3B + Na+  

(Puk & Weber, 1994) 

Após a adição do NaBEt4, aguardou-se 5 min para o contato dos reagentes 

(tempo de reação), e posteriormente iniciou-se o processo de purga com N2 por 20 min. 

Ao término do borbulhamento da solução e trapeamento das espécies voláteis de Hg em 

Tenax®, secaram-se os traps por 5,5 min para eliminar a umidade dos mesmos. Por fim, 

os traps foram encaminhados para análise em CG-pyro-AFS. Vale ressaltar que essas 

não foram as condições otimizadas para as etapas de derivatização e trapeamento, pois 

primeiramente foram otimizados os parâmetros cromatográficos. 

Todos os parâmetros mencionados na Tabela 2.1 seguiram o procedimento de 

derivatização e trapeamento descrito acima, porém a variável otimizada era utilizada 

para otimização do parâmetro seguinte, sucessivamente até o último.  

 

2.3.5 Extração de CH3Hg+ da amostra de sedimento  

Antes de iniciar a validação, três métodos de extração de CH3Hg+ para 

sedimento foram testados. Foram avaliados o procedimento sugerido pelo fabricante do 

Merx (Brooks Rand Labs, Application Note, 2013), e os descritos por Carrasco & 

Vassileva (2015) e por Horvat et al. (1993). O procedimento sugerido pelo fabricante se 

mostrou o mais problemático, pois houve projeção da amostra na etapa de extração. 

Além de realizar algumas modificações para evitar perdas da amostra ao longo da 

extração, não foi obtido repetibilidade dos resultados. Baixas recuperações (55 - 70%) e 

baixa repetibilidade também foram obtidas para o procedimento proposto por Carrasco 

& Vassileva (2015). O procedimento de extração utilizado nesse trabalho está descrito 

em Horvat et al. (1993), com algumas alterações, o qual mostrou os melhores 

resultados. Vale ressaltar que os dois primeiros métodos citados fazem uso de solvente 

orgânico, enquanto o método utilizado nesse trabalho não o faz, sendo essa uma 

vantagem adicional.  

A amostra de sedimento utilizada na validação do método foi coletada em uma 

área contaminada por Hg proveniente de explotação de ouro em Descoberto-MG, 

Brasil. A amostragem e o preparo da amostra estão descritas no Capítulo 3. A amostra 

foi escolhida intencionalmente com baixa concentração de HgT de forma a garantir 
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também baixa concentração de CH3Hg+. Dessa forma, uma baixa concentração CH3Hg+ 

presente na amostra não influenciaria na dopagem com essa mesma espécie necessária 

para os testes de validação. 

A amostra de sedimento liofilizada, dopada com CH3Hg+, foi submetida a um 

sistema de destilação (Figura 2.7), utilizando o procedimento modificado de Horvat et 

al. (1993). Pesou-se exatamente cerca de (0,5000 ± 0,0001) g de amostra de sedimento 

em tubos de teflon, adicionou-se 30 mL de água ultrapura, 500 µL de H2SO4 8 mol L-1 e 

200 µL de KCl 20% m v-1. Os tubos de teflon para recolhimento do destilado continham 

5,0 mL de água ultrapura e foram colocados em banho de gelo. A amostra foi destilada 

em temperatura de 125 °C sob fluxo de nitrogênio a 61 mL min-1, até que 75% do 

volume do destilado fossem coletados.  

Então, o destilado foi diluído para 50,00 mL, e em seguida, transferido para o 

frasco de reação do sistema de derivatização e trapeamento. Adicionou-se 300 µL de 

solução tampão de CH3COONa/CH3COOH e 50 µL de solução de NaBEt4. Aguardou-

se 17 min para o contato dos reagentes (tempo de reação), em seguida, purgou-se com 

gás N2 a 91 mL min-1 por 25 min. Os traps foram secos com gás N2 por 6 min e 

analisados individualmente no sistema CG-pyro-AFS. A temperatura da CG foi mantida 

em 35 ºC e a vazão do gás Ar (fase móvel) foi de 17 mL min-1.  

Vale ressaltar que o branco do procedimento analítico foi submetido ao mesmo 

procedimento que as amostras de sedimento, ou seja, realizando todo procedimento de 

extração sem a presença da matriz.  
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Figura 2.7: Sistema de destilação do Merx, Brooks Rand Labs. 

 

2.3.6 Construção da curva analítica para quantificação de CH3Hg+ em amostras de 

sedimento  

As curvas analíticas foram construídas em triplicata em solução aquosa e 

utilizando o método por ajuste de matriz, dopando a amostra de sedimento. Elas foram 

preparadas a partir da solução padrão de 1000 µg L-1 de CH3HgCl acidificadas com 

0,5% v v-1 de CH3COOH e 0,2% v v-1 HCl. Um volume de 50,0 µL de soluções de 

CH3HgCl de concentrações de 2,0; 4,0; 6,0; 8,0 e 10,0 µg L-1 foram adicionadas a 

0,5000g de amostra de sedimento, correspondendo às massas de: 100; 200; 300; 400 e 

500 pg de CH3Hg+, respectivamente. Em seguida, foi realizada a extração do analito da 

matriz (item 2.3.5), a derivatização, o trapeamento e a análise na CG-pyro-AFS.  
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A curva em solução aquosa foi construída sem a presença da matriz, transferindo 

para o frasco de reação 50,0 mL de água ultrapura, 300 µL de solução tampão de 

CH3COONa/CH3COOH para ajustar o pH em torno de 4,9 e 50 µL da solução de 

CH3HgCl de concentrações de 2,0; 4,0; 6,0; 8,0 e 10,0 µg L-1, correspondendo às 

massas de: 100; 200; 300; 400 e 500 pg de CH3Hg+, respectivamente. A diferença entre 

a construção da curva analítica em solução aquosa e pelo método de ajuste de matriz é a 

etapa de extração do analito, necessária apenas para a segunda curva.  

O branco da curva em solução aquosa foi preparado com 0,5% v v-1 de 

CH3COOH e 0,2% v v-1 HCl e, em seguida, foi derivatizado para posterior análise. Os 

brancos das curvas pelo método por ajuste de matriz foram preparados na presença da 

matriz sedimento, submetendo aos mesmos procedimentos de extração utilizados (item 

2.3.5) sem adição de padrão de CH3HgCl, em seguida, foram derivatizados para 

posterior análise.  

 

2.3.7 Figuras de mérito da validação 

O guia de validação utilizado para avaliar os parâmetros de mérito dos métodos 

foi o DOQ-CGCRE-008 INMETRO (2016). Os parâmetros de validação estudados 

foram: efeito de matriz, linearidade, limite de detecção, limite de quantificação, precisão 

e exatidão.  

Os tratamentos estatísticos dos dados foram realizados no programa Excel 

versão 2007, seguindo as orientações de Souza et al. (2007) e Souza (2007) na avaliação 

da linearidade da curva analítica. A análise de 8 replicatas independentes dos brancos do 

procedimentos analítico foram utilizados para cálculo do limite de detecção (LD) e 

limite de quantificação (LQ). A precisão foi avaliada quanto à repetibilidade (8 

replicatas independentes analisadas no mesmo dia) e precisão intermediária (16 

replicatas no total; conjuntos 8 replicatas independentes analisadas em dias diferentes) 

com massa de 250 pg de CH3Hg+ em solução aquosa, cujo nível está localizado próximo 

ao ponto central da curva analítica. Foi calculado o desvio padrão relativo. O material 

de referência CRM-580 de sedimento de estuário, cuja concentração de CH3Hg+ é (75 ± 

4) µg  kg-1, e as amostras dopadas (Spike) com solução de CH3HgCl foram utilizadas 

para avaliação da exatidão do método. O método de extração do CH3Hg+ do material de 
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referência certificado está descrito no item 2.3.5, com pequena alteração na massa da 

amostra (0,1000 g) e realização de diluição. 

 

2.4 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

2.4.1 Otimização do sistema cromatográfico  

As variáveis relacionadas ao sistema cromatográfico, vazão da fase móvel e 

temperatura da CG, foram avaliadas em termos de fator de resolução (Rs) e tempo de 

retenção a fim de se obter um tempo menor de análise com boas resoluções nos sinais 

analíticos da espécie CH3Hg+. O cálculo do Rs foi realizado a partir dos cromatogramas 

obtidos. A sequência de liberação das espécies no cromatógrafo é: Hg0, CH3Hg+ 

(representado por CH3HgCH2CH3), e um terceiro sinal que a derivatização não 

diferencia entre Hg2+ e CH3CH2Hg+ (representados por CH3CH2HgCH2CH3) (Figura 

2.8), mas como a espécie mais abundante certamente é Hg2+, considerou-se neste texto 

daqui pra frente somente como Hg2+.  

 

 
Figura 2.8: Sinais analíticos obtidos para as espécies Hg0, CH3HgCH2CH3 e CH3CH2HgCH2CH3. 

 

Como o objetivo foi a determinação quantitativa da espécie CH3Hg+, buscou-se 

obter um bom fator de resolução (Rs) entre essa espécie e as duas adjacentes a ela. Os 
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seja, os sinais desses últimos são sempre mais separados. Por essa razão, apenas o Rs 

dos componentes Hg0/CH3Hg+ serão apresentados e discutidos. A Tabela 2.3 apresenta 

os resultados obtidos para os testes de vazão da fase móvel e temperatura da CG.  

 

Tabela 2.3: Fator de resolução e tempo de retenção obtidos para otimização da fase móvel e temperatura 
da CG.  

Vazão da fase móvel 

Vazão (mL min-1) 

10,0 

14,0 

16,0 

17,0 

19,0 

25,0 

31,0 

Rs (Hg0/CH3Hg+) 

2,62 

2,12 

2,24 

2,64 

2,14 

1,54 

1,26 

Tempo de retenção do CH3Hg+ (min) 

4,74 

3,77 

3,56 

3,43 

3,16 

2,64 

2,25 

Temperatura da CG 

Temperatura (ºC) 

30,0 

33,0 

35,0 

36,0 

38,0 

40,0 

Rs (Hg0/CH3Hg+) 

3,24 

2,38 

2,00 

2,06 

1,94 

1,86 

Tempo de retenção (min) 

3,98 

3,78 

3,42 

3,38 

3,22 

3,02 

 

Observa-se que o valor de Rs é maior que 1,5 em todas as condições testadas da 

vazão da fase móvel (exceto para a vazão de 31,0 mL min-1, Rs =1,26) e da coluna 

cromatográfica, mostrando que há uma separação completa entre os picos de Hg0 e 

CH3Hg+. Os melhores valores de Rs são encontrados nas vazões de 10,0 e 17,0 mL  

min-1 e nas temperaturas de 30,0 e 33,0 ºC. No entanto, na vazão de 10 mL min-1 não se 

obtém o pico completo de Hg2+ fixando o tempo total de análise em 10 min, visto que o 

tempo de retenção é de 4,74 min para CH3Hg+, considerado longo. Observou-se 

também, uma instabilidade nessa vazão, visto que correspondia a vazão mínima do 

rotâmetro, cujo uso não é aconselhável.  
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Nas vazões 17,0 e 19,0 mL min-1, o tempo total de análise pode ser reduzido 

para 10 min obtendo-se os três principais picos completos (Hg0, CH3Hg+ e Hg2+). 

Optou-se utilizar a vazão de 17,0 mL min-1, devido essa apresentar melhor resolução em 

relação à vazão de 19,0 mL min-1 e uma redução do tempo total de análise e tempo de 

retenção do CH3Hg+ comparado às vazões de 10,0; 14,0 e 16,0 mL min-1.  

Embora a vazão da fase móvel recomendada pelo método EPA 1630 (2001) seja 

de 30,0 mL min-1, o melhor sinal se deu com menores vazões de gás argônio. A vazão 

sugerida pela EPA 1630 (2001) tem a vantagem da redução do tempo de análise para 7 

min, porém não garante uma boa separação dos picos de Hg0 e CH3Hg+, visto que Rs < 

1,5 como observado na vazão de 31,0 mL min-1 (Tabela 2.3). Carrasco & Vassileva 

(2015, 2014) utilizaram a vazão de 17,3 mL min-1, que se assemelha com esse trabalho.  

Quanto à temperatura da CG, ainda que nas temperaturas de 30,0 e 33,0 ºC se 

tenha o maior valor de Rs em relação às demais temperaturas, nelas não foi possível 

obter o sinal completo de Hg2+ em 10 min de análise. Isso ocorre devido ao aumento do 

tempo de retenção quando a temperatura da CG é diminuída. Embora o sinal utilizado 

para análise seja apenas o de CH3Hg+ considerou-se importante o registro da saída de 

todas as espécies de Hg como garantia da limpeza da coluna cromatográfica e ainda 

para se obter alguma informação qualitativa sobre a presença dessa espécie. Por esse 

motivo, essas temperaturas não foram escolhidas para dar sequência às análises de 

CH3Hg+. Nas temperaturas de 35,0 a 40,0 ºC foram observados os sinais completos de 

todos os componentes (Hg0, CH3Hg+ e Hg2+) no tempo de 10 min com tempos de 

retenção de CH3Hg+ menores que nas temperaturas de 30,0 e 33,0 ºC. Os valores de Rs 

foram melhores nas temperaturas de 35,0 e 36,0 ºC (Tabela 2.3). Segundo o fabricante 

do Merx, recomenda-se que a temperatura da CG seja de 36,0 ºC, podendo ser ajustada 

ou não.  Os trabalhos de Carrasco & Vassileva (2015, 2014) a temperatura da CG foi de 

36,0 ºC. Porém, nesse trabalho como não havia diferença significativa (p > 0,05) entre 

os fatores avaliados entre as temperaturas de 35,0 e 36,0 ºC optou-se em fixar a 

temperatura em 35,0 ºC.  

 

2.4.2 Otimização das etapas de derivatização e trapeamento  

Os parâmetros otimizados na etapa de derivatização e trapeamento foram: vazão 

de gás N2 no borbulhador do trapeamento; tempo de reação entre CH3Hg+ e NaBEt4; 
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tempo de trapeamento; tempo de secagem do trap; e o volume de NaBEt4. Essas 

variáveis foram avaliadas quanto sinal analítico mais intenso. A otimização foi feita de 

forma univariada. Os resultados obtidos na otimização estão apresentados na Figura 2.9.  
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Figura 2.9: Resultados da otimização dos parâmetros das etapas de derivatização e trapeamento. 

  

Observa-se na Figura 2.9A, que com o aumento da vazão do gás N2 no 

borbulhador, que tem como função o arraste do CH3Hg+ para o trap de Tenax®, 

diminuiu-se o sinal analítico e também aumentou-se o desvio padrão da análise. Sugere-

se que existem 2 formas de perdas do sinal do CH3Hg+ devido a um borbulhamento 

intenso: uma pode ser causada pelas gotas de água que são arrastadas para o trap, 
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dificultando a adsorção das espécies do Hg ou a força com que gás arrasta o analito não 

favorece o tempo de contato necessário para sua adsorção. O melhor sinal analítico foi 

obtido na vazão de 91 mL min-1, valor este inferior ao recomendado pelo método EPA 

1630 (2001), que sugere vazão de N2 de 350 ± 50 mL min-1. Por essa razão, a vazão de 

N2 da etapa de trapeamento selecionada para dar sequência às análises de CH3Hg+ foi de 

91 mL min-1. Houve uma diferença de 21% entre o maior sinal analítico de CH3Hg+ 

obtida na vazão de N2 em 91 mL min-1 e o menor sinal analítico obtido na vazão 

próxima ao valor recomendado pela EPA 1630 (2001), de 344 mL min-1. Uma 

vantagem de se utilizar uma vazão mais baixa é a redução do consumo de gás.  

 O tempo de reação foi otimizado a fim de se garantir a reação completa entre o 

derivatizante e o CH3Hg+. A Figura 2.9B mostra o resultado obtido para o tempo de 

reação versus sinal analítico em área de pico. Verifica-se que com o aumento do tempo 

de reação, aumenta-se o sinal analítico, ou seja, quanto maior o tempo de reação, maior 

é a conversão de CH3Hg+ em CH3HgCH2CH3. No tempo de 17 min observa-se o maior 

sinal analítico, após esse tempo, o sinal analítico decresce levemente. A diferença entre 

o sinal analítico de CH3Hg+ entre os tempos de 0 a 17 min foi de 42%, enquanto entre 

17 e 26 min a diferença foi de apenas 7%. Assim, o tempo de reação foi fixado em 17 

min, corroborando a recomendação do método EPA 1630 (2001). 

 O tempo de trapeamento é o tempo necessário para retirar o analito do frasco 

reacional e adsorvê-lo no trap. A Figura 2.9C mostra que à medida que se aumenta o 

tempo de trapeamento, maior é o sinal analítico do CH3Hg+ e esse estabiliza em 25 min. 

O método EPA 1630 (2001) recomenda um tempo de trapeamento de 17 min e nos 

trabalhos de Carrasco & Vassileva (2015, 2014) o tempo utilizado foi de 15 min, porém 

o tempo selecionado para dar prosseguimento às análises de CH3Hg+ foi de 25 min.  

A secagem do trap é necessária, uma vez que a umidade presente nele afeta a 

dessorção das espécies de Hg e, portanto, o sinal analítico. Ela é realizada após a etapa 

de derivatização e trapeamento, passando-se gás N2 na parte interna do trap. Observa-se 

na Figura 2.9D, que há uma diferença de 54% entre o sinal de CH3Hg+ entre os tempos 

de 0 e 3 min. Ou seja, a área do pico reduz drasticamente sem a secagem do trap, o que 

confirma a ineficiência da dessorção. A partir de 3 min, o sinal analítico tem pouca 

variação, com uma diferença de apenas 4% entre 3 e 12 min. Nesse caso, qualquer 

tempo poderia ser escolhido acima de 3 min para secagem do trap. Selecionou-se o 
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tempo de 6 min, pois nesse ponto observou-se um desvio padrão menor que em 3 min e 

também para garantir a secagem total do trap. O método EPA 1630 (2001) recomenda 

um tempo de 7 min para secagem do trap.  

O volume de NaBEt4 também tem influência no sinal analítico como observado 

na Figura 2.9E. Conforme o volume de NaBEt4 aumenta, o sinal analítico de CH3Hg+ 

sofre um declínio. Atinge-se a maior área do pico no volume de 50,0 µL. Uma diferença 

de 3% é observado entre o sinal obtido no volume de NaBEt4 entre 25,0 e 50,0 µL e 

16% entre 50,0 e 125,0 µL. Segundo o método EPA 1630 (2001), o volume de NaBEt4 

sugerido é de 40,0 µL. O volume de NaBEt4 selecionado para dar sequência às analises 

de CH3Hg+ foi de 50,0 µL, assim como nos trabalhos de Carrasco & Vassileva (2015, 

2014). 

 

2.4.3Validação do método 

De acordo com o guia de validação INMETRO (2016) - DOQ-CGCRE-008, a 

validação possui as seguintes definições: (i) é a confirmação por exame e fornecimento 

de evidência objetiva de que os requisitos específicos para um determinado uso 

pretendido são atendidos; (ii) é a verificação na qual os requisitos especificados são 

adequados para um uso pretendido. Neste trabalho, os principais parâmetros para 

validar um método foram sistematicamente estudados, visando sua aplicação em 

estudos futuros sobre o ciclo biogeoquímico do Hg. O processo de validação foi 

conduzido utilizando ensaios com soluções padrão, brancos, Spike de amostras e 

material de referência certificado. 

 

2.4.3.1 Efeito de matriz 

O efeito de matriz foi avaliado pela comparação dos coeficientes angulares das 

curvas analíticas na ausência e na presença da matriz. Os coeficientes angulares foram 

comparados utilizando o teste de Fisher, para avaliar eventuais diferenças entre a 

variância dos coeficientes angulares, e o teste t-Student, visando determinar se havia 

diferença significativa entre aqueles valores, o que é um indicativo da ocorrência de 

efeito de matriz. Os testes de hipótese foram realizados com nível de significância de 

0,05 utilizando software Excel 2007. 
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A Tabela 2.4 apresenta os coeficientes angulares com seus respectivos desvios 

padrão obtidos pelas curvas. Observa-se diferença significativa entre os desvios-padrão 

da curva obtida com matriz de sedimento e a curva com solução aquosa (Fcalculado > 

Fcrítico). Isto tem influência no cálculo dos valores de t-Student para comparação das 

médias dos coeficientes angulares (Sanders & Smidt, 2000).  Os resultados mostram 

que não há diferença significativa entre os coeficientes angulares das curvas preparadas 

com soluções de sedimento e as curvas preparadas com soluções aquosas. Isto mostra 

que não há efeito de matriz significativo entre a curva de CH3Hg+ em solução aquosa e 

a curva por ajuste de matriz para sedimento, mostrando que a curva em solução aquosa 

pode ser utilizada. Sendo assim, todos os testes seguintes, foram realizados com a curva 

analítica de CH3Hg+em solução aquosa. A Figura 2.10, mostra as curvas de CH3Hg+ 

obtida em solução aquosa e por ajuste de matriz no sedimento. 

 

Tabela 2.4: Resultados obtidos para avaliação do efeito de matriz. 

 Curva em solução aquosa 
Curva por ajuste de matriz      

(em sedimento) 

Média do coeficiente angular ± DP 29,5 ± 0,6 29,4 ± 0,1 

Fcalculado 22,68 

Fcrítico 19,00 

tcalculado 0,07 

tcrítico 4,30 

*média ± DP (n = 3) 
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Figura 2.10: Curvas de CH3Hg+ obtidas em solução aquosa e na matriz de sedimento. 

Sedimento 

Solução aquosa 



56 

 

2.4.3.2 Linearidade e Regressão 

Testes estatísticos foram utilizados para avaliar se a curva analítica de CH3Hg+ 

em solução aquosa atende às premissas para a utilização do Método dos Mínimos 

Quadrados Ordinários (OLSM). A linearidade foi avaliada de acordo com o INMETRO 

(2016) e orientações propostas por Souza et al., (2007) e Souza (2007). Para isso os 

parâmetros de: inspeção visual da curva; método dos resíduos padronizados Jacknife 

(outliers); teste de Ryan & Joiner (1976) para normalidade; teste de Durbin & Watson 

(1951) para independência de resíduos; homoscedasticidade pelo teste de Brown & 

Forsythe (1974) e Levene (1960); e significância de regressão e desvio de linearidade 

pela ANOVA (Draper & Smith, 1998) foram analisados. A Tabela 2.5 apresenta todos 

os resultados obtidos para avaliação da linearidade. Vale ressaltar que cada um dos seis 

níveis em massa da curva foi determinado em triplicata e de forma independente, 

totalizando 18 pontos.  

Aparentemente, pela inspeção visual, o gráfico é linear e apresenta o coeficiente 

de determinação (R2) igual a 0,989. Porém, somente o coeficiente de correlação (r) e o 

coeficiente de determinação (R2) não foram suficientes para o teste de linearidade. 

Portanto, outros parâmetros foram sistematicamente analisados.  

A presença de valores discrepantes foi avaliada pelo método dos resíduos 

padronizados Jacknife, calculado para cada ponto da curva de calibração. Após exclusão 

dos outliers, cujos valores de resíduos maiores que o valor de tcrítico, o teste foi aplicado 

novamente até que não houvesse outlier, seguindo o protocolo de eliminação de até 2/9 

dos dados. Ao todo 4 dados foram removidos pelo teste Jacknife, dentre eles o nível de 

500 pg e uma replicata da massa de 400 pg.  

A normalidade foi confirmada pela realização do teste de Ryan-Joiner, indicando 

que os resíduos da regressão seguem a distribuição normal, quando os desvios da 

normalidade não são significativos (p > 0,10) e o coeficiente de correlação (R = 0,9818) 

obtido é superior ao Rcrítico (0,9481) para curva analítica de CH3Hg+ (Tabela 2.5). O 

gráfico de probabilidade normal pode ser observado na Figura 2.11. 
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Figura 2.11: Gráfico de probabilidade normal para a curva analítica de CH3Hg+. 

 

O teste de Durbin-Watson (d) foi aplicado para avaliar a independência dos 

resíduos, cujo valor de d foi de 1,672 (Tabela 2.5). No gráfico do teste de independência 

(Figura 2.12), os pontos estão bem distribuídos nos quadrantes, concluindo que não há 

correlação (p > 0,05). 

ei

ei-1

 
Figura 2.12: Gráfico de Durbin-Watson para teste de independência dos resíduos. 

 

A homoscedasticidade dos resíduos da regressão pode ser estimada pelo cálculo 

de tL (6,91 x 10-1) empregando-se o Teste de Brown-Forsythe e Levene para verificar se 

as variâncias são independentes da concentração (Souza et al. 2007; Souza, 2007). Não 

houve diferença significativa entre as variâncias estudadas nos grupos 1 e 2 (p > 0,05). 

O grupo 1 corresponde às massas de 0, 100 e 200 pg de CH3Hg+ e o grupo 2 

corresponde às massas de 300 e 400 pg de CH3Hg+. Conclui-se, portanto que, há 

homoscedasticidade. A Figura 2.13 representa o gráfico do teste de Teste de Brown-

Forsythe e Levene. 
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Figura 2.13: Gráfico representando a homoscedasticidade das variâncias para a curva analítica de 
CH3Hg+. 

 

A faixa de 100 a 500 pg para construção da curva analítica de CH3Hg+ na CG-

pyro-AFS proposta inicialmente, mostrou um desvio de linearidade pela ANOVA. Após 

a exclusão do nível de 500 pg e uma replicata do nível de 400 pg, a linearidade foi 

obtida para faixa de 100 a 400 pg, ao nível de 99% de confiança. A regressão foi 

significativa (p < 0,05), indicando que a faixa proposta atende as premissas para o uso 

do OLSM. Os dados da curva analítica obtida encontram-se na Tabela 2.5. A curva 

analítica do CH3Hg+ final está representada na Figura 2.14. Os cromatogramas obtidos 

para os pontos da curva analítica em solução aquosa se encontram no Apêndice. 
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Figura 2.14: Curva analítica final de CH3Hg+ após exclusão dos outliers. 
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Tabela 2.5: Parâmetros estatísticos e dados obtidos na avaliação das premissas para utilização do método 
OLSM.  

Parâmetros  
estatísticos 

Curva  
Analítica 

Parâmetros  
estatísticos 

Curva  
Analítica 

Coeficiente angular 
Intercepto 

Faixa linear 
R2 

28,11 
288,6 

100 – 400 pg 
0,994 

Homoscedasticidade 
tL 

p 

 
6,91 x 10-1 

0,5029 

Número de observações 14 Desvio de Linearidade  
(para α = 0,01) 

Fcalculado 
F crítico 

 
 

5,96 
7,00 

Normalidade  
(para p >0,10) 

R 
Rcrítico 

 
 

0,9818 
0,9481 

Regressão  
(para α = 0,05) 

Fcalculado 
Fcrítico 

 
 

2134 
4,74 

Independência  
(para p > 0,05) 

d 
Não existe correlação 

 
 

1,672 
1,349 < d < 2,650 

  

 

2.4.3.3 Limite de Detecção (LD) e Limite de Quantificação (LQ)  

 O LD e o LQ foram calculados utilizando o sinal analítico de 8 brancos 

independentes. Para estes cálculos, o desvio padrão do sinal analítico dos brancos (s) e a 

inclinação da curva analítica (b) foram considerados nas seguintes expressões:  

�� =  
3,3�



 

            
�� =  

10�



 
 

As diluições de cada matriz foram também consideradas para o cálculo dos valores 

finais. O LD e LQ do método para quantificação de CH3Hg+ em sedimento foi de 0,04 e 

0,13 µg kg-1, respectivamente.  

 

2.4.3.4 Precisão e Exatidão 

 Não havendo efeito de matriz, os testes de repetibilidade e precisão 

intermediária foram realizados em solução aquosa com a massa de 250 pg de CH3Hg+. 

A recuperação foi de 103% para o teste de repetibilidade com desvio padrão relativo 

(RSD) de 3%. Para a precisão intermediária obteve-se recuperação de 102% com RSD 

de 8%. Os resultados obtidos encontram-se dentro dos critérios estabelecidos pelo guia 

do INMETRO (2016) e EPA (1992), cuja recuperação deve estar entre valores de 80 e 

120% e o RSD não deve ultrapassar 15%.  
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A exatidão foi realizada com testes de tendência/recuperação com uso de 

dopagem da amostra (Spike da amostra) e pelo uso de material de referência certificado 

de sedimento de estuário, CRM-580 (Cromatograma no Apêndice). O sedimento foi 

dopado com solução de CH3HgCl correspondendo às massas de 80; 175; 275; 375 pg. 

Todas as dopagens (Spike) foram feitas em triplicata. Os resultados da exatidão estão 

dispostos na Figura 2.15.  

A concentração de CH3Hg+ obtida para o CRM-580 foi de (71,1 ± 2,1) µg kg-1, 

cuja recuperação representa 95%. A recuperação do analito obtida nas amostras 

enriquecidas variou de 93 a 129%. De acordo com os critérios de aceitação estabelecida 

pelo guia INMETRO (2016), que estabelecem recuperações satisfatórias entre 80% e 

120% (Green, 1996; EPA, 1992) o método proposto apresenta exatidão, em termos de 

porcentagem de recuperação, dentro do aceitável. O método EPA 1630 (2001) ainda, 

recomenda recuperações entre 67 a 133% para quantificação de CH3Hg+ em amostras 

de água utilizado a técnica CG-pyro-AFS, pois a concentração desse analito está na 

ordem de parte por trilhão.  

Somente o nível 1, correspondendo à 80 pg de CH3Hg+, ultrapassou o valor de 

120% (Figura 2.15), sugerindo uma possível formação de artefato. Esse evento tem sido 

discutido na literatura como mencionado no Capítulo 1. Porém, a confirmação da 

metilação acidental não pôde ser feita nesse trabalho, devido à falta de acessibilidade a 

um instrumento capaz de realizar ensaios de diluição isotópica. Considerando-se que 

não foi observado o erro positivo no material de referência certificado, o qual apresenta 

alta concentração de HgT, e também nos outros níveis avaliados, não parece provável a 

produção de artefato. Sabendo-se que a superestimação do teor de CH3Hg+ foi 

observada no nível para o qual apresentava concentração próxima do limite de 

quantificação da técnica, é justificável o alto desvio padrão e o erro positivo. Os 

resultados obtidos para as figuras de mérito avaliadas estão apresentadas na Tabela 2.6. 
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Figura 2.15: Resultados obtidos para material de referência certificado e teste de tendência/recuperação. 

 
 

Tabela 2.6: Resultados obtidos para as figuras de mérito avaliadas na validação do método. 

Figuras de Mérito 

Limite de Detecção 0,04 µg kg-1  

Limite de Quantificação 0,13 µg kg-1  

Precisão 

Repetibilidade 

Precisão Intermediária 

 

RSD: 3% 

RSD: 8% 

 

Recuperação: 103% 

Recuperação: 102% 

Exatidão 

Material de referência Certificado 

Amostras enriquecidas com CH3Hg+ 

 

Recuperação: 95% 

Recuperações: 93 – 129% 

 

 

 

2.5 CONCLUSÕES 

A otimização e a validação do método CG-pyro-AFS para quantificação de 

CH3Hg+ em amostras de sedimento foi realizada a fim de garantir um método confiável 

para que possa ser usado para monitoramento de concentrações de Hg em sedimento 

e/ou estudos do ciclo biogeoquímico do Hg.  
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A otimização do método permitiu alterações no aumento do tempo e redução da 

vazão de gás N2 na etapa de trapeamento, condições com as quais se obtiveram os 

melhores sinais analíticos. 

Com relação à validação: efeito de matriz não foi observado para o método 

aplicado na matriz de sedimento, sendo possível o uso da curva analítica de CH3Hg+ em 

solução aquosa sem danos na confiabilidade dos resultados obtidos. A linearidade, 

precisão e exatidão foram adequadas para o método proposto. Foram encontrados 

valores baixos LD e LQ. Apesar de não existir uma legislação brasileira consolidada 

quanto à concentração de CH3Hg+ em sedimentos, os valores de LD e LQ são 

apropriados para uma possível comparação e discussão sobre contaminação de CH3Hg+ 

em amostras ambientais. Esse trabalho poderá colaborar com estudos de sedimentos em 

áreas vulneráveis à contaminação ambiental pelo Hg.  
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CAPÍTULO 3  

QUANTIFICAÇÃO DE CH3Hg+
 EM SEDIMENTOS DE 

DESCOBERTO – M INAS GERAIS  

               
 

 
3.1 ÁREA DE ESTUDO   

A área de estudo, no interior do município de Descoberto – MG, localiza-se a 

370 km da capital Belo Horizonte e a 52 km de Juiz de Fora – MG. A Figura 3.1 mostra 

a localização do Município de Descoberto (MG), bem como os pontos de amostragem. 

 

 
 
Figura 3.1: Localização do município de Descoberto – MG/Brasil (à esquerda). Localização dos pontos 
de amostragem no Ribeirão do Grama e no Córrego Rico (à direita). As coordenadas são dadas em UTM, 
zona de grade 23K, datum WGS 84. As linhas de contorno são dadas em metros acima do nível do mar. 
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Em dezembro de 2002, foi encontrado mercúrio líquido (Hg0) enterrado no solo 

de uma área rural desse município. O afloramento desse elemento ocorreu durante a 

abertura de uma estrada, num terreno em declive próximo ao tributário (Córrego Rico) 

da bacia do Ribeirão da Grama, afluente do rio Novo, pertencente à bacia do rio Paraíba 

do Sul. Ficou provada que a procedência desse metal foi devida à atividade de 

explotação de ouro utilizada pelos ingleses desde o século XIX nessa região (FEAM e 

CDTN, 2006). Nesse período, o procedimento de amalgamação foi muito usado para 

aumentar a eficiência de retirada do ouro (“procedimento de pátio”). 

Consequentemente, parte do mercúrio foi perdida para atmosfera como Hg gasoso no 

processo de queima da amálgama, parte foi despejada nos rios no momento do uso da 

amálgama para retirar o ouro do minério e parte acabou sendo deixado e soterrado com 

o tempo pela erosão da área.  

Após a confirmação da contaminação dessa área por mercúrio, a Prefeitura de 

Descoberto, juntamente com apoio de três agências governamentais estaduais, a FEAM 

(Agência Estadual de Meio Ambiente de Minas Gerais), a COPASA (Companhia de 

Abastecimento de Água do Estado de Minas Gerais) e o IGAM (Instituto Mineiro de 

Gestão das Águas) e a colaboração do CDTN (Centro de Desenvolvimento da Energia 

Nuclear), adotaram algumas estratégias de forma a isolar a área. Construíram barragens 

de contenção do material sólido, canais de drenagem para desviar o fluxo de águas de 

chuvas da área contaminada, instalação de câmaras e tanques com chicanas para 

tratamento físico das águas que passavam pelas caixas de sedimentação (FEAM e 

CDTN, 2006). 

  Vários estudos foram realizados na área a fim de se avaliar o grau de 

contaminação por Hg nos compartimentos ambientais. Em 2003 foram coletadas 190 

amostras de solo em diversas profundidades pela FEAM e Companhia Brasileira de 

Alumínio (CBA). A concentração de Hg nessas amostras atingiu 8826 mg kg-1. Sendo 

esse valor muito discrepante em relação à Resolução CONAMA Nº 420/2009, o qual 

estabelece o maior valor guia de 70 mg kg-1 para investigação industrial.  

A FEAM e CDTN (2006) coletaram amostras de água no rio que abastecia o 

município de Descoberto, que apresentou concentrações de 2,4 µg L-1. Uma vez que o 

permitido pelas legislações do CONAMA Nº 357/2005 e CONAMA Nº 430/2011 é de 
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2,0 µg L-1 para águas Classe 3, a interrupção da captação de água nesse manancial foi 

mantida (FEAM e CDTN, 2006). 

Alexandre (2006) avaliou o grau de contaminação por Hg Descoberto. A 

pesquisadora encontrou em 14 amostras de água das 41 coletadas, concentrações de Hg 

acima do valor máximo permitido pela Resolução CONAMA Nº 357 (2005) e 

CONAMA Nº 430 (2011) para Classe 1 e 2, de 0,2 µg L-1. Das 14 amostras, 8 

apresentaram teores superiores ao limite recomendado para o consumo humano, cujo 

valor é de 1,0 µg L-1, segundo a Portaria 2914 do Ministério da Saúde (2011). A 

avaliação das amostras de solo e de sedimento da área mostrou que há presença de Hg 

em concentrações superiores ao Valor de Referência de Qualidade (VRQ) proposto pela 

CETESB 45/2014 (0,05 mg kg-1) para solos agrícolas, porém inferior do Valor de 

Prevenção (0,5 mg kg-1) pela mesma legislação.  

Em 2008, pesquisadores do CDTN avaliaram a distribuição geoquímica do Hg 

em águas, sedimentos, peixes e briófitas no Córrego Rico e parte da bacia do Ribeirão 

da Grama após seis anos de constatação da contaminação da área. As amostras de água 

apresentaram concentrações de Hg inferiores ao limite máximo permitido, cujo valor é 

de 1,0 µg L-1, de acordo com a Portaria 2914/2011 do Ministério da Saúde. As amostras 

de sedimento avaliadas apresentaram concentrações de Hg abaixo do valor estipulado 

pelo CONAMA 454/2012 para material a ser dragado em águas doces, cujo valor do 

Nível 2 é de 0,486 mg kg-1. A concentração máxima de Hg encontrada nas amostras de 

sedimentos foi de 0,31 mg kg-1. Nas amostras de briófitas as concentrações variaram de 

0,08 a 0,25 µg g-1, sendo que os maiores teores de Hg foram encontrados em amostras 

coletadas próximas à área contaminada. Das 70 amostras de peixes, apenas três 

apresentaram concentrações de Hg acima do limite de 0,50 µg g-1 (peso fresco) para 

consumo de peixes não predadores e produtos de pesca de acordo com a Portaria da 

ANVISA 42/2013 (Palmieri et al., 2009). 

Tinôco (2008) também avaliou a contaminação por Hg em Descoberto – MG em 

amostras de água, peixe, solo e sedimento provenientes de outras áreas, nas 

proximidades da área já conhecida, potencialmente contaminadas. As concentrações de 

Hg encontradas em solos variaram de 0,26 a 0,55 mg kg-1, em sedimentos 0,13 a 0,61 

mg kg-1 e em água <0,2 a 5,40 µg L-1. Os teores encontrados nas amostras de solos e 

sedimentos foram considerados altos, pois ultrapassaram o limite recomendado pela 
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CETESB  45/2014 e pelo CONAMA Nº 454/2012, respectivamente. Nas amostras de 

peixes não foram detectados concentrações acima do permitido pela legislação brasileira 

(ANVISA 42/2013).  

 Durão Júnior (2010) e Durão Júnior et al. (2009) realizaram um trabalho de 

especiação, quantificação, distribuição e transporte de Hg em solos da área 

contaminada. Observaram ainda a presença de Hg nos solos dessa área, com 

concentração de até 90 mg kg-1. Os autores mostraram ainda que grande parte do Hg0 

havia sido oxidado a Hg2+ e que essa espécie estava ligada principalmente a óxidos-

hidróxidos de ferro, manganês e alumínio e também à matéria orgânica (MO). 

 Os trabalhos já realizados mostraram que o material fino contaminado com 

concentrações mais altas de Hg é arrastado para os tanques e caixas. Em casos de 

ocorrência de altas quantidades de chuva fica claro que esses tanques e caixas não 

conseguem reter toda a água e seguramente ela é transportada para o Córrego. Os 

sedimentos do local foram analisados há mais de cinco anos e não existe um programa 

de monitoramento dos solos e sedimentos da área. É importante ressaltar que os 

trabalhos citados acima não avaliaram a concentração da espécie CH3Hg+, sua presença 

e quantidade, assim como condições de metilação do metal nesse ambiente específico, o 

que é essencial para avaliação do impacto ambiental na área de Descoberto. Essa 

espécie do metal é um composto orgânico considerado de alta toxicidade, cuja síntese 

em meios naturais é um processo chave no ciclo biogeoquímico do metal. 

A área do município de Descoberto é um caso muito importante de ser estudado 

ainda na atualidade, não apenas para uma avaliação da situação atual de possíveis 

impactos para o meio ambiente como também para ser usado de exemplo para outros 

casos semelhantes de contaminação no Brasil e no mundo. Diversas matrizes já foram 

avaliadas nessa região quanto à concentração total do elemento em questão, constatando 

sua presença em altas quantidades, mas ainda não há qualquer estudo de investigação da 

presença de CH3Hg+ nos sedimentos dos recursos hídricos próximos.  

Esse estudo tem como justificativa a importância da quantificação de CH3Hg+ 

em sedimentos dessa área a fim de avaliar o grau de contaminação. Esse trabalho 

contribuirá para o entendimento do impacto ambiental por Hg e também para estudos de 

novas propostas de controle ou mitigação do local contaminado. 
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3.2 OBJETIVO  

 Quantificar a espécie CH3Hg+ em amostras de sedimentos da área contaminada 

no município de Descoberto – MG utilizando o sistema CG-pyro-AFS. 

 

3.2.1 Objetivos específicos 

� Quantificar a espécie CH3Hg+ em amostras de sedimento da área de Descoberto 

– MG; 

� Determinar o Hg total (HgT) nas amostras de sedimentos da área de Descoberto 

– MG; 

� Realizar a caracterização química das amostras de sedimentos da área de 

Descoberto – MG; 

� Realizar especiação do Hg por termodessorção no DMA-80; 

� Analisar estatisticamente os dados obtidos.  

 

3.3. PARTE EXPERIMENTAL 

 

3.3.1 Materiais, reagentes, soluções e equipamentos 

 Todos os materiais e equipamentos mencionados no item 2.3.1 e 2.3.2 do 

Capítulo 2 foram utilizados nos experimentos desse capítulo. A solução padrão de 

Hg(NO3)2 1000 µg L-1 acidificada com HNO3 – Merck Darmstadt, Alemanha) foi 

utilizada para construção da curva analítica no analisador direto de Hg (DMA-80).  

 

3.3.2 Instrumentação  

Os instrumentos de análise utilizados neste capítulo foram: 

Analisador direto de mercúrio (DMA -80, Milestone, Itália); CG -pyro-AFS (MERX, 

Brooks Rand Labs, USA); Fluorescência de Raios-X – FRX (Philips – PANalytical,  

Modelo MagiX com amostrador automático PW 2540 e tubo de Rh 2,4 kW);  

Analisador Elementar CHNS/O (Perkin Elmer, PE2400, Série II); Analisador de 

carbono e enxofre (Leco, SC632). 

A Figura 3.2 apresenta o fluxograma do procedimento experimental de forma 

simplificada empregada nesse trabalho.  
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Figura 3.2: Fluxograma da parte experimental. 

 

 

3.3.3 Amostragem e preparação das amostras de sedimentos  

 Considerando que a área contaminada está localizada em declive na direção do 

Córrego Rico (Figura 3.1), as autoridades brasileiras o interditaram e construíram canais 

e caixas de sedimentação na parte inferior da área para reter a água da chuva e evitar, na 

medida do possível, o transporte de material particulado da área contaminada para o 

Córrego Rico. Na estação chuvosa, a precipitação pluviométrica é tão intensa que parte 

da água dessas caixas transborda e atinge o Córrego. As amostras foram coletadas nas 

duas caixas de sedimentação (A1 e A2 – Figuras 3.1 e 3.3) e em 6 pontos do Córrego 

Rico (A5 a A10 – Figuras 3.1 e 3.4) escolhidas de forma a avaliar o possível impacto do 

transporte de Hg das caixas de sedimentação, que estão em um nível topográfico mais 

elevado. A amostra A3 está localizada fora da área interditada (Figuras 3.1 e 3.5), após 

o encontro do Córrego Rico e Ribeirão do Grama (a jusante). A amostra A4 foi tomada 

como controle, porque não recebe águas do Córrego Rico. 

 A coleta das amostras foi realizada com a colaboração de pesquisadores do 

CDTN e da UFOP, em agosto de 2014 (estação seca) e em dezembro de 2015 (estação 

chuvosa) para avaliar as concentrações nos mesmos pontos em diferentes condições de 

 Amostragem 

Armazenamento das amostras de sedimento em frascos âmbar 

revestido com papel alumínio e acondicionamento em caixas térmicas 
com gelo 

Homogeneização das amostras  

Amostra seca ao ar Amostra liofilizada 

FRX 
CHN 

S total 

HgT 
Termodessorção 

CH3Hg+ 

Tratamento estatístico 
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precipitação pluviométrica. Foram coletadas 18 amostras de sedimentos; 14 nos rios (8 

na estação seca e 6 na estação chuvosa) e 4 (2 em cada estação) foram retirados das 

duas caixas de sedimentação. A coleta das amostras A9 e A10 na estação chuvosa não 

foi realizada, devido às dificuldades de acesso a esses pontos na estação chuvosa de 

2015. 

As amostras foram coletadas utilizando um trado de aço inox e uma pá de 

plástico, em seguida peneiradas com peneira de 2 mm para descartar o cascalho e depois 

transferidas para frascos de vidro âmbar revestidos externamente com papel alumínio, a 

fim de evitar a fotodegradação do CH3Hg+. Imediatamente os frascos contendo as 

amostras foram armazenados em caixas contendo gelo até a chegada ao laboratório. No 

laboratório, parte das amostras foi liofilizada e armazenada em freezer a -20 ºC até o 

momento das determinações de HgT, especiação de Hg utilizando termodessorção e 

CH3Hg+. Para análise química (CHN, S Total e FRX), as amostras foram secas ao ar. A 

Tabela 3.1 apresenta a identificação, descrição e localização das amostras coletadas.  
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Figura 3.3: Caixa de Sedimentação 
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Figura 3.4: Córrego Rico. 

 

 
Figura 3.5: Ribeirão do Grama. 

Ribeirão do Grama 
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Tabela 3.1: Identificação, descrição e localização das amostras de sedimento coletadas em Descoberto – MG. 
Amostra Descrição Característica Localização zona de grade 23K 

A1 Caixa de sedimentação. Sedimento arenoso de coloração ocre retirada de uma 
caixa seca com vegetação rasteira por cima. Caixa seca (Figura 3.3). 

Sedimento 
arenoso 

7632360/715634 

A2 Caixa de sedimentação. Sedimento arenoso de coloração ocre retirada de uma 
caixa seca com vegetação rasteira por cima. Caixa seca (Figura 3.3). 

Sedimento 
arenoso 

7632360/715669 

A3 Sedimento coletado no Ribeirão do Grama após recebimento das águas de 
Córrego proveniente do terreno do Lote (Figura 3.4). 

Sedimento 
arenoso. 

7632425/715472 

A4 Sedimento coletado no Ribeirão do Grama antes do recebimento das águas de 
Córrego proveniente do terreno do Lote. 

Sedimento 
arenoso 

7632488/715524 

A5 
Amostra retirada com trado em área de remanso ao longo do Córrego Rico. 
Material muito duro. A fração acima de 2 mm é um cascalho que consiste 

essencialmente de quartzo (Figura 3.5). 

Sedimento 
arenoso 

7632374/715535 

A6 Sedimento menos consolidado com maior quantidade de finos. Não foi necessário 
o uso de trado. Retirado do Córrego Rico. 

Sedimento fino 7632331/715594 

A7 Ponto nas mesmas condições do ponto A5. Sedimento solto com muito cascalho. 
Retirado do Córrego Rico. 

Sedimento 
arenoso 

7632315/715640 

A8 
Retirada em ponto localizado acima do ponto que recebe água das caixas de 

contenção. Amostra com maior quantidade de finos, coletada na superfície com 
pás. Não foi necessário “afundar” o trado. Retirado do Córrego Rico. 

Sedimento fino 7632299/715717 

A9 Ponto nas mesmas condições do ponto A8. Retirado do Córrego Rico. Sedimento fino 7632256/715742 

A10 Ponto nas mesmas condições do ponto A8. Retirado do Córrego Rico. Sedimento fino 7632205/715764 
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3.3.4 Quantificação de Hg total (HgT) 

A quantificação de HgT nas amostras de sedimento coletadas em Descoberto-

MG foi feita na fração total (menor que 2 mm). A quantificação de HgT na fração mais 

fina das amostras não foi realizada, porque o processo de peneiramento certamente 

alteraria as concentrações de organomercuriais, cuja avaliação é o principal objetivo 

deste projeto. Vale ressaltar que não foi necessário pré-tratamento químico da amostra 

para introdução no DMA – 80. Esse instrumento utiliza o princípio da decomposição 

térmica, amalgamação, termodessorção e absorção atômica. Após ser introduzida no 

DMA-80, a amostra é decomposta termicamente sob fluxo de oxigênio. Os produtos da 

combustão (Hg e outros) são liberados da amostra e transportados para o catalisador 

(750 ºC). Nessa etapa todos os compostos de óxidos de nitrogênio e enxofre, bem como 

os halogênios e outros compostos são eliminados. O vapor de Hg gerado é, então, 

coletado no amalgamador contendo ouro e, subsequentemente, é dessorvido para 

quantificação em absorção atômica no comprimento de onda de 253,65 nm.  

A massa da amostra utilizada para análise foi exatamente cerca de (0,3000 ± 

0,0001)g e a análise foi realizada em triplicata. A curva analítica do instrumento foi 

preparada utilizando injeções de diferentes volumes de soluções de 10 µg L-1, 100 µg  

L-1 e 1 mg L-1 preparadas a partir de uma solução padrão 1000 mg L-1 de Hg(NO3)2 e 

acidificadas com 2% HNO3. O instrumento divide essa calibração em três faixas: cela 0, 

de 0 a 10 ng; a cela 1, de 0 a 20 ng e cela 2, de 40 a 100 ng. O material certificado de 

referência GBW 08301 sediment river, cuja concentração de HgT é de (220 ± 40) µg  

kg-1, foi avaliado para validação do método. O limite de detecção (LD) e limite de 

quantificação (LQ) foi calculado utilizando os sinais analíticos de 10 brancos, o qual se 

utilizou solução de HNO3 2% (v v-1). O programa de aquecimento utilizado para 

quantificação de HgT nas amostras de sedimentos está apresentado na Figura 3.6.  
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Figura 3.6: Programa de aquecimento para quantificação de HgT no DMA-80. 

 

 

 

3.3.5 Especiação de Hg por termodessorção utilizando o DMA-80 

A especiação por termodessorção tem como princípio que as diferentes espécies 

de Hg (mais especificamente diferentes estados de oxidação) termodessorvem de uma 

matriz sólida pela ação do calor em diferentes faixas de temperatura (Windmöller, 

1996). Essa análise foi realizada no DMA – 80 estabelecendo programas de temperatura 

nos seguintes patamares: 50, 100, 150, 200, 250, 300, 400, 500, 600 e 700 ºC por 3 

minutos e seguido de quantificação em cada patamar. Pesou-se exatamente cerca de 

(0,3000 ± 0,0001)g de amostra de sedimento e a submeteu a diferentes programas 

sequenciais de aquecimento como mostrado na Figura 3.7. Os resultados encontrados 

foram comparados com padrões de espécies de Hg diferentes, tais como Hg0, HgCl2, 

Hg2Cl2, HgSO4 e HgS analisados no mesmo equipamento e condições aqui 

apresentadas. Esses padrões foram preparados e analisados por Windmöller et al. (2017) 

usando a diluição sólida. Como não há material de referência que registre os teores de 

Hg em diferentes estados de oxidação, foi realizada a análise do mesmo material de 

referência usado para validar a quantificação HgT (GBW 08301) e comparou-se a soma 

dos resultados quantificados em cada patamar (de 50 a 700 °C) com o valor certificado 

para HgT.                                                                       
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Figura 3.7: Programas de aquecimento independentes utilizados para especiação de Hg por 
termodessorção no DMA-80. 

 

 

 

3.3.6 Caracterização química das amostras de sedimento 

 

3.3.6.1 Determinação da Concentração de Elementos Maiores por FRX 

 As amostras de sedimento na fração menor que 2 mm secas ao ar foram 

maceradas e encaminhadas para o laboratório de fluorescência de raios-x do 

Departamento de Geologia, Escola de Minas da Universidade Federal de Ouro Preto. 

Para a preparação das pastilhas utilizou-se 1 g da amostra, 6 g do fundente (tetraborato 

de lítio e metaborato de lítio 1:1) e 0,090 g de brometo de lítio. Foi determinado o teor 

de SiO2, Al2O3, Fe2O3, TiO2, MnO, MgO, CaO, Na2O, K2O, P2O5.  

 

3.3.6.2 Análise do Teor de Matéria Orgânica (MO) 

 As amostras de sedimento na fração menor que 2 mm secas ao ar foram 

maceradas e encaminhadas para análise do carbono orgânico, hidrogênio e nitrogênio, o 

qual foi realizado pelo instrumento analisador elementar de CHN. A amostra de 

sedimento foi oxidada com O2 em alta temperatura, sendo o CO2, H2O e N2 separados 

por uma coluna composta de CuO/vanadato de Ag e assim determinados. O cálculo da 
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porcentagem de matéria orgânica foi obtido pela multiplicação do teor de C orgânico 

por um fator de 1,72, que considera que o carbono participa com 58% da composição da 

fração húmica (Radojević & Bashkin, 1999). Para avaliação do grau de humificação, foi 

calculada a razão C/N (Radojević & Bashkin, 1999). 

  

3.3.6.3 Determinação de S total 

A análise de S total foi realizada no instrumento Leco SC632 na Escola de 

Engenharia da Universidade Federal de Minas Gerais. Os padrões certificados foram 

utilizados para calibração do instrumento: padrão 502-309 lote 1006 Soil; padrão 502-

318 lote 1009 Ore Tailings Calibration Material; padrão 502-319 lote 1014 Ore Tailings 

Calibration Material; e padrão KZK Acid Base Accounting Material CANMET. 

 

 

3.3.7 Quantificação de CH3Hg+ utilizando o sistema CG-pyro-AFS 

 A quantificação de CH3Hg+ foi realizada no sistema CG-pyro-AFS. Todos os 

parâmetros otimizados da coluna cromatográfica e da etapa de derivatização e 

trapeamento descritos no capítulo 2 foram utilizados nessa etapa.   

 

3.3.7.1 Extração de CH3Hg+ em amostras de sedimento  

As amostras de sedimento coletadas em Descoberto-MG foram submetidas a um 

sistema de destilação mencionado no item 2.7 (Capítulo 2) utilizando o procedimento 

modificado de Horvat et al. (1993). Pesaram-se massas de aproximadamente cerca de 

(0,1000 ± 0,0001) a (0,5000 ± 0,0001) g de amostras de sedimentos em tubos de teflon, 

adicionou-se 30 mL de água ultrapura, 500 µL de H2SO4 8,0 mol L-1 e 200 µL de KCl 

20% m v-1. Os tubos de teflon para recolhimento do destilado continham 5 mL de água 

ultrapura e foram colocados em banho de gelo. As amostras foram destiladas em 

temperatura de 125 °C sob fluxo de nitrogênio a 61 mL min-1, até que 75% do volume 

do destilado fossem coletados. 

Então, o destilado foi diluído para 50 mL, e em seguida, transferido para o 

frasco de reação do sistema de derivatização e trapeamento. Adicionou-se 300 µL de 
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solução tampão de CH3COONa/CH3COOH e 50 µL de solução de NaBEt4. Aguardou-

se 17 minutos para o contato dos reagentes (tempo de reação), em seguida, purgou-se 

com gás N2 a 91 mL min-1 por 25 minutos. Os traps foram secos com gás N2 por 6 

minutos e analisados individualmente no sistema CG-pyro-AFS. A temperatura da CG 

foi mantida em 35 ºC e a vazão do gás Ar (fase móvel) foi de 17 mL min-1.  

 

3.4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

3.4.1 Concentração de Hg total 

 A concentração de HgT encontrada para o material de referência certificado 

(GBW 08311) foi (227 ± 10) µg kg-1. Esse valor corresponde à 103% de recuperação, 

mostrando assim uma boa exatidão do método. O limite de detecção (LD) e o limite de 

quantificação (LQ) para esta técnica foram de 0,97 e 1,07 µg kg-1 (para massa de 

amostra 0,3000 g), respectivamente. 

 A Tabela 3.2 apresenta os resultados de HgT, CH3Hg+, porcentagem de CH3Hg+, 

MO, C/N, S total, FRX e porcentagem de espécies de Hg obtidas pelos registros por 

termodessorção de todas as amostras de sedimentos coletadas nas estações de seca e 

chuva.  

 A concentração de HgT nas amostras de sedimentos variou de 44 a 266 µg kg-1 

durante a estação seca e de 5,8 a 183 µg kg-1 durante a estação chuvosa, em amostras 

coletadas ao longo do Córrego Rico e do Ribeirão do Grama, mostrando claramente 

uma diminuição nas concentrações na estação chuvosa. Sabe-se que a diferença de 

precipitação pluviométrica entre as duas estações é bastante grande. Possivelmente uma 

precipitação pluviométrica maior arraste material particulado contaminado com Hg. As 

amostras de sedimentos retiradas da caixa de sedimentação, A1 e A2, apresentaram 

concentrações discrepantes em comparação às outras coletadas nos rios Rico e Grama. 

A caixa A1 apresentou HgT de 41580 µg kg-1 durante a estação seca e 3581 µg kg-1 

durante a estação chuvosa. Na caixa de sedimentação A2, as concentrações de Hg 

durante a estação seca e durante a estação chuvosa foram 3835 µg kg-1 e 2312 µg kg-1, 

respectivamente. 
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 Presume-se, portanto, que na estação seca o material particulado contendo Hg é 

retido nos tanques de sedimentação por mais tempo, como também observado por 

Durão Júnior et al., (2009). Durante a estação chuvosa, este material é arrastado para o 

rio e as partículas mais finas do sedimento se espalham e dilui o Hg no sistema hídrico.
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Tabela 3.2: Resultados de HgT, CH3Hg+, MO, C/N, S total, FRX e porcentagem de espécies de Hg obtidas nas análises por termodessorção nas amostras de sedimento 
coletadas em Descoberto (MG). 

 
Amostras 

*HgT 
(µg kg-1) 

*CH 3Hg+ 
(µg kg-1) 

CH3Hg+ 

(%) 
*MO 
(%) *C/N 

*S Total  
(%) 

Al 2O3 
(%) 

Fe2O3 
(%) 

MnO 
(%) 

 (Hg0 + Hg2
2+) 

(Até 150º C) 
(%) 

Hg2+ (lábil) 
(200 a 300°C) 

(%) 

Hg2+ 
(> 300 °C) 

(%) 

 A1 CS 41580 ± 5 8,0 ± 0,9 0,02 6,4 ± 0,4 8,4 ± 1,1 0,034 ± 0,007 8,25 4,32 0,036 6,1 84,4 9,4 

A2 CS 3835 ± 7 1,33 ± 0,07 0,04 8,1 ± 0,2 8,4 ± 0,8 0,047 ± 0,002 8,47 4,38 0,059 2,2 97,6 0,2 

 A3 RG 45 ± 10 <0,04 0,19 0,61 ± 0,01 1,42 ± 0,16 0,011 ± 0,004 9,54 10,04 0,071 4,5 50,3 45,2 

 A4 RG 44 ± 5 0,21 ± 0,04 0,48 0,61 ± 0,01 1,54 ± 0,38 <0,01 8,55 9,96 0,063 7,5 43,1 49,4 

 A5 CR 44 ± 2 0,139 ± 0,009 0,32 1,16 ± 0,04 1,55 ± 0,14 <0,01 8,16 7,30 0,095 3,7 38,6 57,7 

 A6 CR 266 ± 2 1,87 ± 0,33 0,70 7,7 ± 0,2 7,3 ± 1,0 0,039 ± 0,004 19,34 14,67 0,125 2,2 92 5,8 

 A7 CR 74 ± 3 0,29 ± 0,01 0,39 1,5 ± 0,1 2,09 ± 0,67 0,0107 ± 0,0008 10,12 7,52 0,094 4,4 52,4 43,2 

 A8 CR 74 ± 1 0,23 ± 0,06 0,31 1,56 ± 0,06 2,21 ± 0,32 0,0121 ± 0,0003 12,43 9,81 0,141 1,7 30,9 67,4 

 A9 CR 175 ± 1 0,63 ± 0,09 0,36 3,8 ± 0,2 3,48 ± 0,23 0,025 ± 0,002 16,86 12,45 0,136 1,4 60,1 38,5 

 A10 CR 141 ± 5 0,51 ± 0,11 0,36 3,7 ± 0,1 3,38 ± 0,13 0,020 ± 0,004 16,53 11,50 0,131 2,1 55,0 42,9 

 A1 CS 3581 ± 235 0,77 ± 0,12 0,02 11,7 ± 0,2 6,8 ± 1,1 0,096 ± 0,021 16,8 5,7 0,10 0,2 99,5 0,3 

 A2 CS 2312 ± 87 1,01 ± 0,13 0,04 4,31 ± 0,04 2,5 ± 0,4 <0,01 27,7 7,2 0,022 0,3 85,2 14,5 

 A3 RG 73 ± 3 < 0,04 - 0,44 ± 0,01 0,25 ± 0,07 <0,01 15,1 12,6 0,093 9,7 28,3 62,0 

 A4 RG 41 ± 4 < 0,04 - 0,60 ± 0,05 0,35 ± 0,09 <0,01 18,0 10,6 0,041 3,4 62,8 33,9 

 A5 CR 183 ± 5 0,35 ± 0,03 0,19 6,8 ± 0,5 4 ± 1 0,066 ± 0,0006 33,0 9,8 0,25 2,3 82,5 15,2 

 A6 CR 36 ± 1 < 0,04 - 0,8 ± 0,2 0,48 ± 0,09  <0,01 18,5 7,7 0,18 11 30 59 

 A7 CR 26 ± 1 < 0,04 - 0,53 ± 0,02 0,31 ± 0,07 <0,01 26,5 8,8 0,10 9,9 20,8 69,3 

 A8 CR 5,8 ± 0,9 < 0,04 - 0,43 ± 0,02 0,25 ± 0,01 <0,01 17,5 8,0 0,20 16,2 25,2 58,5 
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Legenda: CS: caixa de sedimentação; RG: Ribeirão do Grama; CR: Córrego Rico. 
*concentração média ± desvio padrão (n = 3) 
**concentrações em mg kg-1 
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 Embora apenas as informações de HgT não sejam suficientes para predizer 

possíveis efeitos biológicos do Hg nos sedimentos, os resultados foram comparados 

com os valores guias estabelecidos pelo Canada Council of Ministers of the 

Environment (CCME, 2001) denominados TEL (Threshold effects level) e PEL 

(Probable effects level) que são os mesmos para a legislação brasileira, CONAMA 454 

(2012). As concentrações abaixo do valor de TEL representam baixa probabilidade de 

efeitos adversos à biota e concentrações acima do valor de PEL representam um 

provável efeito adverso à biota. Entre os valores PEL e TEL não é possível especular 

sobre a probabilidade de um efeito adverso. Os valores de TEL e PEL para o Hg no 

sedimento são 170 e 486 µg kg-1, respectivamente. A Figura 3.8 mostra as 

concentrações de HgT nas amostras de sedimentos e o valor TEL, exceto para A1 e A2 

que possuem valores de HgT muito discrepantes. 
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Figura 3.8: Concentração de HgT em amostras de sedimento do Córrego Rico e Ribeirão do Grama. 

 

 Observa-se que 11 das 14 amostras coletadas nos rios Rico e Grama, em ambas 

as estações, apresentaram concentrações abaixo dos valores de TEL. As amostras A6, 

A9 (ambas na estação seca) e A5 (estação chuvosa) mostraram concentrações de Hg 

entre os valores TEL e PEL, 266; 175 e 183 µg kg-1, respectivamente, indicando a 

possibilidade de eventual ocorrência de efeitos adversos à biota. As amostras das caixas 
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de sedimentação (A1 e A2) mostraram concentração de HgT cerca de 85 e 8 vezes 

maior que a PEL durante a estação seca, respectivamente. Na estação chuvosa, também 

foi observado concentrações superiores ao estabelecido pelo guia. Isto indica um 

problema sério, dado que os valores acima do PEL representam um potencial efeito 

adverso à biota e o material destas amostras pode eventualmente ser transportado para o 

Córrego Rico durante a estação chuvosa. 

 É interessante observar na Figura 3.8 que a amostra A5 apresentou maior teor de 

HgT na estação chuvosa em comparação com a estação seca. Isto sugere que a água da 

chuva pode realmente transbordar da caixa de sedimentação e transportar as partículas 

mais finas presentes na área contaminada a partir do ponto A8 na direção do ponto A5 e 

assim serem acumuladas. Observa-se também que o Hg atingiu o ponto A3 (Ribeirão do 

Grama), uma vez que o teor de HgT também é maior na estação chuvosa. Existe uma 

diferença significativa ao nível de 95% entre a concentração de HgT para a amostra A3 

coletados em diferentes estações, mostrando que o Hg está sendo transportado da área 

contaminada e atingindo o sistema hídrico. Isso representa um risco para a população 

local, considerando que o Ribeirão do Grama, geralmente, abastece a comunidade da 

cidade de Descoberto. 

 A FEAM (2005) realizou uma campanha de coleta de amostras de sedimento ao 

longo do Córrego Rico e Ribeirão do Grama em 2003. Ao todo 13 amostras foram 

coletadas, sendo 7 no Córrego Rico e 6 no Ribeirão do Grama. A Figura 3.9 apresenta 

as concentrações de HgT em mg kg-1 encontradas no sedimento nesses pontos de coleta 

(FEAM, 2005).  
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Figura 3.9: Pontos de amostragens e concentrações de Hg total (mg kg-1) encontradas ao longo do 
Córrego Rico e no Ribeirão do Grama pela FEAM (2005).  

  

 A FEAM encontrou, em 2005, concentração de HgT no Córrego Rico na faixa 

de 20 e 750 µg kg-1 e no Ribeirão do Grama na faixa de 20 e 61 µg kg-1. As 

concentrações encontradas neste trabalho ao longo do Córrego Rico variaram de 5,8 a 

266 µg kg-1 (Tabela 3.2) e as quatro amostras do Ribeirão do Grama mostraram uma 

faixa de concentração de Hg de 41 a 73 µg kg-1. Embora os resultados obtidos 12 anos 

após o relatório da FEAM sejam semelhantes, isso mostra que Hg ainda está presente no 

local, em concentrações acima dos padrões de qualidade permitidos para as amostras 

A6, A9 e A5, conforme ilustrado na Fig. 3.8. Tinoco (2008) encontrou uma faixa de 

concentração HgT em sedimentos na mesma área deste trabalho ligeiramente superior, 

entre 130 e 610 µg kg-1. 

 Durão Júnior (2010) encontrou concentrações de HgT em solo da área numa 

faixa de 0,0371 a 161 mg kg-1. Nos materiais das caixas e dos taques de retenção de 

águas de chuva as concentrações de Hg variaram de 3,30 a 79,0 mg kg-1 e 40,3 a 90,1 

mg kg-1, respectivamente. Os teores encontrados por Durão Júnior (2010) são 

considerados muito elevados, visto que o valor orientado pela CETESB 45/2014, como 

área que deve sofrer intervenção, é de 12 mg kg-1.  

 Windmöller et al. (2007) realizaram um estudo sobre a distribuição e especiação 

de Hg em sedimentos de áreas de garimpo de ouro do Quadrilátero Ferrífero (MG), 
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próximos dos municípios de Ouro Preto (MG) e Mariana (MG), regiões 

tradicionalmente caracterizados pela extração de minérios e de ouro. O local de coleta 

das amostras foi nos distritos: Bandeirantes, Furquim e Monsenhor Horta pertencentes à 

Mariana (MG) e Antônio Pereira pertencente à Ouro Preto. Nesses locais o Hg foi muito 

utilizado para atividade de garimpo de ouro. A concentração de HgT nas amostras 

variou de 40 a 1100 µg kg-1, sendo que em Antônio Pereira foi encontrado o maior teor. 

Esse local era o mais impactado em relação aos outros locais de coleta e era o único 

garimpo legalizado. As menores concentrações de Hg foram detectadas nas amostras 

coletadas em Bandeirantes, local onde o garimpo já estava desativado há anos. A 

espécie de Hg predominante nas amostras foi Hg2+, o qual foi determinado por TDAAS 

(termodessorção acoplada à absorção atômica). De acordo com os tratamentos 

estatísticos, o HgT e Mn mostraram forte correlação nas amostras de sedimento. 

 Rhodes (2010) estudou os sedimentos do rio Gualaxo do Norte localizado nas 

proximidades do distrito de Antônio Pereira e Bento Rodrigues, região sudeste do 

Quadrilátero Ferrífero, Minas Gerais. A área avaliada foi fortemente afetada por 

atividades de explotação mineral de ferro e garimpo de ouro. As concentrações de HgT 

encontradas nos sedimentos do rio variaram de 140 a 530 µg kg-1, mostrando que apesar 

da atividade garimpeira ter diminuído na região, ainda havia teores de Hg consideráveis. 

Uma amostra ultrapassou o valor de PEL e às demais amostras apresentaram 

concentrações compreendidas entre TEL e PEL, exceto as amostras coletadas nos 

tributários que apresentaram valores abaixo de TEL. Na comparação do background 

para Hg proposto por Costa et al. (2003), de 190 µg kg-1, apenas 3 amostras estavam 

com concentrações de Hg inferior a este valor, constatando ação antrópica nessa área.    

 É interessante comparar os níveis de Hg nos sedimentos de Descoberto com os 

observados em áreas onde a atividade de exploração de ouro ainda é generalizada, como 

no Quadrilátero de Ferro (MG) próximo aos municípios de Ouro Preto (MG) e Mariana 

(MG). Observa-se que a concentração de HgT encontrada no sedimento do Córrego 

Rico (5,8 e 266 µg kg-1) é menor do que a observada por Rhodes (2010) e Windmöller 

et al. (2007). Isso pode ser explicado pelo fato de que nessas áreas, a prospecção de 

ouro ainda é realizada, embora ilegal, o que não é o caso do Descoberto, onde essas 

atividades foram encerradas a por quase um século. 
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 Estudos em outros países afetados pela mineração de ouro usando amalgamação 

com Hg ainda mostram atualmente, em geral, teor de HgT em sedimentos maiores que 

os encontrados neste trabalho. Pinedo-Hernández et al. (2015), por exemplo, 

encontraram HgT no intervalo de 196 e 1187 µg kg-1 em amostras de sedimento 

impactadas pela extração de ouro na Colômbia. Segundo os autores, a região de estudo, 

Mojana, recebe uma grande parte dos resíduos da maior mineração de ouro do país por 

meio de processos de alagamento que ocorrem durante a estação chuvosa. Güiza e 

Aristizábal (2013) afirmam que o aumento dos níveis de HgT na região de Mojana na 

última década deve estar relacionado com a proliferação de minas de ouro na Colômbia. 

De acordo com esses autores, o número de minas nesse país aumentou de 2000 para 

4000 entre os anos 2002 e 2011. O estudo Reichelt-Brushett et al. (2016) em Buru 

Island, Indonésia, mostrou HgT variando de 4,23 a 82 mg kg-1 em sedimentos de vários 

locais a jusante de uma pequena mineração artesanal de ouro. Deve-se ressaltar que 

nesses estudos as atividades de mineração de ouro são recentes, o que não é o caso de 

Descoberto. 

 Uma tentativa de comparação pode ser feita também entre o caso de 

contaminação por Hg em Descoberto e os casos de outros locais contaminados, por 

exemplo, a oeste dos Estados Unidos (Bacia de Drenagem do Rio Carson, Nevada) 

(Bonzongo et al., 1996) e norte da Geórgia (Leigh, 1997). Nesses locais a explotação de 

ouro empregava o Hg e mineração hidráulica, em que a alta densidade de Hg permite 

que o amálgama de ouro e Hg afundasse, enquanto a areia e o cascalho passavam sobre 

o Hg e através de uma comporta com água como forma de arrastar os materiais sólidos. 

Grandes volumes de água que fluíam através da calha e faziam com que muitas das 

partículas de ouro e Hg mais finas pudessem ser transportadas e podia espalhadas em 

uma grande área. No caso de Descoberto o Hg foi deixado pelos garimpeiros e soterrado 

com o tempo. A conseqüência é que o Hg não está espalhado em uma área grande o que 

torna possível a mitigação deste impacto ambiental. 
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3.4.2 Especiação de Hg 

 A Figura 3.10 apresenta os registros obtidos por Windmöller et al. (2017) para a 

análise de compostos de Hg padrão (preparados por diluição sólida dos compostos de 

Hg em matriz inerte), utilizando um programa de aquecimento no DMA por níveis de 

temperatura, idêntico ao das condições utilizadas neste trabalho. A liberação de Hg0 

ocorre principalmente a 50 °C e Hg2
2+ entre 100 e 150 °C. Portanto, a faixa de 

temperatura entre 50 e 150 °C corresponde à liberação de espécies reduzidas (Hg0 e 

Hg2
2+). As espécies oxidadas (Hg2+) são liberadas acima de 200 °C e acima de 300 °C 

são as que interagem mais fortemente com a matriz. 

 A Figura 3.11 apresenta os registros obtidos para as análises das amostras deste 

estudo e a Tabela 3.2 mostra as porcentagens para cada espécie Hg, considerando a 

soma das concentrações de Hg correspondentes às espécies reduzidas (até 150 °C) e 

espécies oxidadas (temperaturas acima de 200 ºC). As porcentagens de espécies 

oxidadas foram separadas em duas faixas de temperatura, de 200 a 300 °C e acima de 

300 °C, a fim de enfatizar a porcentagem de Hg2+ mais lábil (de 200 a 300 °C) e o Hg2+ 

com maior interação com a matriz (acima de 300 °C). 

 A soma da concentração de Hg liberado nos patamares analisados foi comparada 

com a concentração de Hg total obtido na amostra. A recuperação obtida para as 

amostras variou de 83 a 300%. Em apenas quatro amostras das 18 avaliadas, o balanço 

de massa excedeu 100%, principalmente naquela que foi necessário a diluição sólida da 

amostra. Embora tenha observado uma recuperação alta nas quatro amostras, esse 

método contribuiu para discussão dos resultados, mostrando sua importância na 

avaliação qualitativa e quantitativa do estado de oxidação do Hg. 

 Observa-se que em todas as amostras há predominância de Hg2+, isto é, Hg 

liberado em temperaturas acima de 200 °C (Tabela 3.2 e Figura 3.11). As porcentagens 

de Hg reduzido foram baixas, variando de 1,4 a 7,5 na estação seca e 0,2 a 16,2 na 

estação das chuvas (Tabela 3.2). A fonte de contaminação dessas amostras é Hg0 e sabe-

se que a oxidação ocorre no solo dessa área (Durão et al., 2009; Windmöller et al., 

2015). Durão Júnior et al. (2009) também analisaram amostras dos tanques de retenção 

e uma amostra do hotspot4, observando-se a presença de Hg0 apenas nas amostras com 

                                                           
4 Local dentro da área contaminada onde se encontram elevadas concentrações de Hg. 
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concentração de HgT muito alta. Esses autores mostraram que a amostra do hotspot 

(analisada sem homogeneização) mostra seções com Hg0, seções com uma mistura dos 

três estados de oxidação (Hg0, Hg2
2+ e Hg2+) e seções com Hg totalmente oxidado 

(Durão Júnior et al., 2009). Portanto, não é surpresa que uma mistura de Hg0 e Hg2
2+ 

esteja presente como espécie reduzida em amostras das caixas de sedimentação no 

presente estudo. 

 A espécie Hg2
2+ é uma espécie menos estável em comparação com Hg2+ e, por 

isso, não é considerada na maior parte da análise de especiação. No entanto, é bem 

aceito que a espécie pode ser encontrada em solos e/ou sedimentos, como discutido 

principalmente em artigos sobre processos de oxidação e redução de Hg, utilizando 

análise de termodessorção onde a transição de Hg0 para Hg2+ e de Hg2+ para Hg0 

mostrou um pico bem formado entre os picos de Hg0 e Hg2+ atribuídos a Hg2
2+ (Soares 

et al., 2015; Windmöller et al., 2015; Valle et al., 2006; Windmöller et al., 1996). O 

ambiente oxidante pode estar contribuindo para a oxidação do Hg e sua adsorção em 

partículas finas, aumentando, portanto, sua mobilidade.  

 Um comportamento semelhante foi observado por Windmöller et al. (2007), 

trabalhando com amostras de sedimentos do Quadrilátero de Ferro (MG). Este trabalho 

também mostrou a predominância de Hg oxidado, essa espécie e Mn foram agrupados 

por análise de cluster, indicando correlação entre esses parâmetros. A MO e o mineral 

argila atuam estabilizando o Hg2+ formado e facilitam o equilíbrio para a oxidação de 

Hg. A oxidação mediada por bactérias também é considerada uma via importante 

(Barkay et al., 2003; Smith et al., 1998). 

 A comparação dos vários gráficos da Figura 3.11 evidencia que as amostras A2 

e A6 são as que não apresentaram picos de Hg em temperaturas mais altas (acima de 

300 ºC). Isto sugere que o Hg tem uma menor interação com a matriz, sendo possível 

sua disponibilização para o ambiente pelo processo de solubilização e/ou volatilização. 

Nas amostras A4, A5 e A8, observa-se uma predominância de Hg2+ liberada acima de 

300 °C com porcentagens de 49,4; 57,7 e 67,4% (Tabela 3.2), respectivamente. Nesse 

caso, o Hg tem interações mais fortes com a matriz, pois necessita de uma maior 

temperatura para ser liberado. Essas amostras apresentam baixas concentrações de HgT. 

 Para comparação dos gráficos da termodessorção obtidos para as estações seca e 

chuvosa foram selecionadas as amostras A1, A5 e A7 (Figura 3.12). A amostra A1, de 
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uma das caixas de sedimentação, mostra que grande parte do Hg2+ é liberada até 300 °C. 

Deve-se ressaltar que a inexistência dos picos de Hg nas temperaturas mais altas (600 

°C e 700 °C) não implica na ausência de espécies de Hg fortemente ligadas a matriz, 

uma vez que, nessas amostras, os teores de HgT são mais elevados. Por isso, não foi 

possível observar a presença dessas espécies. Quando a concentração de Hg é muito 

baixa, como no caso das amostras A5 (estação seca) e A7 (estação chuvosa), é possível 

observar com mais facilidade que existem espécies de Hg fortemente ligadas à matriz, 

visto que os picos de concentração ficam ampliados nas temperaturas mais altas (600 °C 

e 700 °C).  
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Figura 3.10: Gráficos da termodessorção dos padrões de Hg (Windmöller et al. 2017). 
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Figura 3.11: Gráficos da termodessorção de Hg em amostras de sedimentos coletadas em Descoberto-MG na estação seca. 
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Figura 3.12: Gráficos da termodessorção de Hg em amostras de sedimentos coletadas em Descoberto-MG nas estações seca e chuvosa. 
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 A amostra A8 mostra um comportamento atípico, isto é, única amostra que 

apresentou a concentração de Hg mais elevada à temperatura de 600 °C, indicando a 

presença de um composto de Hg altamente estável (Figura 3.11). O gráfico desta amostra é 

semelhante ao padrão HgSO4 (Figura 3.10), sugerindo uma possível presença desta 

espécie.  

 A predominância dos processos de oxidação sobre a redução do Hg nos solos tem 

sido observada em outros trabalhos, como por exemplo, em solos da Amazônia e Minas 

Gerais (Valle, 2005; Valle et al., 2006). Windmöller et al. (2015) investigaram o processo 

redox de Hg em amostras de solo da mesma área contaminada deste estudo. Os estudos 

cinéticos da conversão de Hg0/Hg2+ nas amostras de Descoberto mostraram que o 

mecanismo de oxidação ocorreu mais rapidamente e em maior extensão que a redução. Os 

autores afirmam que a composição dos solos desta área favorece a oxidação do Hg no 

local. Segundo Windmöller et al. (2015), a oxidação facilita a interação do metal com as 

finas partículas do solo que podem ser lixiviadas pela chuva. A forma oxidada torna 

possível a sua metilação (Windmöller et al. (2015). 

 A análise estatística de Pearson mostrou boas correlações de Hg2+ com MO (r = 

0,850; p <0,05), C/N (r = 0,827; p <0,05) e S total (r = 0,789; p <0,05). A forte interação 

de Hg2+ com S (compostos inorgânicos e orgânicos) já é bem conhecida, o que justifica as 

correlações observadas. A Tabela com os resultados da análise estatística de Pearson 

encontra-se no Apêndice.  

 O grau de humificação do MO no solo e nos sedimentos pode ser avaliado pela 

razão C/N. De acordo com Jordão et al. (2000) os valores de C/N abaixo de 20 indicam a 

decomposição total da MO no ambiente e acima de 30 a decomposição é muito baixa. 

Todas as amostras de sedimentos mostraram valores de C/N abaixo de 20 (Tabela 3.2), 

sugerindo que há um alto grau de decomposição da MO no local de coleta, condição que, 

entre outras, poderia favorecer o transporte de Hg2+ e eventualmente a metilação de Hg. 

 

3.4.3 Concentração de CH3Hg+ 

 A concentração de CH3Hg+ em amostras de sedimento coletadas Córrego Rico e no 

Ribeirão do Grama variou de <0,04 a 1,87 µg kg-1 durante a estação seca (Tabela 3.2). Na 

estação chuvosa, apenas uma amostra apresentou concentração de CH3Hg+ acima do LD, 
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amostra A5, com 0,35 µg kg-1 de CH3Hg+. Vale ressaltar que esta amostra foi a única com 

maior concentração HgT na estação chuvosa. Para as amostras A1 e A2, coletadas nas 

caixas de sedimentação, a concentração de CH3Hg+ foi maior durante a estação seca, 8,0 e 

1,33 µg kg-1, respectivamente. Na estação chuvosa a concentração de CH3Hg+ nestas 

amostras foi de 0,7 µg kg-1 e 1,01 µg kg-1, respectivamente. O cromatograma obtido para a 

amostra A1 (estação seca) está apresentado no Apêndice.  

 As porcentagens de CH3Hg+ variaram de 0,02 a 0,7%, sendo que o valor mais baixo 

corresponde à amostra com maior concentração de HgT (amostra de uma das caixas) e o 

maior valor corresponde à amostra do Córrego Rico com maior concentração de HgT (A6). 

Marrugo-Negrete et al. (2015) estudaram amostras de sedimentos de pântanos tropicais na 

Colômbia (Great Achi e Ayapel) impactadas pela mineração de ouro. Os autores 

encontraram menor porcentagem de CH3Hg+ na amostra com a maior concentração de 

HgT. A concentração de HgT nos sedimentos de Great Achi variou de 543 a 1021 µg kg-1 e 

a porcentagem de CH3Hg+ variou entre 3 e 7%, enquanto que para amostras de Ayapel o 

teor de HgT variou de 145 a 313 µg kg-1 e a porcentagem de CH3Hg+ variou de 5 a 11%. 

Estas são, em geral, porcentagens mais elevadas em comparação com este trabalho. Esta 

diferença é esperada porque as condições de pântanos em termos de maior conteúdo de 

matéria orgânica e menores taxas de fluxo de água favorecem a metilação do Hg.  

 Outro estudo de pesquisa do mesmo grupo, Pinedo-Hernandez et al. (2015), 

estudaram os sedimentos superficiais afetados pela mineração de ouro artesanal de 

pequena escala na região de Mojana, na Colômbia. Os pesquisadores encontraram 

concentração de HgT entre 196,2 e 1187,6 µg kg-1 e concentração de CH3Hg+ 

significativamente correlacionadas com HgT e MO, representando entre 1,7% e 3,6% da 

HgT, ou seja, também superior aos resultados aqui obtidos. Segundo os autores, a 

temperatura foi o parâmetro que favoreceu a metilação devido ao aumento da atividade 

biológica em temperaturas mais altas na estação seca (Pinedo-Hernandez et al. 2015).  

 A correlação de Pearson (Tabela em Apêndice) entre HgT e CH3Hg+ encontrada 

neste trabalho, exceto as amostras da caixa, foi positiva e muito alta (r = 0,878; p <0,05). 

Esta informação sugere que a metilação aumenta com o aumento da HgT, mas deve haver 

uma concentração de Hg a partir da qual a metilação é inibida. As concentrações de 

CH3Hg+ também se correlacionaram positivamente com MO (r = 0,824; p <0,05), C/N (r = 

0,931; p <0,05), Hg2+ lábil (r = 0,727; p <0,05) e Fe2O3 (r = 0,693; p <0,05). Os resultados 
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sugerem que os sedimentos da área de Descoberto apresentam características apropriadas 

para ocorrência da metilação, visto que esses parâmetros que foram correlacionadas são 

importantes nesse processo. Vale ressaltar que outras variáveis também contribuem para 

formação de CH3Hg+ no ambiente como: pH, temperatura e condições redox.  

 Embora as porcentagens de CH3Hg+ sejam baixas durante a estação seca (0,02 e 

0,04%, respectivamente), os resultados mostraram que as concentrações deste poluente 

podem ser elevadas (até 8,0 µg kg-1). Observa-se que as concentrações de CH3Hg+ nas 

caixas podem atingir 8 vezes os valores encontrados nos sedimentos do Córrego Rico e no 

Ribeirão do Grama e, portanto, os resultados indicam que deve-se ter cuidado para evitar o 

transporte deste material para o sistema hídrico. 

 A amostra A1 na estação seca mostrou que apenas 6,1% do HgT está nas formas 

Hg0 e Hg2
2+ e apresentou a menor porcentagem de CH3Hg+ (0,02%, Tabela 3.2) em 

comparação com as outras amostras. Por outro lado, a porcentagem de Hg2+ lábil, 

correlacionou-se fortemente com a concentração de CH3Hg+ (r = 0,727; p <0,05), ambos 

sugerindo que o Hg oxidado favorece a metilação do metal. 

 O estudo de Feng et al. (2011) mostrou que as condições redox são muito 

importantes para a metilação do Hg e que isso diminui com a profundidade da água e do 

sedimento, ou seja, das condições óxicas para anóxicas. Um trabalho realizado por Eckley 

et al. (2015), nos sedimentos de Cottage Grove Reservoir, a oeste de Oregon, EUA, 

mostrou que nos sedimentos das zonas inundadas, as concentrações de CH3Hg+ das 

camadas mais superficiais 0 e 2 cm são claramente mais elevadas quando comparadas com 

camadas mais profundas (até aproximadamente 2,8 µg kg-1 que corresponde à 0,9% de 

CH3Hg+). Os autores também observaram concentrações e porcentagens aumentadas de 

CH3Hg+ em sedimento de água de inundação quando comparadas com áreas 

permanentemente inundadas, isto é, meio redox favorece a metilação do metal. Estas 

camadas também tinham concentrações de carbono orgânico e sulfato mais elevadas 

(Eckley et al., 2015). 

 A Tabela 3.3 mostra a comparação dos resultados das concentrações de CH3Hg+ 

obtidos neste estudo com outros trabalhos. Eles são comparáveis às concentrações de 

CH3Hg+ em sedimentos marinhos conforme estudado por Beldoswisk et al. (2014) e 

Carrasco & Vassileva (2015), mas os valores são menores que os sedimentos dos rios 

estudados por Pinedo-Hernández et al. (2015), sedimentos de pântanos estudados por 
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Marrugo-Negrete et al. (2015) e solo de turfa por Pietila et al. (2015). Embora apresente 

uma faixa de concentração menor, o resultado deste trabalho mostrou que a concentração 

pode ser tão elevada quanto 8,0 µg kg-1, o que significa que a possibilidade de 

biocumulação e biomagnificação não pode ser desconsiderada. 

 

Tabela 3.3: Concentração de CH3Hg+ e porcentagens de CH3Hg+ em relação ao HgT encontrada em 
sedimentos desse estudo e outras pesquisas.  

 
1Presente 

estudo 

2Marrugo-Negrete 

et al. 

(2015) 

3Beldowski 

et al. 

(2014) 

3Carrasco 

& Vassileva 

(2015) 

4Pietilã 

 et al. 

(2015) 

 

CH3Hg+   

(µg kg-1) 
<0,07 – 8,03 8 – 68 0,061 – 0,94 ~0,89 – ~7,5 0,8 – 18 

 

CH3Hg+ (%) 0,02 – 0,7 3 – 11 0,12 – 1,05 <0,4 1,2 – 12  

1 
Sedimento de rio/caixa de sedimentação 

2 
Sedimento de pântano  

3 Sedimento marinho 
4 Solo de turfa 

 

 No local investigado, a metilação ocorre principalmente por um processo aeróbio, 

uma vez que as amostras coletadas são sedimentos superficiais. Realizando-se análise 

microscópica da água coletada na caixa de sedimentação, onde a concentração de CH3Hg+  

foi maior (8,0 µg kg-1), verificou-se a presença de microalgas e cianobactérias. Diante 

dessa observação, sugere-se que a metilação na caixa de sedimentação possa ser mediada 

por esses micro-organismos. Alguns experimentos foram realizados com as microalgas e 

cianobactérias coletadas nessa caixa de sedimentação a fim de avaliar a metilação do Hg2+. 

Os resultados serão abordados no capítulo 4. 

 Sabe-se que processo biológico de metilação mediado por micro-organismos e 

fungos pode ocorrer via reação de transmetilação. A metilcobalamina, conhecida também 

como vitamina B12, é uma coenzima produzida pelas bactérias aeróbicas e anaeróbicas. A 

formação de CH3Hg+ no ambiente através desse composto, deve-se à transferência de um 

grupo metila para o Hg na forma oxidada, ou seja, Hg2+ (Barkay et al., 2003; Bisinoti & 

Jardim, 2004). Vale ressaltar que a metilcobalamina está amplamente distribuída no 

ambiente (Bisinoti & Jardim, 2004), e que possivelmente, essa coenzima também é 
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produzida no local investigado. Sabe-se que outros parâmetros como pH, temperatura, 

concentração de MO, concentração de sulfeto, condições redox também influenciam o 

processo de metilação (Achá et al., 2011), atuando juntos ou separadamente (Bisinoti & 

Jardim, 2004), pois cada um contribui diferentemente para formar CH3Hg+. A metilação 

abiótica também não pode ser descartada e seria necessário um estudo sistemático para 

entender melhor as condições e mecanismos que esta reação poderia estar ocorrendo. 

 

3.5 CONCLUSÃO  

Após 15 anos da descoberta da contaminação por Hg em uma área rural de 

Descoberto, Brasil, o presente trabalho mostrou a presença de Hg em sedimentos próximos 

à área em concentrações que excedem o valor de qualidade estabelecido pelo Conselho 

Canadense de Meio Ambiente (170 µg kg-1 e 490 µg kg-1). Concentrações elevadas de HgT 

foram encontradas nos sedimentos das caixas de sedimentação, mesmo na estação chuvosa, 

quando em geral a concentração de HgT foi muito menor que na estação seca.  

Um dos pontos de coleta no Córrego Rico apresentou maior concentração de HgT 

na estação chuvosa, indicando o transporte e a possibilidade de acumulação de Hg 

dependendo do fenômeno de transporte de partículas. Esse ponto situa-se próximo do 

Ribeirão do Grama, no qual também foi encontrado em uma das amostras um teor de HgT 

maior na estação chuvosa, confirmando a lixiviação desse metal da área contaminada para 

o sistema hídrico. Considerando que o Ribeirão do Grama abastece a comunidade da 

cidade de Descoberto, esse transporte de Hg pode representar um risco para a população 

local.     

A análise de termodessorção mostrou predominância de Hg2+, embora a fonte de 

contaminação de Hg na área de estudo seja Hg0. A oxidação do Hg, observada nos estudos 

de termodessorção, é um passo essencial antes da metilação e os resultados deste estudo 

apóiam outros resultados de autores que mostraram a facilidade de oxidação do Hg em 

solos tropicais. A análise de termodessorção também mostrou que na estação chuvosa, 

durante a qual a concentração de HgT foi, em geral, menor que na estação seca, o Hg foi 

liberado a temperaturas mais altas, o que significa que o Hg que permanece no sedimento é 

mais fortemente ligado a esta matriz. 
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 A concentração de CH3Hg+ nas amostras de sedimentos no Córrego Rico e no 

Ribeirão do Grama variou de <0,04 a 1,87 µg kg-1 e nas amostras de caixas de 

sedimentação as concentrações foram de 1,33 e 8,0 µg kg-1 durante a estação seca. A 

concentração de CH3Hg+ apresentou bons coeficientes de correlação de Pearson com HgT 

(r = 0,878, p <0,05), Hg2+ (lábil) (r = 0,727, p <0,05), MO (r = 0,824, p <0,05), C/N (r = 

0,931, p < 0,05) e Fe2O3 (r = 0,693, p < 0,05). A amostra com a maior porcentagem de 

HgT como Hg2+ (98%) também apresentou a maior porcentagem de CH3Hg+ (0,7%), 

corroborando a tese de que onde a oxidação está acontecendo, a metilação pode ser 

favorecida. Os sedimentos da área de Descoberto apresentaram características apropriadas 

para ocorrência da metilação, visto que os parâmetros correlacionados são importantes 

nesse processo.  

Estes valores são muito preocupantes, mostrando que deve ser tomado cuidado para 

evitar o transporte deste material para os Córregos e mais estudos sobre a transferência do 

Hg na cadeia alimentar seriam muito importantes. 
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CAPÍTULO 4  

VALIDAÇÃO E APLICAÇÃO DA M ETODOLOGIA PARA 

QUANTIFICAÇÃO DE CH3Hg+
 EM ORGANISMOS 

FITOPLANCTÔNICOS  

               

 

4.1 INTRODUÇÃO 

O CH3Hg+ é uma espécie tóxica, possui alta mobilidade no meio ambiente, 

facilidade de se bioacumular em organismos vivos e se biomagnifica na cadeia trófica 

(Lázaro et al., 2013; Carrasco et al., 2011). Como já mencionado no Capítulo 1, a 

formação dessa espécie no meio ambiente se dá pela metilação do Hg2+. Esta ocorre 

pela transferência de um grupo metila de compostos orgânicos, reação que necessita de 

ser catalisada por micro-organismos ou mediada por um processo fotoquímico (Morel et 

al.,1998). 

Em um ensaio simultâneo onde foram avaliadas a metilação do Hg e a redução 

do sulfato nos sedimentos de mangue por consórcio de micro-organimos (bactérias 

sulfato-redutoras (SRB), bactérias ferro-redutoras (IRB), metanogênicas e fungos) 

realizado por Correia & Guimarães (2017), observou-se que as SRB são metiladoras 

importantes de Hg. No entanto, os autores sugerem que a atividade SRB não poderia 

explicar toda formação de CH3Hg+ no local estudado. Segundo Correia & Guimarães 

(2017), isso implica na participação direta ou indireta de outros micro-organismos como 

o IRB e os metanogênicas, devido uma relação complexa entre esses grupos. O uso de 

Cicloheximida (um inibidor eucariótico) não afetou significativamente a metilação do 

Hg ou a taxa de redução do sulfato, sugerindo que os eucariotos, como fungos, 

provavelmente não estão envolvidos nesses processos nos sedimentos de mangue 

(Correia & Guimarães, 2017). 

Em geral, espécies organomercuriais de cadeia curta, como o CH3Hg+, podem 

atravessar com facilidade a membrana celular. O radical alquila confere à molécula o 

caráter lipofílico (Micaroni et al., 2000). Uma vez que o CH3Hg+ também é solúvel em 

água e é facilmente absorvido pelos microorganismos (Tomiyasu et al., 2000), ele tende 

a se bioacumular, principalmente devido à sua afinidade por grupos sulfidrila de 
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proteínas presentes dentro das células (Micaroni et al., 2000). Essa ligação Hg-S 

desestabiliza a estrutura protéica e diminui a atividade enzimática, resultando numa 

diminuição do desempenho dos organismos (Boyd & Barkay, 2012; Nies, 2003). Como 

consequência da bioacumulação, o Hg se biomagnifica na cadeia alimentar e pode 

alcançar os seres humanos. Um dos efeitos de sua intoxicação aguda e crônica são 

danos irreparáveis no sistema nervoso central (Micaroni et al., 2000), que foi 

evidenciado por alguns desastres ambientais envolvendo contaminação por Hg, como o 

famoso caso de Minamata ocorrido na década de 60.  

As cianobactérias são um grupo de organismos procariontes fotossintetizantes 

capazes de colonizar diversos habitats (Kosek et al., 2016; Vicent, 2002), sendo 

encontradas na coluna d’água (pelágicas) ou sedimentos (bentônicas) que recebem 

radiação luminosa, e também em solos úmidos (Hoffmann, 1999). Sua parede celular se 

assemelha às das bactérias Gram-negativas: externamente à membrana celular está 

presente uma camada de peptideoglicano, envolvida por uma membrana externa. 

Possuem como pigmentos a clorofila a, ficobiliproteínas e glicogênio como carboidrato 

de reserva. Algumas espécies possuem uma camada de mucilagem externa formada por 

polissacarídeos (Lee, 2008). As cianobactérias fazem parte da comunidade 

fitoplanctônica (Pełechata et al., 2016), exercendo o papel de produtores primários, e 

são uma das portas de entrada do CH3Hg+ na cadeia alimentar aquática (Lázaro et al., 

2013).  

Vale ressaltar que nessa complexa comunidade, constituída de microalgas 

(micro-organismos eucariontes fotossintetizantes), protozoários, bactérias, fungos e 

outros organismos, as cianobactérias se destacam por sua presença em uma ampla 

variedade de ambientes (Carey et al., 2012). Além disso, as cianobactérias exercem 

grande importância na estruturação de biofilmes devido à produção de abundante 

camada de exopolissacarídeos, base para a instalação de uma complexa comunidade 

microbiana (Rossi & Philippis, 2015; Noffke et al., 2003). O estudo realizado por 

Lázaro et al. (2013) no Pantanal, Brasil, mostrou que a metilação do Hg foi 

correlacionada com a comunidade fitoplanctônica e que a variação sazonal também 

influencia nesse processo. A maior taxa de produção de CH3Hg+ foi associada com as 

comunidades que cresceram na estação de inundação do Pantanal, indicando que as 

características ambientais deste período são as mais favoráveis para a formação de 

CH3Hg+ nos lagos da planície de inundação. Logo, as cianobactérias desempenham 
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importantes papéis ecológicos que dão suporte às fases de bioacumulação e a 

biotransformação do Hg, influenciando de forma muito importante na biogeoquímica 

desse elemento. No estudo de Coelho-Souza et al. (2006) foi observada uma ligeira 

produção de CH3Hg+ por culturas de cianobactérias após 2 dias de incubação, porém os 

autores ponderam que estudos são necessários para comprovar se todas as 

cianobactérias possuem a capacidade de metilação. 

Por outro lado, Camacho et al. (2015), mostraram em seus estudos com 

biofilmes microbianos polares dominados por cianobactérias, que em períodos de curto 

prazo (48 h), esses biofilmes não são capazes de transformar o Hg2+ em CH3Hg+ em 

condições de campo. Os resultados indicaram que essas comunidades biológicas são 

capazes de acumular Hg, podendo atuar como “armadilhas” desse metal.  

É importante salientar que além das cianobactérias estarem associadas à 

produção de CH3Hg+, algumas bactérias aeróbicas e arquea5 possuem mecanismos de 

resistência que funcionam degradando compostos organomercuriais e reduzindo a 

concentração de Hg2+, por sua transformação em Hg0 gasoso, permitindo o crescimento 

microbiano (Lin et al., 2012; Barkay et al., 2003). As bactérias resistentes ao Hg 

abrigam o operon mer em seu genoma que inclui certos genes funcionais, sendo o mais 

comum merA, que codifica a redutase de íons mercúricos, e merB, responsável pela 

liase organomercurial (Figura 4.1). Entre as bactérias resistentes ao Hg, as que possuem 

o gene merB são mais valiosas, pois podem desintoxicar uma gama de formas tóxicas de 

Hg, ou seja, CH3Hg+ e outros compostos organomercuriais, juntamente com Hg 

inorgânico, para o Hg menos tóxico e volátil. Assim, as bactérias que abrigam esses 

genes podem ser utilizadas na biorremediação de Hg em locais contaminados por esse 

metal (Dash & Das, 2012; Boyd & Barkay, 2012). Segundo Boyd & Barkay (2012) esse 

processo pode ser um mecanismo de desintoxicação das bactérias. Outra forma de 

desintoxicação foi relatada por Gilmour et al. (2011) que mostraram que o CH3Hg+ é 

produzido dentro da célula, mas logo é expelido.   

Estudos de especiação química do Hg trazem relevantes informações para o 

entendimento de toxicidade, mobilidade e disponibilidade do metal (Leermakers, et al., 

2005; NRC, 2003). Nesse caso, estudar a espécie CH3Hg+ nas cianobactérias se torna 

muito importante por ser possivelmente uma das primeiras matrizes onde o processo de 

                                                           
5 É a designação de um dos domínios de seres vivos.  
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metilação ocorre. Além de produzir essa espécie, as cianobactérias também podem 

bioacumulá-la. Vale ressaltar que existem poucos estudos sobre a metilação do Hg e 

quantificação de CH3Hg+ em amostras de fitoplâncton ou culturas de cianobactérias em 

laboratório.  

 

 
Figura 4.1: Desenho esquemático dos mecanismos de transformação/transporte do Hg em uma bactéria 
com genes merA e merB (modificado de Dash & Das, 2012). 

 

  

4.2 OBJETIVO  

Validar e aplicar o método para quantificação de CH3Hg+ pela técnica CG-pyro-

AFS em organismos fitoplanctônicos que poderá ser utilizada como ferramenta 

importante para o estudo do ciclo biogeoquímico do Hg no ambiente, especificamente 

estudos de metilação.  

 

 

4.2.1 Objetivos específicos 

� Validar um método para quantificação de CH3Hg+ em amostra de cianobactéria 

e microalga;  

� Coletar e isolar a cianobactéria e a microalga provenientes da caixa de 

sedimentação da área contaminada de Descoberto e do córrego Rico; 
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� Realizar ensaios de estudo de metilação por cianobactéria e microalga coletadas 

da área de Descoberto – MG.  

 

 

4.3. PARTE EXPERIMENTAL 

 

4.3.1 Materiais, reagentes e soluções 

Os recipientes, vidrarias e materiais para armazenagem e manipulações de 

amostras e soluções foram devidamente descontaminados em banho de ácido nítrico 

10% v v-1 por 24 horas e, em seguida, lavados com água ultrapura. Os reagentes 

utilizados foram de grau analítico e para o seu preparo utilizou-se água ultrapura 

(sistema milli-Q -Millipore – Bedford, MA, EUA) com resistividade 18,2 MΩ cm.  

Os reagentes, soluções e gases utilizados na parte experimental desse trabalho 

foram: Solução padrão de CH3HgCl 1000 µg L-1 acidificada com 0,5% v v-1 de 

CH3COOH e 0,2% v v-1 HCl (Brooks Rand Labs Instruments, USA); KOH (Macron 

Fine Chemicals, México); Metanol (grau HPLC, Merck, Darmstadt, Alemanha); 

Solução tampão de acetato de sódio e ácido acético (2 mol L-1, Brooks Rand Labs 

Instruments, USA); Solução de Tetraetilborato de sódio (NaBEt4, Brooks Rand Labs 

Instruments, USA); Tetraetilborato de sódio (NaBEt4, 97%) (Sigma Aldrich, USA); HCl 

(ACS ISO, Reag. Ph Eur., 37% v v-1, Merck, Darmstadt, Alemanha); CH3COOH (grau 

HPLC, 99,7%, J.T.Baker, USA); gás Nitrogênio (grau de alta pureza; 99,997, 

Oxichama, Contagem, Brasil); gás Argônio (>99,9992, Air Products, São Paulo, Brasil).  

 

4.3.2 Equipamentos utilizados  

 Os equipamentos utilizados nessa etapa do trabalho foram: balança analítica 

(Shimadzu, AUY 220 ); balança semi-analítica (Sartorius, BP3100S); banho 

termostático (QUIMIS, Q226M2), centrífuga (QUIMIS, Q222E24), liofilizador 

(Thermo Fisher Cientific, MODULYOD-230); vortex (Marconi, MA-162) e 

microscópio (AXIO, Scope.A1). 
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4.3.3 Instrumentação  

Os instrumentos de análise utilizados neste trabalho foram: MERX, Sistema CG-

pyro-AFS (Brooks Rand Labs, USA) e analisador direto de mercúrio (DMA -80, 

Milestone, Itália). 

 

4.3.4 Cultivo e preparação das amostras de cianobactérias  

A biomassa de cianobactéria utilizada na validação do método foi obtida de 

culturas da cepa de Nostoc paludosum BA033 (GenBank: KX423684) isolada de um 

curso de água em região de mineração em Minas Gerais no trabalho realizado por 

Franco (2014). Atualmente essa cepa está sendo mantida no Laboratório de Limnologia, 

Ecotoxicologia e Ecologia Aquática - Banco de cultura de algas do LIMNEA no 

Instituto de Ciências Biológicas da Universidade Federal de Minas Gerais. As amostras 

foram cultivadas em erlenmeyers com capacidade para 5 L, em meio de cultivo BG-11 

(composição: Na2Mg EDTA, Citrato férrico de amônia, Ácido cítrico.H2O, 

CaCl2.2H2O, MgSO4.7H2O, K2HPO4.3H2O, Na2CO3, H3BO3, MnCl2.4H2O, 

ZnSO4.7H2O, CuSO4.5 H2O, CoCl2.6 H2O, NaMoO4.2 H2O, NaNO3) em condições de 

luz controlada (27 µmol cm-2) e temperatura (20 ± 1 °C). Após 40 dias de cultivo, a 

cultura foi centrifugada e liofilizada.   

 

4.3.5 Extração de CH3Hg+ 

Antes da construção da curva analítica foi testada a extração de CH3Hg+ em 

amostras de cianobactéria utilizado os procedimentos propostos por Carrasco & 

Vassileva (2014) e Brooks Rand (2013) com algumas alterações. Pesou-se exatamente 

cerca de (0,1000 ± 0,0001)g de amostra de cianobactéria em tubo de teflon, adicionou-

se 2 mL de solução 25% m m-1 KOH/metanol e fechou-se o tubo conduzindo-o para um 

banho termostático a 75 ºC por 3 horas. O extrato obtido foi avolumado para 10,00 mL. 

Agitou-se em vortex por 2 minutos e centrifugou-se a 3000 rpm por 15 minutos. Em 

seguida, 100,0 µL do extrato foram pipetados e adicionados em 50,0 mL de água 

ultrapura no frasco de reação da etapa de derivatização e trapeamento. Vale ressaltar 

que o volume do extrato para etapa de derivatização foi otimizado a fim de diminuir o 

limite de detecção. Os volumes testados foram: 20; 30; 50; 100; 200 e 500 µL.  
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4.3.6 Construção da curva analítica para quantificação de CH3Hg+ em amostras de 

cianobactéria 

As curvas analíticas foram construídas em triplicata em solução aquosa e 

utilizando o método de ajuste de matriz, dopando a amostra de cianobactéria. As 

soluções foram preparadas a partir da solução padrão de 1000 µg L-1 de CH3HgCl, 

acidificadas com 0,5% v v-1 de CH3COOH e 0,2% v v-1 HCl. Um volume de 1000 µL de 

soluções de CH3HgCl de concentrações de 10,0; 20,0; 30,0; 40,0 e 50,0 µg L-1 foram 

adicionadas a exatamente cerca de (0,1000 ± 0,0001)g de amostra de cianobactéria 

liofilizada, correspondendo na alíquota final massas de: 100; 200; 300; 400 e 500 pg de 

CH3Hg+, respectivamente. Em seguida, foi realizada a extração do analito da matriz 

(item 4.3.5), a derivatização, o trapeamento e a análise na CG-pyro-AFS.  

A curva em solução aquosa foi construída sem a presença da matriz, transferindo 

para o frasco de reação 50,0 mL de água ultrapura, 300 µL de solução tampão de 

CH3COONa/CH3COOH para ajustar o pH em torno de 4,9 e 50 µL da solução de 

CH3HgCl de concentrações de 2,0; 4,0; 6,0; 8,0 e 10,0 µg L-1, correspondendo às 

massas de: 100; 200; 300; 400 e 500 pg de CH3Hg+, respectivamente.  

Adicionou-se 50 µL de solução de NaBEt4 para o início da derivatização, 

aguardou-se 17 minutos para o contato dos reagentes, em seguida, purgou-se com gás 

N2 a 91 mL min-1 por 25 minutos. Os traps foram secos com gás N2 por 6 minutos e 

analisados individualmente no sistema CG-pyro-AFS. A temperatura da CG foi mantida 

em 35 ºC e a vazão do gás Ar (fase móvel) foi de 17 mL min-1. A diferença entre a 

construção da curva analítica em solução aquosa e pelo método de ajuste de matriz é a 

etapa de extração do analito, necessária apenas para a segunda curva.  

O branco da curva em solução aquosa foi preparado com 0,5% v v-1 de 

CH3COOH e 0,2% v v-1 HCl e, em seguida, foi derivatizado para posterior análise. O 

branco da curva pelo método por ajuste de matriz foi preparado na presença da matriz 

cianobactéria, submetendo ao mesmo procedimento de extração utilizados (item 4.3.6) 

sem adição de padrão de CH3HgCl, em seguida, foi derivatizado para posterior análise.  
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4.3.7 Figuras de mérito da validação 

O guia de validação utilizado para avaliar os parâmetros de mérito dos métodos 

foi o DOQ-CGCRE-008 INMETRO (2016). Os parâmetros de validação estudados 

foram: efeito de matriz, linearidade, limite de detecção, limite de quantificação, 

precisão, recuperação e veracidade.  

A precisão foi avaliada quanto à repetibilidade (8 replicatas independentes 

analisadas no mesmo dia) e precisão intermediária (16 replicatas no total; conjuntos 8 

replicatas independentes analisadas em dias diferentes) utilizando a massa de 250 pg de 

CH3Hg+ em solução aquosa, cujo nível está localizado próximo ao ponto central da 

curva analítica. Foi calculado o desvio padrão relativo e a recuperação. O material de 

referência DORM-3 (Proteína de peixe), cujo teor de CH3Hg+ é (355 ± 56) µg kg-1,  e as 

amostras fortificadas (Spike) com solução de CH3HgCl foram utilizadas para avaliação 

da exatidão do método. O procedimento de extração do CH3Hg+ do material de 

referência foi o mesmo utilizado para as amostras de cianobactéria com realização de 

diluição. A análise de 8 replicatas independentes dos brancos do procedimentos 

analítico (procedimento utilizado para as amostras somente com a presença dos 

reagentes) foram utilizados para cálculo do limite de detecção (LD) e limite de 

quantificação (LQ). Assim como para as amostras de sedimento, os tratamentos 

estatísticos dos dados foram realizados no programa Excel versão 2007, seguindo as 

orientações de Souza et al. (2007) e Souza (2007) na avaliação da linearidade da curva 

analítica.  

 

4.3.8 Aplicação do método e estudo de metilação 

As amostras de cianobactéria e microalga obtidas para o estudo de metilação 

foram coletadas na área contaminada em Descoberto-MG. Foram coletadas 2 amostras 

de água: uma na caixa de sedimentação (A1) e outra no córrego Rico (Ponto A6). 

Através de análise microscópica verificou-se a presença de espécies de cianobactérias, 

microalga e diatomácea nas duas amostras. Posteriormente, realizou-se o isolamento 

dessas espécies de micro-organismos. Esses micro-organismos foram cultivados nas 

mesmas condições descritas no item 4.3.1. Uma espécie de cianobactéria e a microalga 

foram selecionadas para esse estudo, devido à maior taxa de crescimento dessas duas, 

obtendo uma maior quantidade de biomassa. A Figura 4.2 apresenta as micrografias 
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obtidas em microscópio óptico da cianobactéria e da microalga de gêneros, Fischerella 

sp. e Stichococcus sp., respectivamente. O isolamento, cultivo e identificação foram 

realizados pelos pesquisadores do laboratório LIMNEA.  

 
Figura 4.2: Micrografias obtidas em microscópio óptico: A) Fischerella sp. e B) Stichococcus sp. 
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A microalga e a cianobactéria, após o crescimento, foram dopadas 

separadamente com solução de HgCl2 obtendo-se uma concentração final nas culturas 

de 20 µg L-1. A concentração utilizada foi baseada em testes de sobrevivência em 

concentrações crescentes de Hg com cianobactérias da espécie Nostoc paludosum 

BA033. Esse teste visa observar a inibição do crescimento da cianobactéria na presença 

de Hg, ou seja, a concentração de Hg que inibe 50% do crescimento do micro-

organismo.  

Após 7 dias de exposição ao Hg essas amostras foram centrifugadas e lavadas 

por 3 vezes com água ultrapura para retirar qualquer resquício da solução-mãe que as 

envolviam. Em seguida, essas amostras foram congeladas e liofilizadas para posterior 

extração e quantificação de CH3Hg+. A Figura 4.3 mostra uma foto do cultivo das 

cianobactérias.  

 

 

Figura 4.3: Fotos do cultivo das cianobactérias. 

 

4.4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Todos os parâmetros da CG e da etapa de derivatização e trapeamento 

otimizados no Capítulo 2 foram usados para essa etapa do trabalho. Ressalta-se que as 

curvas, tanto nos sedimentos, quanto das cianobactérias foram feitas no mesmo período 

e que os dados da solução aquosa comparada com a curva em sedimentos, são os 

mesmos para comparação da curva em cianobactéria. 
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4.4.1 Efeito de matriz 

Assim como na validação do método para quantificação de CH3Hg+ em 

sedimento, o efeito de matriz foi avaliado através da comparação dos coeficientes 

angulares das curvas analíticas do analito na ausência e na presença da matriz, 

utilizando o teste de Fisher e o t-Student, para avaliar eventuais diferenças entre os 

valores de variância dos coeficientes angulares e determinar se havia diferença 

significativa entre aqueles valores, respectivamente.  

Os resultados obtidos para avaliar essa figura de mérito estão apresentados na 

Tabela 4.1. Os testes de hipótese foram realizados com nível de significância de 0,05 

utilizando software Excel 2007. 

 

Tabela 4.1: Resultados obtidos para avaliação do efeito de matriz entre a curva em solução aquosa e a 
curva em cianobactéria. 

 Curva em solução 
aquosa 

Curva por ajuste de 
matriz 

(cianobactéria) 
*Média do Coeficiente angular ± **DP 29,5 ± 0,6 28,3 ± 0,9 

Fcalculado 2,10 
Fcrítico 19,00 

Tcalculado 1,77 
Tcrítico 2,76 

*média ± DP (n = 3) **DP = desvio padrão 

 

O teste F mostra que não há diferença significativa entre os desvios-padrão das 

inclinações da curva obtida em cianobactérias e a curva com solução aquosa. Os 

resultados mostram que também não há diferença significativa entre os valores dos 

coeficientes angulares das duas curvas. Portanto, não há efeito significativo da matriz e 

que a curva em solução aquosa pode ser usada para fins analíticos. Assim, como no caso 

da validação do método para sedimentos, todos os testes subsequentes foram realizados 

com a curva analítica de CH3Hg+ em solução aquosa. A Figura 4.4 mostra as curvas 

analíticas para quantificação de CH3Hg+ obtida em solução aquosa e por ajuste de 

matriz de cianobactéria. 
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Figura 4.4: Curvas analíticas para quantificação de CH3Hg+ obtidas em solução aquosa e na matriz de 
cianobactéria. 

 

 

4.4.2 Linearidade e Regressão 

Como não houve efeito de matriz, a linearidade e regressão foram avaliadas 

utilizando a solução aquosa. Por se tratar da mesma curva em solução aquosa na 

comparação da curva em sedimento, o tratamento dos dados foram os mesmos que 

apresentados no Capítulo 2 no item 2.4.4. Portanto, não serão apresentados novamente. 

Observou-se que houve linearidade entre 100 a 400 pg, ao nível de 99% de 

confiança. A regressão foi significativa (p<0,05), indicando que a faixa proposta atende 

as premissas para o uso do OLSM. Os dados da curva analítica obtida encontram-se na 

Tabela 2.6 e a curva analítica do CH3Hg+ final está representada na Figura 2.14 

apresentados no Capítulo 2.  

 

4.4.3 Limite de Detecção e Limite de Quantificação  

 O LD e o LQ foram calculados utilizando o sinal analítico de 8 brancos 

independentes. Para estes cálculos, o desvio padrão da resposta (s) e a inclinação da 

curva analítica (b) foram considerados nas seguintes expressões:  

�� =  
3,3�

�
 

       
�	 =  

10�

�
 
         

A diluição da matriz foi também considerada para o cálculo dos valores finais. O LD e 

LQ do método para quantificação de CH3Hg+ em cianobactéria foi de 1,3 e 3,9 µg kg-1, 

Cianobactéria 

Solução aquosa 
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respectivamente. Não há na literatura descrição de validação de metodologia para 

quantificação de CH3Hg+ em cianobactéria para que fosse possível comparar os valores 

aqui obtidos com os de outros autores, porém Faucheur et al. (2014) relatam que o 

fitoplâncton acumula entre 2 e 30 µg de CH3Hg+ por kg de algas marinhas em peso 

seco. Portanto, estes valores LD e LQ, permitem que o método seja aplicado para estudo 

de bioacumulação e metilação do Hg em cianobactérias. 

 

4.4.4 Precisão e Exatidão 

 O efeito de matriz não sendo observado, os testes de repetibilidade e precisão 

intermediária foram realizados em solução aquosa com massa de 250 pg de CH3Hg+. 

Esse teste foi discutido no Capítulo 2 no item 2.4.6 obtendo-se os mesmos resultados.  

A exatidão foi realizada com testes de tendência/recuperação com uso de 

dopagem da amostra (Spike da amostra) e pelo uso de material de referência certificado 

de proteína de peixe, DORM-3. A cianobactéria foi dopada com solução de CH3HgCl 

com massas de 50, 250 e 350 pg. Todas as dopagens (Spike) foram feitas em triplicata. 

Os resultados da exatidão estão dispostos na Figura 4.5.  

A concentração de CH3Hg+ obtida para o DORM-3 (316 ± 5) µg kg-1, cuja 

recuperação representa 89%. A recuperação do analito obtida nas amostras enriquecidas 

variou de 93 a 98%. De acordo com os critérios de aceitação estabelecida pelo guia 

INMETRO (2016), que estabelecem recuperações satisfatórias entre 80 % e 120 % 

(Green, 1996; EPA, 1992) o método proposto apresenta exatidão, em termos de 

porcentagem de recuperação, dentro do aceitável. Os resultados obtidos para as figuras 

de mérito avaliadas estão apresentadas na Tabela 4.2. 
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Figura 4.5: Resultados obtidos para material de referência e teste de tendência/recuperação. 

 

Tabela 4.2: Resultados obtidos para as figuras de mérito avaliadas na validação do método. 

Figuras de Mérito 

Limite de Detecção 1,3 µg kg-1  

Limite de Quantificação 3,9 µg kg-1  

Precisão 

Repetibilidade 

Precisão Intermediária 

 

RSD: 3% 

RSD: 8% 

 

Recuperação: 103% 

Recuperação: 102% 

Exatidão 

Material de referência Certificado 

Amostras enriquecidas com CH3Hg+ 

 

Recuperação: 89% 

Recuperações: 93 – 98% 

 

 

 

4.4.5 Aplicação do método e estudo de metilação 

 O intuito deste teste foi avaliar a produção de CH3Hg+ nos micro-organismos 

encontrados na área contaminada de Descoberto-MG. Duas espécies diferentes foram 

selecionadas para este estudo, uma cianobactéria e uma microalga. Como descrito na 

metodologia, as culturas de células vivas foram cultivadas por 40 dias com temperatura 

e luminosidade controladas e em seguida, foram dopadas com uma solução de Hg2+ 

obtendo-se a concentração final de 20 µg L-1 nas culturas. Após período de exposição, 

as duas culturas do ensaio foram retiradas e preparadas para a quantificação de CH3Hg+. 
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A cianobactéria Fischerella sp. apresentou, após o ensaio, concentração de CH3Hg+ 

abaixo do LD do método (1,3 µg kg-1), que corresponde menos que 0,003% do HgT 

(peso seco), cuja concentração foi determinado pelo DMA-80. Já a microalga 

Stichococcus sp. apresentou uma produção dessa espécie organomercurial, com 

concentração de (25 ± 2) µg kg-1 após o ensaio, correspondendo à 0,23% do HgT (peso 

seco). Esses dados sugerem que a Stichococcus sp. pode ser um dos micro-organismos 

responsáveis pela metilação de Hg2+ no local estudado, visto que concentração de até 

8,0 µg kg-1 foi encontrada na amostra de sedimento da caixa.  

Observou-se nos cromatogramas obtidos que o maior pico registrado 

corresponde ao Hg2+, mostrando que essa espécie de Hg pode ter sido absorvida pela 

célula ou adsorvida na parede celular dos micro-organismos. A Figura 4.6 apresenta um 

cromatograma obtido para amostra de microalga, onde o pico do Hg2+ ultrapassa a 

escala do gráfico. Embora fique claro que houve metilação, essa proporção de CH3Hg+ 

foi muito baixa e torna-se importante que outros experimentos sejam realizados para se 

entender melhor em que condições esse micro-organismo promove a metilação do Hg e 

se outros micro-organismos presentes no local contaminado também estão contribuindo 

para esse importante processo do ciclo do Hg.  

   

 

 

Figure 4.6: Cromatograma obtido para a microalga Stichococcus sp. 
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4.5 CONCLUSÕES 

A validação de um método para quantificação de CH3Hg+ em amostras de 

cianobactéria usando CG-pyro-AFS foi sistematicamente estudada, visando sua 

aplicação em estudos futuros. A importância dessa matriz em estudos de áreas 

contaminadas por Hg é conhecida, pois as cianobactérias participam da 

biotransformação do Hg em CH3Hg+. Não foi observado efeito de matriz, ou seja, a 

análise pode ser realizada construindo a curva em solução aquosa sem perda da 

confiabilidade dos resultados. O teste de tendência e recuperação mostrou-se adequados 

dentro dos critérios de aceitação de acordo com o guia de validação INMETRO. Foram 

obtidos baixos valores de LD e LQ que mostram a viabilidade de aplicação do método 

em estudos envolvendo cianobactérias. A metodologia descrita nesse capítulo é uma 

importante ferramenta para estudos de bioacumulação e metilação de Hg no ambiente, 

trazendo informações sobre o ciclo biogequímico do Hg.  

O estudo da metilação pelos micro-organismos encontrados na área contaminada 

em Descoberto mostrou que a cianobactéria Fischerella sp. não apresentou capacidade 

de produzir CH3Hg+ nas condições estudadas, já a microalga Stichococcus sp. 

apresentou uma leve capacidade de metilação. Entretanto, mais ensaios devem ser 

realizados para comprovar tal reação. Vale ressaltar que esses são os primeiros estudos 

de metilação do Hg em organismos vivos provenientes dessa área contaminada, e, 

portanto, fazem-se necessários outros estudos de metilação com organismos 

fitoplanctônicos alterando alguns parâmetros considerados importantes para a 

biostransformação do Hg, tais como: pH, concentração de matéria orgânica, 

temperatura, concentração de sulfeto, dentre outros.  
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CAPÍTULO 5 

CONSIDERAÇÕES FINAIS  

               

 

Através desse trabalho, foi possível concluir que após 15 anos do afloramento do 

Hg na área rural de Descoberto, a concentração desse metal em sedimentos ainda 

excede o valor de qualidade estabelecido pelo CONAMA 454/2011 (170 – 486 µg kg-1), 

principalmente nas caixas de sedimentação que tem como objetivo reter o material 

carreado pela chuva. Porém, observou-se que na estação chuvosa, onde o nível de água 

é mais alto, essas caixas não são capazes de reter o material e este é transportado para os 

corpos hídricos próximos, possibilitando seu transporte como observado nos resultados 

obtidos em algumas amostras a jusante das caixas de sedimentação. Esse resultado 

mostra que mais estudos de monitoramento no local contaminado e nos seus arredores 

são imprescindíveis, a fim de evitar essa disseminação de Hg para comunidade próxima.  

 A principal fonte de Hg na área de estudo é o Hg0, porém a presença de Hg 

oxidado foi observada pela técnica de termodessorção, fato este importante para a 

interpretação dos resultados obtidos para a análise de CH3Hg+. Sabe-se que a oxidação 

do Hg é um passo essencial antes da metilação. Os resultados de correlação sugerem 

que os sedimentos da área de Descoberto apresentam características apropriadas para 

ocorrência da metilação, embora outros parâmetros importantes nesse processo não 

tenham sido avaliados como: pH, temperatura e condições redox. A amostra com a 

maior porcentagem de HgT como Hg2+ (98%) também apresentou a maior porcentagem 

de CH3Hg+ (0,7%), esse fato pode estar associado com a metilação. Vale ressaltar que a 

técnica de termodessorção muito contribuiu para a discussão dos resultados, mostrando 

sua importância na avaliação quantitativa do estado de oxidação do Hg no ambiente.  

 O CH3Hg+ foi encontrado principalmente nas amostras retiradas das caixas de 

sedimentação, onde as maiores concentrações de HgT foram detectadas. Em uma das 

caixas de sedimentação, a concentrações de CH3Hg+ foi de até 8,0 µg kg-1 durante a 

estação seca, valor esse preocupante, mostrando que maiores cuidados devem ser 

tomados para evitar o transporte desse material para os córregos. Uma vez 

disponibilizado, o CH3Hg+ pode ser absorvido por peixes presentes no Ribeirão do 
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Grama, bioacumulando e biomagnificando, podendo atingir a população local, visto que 

há consumo desses peixes pela comunidade da cidade de Descoberto. Diante disso, 

fazem-se necessários mais estudos sobre a transferência dessa espécie através da cadeia 

alimentar e estudos em conjunto com pesquisadores da área da medicina sobre o grau de 

contaminação da população na região.  

 Este trabalho também apresentou a validação de duas metodologias para a 

determinação de CH3Hg+ em amostras de sedimentos e organismos fitoplanctônicos 

utilizando a técnica CG-pyro-AFS. Essas duas matrizes têm grande importância em 

estudos do ciclo biogeoquímico do Hg em áreas contaminadas por esse metal. A 

descrição de métodos para determinar o CH3Hg+ na matriz de sedimentos é mais 

freqüentemente apresentada na literatura, mas não é o caso da matriz de fitoplâncton. 

Portanto, a principal contribuição deste trabalho é a validação da metodologia para 

determinação do CH3Hg+ em amostras de organismos fitoplanctônicos.  

Entre os parâmetros avaliados na otimização, destacam-se o aumento do tempo e 

a redução da vazão de gás N2 na etapa de trapeamento, condições com as quais foram 

obtidos os melhores sinais analíticos. O efeito da matriz não foi observado para a 

metodologia aplicada em ambas as matrizes, possibilitando o uso da curva analítica de 

CH3Hg+ em solução aquosa sem prejuízo na confiabilidade dos resultados obtidos. Os 

testes de linearidade, precisão e tendência/recuperação foram adequados para o método 

proposto. Baixos LD e LQ foram obtidos tanto para as análises de organismos 

fitoplanctônicos, quanto para sedimentos. Embora não haja uma legislação brasileira 

consolidada sobre a concentração de CH3Hg+ nessas matrizes, os valores LD e LQ são 

adequados para uma possível comparação e discussão da contaminação por CH3Hg+ em 

amostras ambientais descritos na literatura. Essas metodologias são ferramentas 

importantes para serem utilizadas em análises de rotina, estudos de metilação de Hg por 

fitoplâncton e estudos de sedimentos em áreas vulneráveis à contaminação ambiental 

por Hg. 

 O estudo de metilação na cianobactéria Fischerella sp. e na microalga 

Stichococcus sp. encontradas na área de estudo mostrou que a última apresenta um 

maior potencial de metilação em relação à primeira. Embora, o resultado tenha 

apresentado uma ligeira metilação pela microalga, estudos variando alguns parâmetros 
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(pH, temperatura, MO, etc.), devem ser realizados para avaliar quais variáveis 

contribuem de forma mais significativamente nesse processo.  

 Por fim, esse trabalho fornecerá subsídio para estudos mais aprofundados de 

mecanismo de metilação realizados por micro-organismos. A técnica analítica utilizada, 

CG-pyro-AFS, se mostrou bastante eficiente para quantificar o CH3Hg+ em baixas 

concentrações. Tendo-se em posse essa técnica analítica validada, estudos da 

capacidade de metilação por diferentes espécies de cianobactérias, microalga e 

diatomácea se tornam uma excelente proposta.  
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APÊNDICE 

               
 

Tabela dos dados da análise estatística de Pearson. 

 HgT CH3Hg+ OM C/N Total S Al2O3 Fe2O3 MnO (Hg0 + Hg2
2+) Hg2+(entre 200 e 300 ºC) 

CH3Hg+ 0,878 
0,000 

         

OM 0,958 
0,000 

0,824 
0,000 

        

C/N 0,950 
0,000 

0,931 
0,000 

0,935 
0,000 

       

Total S 0,815 
0,000 

0,552 
0,041 

0,916 
0,000 

0,759 
0,002 

      

Al 2O3 0,370 
0,193 

0,138 
0,637 

0,503 
0,067 

0,207 
0,479 

0,636 
0,014 

     

Fe2O3 0,703 
0,005 

0,693 
0,006 

0,566 
0,035 

0,616 
0,019 

0,391 
0,166 

0,146 
0,617 

    

MnO 0,271 
0,348 

0,104 
0,722 

0,474 
0,087 

0,254 
0,380 

0,604 
0,022 

0,618 
0,019 

-0,132 
0,652 

   

(Hg0 + Hg2
2+ ) -0,674 

0,008 
-0,456 
0,101 

-0,560 
0,037 

-0,641 
0,014 

-0,500 
0,069 

0,054 
0,855 

-0,409 
0,147 

0,162 
0,579 

  

Hg2+ 

(entre 200 e 300 ºC) 
0,886 
0,000 

0,727 
0,003 

0,850 
0,000 

0,827 
0,000 

0,789 
0,001 

0,290 
0,314 

0,553 
0,040 

0,121 
0,681 

-0,678 
0,008 

 

Hg2+ 
(>300 ºC) 

-0,854 
0,000 

-0,725 
0,003 

-0,841 
0,000 

-0,795 
0,001 

-0,785 
0,001 

-0,346 
0,226 

-0,536 
0,048 

-0,179 
0,541 

0,537 
0,048 

-0,984 
0,000 
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Cromatogramas obtidos para padrões de CH3HgCl na construção da curva analítica em 
solução aquosa.  
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Cromatogramas obtidos para amostra de sedimento coletada em Descoberto –MG e para 
o material de referência CRM580.  

 

 

 
 

 

 

Área do Pico CH3Hg+: 37884 
Tempo de retenção: 3,49 min 

Área do Pico CH3Hg+: 14879 
Tempo de retenção: 3,40 min 

Amostra A1 sem diluição 
Estação seca 

Amostra A1 com diluição 2,5x 
Estação seca 

CRM580 

CH3Hg+ 
Tempo de retenção: 3,49 min 

Tempo (min) 

Tempo (min) 

Tempo (min) 

C
o

n
ta

g
em

 p
or

 s
eg

u
nd

o 
C

o
n

ta
g

em
 p

or
 s

eg
u

nd
o 

C
o

n
ta

g
em

 p
or

 s
eg

u
nd

o 



 

 

 

 

 

ARTIGO PUBLICADO 
 



lable at ScienceDirect

Applied Geochemistry 75 (2016) 32e43
Contents lists avai
Applied Geochemistry

journal homepage: www.elsevier .com/locate/apgeochem
Quantification of methylmercury and geochemistry of mercury in
sediments from a contaminated area of Descoberto (MG), Brazil

Louise Aparecida Mendes a, *, Jorge Carvalho de Lena b, Cl�audia Magalh~aes do Valle c,
Peter Marshall Fleming d, Cl�audia Carvalhinho Windm€oller a
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a b s t r a c t

In 2002, metallic Hg was found buried in a rural area of Descoberto city, Brazil. The origin of the Hg was a
gold mining explotation plant established nearly one century ago. Although a number of studies have
been conducted in order to assess the contamination of the area, none of them investigated the presence
of methylated Hg in the hydric system. In this work methylmercury (CH3Hg

þ) was determined using gas
chromatography-pyrolysis-atomic fluorescence detection (CG-pyro-AFS) in material from rain sedi-
mentation boxes and stream sediments near the contaminated area. Total Hg concentration (HgT) along
with the chemical speciation by thermo-desorption were performed. HgT in material from the sedi-
mentation boxes was found to be very high, up to 41,580 mg kg�1, even in the rainy season, when in
general HgT were much lower than in dry season. The samples from the Grama and Rico streams show a
range of HgT from 5.8 to 266 mg kg�1. The thermo-desorption analysis showed predominance of Hg2þ,
possibly linked to organic sulfur, suggested by a good positive correlation between Hg2þ, HgT, organic
mater (OM) and total S. The CH3Hgþ concentration in stream sediment samples ranged from <0.07 to
1.87 mg kg�1 and in the samples of sedimentation boxes the concentrations were 1.33 and 8.0 mg kg�1

during dry season. The sample with the highest percentage of HgT as Hg2þ (98%) presented also the
highest percentage of CH3Hgþ (0.7%). These are high values, showing that care should be taken to avoid
the transport of this material to the hydrological system. Further studies on the transfer through the food
chain would be very important.

© 2016 Elsevier Ltd. All rights reserved.
1. Introduction

The most common forms of Hg found in the environment are:
Hg0, Hg2þ (inorganic) and organic mercury, mostly as methylmer-
cury (CH3Hgþ). It is well known that the latter form is easily bio-
accumulated and biomagnified in the food chain (Jenne and Luoma,
1977; L�azaro et al., 2013) and this iswhy this species is relevant in the
cycle of this metal. Understanding the biogeochemical cycling of Hg
is an important contribution to diagnose the impact of this element
to humans and biota. In the atmosphere Hg can be found primarily as
Hg0 (Amouroux et al., 1999) and small amounts of CH3HgCH3 which
endes), jorge.delena@degeo.
C.M. do Valle), pmf@cdtn.br
m€oller).
are the most volatile species of this element. The Hg0 can be photo-
oxidized to Hg2þ in the presence of O3 and the CH3HgCH3 can be
converted to Hg2þ by the UV radiation (Barkay et al., 2003).

After deposition on the water and on the sediments, the Hg2þ

undergoes methylation to CH3Hgþ, which can be re-methylated to
form CH3HgCH3 (Barkay et al., 2003; Leopold et al., 2010). Upon
entering the aquatic ecosystems, Hg can further react with various
compounds in water, and therefore a portion of it precipitates on
the sediment where numerous organic and inorganic reactions
occur (Green-Ruiz et al., 2005). It binds primarily to organic matter
and to oxides and hydroxides of Fe and Mn present in sediments
(Can�ario et al., 2003). In this compartment, Hg2þ can also undergo
reactions leading to the formation of HgS, CH3Hgþ and (CH3)2SHg
(Leopold et al., 2010). Therefore, several species with varying de-
grees of toxicity of this element will be in equilibrium in the
environment. It is noteworthy to point out that themethylation and
demethylation reactions are mainly mediated by bacteria (Barkay
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et al., 2003; Gosnell et al., 2016; Mauro et al., 1999), but information
on mercury methylators in many compartments are still uncertain
(Ach�a et al., 2011). In the Amazon, for instance, the macrophyte
banks are considered an important site of mercury methylation
(Ach�a et al., 2011; Mauro et al., 1999).

The sediment in the water system is a major sink and source of
Hg, and is considered a relevant production site of CH3Hgþ (Can�ario
et al., 2003; Shi et al., 2005), mainly mediated by the sulfate
reducing bacteria (Ach�a et al., 2011). The assessment of this envi-
ronmental compartment is interesting, since it can act as a good
indicator of Hg input and other elements in the environment.

Hyphenated techniques are commonly used to determine
CH3Hgþ in soil and sediment samples (Carrasco and Vassileva,
2015). Generally, they are based on separation techniques
coupled with selective detector for Hg, such as gas
chromatography-pyrolysis-atomic fluorescence spectrometry (GC-
pyro-AFS) (Beldowski et al., 2014; Carrasco and Vassileva, 2015;
Nevado et al., 2011; Oh et al., 2010); gas chromatography-
inductively coupled to plasma mass spectrometry (GC-ICP-MS)
(Nevado et al., 2011; Pietil€a et al., 2015); and high performance
liquid chromatography-inductively coupled to plasma mass spec-
trometry (HPLC-ICP-MS). The detection by ICP-MS usually uses the
isotopic dilutionmethod, whichmakes possible the investigation of
formation of artifacts during the extraction of the analyte
(Avramescu et al., 2010; Carrasco and Vassileva, 2015; Jagtap and
Maher, 2015; Rahman and Kingston, 2004; Santos et al., 2009).

The study area, in the countryside of the municipality of
Descoberto - MG, Brazil, was heavily affected by the exploitation of
gold in the nineteenth century. For unclear historical reasons Hg
was buried by prospectors at that time. In December 2002, the
owner of the area, performing soil relocation, noticed the presence
of liquid Hg (Hg0) (FEAM and CDTN, 2006). At the time of exploi-
tation, the amalgamation procedure was widely used to improve
the gold removal efficiency (patio procedure). Consequently, part of
the Hg was lost to the atmosphere as gaseous Hg in the amalgam
burning process, some was dumped in rivers and some eventually
left and buried there.

Confirmation of the presence of Hg in the soil of the munici-
pality was found by three governmental state agencies (FEAM -
Minas Gerais State Environmental Agency, COPASA- Minas Gerais
StateWater Supply Company and IGAMeMinas Gerais StateWater
Mangemnet Agency) and CDTN (Brazilian Nuclear Technology
Company), which carried out an on-site inspection and interdicted
it. Since then, various studies have been conducted in the area in
order to assess the degree of contamination of the environmental
compartments by HgT (Alexandre, 2006; Dur~ao Júnior, 2010; Dur~ao
Júnior et al., 2009; FEAM, 2005; Tinôco, 2008), which observed the
presence of this metal above the recommended concentration
limits, i.e., 12 mg kg�1 (CONAMA 420/2009), for land use for agri-
cultural purposes. This area is a very important case to be studied
even today, not only for an assessment of the current situation and
possible impacts to the environment but also to be used as an
example for other similar cases of contamination from gold mining
in Brazil and world.

Themain objective of this work was to evaluate the possibility of
Hg methylation in sedimentation boxes and in sediment from hy-
drological system around the area, and search for parameters that
could be influencing this processes, as HgT, seasonality, oxidation
state of the metal and chemical characterization of the sediments.

2. Methodology

2.1. Sampling and sample preparation

Fig. 1 shows the location of the Municipality of Descoberto (MG)
as well as the sampling stations. Considering that the contaminated
area is located on a declivity in the direction of the Rico stream,
Brazilian authorities interdicted it and built channels and sedi-
mentation boxes in the lower part of the area in order to retain the
rain water and to avoid, as far as possible, the transport of par-
ticulated material from the contaminated area into the Rico stream.
In the rainy season the pluviometric precipitation is so high that
part of the water of these boxes overflows and reaches the stream.
Samples were taken from the two sedimentation boxes (A1 and A2)
and in 6 points at the Rico stream (A5 to A10) chosen in order to
assess the possible impact of the Hg transport from the sedimen-
tation boxes which are, as stated above, in a higher topographic
level. Sample A3 is located outside the interdicted area, after the
junction of Rico and Grama streams (downstream). Sample A4 was
taken as control, because it does not receive waters from the Rico
stream.

The collection of samples was performed in August 2014 (dry
season) and in December 2015 (rainy season) in order to assess the
methylation in different climate conditions. A total of 18 sediment
samples were collected; 14 in the streams (8 in the dry season and 6
in the rainy season) and 4 (2 in each season) were taken from the
two sedimentation boxes. Collection of samples A9 and A10 in the
rainy season was not carried out because of difficulties to access
these stations in the rainy season 2015.

Samples were collected using an auger steel and a plastic scoop,
then sieved through 2 mm sieve to discard the gravel upper size
fractions and then transferred to amber glass flasks which were
stored in boxes containing ice until arrival at the laboratory where
they were stored at - 20 �C. In the laboratory, part of the samples
were lyophilized and sent for HgT determination, Hg speciation
using thermo-desorption and determination CH3Hgþ. For chemical
analysis (CHN, Total S and X-ray fluorescence), the samples were air
dried.

2.2. Chemical characterization of the samples

The sediment samples were ground and sent for CHN analysis,
total S and XRF. Determination of organic carbon to obtain the
organic matter content in the samples was carried out in the
elemental analyzer CHNS/O, Perkin Elmer, PE2400, Series II. It is
noteworthy to mention that the data obtained from CHN were
converted into OM and ratio of C/N (Radojevi�c and Bashkin, 1999).
The total S analysis was performed on the instrument Leco SC632.
Certified standards were used for instrument calibration: Standard
502-309/1006 Soil; standard 502-318/1009 Ore Tailings Material
Calibration; standard 502-319/1014 Ore Tailings Material Calibra-
tion; and standard KZK Acid Base Accounting Material CANMET.

The quantification of the concentration ofmetals was performed
with an X-ray fluorescence spectrometer, Philips - PANalytical,
Magix model PW 2540 autosampler equiped withRh 2.4 kW tube.

2.3. HgT determination and speciation by thermo-desorption/
atomic absorption

The determination of HgT and its speciation by thermo-
desorption were performed in a direct mercury analyzer (DMA-
80, brand Milestone, Italy). The DMA-80 uses the principle of
thermal decomposition, amalgamation, amalgam thermo-
desorption and determination of Hg by atomic absorption at a
wavelength of 253.65 nm. The analytical curve was set up with
injections of different volumes of solutions of 10 and 100 mg L�1

prepared from a standard solution of 1000 mg L�1 HgCl2. The ab-
solute Hg concentration ranged from 0 to 100 ng. The certified
referencematerial GBW 08301 river sediment, with an HgT value of
(220 ± 40) mg kg�1 was used to assess the accuracy of the method.



Fig. 1. Location of the Municipality of Descoberto e MG/Brazil (left). Location of the sampling stations at Grama and Rico streams (right). Coordinates are given in UTM, grid zone
23 K, datum WGS 84. Contour lines are given in meters above the sea level.
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The HgT found in the certified reference material, analyzed by
DMA, was (227 ± 10) mg kg�1. This value corresponds to 103% re-
covery, showing therefore a good accuracy of the method. The
detection limit (LOD) and quantitation limit (LOQ) for this tech-
nique were 0.97 and 1.07 mg kg�1 (for sample weight 0.3000 g),
respectively.

Speciation by thermo-desorption is based on the principle that
different species of Hg are released from a solid matrix by the
action of heat at different temperature ranges (Windm€oller, 1996).
Approximately 0.3000 g of sample was weighed and subjected to
different temperature levels: 50, 100, 150, 200, 250, 300, 400, 500,
600 and 700 �C for 3 min heating at each level. The results were
compared with patterns of Hg species analyzed under the same
conditions of the samples, such as Hg0, HgCl2, Hg2Cl2, HgSO4 and
HgS. These standards were prepared and analyzed by Windm€oller
et al. 2013, using solid dilution (Windm€oller et al., 2013). As there
is no reference material registering mercury contents in different
oxidation states, we decided to make analysis of the same refer-
ence material used to validate the total Hg determination, i. e.,
GBW 08301 (river sediment) and compared the sum of the results
of all quantification steps (from 50 to 700 �C) with the certified
value for total Hg. The obtained result (224 ± 19) mg kg�1 was in
good agreement compared to the reference value (220 ± 40) mg
kg�1.
2.4. Determination of CH3Hg
þ

The determination of (CH3Hgþ) was performed on a gas chro-
matographer coupled to a pyrolysis system with an atomic fluo-
rescence detection system (CG-pyro-AFS), MERX, Mark Brooks
Rand Labs, USA. The analytical curve for absolute concentration
from 0 to 500 pg was prepared from CH3HgCl standard solution of
1000 mg L�1, Brooks Rand Labs, USA. The sediment samples were
subjected to a distillation system (Brooks Rand Labs) modified
Horvat et al. (1993). Samples of 0.1000e0.5000 g wereweighed in a
teflon tube to which 30 mL of ultrapure water was added together
with 500 mL H2SO4 8mol L�1 and 200 mL KCl 20%w v�1. Teflon tubes
for collection of the distillate containing 5 mL of ultrapure water
were placed in an ice bath. The samples were distilled at 125 �C
under a nitrogen flow of 61 mL min�1 during approximately 3 h
after which 75% of the distillate had been collected. Then, the
distillate was diluted to 50 mL and transferred to a glass jar
derivatization system. To this system it was added 300 mL of sodium
acetate buffer and 50 mL of sodium tetraethylborate solution
(NaBEt4). The set was left to stand for 17 min for the contact of the
reactants (reaction time), and then purged with nitrogen gas at
91 mL min�1 for 25 min. Traps were dried with nitrogen gas for
6 min and analyzed individually by the thermo-desorption system
coupled to a chromatographic column filled with OV-3. The GC
temperature was maintained at 35 �C. Argon gas was used as mo-
bile phase and flow rate used was 17 mL min�1.

It is noteworthy to point out that the parameters of the chro-
matographic column (temperature GC and mobile phase flow rate)
and derivatization (flow of the bubbler, trapping time, volume of
sodium tetraethylborate, trap drying time, reaction time) were
optimized preliminarily to analysis. For quality assurance of
CH3Hgþ analysis in sediments, certified reference material ERM®-
CC580 (estuary sediment) was used, whose concentration of
CH3Hgþ is (75 ± 4) mg kg�1. The CH3Hgþ concentration determined
in the CC580-ERM® CRM reference material was (71.1 ± 2.1) mg
kg�1. This value corresponds to 95% recovery and it is within the
certified range. The calculated LOD and LOQ for the method for
samples with mass weight of 0.5000 g were 0.11 mg kg�1 and
0.33 mg kg�1, respectively.



Table 1
Location of the samples and results of HgT, CH3Hgþ, percentage of CH3Hgþ, OM, C/N, total S, XRF and percentage of species of Hg obtained from the analysis of records by thermo-desorptionwith temperature levels in sediment
samples collected at Descoberto (MG).

Samples Location Grid
zone 23 K

*HgT
(mg kg�1)

*CH3Hgþ

(mg kg�1)
CH3Hgþ (%) *OM (%) *C/N *Total S (%) Al2O3 (%) Fe2O3 (%) MnO (%) (Hg0 þ Hg22þ)

(Up to 150� C) (%)
Hg2þ (labile)
(200e300 �C) (%)

Hg2þ (>300 �C) (%)

Dry
season

A1 SB 7632360/
715634

41580 ± 5 8.0 ± 0.9 0.02 6.4 ± 0.4 8.4 ± 1.1 0.034 ± 0.007 8.25 4.32 0.036 6.1 84.4 9.4

A2 SB 7632360/
715669

3835 ± 7 1.33 ± 0.07 0.04 8.1 ± 0.2 8.4 ± 0.8 0.047 ± 0.002 8.47 4.38 0.059 2.2 97.6 0.2

A3 GS 7632425/
715472

45 ± 10 <0.11 0.19 0.61 ± 0.01 1.42 ± 0.16 0.011 ± 0.004 9.54 10.04 0.071 4.5 50.3 45.2

A4 GS 7632488/
715524

44 ± 5 0.21 ± 0.04 0.48 0.61 ± 0.01 1.54 ± 0.38 <0.01 8.55 9.96 0.063 7.5 43.1 49.4

A5 RS 7632374/
715535

44 ± 2 0.139 ± 0.009 0.32 1.16 ± 0.04 1.55 ± 0.14 <0.01 8.16 7.30 0.095 3.7 38.6 57.7

A6 RS 7632331/
715594

266 ± 2 1.87 ± 0.33 0.70 7.7 ± 0.2 7.3 ± 1.0 0.039 ± 0.004 19.34 14.67 0.125 2.2 92 5.8

A7 RS 7632315/
715640

74 ± 3 0.29 ± 0.01 0.39 1.5 ± 0.1 2.09 ± 0.67 0.0107 ± 0.0008 10.12 7.52 0.094 4.4 52.4 43.2

A8 RS 7632299/
715717

74 ± 1 0.23 ± 0.06 0.31 1.56 ± 0.06 2.21 ± 0.32 0.0121 ± 0.0003 12.43 9.81 0.141 1.7 30.9 67.4

A9 RS 7632256/
715742

175 ± 1 0.63 ± 0.09 0.36 3.8 ± 0.2 3.48 ± 0.23 0.025 ± 0.002 16.86 12.45 0.136 1.4 60.1 38.5

Rainy season A10 RS 7632205/
715764

141 ± 5 0.51 ± 0.11 0.36 3.7 ± 0.1 3.38 ± 0.13 0.020 ± 0.004 16.53 11.50 0.131 2.1 55.0 42.9

A1 SB 7632360/
715634

3581 ± 235 0.77 ± 0.12 0.02 11.7 ± 0.2 6.8 ± 1.1 0.096 ± 0.021 16.8 5.7 0.10 0.2 99.5 0.3

A2 SB 7632360/
715669

2312 ± 87 1.01 ± 0.13 0.04 4.31 ± 0.04 2.5 ± 0.4 <0.01 27.7 7.2 0.022 0.3 85.2 14.5

A3 GS 7632425/
715472

73 ± 3 <0.11 e 0.44 ± 0.01 0.25 ± 0.07 <0.01 15.1 12.6 0,093 9.7 28.3 62.0

A4 GS 7632488/
715524

41 ± 4 <0.11 e 0.60 ± 0.05 0.35 ± 0.09 <0.01 18.0 10.6 0.041 3.4 62.8 33.9

A5 RS 7632374/
715535

183 ± 5 0.35 ± 0.03 0.19 6.8 ± 0.5 4 ± 1 0.066 ± 0.0006 33.0 9.8 0.25 2.3 82.5 15.2

A6 RS 7632331/
715594

36 ± 1 <0.11 e 0.8 ± 0.2 0.48 ± 0.09 <0.01 18.5 7.7 0.18 11 30 59

A7 RS 7632315/
715640

26 ± 1 <0.11 e 0.53 ± 0.02 0.31 ± 0.07 <0.01 26.5 8.8 0.10 9.9 20.8 69.3

A8 RS 7632299/
715717

5.8 ± 0.9 <0.11 e 0.43 ± 0.02 0.25 ± 0.01 <0.01 17.5 8.0 0.20 16.2 25.2 58.5

SB: sedimentation boxes; GS: stream Grama; RS: stream Rico.
*mean concentration ± standard deviation (n ¼ 3).
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3. Results and discussion

3.1. HgT concentrations

Table 1 shows location of the samples and the results of HgT,
CH3Hgþ, percentage of CH3Hgþ, organic matter (OM), C/N, total S,
XRF and percentage of species of Hg obtained from the analysis of
records by thermo-desorption with temperature levels for all
samples collected in Grama and Rico streams, along with the ones
from sedimentation boxes, in dry and rainy seasons.

The HgT in sediment samples ranged from 44 to 266 mg kg�1

during the dry season, and from 5.8 to 183 mg kg�1 during the rainy
season, in samples collected along the Rico and Grama streams,
showing clearly a decrease in the concentrations in the rainy sea-
son. It is worth mentioning that the rainfall difference between the
two stations is quite large. The sediment samples taken from local
sedimentation box, A1 and A2, presented discrepant concentra-
tions compared to other samples in the Rico and Grama streams.
The A1 box presented HgT of 41,580 mg kg�1 during the dry season
and 3581 mg kg�1 during the rainy season. In the sedimentation box
of the A2 sediment sample, the Hg concentrations during the dry
season and during the rainy season were 3835 mg kg�1 and
2312 mg kg�1, respectively.

It is presumed, therefore, that in the dry season Hg-containing
particulate material is l retained in sedimentation tanks for a
longer time, as also noted by Dur~ao Júnior et al. (2009). During the
rainy season, this material is somewhat drawn to the stream and
the finer particles of the sediment there spreads and dilutes the Hg
into the hydric environment.

Although only the information of HgT is not enough to predict
possible biological effects of Hg in sediments the results were
compared with the guide values established by the Canadian
Council of Ministers of the Environment (CCME, 2001) called TEL
(Threshold Effects Level) and PEL (Probable Effects Level) that are
the same for the Brazilian legislation, CONAMA 454. The concen-
trations below the TEL value represent low probability of adverse
effects to biota and concentrations above the PEL value represent a
likely adverse effect on biota. Between the PEL values and TEL it is
not possible to speculate about the likelihood of an effect. The TEL
and PEL values for Hg in the sediment are 170 and 490 mg kg�1,
respectively. Fig. 2 shows the HgT in sediment samples and their
corresponding TEL value, except for A1 and A2 samples that have
very different values.

It is observed that 11 of 14 samples collected in the Rico and
Grama streams, in both seasons, showed concentrations below the
TEL values. The A6, A9 (both in the dry season) and A5 (rainy
Fig. 2. HgT in sediment samples collected along the Rico and Grama streams.
season) samples showed Hg concentrations between TEL and PEL
values, 266; 175 and 183 mg kg�1, respectively, indicating the pos-
sibility of occasional occurrence of adverse effects to biota.

Samples of the sedimentation boxes (A1 and A2) showed HgT of
about 85 and 8 times higher than PEL during dry season, respec-
tively. This points to a serious problem, given that values above the
PEL represent a potential adverse effect on the biota and the ma-
terial of these samples may possibly be carried to Rico stream
during the rainy season.

It is interesting to observe in Fig. 2 that sample A5 showed
higher HgT content in the rainy season compared with the content
in the dry season. This suggests that the rain water can be really
overflowing the sedimentation box and transporting the finer
particulate matter present in the contaminated area from the point
A8 in the direction of the point A5 and being accumulated there. It
is also observed that Hg reached the point A3 (Grama stream), since
the HgT content is also larger in the rainy season. There is a sig-
nificant difference at the level of 95% between the HgT for sample
A3 collected in different seasons, showing that mercury is being
transported from the contaminated area and reaching the water
system. This poses hazard to the local population, considering that
the Grama stream supplies water to the community of the city of
Descoberto.

FEAM found, in 2005, HgT at Rico stream in the range of
20e750 mg kg�1 and in the Grama stream in the range of
20e61 mg kg�1. Concentrations found in this work along the Rico
stream ranged from 5.8 to 266 mg kg�1 (Table 1) and the four
samples from the Grama stream show a range of Hg concentration
from 41 to 73 mg kg�1. Although the results obtained 13 years after
the report of FEAM are similar, this shows that Hg is still present on
the site, in concentrations above the allowed for quality standards
for samples A6, A9 and A5, as shown in Fig. 2. Tinôco (2008) found a
range of HgT in sediments from the same area of this work slightly
higher, between 130 and 610 mg kg�1.

It is interesting to compare the levels of Hg in sediments from
Descoberto with those observed in areas where the gold exploita-
tion activity is still widespread like in the Iron Quadrangle (MG)
close to Ouro Preto (MG) and Mariana (MG) municipalities. It is
observed that the HgT found in the sediment of Rico stream
(5.8e266 mg kg�1) is lower than that observed by Rhodes (2010)
and Windm€oller et al. (2007), who found concentrations ranging
40e530 mg kg�1 and 40e1100 mg kg�1, respectively. This can be
explained by the fact that in these areas, gold prospecting is still
carried out, although illegal, which is not the case of Descoberto
where these activities have been closed for nearly one century.

Studies in other countries affected by goldmining using mercury
amalgamation still nowadays show, in general, HgT content in
sediments larger than found in this work. Pinedo-Hern�andez et al.
(2015), for example, found HgT in the range of 196e1187 mg kg�1

in sediment samples impacted by gold mining in Colombia. Ac-
cording to these authors, the region of study, Mojana, receives most
of the waste from the largest gold mining of the country through
flooding processes occurring during the rainy season. Güiza and
Aristiz�abal (2013) claim that the increase in HgT levels in Mojana
region in the last decade should be related to the gold mining
proliferation in Colombia. According to these authors, the number of
mines in that country raised from 2000 to 4000 between the years
2002e2011. The study Reichelt-Brushett et al. (2016) in Buru Island
Indonesia showed HgT ranging from 4.23 to 82 mg kg�1 in sedi-
ments from several locations downstream of a small-scale artisanal
gold mining. It must be pointed out that in these studies gold
mining activities are recent, which is not the case of Descoberto.

The similarity between Descoberto mercury contamination case
and the ancient cases in other contaminated sites, for example,
west of United States (Carson River Drainage Basin, Nevada)



L.A. Mendes et al. / Applied Geochemistry 75 (2016) 32e43 37
(Bonzongo et al., 1996) and north of Georgia (Leigh, 1997), is that
the gold explotation employing mercury uses hydraulic mining, in
which the high density of mercury allowed gold and gold-mercury
amalgam to sink, while sand and gravel passed over the mercury
and through a sluice using water as a way to drag the solid mate-
rials. Large volumes of water flowing through the sluice caused
many of the finer gold and mercury particles to wash through and
out of the sluice before they could settle in the mercury-laden rif-
fles. In this way mercury can be transported and spilled all over a
large area. In the case of Descoberto there is little historical infor-
mation about what exactly happened in the past, i.e., in the 19th
century. As stated before, for unclear historical reasons Hg was
buried by prospectors at that time. The consequence is that Hg is
not spread over a large area what makes possible the mitigation of
this contamination.

The few data about Hg in fish and human biological matrices
from the contaminated area of Descoberto did not show Hg
contamination. According FEAM (2005), the HgT in fish samples
were below the values established by the National Health Surveil-
lance Agency (ANVISA) Ordinance No. 685/1998 ANVISA. (FEAM,
2005). In 2008, Palmieri et al. (2009) collected 70 specimens of
fish and only 3 samples showed concentrations exceeding the
permitted value, but they concluded that therewas no indication of
Hg contamination. The Hg concentration in biological materials
(hair, urine, blood) were considered normal in 47 people living near
the site of upwelling (FEAM, 2005).

3.2. Hg speciation by thermo-desorption and chemical
characterization

Fig. 3 shows records obtained byWindm€oller et al. (2013) for the
analysis of standard Hg compounds (prepared by solid dilution of
the Hg compounds in an inert matrix), using a DMA heating pro-
gram by temperature levels, identical to the conditions used in this
work. The release of Hg0 occursmainly at 50 �C and Hg22þ at 100 and
150 �C. Therefore, the temperaure range of 50e150 �C corresponds
to the release of reduced species (Hg0 and Hg22þ). Oxidized species
(Hg2þ) are released above 200 �C, and above 300 �C are the ones
which interact more strongly with the matrix.

Fig. 4 and Fig. 5 display the records obtained for the analyses of
the samples of this study and Table 1 shows the percentages for
each Hg species, considering the sum of Hg concentrations corre-
sponding to reduced species (up to 150 �C) and oxidized species
(temperatures above 200 �C). The percentages of oxidized species
were separated in two temperature ranges, from 200 to 300 �C and
above 300 �C, in order to emphasize the percentage of more labil
Hg2þ (from 200 to 300 �C) and the Hg2þ with stronger interaction
with the matrix (above 300 �C).

It is observed from Table 1 and Figs. 4 and 5 in all samples the
predominance of Hg2þ, i.e., Hg released in temperatures above
200 �C. The percentages of reduced Hgwere low, ranged from 1.4 to
7.5 in dry season and 0.2 a 16.2 in rainy season (Table 1). The source
of contamination of these samples is Hg0 and it is known that the
oxidation occurs in soil from this area (Dur~ao Júnior et al., 2009;
Windm€oller et al., 2015). Dur~ao Júnior et al (2009) also analyzed
samples from the retention tanks and a sample from the Hg hot-
spot, observing the presence of Hg0 only in the samples with very
high HgT. These authors showed that the sample from the hotspot
(analyzed without homogeneization) shows sections with Hg0,
sections with amixture of the three oxidation states (Hg0, Hg22þ and
Hg2þ) and sections with Hg totally oxidized (Dur~ao Júnior et al.,
2009). Therefore, it is not surprising that a mixture of Hg0 and
Hg22þ is present as reduced species in samples from the sedimen-
tation boxes in the present study. Hg22þ is a less stable species
compared to Hg2þ and, because of this, it is not considered in the
majority of the speciation analysis. Nevertheless, it is well accepted
that the species can be found in soils and/or sediments, as it is
discussed mainly in articles about mercury oxidation and reduction
processes, using thermo-desorption analysis where the transition
of Hg0 to Hg2þ and from Hg2þ to Hg0 showed a well shaped peak
between the peaks os Hg0 and Hg2þ that were attributed to Hg22þ

(Soares et al., 2015; Valle et al., 2006; Windm€oller et al., 2015;
Windm€oller et al., 1996). The oxidizing environment may be
contributing to the Hg oxidation and its adsorption on fine particles
and therefore increasing their mobility.

Similar behavior was observed by Windm€oller et al. (2007),
working with sediment samples from the Iron Quadrangle (MG).
This work also showed the predominance of oxidized Hg, the
contents of this element and Mn were grouped by cluster analysis,
indicating correlation between these parameters. The OM and clay
minerals act stabilizing the Hg2þ formed and facilitate the balance
toward the oxidation of Hg. The oxidation mediated by bacteria is
also considered an important route (Barkay et al., 2003; Smith et al.,
1998).

The comparison of the several graphics of Fig. 4 evidences that
samples A2 and A6 are the ones that did not show Hg peaks at
higher temperatures in spite of presenting higher HgT contents.
This suggests that part of the Hg from the contamination is prob-
ably released from the sample by solubilization and/or volatiliza-
tion and the amount that remains forms stronger interations with
the matrix. This is confirmed by data of Table 1, according to which
the percentage of species Hg2þ released above 300 �C is more
prevalent in the samples A4, A5 and A8, with 49.4; 57.7 and 67.4%
respectively. These samples are the ones with low HgT. For com-
parison, Fig. 5 displays the thermo-desorption graphics for selected
samples (A1, A5 and A7) collected both in dry and rainy seasons.
Sample A1, from one of the boxes, shows that the majority of Hg2þ

is released up to 300 �C; sample A5 and A7 graphics show clearly
that the season with lower HgT displays higher peaks at very high
temperatures (600 �C and 700 �C), whichmeans that Hg species are
stronger bound in these samples.

Sample A8 shows an atypical behavior, i.e., it is the only sample
that presented the highest Hg concentration at the temperature of
600 �C, indicating the presence of a highly stable Hg compound
(Fig. 4). The graphic of this sample is similar to the HgSO4 standard
(Fig. 3), suggesting a possible presence of this species.

All samples from the sedimentation boxes (dry and rainy sea-
sons) show Hg mainly as labile Hg2þ, 84.4e99.5% (Table 1, sample
A1) and Fig. 5.

The predominance of oxidation processes over the Hg reduction
in soils has been observed in other works, e. g., in soils of the
Amazon and Minas Gerais (Brazil) (Valle, 2005; Valle et al., 2006).
Windm€oller et al. (2015) investigated the redox process of Hg in soil
samples from the same contaminated area of this study. The results
showed that the oxidation kinetics occurs to a greater extent and
more quickly in relation to the Hg reduction process. This means
that the composition of the soils from this area favors the oxidation
of mercury in place. According to the authors, the oxidation facili-
tates the metal interactionwith the fine particles of soil that can be
lixiviated by the rain. The oxidized form makes possible their
methylation (Windm€oller et al., 2015).

The Pearson statistics analysis showed good correlations of Hg2þ

with OM (r ¼ 0.850, p < 0.05), C/N (r ¼ 0.827, p < 0.05) and total S
(r¼ 0.789, p < 0.05). The correlation of OMwith S is an indicative of
S present in OM. The strong interaction of Hg2þ with S (inorganic
and organic compounds) is already well known, which justifies the
observed correlations.

The degree of humification of OM in soil and sediments can be
assessed by the C/N ratio. According to Jord~ao et al. (2000) the
values of the C/N below 20 indicate the total decomposition of the



Fig. 3. Thermo-desorption graphics of Hg standards (modified from Windm€oller et al., 2013).
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OM in the environment and above 30 the decomposition is too low.
All sediment samples showed C/N values below 20 (Table 1) sug-
gesting that there is a high degree of decomposition of organic
matter in the sample collection site, a condition which, among
others, could favor the transport of Hg2þ and eventualy the
methylation of Hg.
3.3. CH3Hg
þ concentration

The concentation of CH3Hgþ in sediment samples collected over
Rico and Grama streams ranged from <0.11 to 1.87 mg kg�1 during
the dry season (Table 1). In the rainy season only one samples
showed CH3Hgþ concentration above the detection limit, sample
A5, with 0.35 mg kg�1 of CH3Hgþ. It is worthy mentioning that this
sample was the only one with significative higher HgT in the rainy
season. For samples A1 and A2, collected from sedimentation
boxes, the concentration of CH3Hgþ was higher during dry season,
8.0 and 1.33 mg kg�1, respectively. In the rainy season the concen-
tration of CH3Hgþ in these samples was 0.7 mg kg�1 and
1.01 mg kg�1, respectively.



Fig. 4. Thermo-desorption graphics of Hg in sediment samples collected in Descoberto-MG in the dry season.
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Fig. 5. Thermo-desorption graphics of Hg in sediment samples collected in Descoberto-MG in the dry and rainy season.
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Table 2
Concentrations of CH3Hgþ and percentages in relation to HgT found in sediment in this study and other papers.

CH3Hgþ aPresent study b,Pinedo-Hern�andez et al. (2015) c,Marrugo-Negrete et al. (2015) d,Beldowski et al. (2014) d,Carrasco and Vassileva (2015) e,Pietil€a et al. (2015)

(mg kg�1) <0.11e8.0 4.1e43.4 8e68 0,061e0.94 ~0.89e~7.5 0.8e18
(%) 0.02e0.7 1.5e3.7 3e11 0.12e1.05 <0.4 1.2e12

a River Sediment/Sedimentation boxes.
b River Sediment.
c Swamp Sediment.
d Sediment marine.
e Peat Soil.
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The percentages of CH3Hgþ ranged from 0.02 to 0.7% in which
the lowest value corresponds to the sample with highest HgT
(sample from one of the boxes) and the highest value corresponds
to the sample from the streamwith the highest HgT (A6). Marrugo-
Negrete et al. (2015) studying sediment samples from tropical
swamps in Colombia (Great Achi and Ayapel) impacted by gold
mining, found the lowest percentage of CH3Hgþ in the sample with
the highest concentration of the HgT. The HgT from Great Achi
sediments ranged from 543 to 1021 mg kg�1 and the percentage of
CH3Hgþ ranged between 3 and 7%, whereas for samples from
Ayapel HgT contents ranged from 145 to 313 mg kg�1 and the per-
centage of CH3Hgþ ranged from 5 to 11%. These are, in general,
higher percentages compared to this work. This diference is ex-
pected because the conditions of swamps in terms of higher organic
matter contents and lower water flow rates favors the Hg methyl-
ation. Other research study of the same group, Pinedo-Hern�andez
et al. (2015), studying surface sediments affected by artisanal and
small-scale gold mining in the Mojana region of Colombia found
HgT between 196.2 and 1187.6 mg kg�1 and CH3Hgþ concentrations
significantly correlated with the HgT and organic matter (OM) and
represent between 1.7% and 3.6% of the HgT, i.e., also higher than
the results obtained here. According to the authors the temperature
was the parameter that favored the methylation due to increased
biological activity in higher temperature in the dry season. The
Pearson correlation between HgT and CH3Hgþ found in this work,
excluding the samples from the box, was positive and very high
(r ¼ 0.878, p < 0.05). This information pointed out that the
methylation increases with the increase of HgT, but there should be
an Hg concentration from which the methylation is inhibited. The
CH3Hgþ concentrations also correlated positively with OM
(r¼ 0,824, p < 0.05), C/N (r¼ 0,931, p < 0.05), Hg2þ labile (r¼ 0,727,
p < 0.05) and Fe2O3 (r ¼ 0,693, p < 0.05).

Although the percentages of CH3Hgþ are low during dry season
(0,02 and 0,04%, respectively), the results showed that the con-
centrations of this toxic pollutant can be extremely high (up to
8.0 mg kg�1). It is showed that the CH3Hgþ concentrations in the
boxes can reach 8 times the values found in the streams and
therefore the results point out that care should be taken to avoid
the transport of this material to the streams.

Sample A1 in the dry station, showed only 6.1% of the HgT is in
the forms Hg0 and Hg22þ and it presented the lowest percentage of
CH3Hgþ (0.02%, Table 1) compared with the other samples. On the
other hand, the percentage of Hg2þ labile, correlated strongly with
CH3Hgþ concentration (r ¼ 0.727, p < 0.05), both data suggesting
that oxidized Hg favors the methylation of the metal.

The study by Feng et al. (2011) showed that the redox conditions
are very important for the methylation of Hg and that this de-
creases with water depth and sediment, i.e., from oxic to anoxic
conditions. Study by Eckley et al. (2015), in sediments of Cottage
Grove Reservoir, west of Oregon, USA, showed that in the sediments
of wetlands, CH3Hgþ concentrations of the more superficial layers
0e2 cm are clearly higher when compared to deeper layers (up to
approximately 2.8 mg kg�1 which corresponds to up to 0.9% of
CH3Hgþ). The authors also observed increased concentrations and
percentages of CH3Hgþ in flood water sediment when compared to
permanently flooded areas, i.e., an oxidizing redox potential favors
the metal methylation. These layers also had organic carbon con-
centrations and higher sulfate.

Table 2 shows the comparison of the results of CH3Hgþ con-
centrations obtained in of this study with other works. They are
comparable to the concentrations of some marine sediments as
studied by Beldoswisk et al. (2014) and Carrasco and Vassileva
(2015) but the values are lower than river sediments studied by
Pinedo-Hern�andez et al. (2015), swamp sediments studied by
Marrugo-Negrete et al. (2015) and by peat soil by Pietil€a et al.
(2015). Although these results show a lower range, the results
showed that the concentration can be as high as 8.0 mg kg�1, which
is means that the possibility of bioccumulation and bio-
magnifications is not negligible.

In the investigated site, methylation occurs primarily by an
aerobic process, as the samples collected are surface sediment. The
microscope observation of the water collected from the sedimen-
tation box where the CH3Hg þ concentration was highest
(8.0 mg kg�1), it was found the presence of microalgae and cyano-
bacteria. This observation brings the hypothesis that the methyl-
ation box sedimentation can be occurring due to the presence of
these microorganisms, or biotic methylation.

The biological process mediated by micro-organisms and fungi
can occur via transmethylation reaction. Methylcobalamin, also
known as vitamin B12, coenzyme is produced by the aerobic and
anaerobic bacteria. The synthesis of CH3Hgþ in the environment via
this compound is due to the transfer of a methyl group to Hg in
oxidized form, ie Hg2þ (Barkay et al., 2003; Bisinoti and Jardim,
2004). It is noteworthy that methylcobalamin is widely distributed
in the environment (Bisinoti and Jardim, 2004), and possibly this
coenzyme is also produced in the investigated site. It is known that
other parameters such as pH, temperature, OM concentration,
concentration of sulfide, redox conditions also influence the
methylation process (Ach�a et al., 2011), working in together or
separately (Bisinoti and Jardim, 2004) as each contributes differently
to form CH3Hgþ. The characteristics of the medium are defining the
process (Bisinoti and Jardim, 2004). Abiotic methylation can not be
discarded and systematic stydies would be necessary to a better
understanding of the ways that this important reaction is occurring.

Jonsson et al. (2012) studied methylation ratios in sediments of
the estuary of the River Ore, the Bothnian Bay, Sweden. The results
of this study showed that the combination of thermodynamic and
kinetic effects of dissolution and desorption of Hg2þ from the solid
phase influence and result in large differences in the observed
methylation rates ranging up to two orders of magnitude. Our re-
sults show the difference between the samples in terms of Hg
thermo-desorption profiles from the solid phase, thus indicating
differences in Hg2þ interactionwith the matrix and the importance
of studying how these differences affects the kinetics and ther-
modynamics of metal methylation.
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4. Conclusions

After 13 years of coming to light Hg contamination in a rural
area of Descoberto, Brazil, the present results showed the presence
of Hg in sediments near the area at concentrations that exceed the
value of quality set by the Canadian Council of Environment
(170 mg kg�1 and 490 mg kg�1). The samples from the Grama and
Rico streams show a range of HgT from 5.8 to 266 mg kg�1. HgT in
material from the sedimentation boxes was found to be very high,
up to 41,580 mg kg�1, even in the rainy season, when in general HgT
were much lower than in dry season. One of the collection points
from the streams shows higher HgT in the rainy season, indication a
transport and the possibility of Hg accumulation depending on
particulate matter transport fenomena.

The thermo-desorption analysis showed predominance of Hg2þ,
possibly linked to organic sulfur, suggested by a good positive
correlation between Hg2þ (labile), HgT (r¼ 0.886, p < 0.05) organic
mater (OM) (r¼ 0.850, p < 0.05) and the total S (r¼ 0.789, p< 0.05).
The analysis also showed that in the rainy season, that the HgT are
in general lower than in dry season, the Hg release at higher tem-
peratures, which means, the Hg that remains in the sediment is
stronger bound to this matrix.

The Hg contamination source in the study area is Hg0. The
oxidation of Hg, observed in thermo-desorption studies, is an
essential step prior to methylation and the results of this study
support other author results that showed the facility of Hg oxida-
tion in tropical soils.

The CH3Hgþ concentration in streams sediment samples ranged
from <0.07 to 1.87 mg kg�1 and in the samples of sedimentation
boxes the concentrations were 1.33 and 8.0 mg kg�1 during dry
season. CH3Hgþ concentration showed good Pearson correlation
coefficients with HgT (r ¼ 0.878, p < 0.05), Hg2þ (labile) (r ¼ 0.727,
p < 0.05), OM (r ¼ 0.824, p < 0.05), C/N (r ¼ 0.931, p < 0.05) and
Fe2O3 (r¼ 0.693, p < 0.05). The sample with the highest percentage
of HgT as Hg2þ (98%) presented also the highest percentage of
CH3Hgþ (0.7%) which corroborates the thesis that where the
oxidation is happening, methylation is favored.

These values are very preoccupying, showing that care should
be taken to avoid the transport of this material to the streams and
further studies on the transfer through the food chain would be
very important.
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ABSTRACT  

 Two methods for the determination of methylmercury (CH3Hg+), one in 

sediment samples and one in cyanobacteria, were validated using gas chromatographer 

coupled to a pyrolysis system with an atomic fluorescence detection system (GC-pyro-

AFS). Sediment is one of the major sites of CH3Hg+ production and cyanobacteria 

participate in biotransformation of mercury (Hg) into this species. The methods 

presented here were based on the extraction of CH3Hg+ from these matrices, 

derivatization, trapping, thermal desorption, GC separation, pyrolysis to reduce Hg2+ to 

elemental species and detection in AFS. The whole validation procedure followed the 

protocols of INMETRO guide.  The results showed that the two methods do not present 

matrix effect; good linearity (0.994) in the range of 0 to 400 pg CH3Hg+; repeatability of 

3%; intermediate precision of 8%; recovery in spiked sample tests in the range of 93 to 

129%; and detection limits of 0.04 µg kg-1 sediment and 1.3 µg kg-1 cyanobacteria. 

Certified reference materials CRM580 and DORM-3 were used to evaluate the accuracy 

of the method, resulting in 95 and 89% recoveries, respectively. The method for 

cyanobacteria matrix was used for Hg2+ methylation assay with cultures of 

cyanobacteria and microalgae isolated from water samples collected in an Hg 

contaminated area. The production of CH3Hg+ was detected in the culture of the 

microalga Stichococcus sp. representing a fraction of 0.23% of total Hg added to the 

medium, indicating its participation in the biotransformation of Hg. The methods were, 

therefore, adequate for the proposed objective and can be used as important tools in 

routine analyzes and/or studies of the biogeochemical cycle of Hg. 

 

Keywords: Methylmercury, Cyanobacteria, Sediment, Validation, GC-pyro-AFS.  



 

1. Introduction  

 CH3Hg+ is a highly toxic species, it has high mobility in the environment, it is 

easy to bioaccumulate it in living organisms and consequently it biomagnifies in the 

trophic chain.1,2 This species is formed in the environment from the inorganic Hg2+, 

usually through the activity of sulfate-reducing bacteria (SRB)3-5 and iron-reducing 

bacteria (IRB) present in the sediments.3 The methylation of Hg2+ occurs through 

transfer of a methyl group from organic compounds, a reaction that needs to be 

catalyzed by microorganisms or mediated by a photochemical process.6 

Sediment is an environmental compartment, which is very important for the 

study of the Hg cycle. According to Shi et al., sediment is considered as the main site of 

production of CH3Hg+.7 When entering aquatic ecosystems, Hg can react with different 

compounds or interact with particulate material present in the water and precipitate in 

the sediment, mainly as the insoluble form HgS.8 The sediment allows to the occurrence 

of innumerable organic or inorganic reactions.9 In this matrix, Hg can interconvert to 

several species of low or high toxicity (for example, CH3Hg+), in a process mediated by 

microorganisms, which can compromise aquatic biota and human health. Studies show 

that specific conditions are required to favor and/or accelerate methylation, such as: low 

pH, moderately elevated temperature;10 seasonality;1,10 high concentration of organic 

matter;10-12 low water flow rate;11 oxidant redox potential and high concentrations of 

sulfate.12  

Short-chain organomercurial species, such as CH3Hg+, can easily penetrate the 

cell membrane, due to the lipophilic character of the alkyl radical.13 Given that CH3Hg+ 

is also soluble in water and is easily absorbed by microorganisms,8 it tends to 

bioaccumulate, mainly due to its affinity for sulfhydryl groups of proteins.13 As a 



 

consequence, Hg biomagnifies in the food chain and can reach humans. One of the 

effects of their intoxication is irrepversible damage to the central nervous system.13  

Cyanobacteria are a group of photosynthetic prokaryotes capable of colonizing 

various habitats,14,15 being found in the water column (pelagic) or sediments (benthic) 

that receive light radiation, and also in humid soils.16 They are basically constituted by 

high molecular weight proteins, glycoproteins and an outer layer of mucilage formed by 

polysaccharides.17 Cyanobacteria are part of the phytoplankton community,17,18 playing 

the role of primary producers, and are one of the main entry routes of CH3Hg+ in the 

aquatic food chain.1 It is worth mentioning that in this complex community, consisting 

of algae, protozoa, bacteria, fungi and other organisms, the cyanobacteria stand out for 

their environmental adaptations.19 In addition, cyanobacteria play a major role in the 

structuring of biofilms due to the production of an abundant layer of 

exopolysaccharides, which are the basis for the installation of a complex microbial 

community.20,21 A study by Lázaro et al., demonstrated that the dominance of 

cyanobacteria is associated with increased production of CH3Hg+.1 Therefore, the 

cyanobacteria play important ecological roles that support the processes of Hg 

bioaccumulation and biotransformation, influencing the biogeochemistry of this 

element. 

  Hg chemical speciation studies provide relevant information for the 

understanding of metal toxicity, mobility and availability.22,23 In this case, studying the 

CH3Hg+ species in sediment and cyanobacteria matrices becomes very important 

because they are possibly the first matrices where the methylation process occurs. In the 

case of cyanobacteria, bioaccumulation may also be occurring. It is noteworthy that 

there are few studies on the methylation of Hg and quantification of CH3Hg+ in 

phytoplankton samples or cyanobacteria cultures in the laboratory  



 

 Many studies have been carried to develop methodologies for the determination 

of CH3Hg+ in several different matrices. These methodologies generally use the gas 

chromatography-pyrolysis-atomic fluorescence spectrometry (GC-pyro-AFS),24-26 gas 

chromatography-inductively coupled to plasma mass spectrometry (GC-ICP-MS),26-28 

high performance liquid chromatography-inductively coupled to plasma mass 

spectrometry (HPLC-ICP-MS)25,29,30 and gas chromatography electron capture detector 

(GC-ECD).10,11,31 Techniques that use ICP-MS as detector and isotope dilution are the 

mainly ones used to study artifact formation, which may occur during the extraction of 

the analyte.24,32-34 GC-pyro-AFS and HPLC-ICP-MS are the techniques that have been 

widely used. The great advantage of the former over the latter is the low cost of the 

analysis. 

 The objective of this work was to validate methods for determination of CH3Hg+ 

by the GC-pyro-AFS technique in environmental samples of sediment and 

cyanobacteria that could be used as important tools for the study of the biogeochemical 

cycle of Hg in the environment and specifically methylation studies. An example of 

application was showed by studying Hg2+ methylation with cultures of cyanobacteria 

and microalgae isolated from water samples collected in an Hg contaminated area. 

 

2. Methodology 

2.1 Apparatus 

 The determination of CH3Hg+ was performed on a gas chromatographer coupled 

to a pyrolysis system with an atomic fluorescence detection system (GC-pyro-AFS), 

Merx, Mark Brooks Rand Labs, USA. Argon gas free of Hg (grade > 99.9992) - Air 

Products (Sao Paulo, Brazil) was used as the mobile phase of the chromatographic 

column. Tenax® trap was used to adsorb the Hg species produced in the derivatization 



 

and trapping step. The purge with nitrogen gas (N2) free of Hg (high purity grade 

99.997) - Oxichama (Contagem, Brazil) was used in the adsorption step. 

 

2.2 Reagents  

 All reagents used were of analytical grade. The standards were prepared from 

CH3HgCl standard solution of 1000 µg L-1 (Brooks Rand Labs, USA), acidified with 

0,5% v v-1 de CH3COOH (J. T. Baker, USA) and 0,2% v v-1 HCl (Merck, Germany). 

KOH, methanol (gradient grade for liquid chromatography), H2SO4 and KCl solution 

were prepared with Merck reagents (Germany). The sodium tetraethylborate solution 

(NaBEt4  - 1.33 mol L-1) was prepared by dissolving NaBEt4 salt (97%, Sigma Aldrich, 

USA) in 2 mL of anhydrous tetrahydrofuran (THF) and completing the volume with 38 

mL of 2% wv-1 KOH solution. Preparation of this solution requires care such as the use 

of an inert gas chamber. Sodium acetate buffer from Brooks Rand Labs. Ultrapure water 

(> 18 MΩ cm) from Milli-Q Element system (Millipore, Bedford, MA, USA) was used 

throughout this work.  

 

2.3 Optimization of the chromatographic system and of the derivatisation and trapping 

step 

 Preliminarily to the validation of the method, some parameters of the 

chromatographic system and of the derivatisation and scattering step were optimized in 

order to obtain a better analytical signal of CH3Hg+. Table 1 presents the parameters 

optimized with the conditions under which they were tested. The mass of 400 pg 

CH3Hg+ was used for the optimization. It is worth noting that the column length was 



 

unchanged, as there is only one available commercial column of 31.75 centimeters long, 

2.1 mm in diameter, packaged OV-3 (Brooks Rand Labs, USA), composed of 

phenylmethylsiloxane. Another parameter that remained constant was the temperature 

of the pyrolytic column (750 ºC), where thermal decomposition and reduction of 

mercury species to elemental Hg (Hg0) occurs for quantification in the AFS detector. 

 

Table 1 Optimized chromatography system and derivatization and scattering step 

parameters and the respective conditions tested 

Parameters Conditions used 

Argon flow (GC mobile phase) (mL min-1) 10.0; 14.0; 16.0; 17.0; 19.0; 25.0 and 31.0 

Temperature GC (ºC) 30.0; 33.0; 35.0; 36.0; 38.0 and 40.0 

Nitrogen flow in the trapping bubbler (mL min-1) 68; 91; 127; 160; 203; 247; 297; 344 e 394 

Reaction time between CH3Hg+ and NaBEt4 

(min) 

0; 2; 5; 8; 11; 14; 17; 20; 23 and 26 

Trapping time (min) 5; 10; 15; 20; 25 and 30 

Trap drying time (min) 0; 3; 6; 9 and 12 

NaBEt4 volume (µL) 25; 50; 75; 100 and 125 

 

2.4 Samples used for validation 

The sediment sample used in the validation of the method was collected in an 

area contaminated by Hg from gold mining in Descoberto-MG, Brazil. The sample was 

intentionally chosen with low concentration of total Hg in order to guarantee also a low 



 

concentration of CH3Hg+. Thus, a low CH3Hg+ concentration present in the sample 

would not influence doping with the same species required for the validation tests. 

Cyanobacteria biomass used in this study was obtained from cultures of the 

strain of Nostoc paludosum BA033 (GenBank: KX423684), currently maintained in the 

Laboratory of Limnology, Ecotoxicology and Aquatic Ecology – LIMNEA’s algae 

culture bank in the Institute of Biological Sciences in Universidade Federal de Minas 

Gerais. The samples were cultivated in Erlenmeyers with 5 L capacity in BG-11 culture 

medium, kept under controlled conditions of light (27 µmol cm-2) and temperature (20 ± 

1 ° C). After 40 days of culture, it was centrifuged and lyophilized. 

 

2.5 Extraction of CH3Hg+ 

2.5.1 Sediments 

Before starting the validation procedure, three methods of CH3Hg+ extraction 

from sediment were tested. One procedure suggested by the Merx manufacturer,35 and 

two other ones described by Carrasco and Vassileva and Horvat et al.24,36 The latter was 

chosen to be used in this work, with some alterations, because of its advantage 

compared to the others in not using organic solvent. 

The sediment sample was subjected to a distillation system (Brooks Rand Labs) 

following the modified procedure of Horvat et al.36 Sample mass of 0.5000 g was 

weighed in a teflon tube to which 30 mL of ultrapure water was added together with 

500 µL H2SO4 8 mol L-1 and 200 µL KCl 20% w v-1. Other Teflon tubes for collection 

of the distillate containing 5 mL of ultrapure water were placed in an ice bath. The 

sample was distilled at 125 °C under a nitrogen flow of 61 mL min-1 during 



 

approximately 3 hours after which 75% of the distillate had been collected. Then, the 

distillate was diluted to 50 mL and transferred to a glass jar derivatization system.  

 

2.5.2 Cyanobacteria  

The extraction of CH3Hg+ from the cyanobacteria samples was performed using 

the procedure proposed by Carrasco & Vassileva and Merx manufacturer with minor 

alterations.25,37 A mass of 0.5000 g of lyophilized cyanobacteria sample was weighed 

into Teflon tube, 2 mL of 25% m-1 KOH/methanol solution was added and the tube was 

closed, being taken to a thermostatic bath at 75 °C for 3 hours. The volume of the 

obtained extract was completed to 10 mL. It was stirred in a vortex for 2 minutes and 

centrifuged at 3,000 rpm for 15 minutes. Then, 100 µL of the extract was pipetted and 

added into 50 mL of ultrapure water in the reaction vial used in the derivatization and 

trapping step. The volume of the extract for the derivatization step was optimized in 

order to reduce the limit of detection. The volumes tested were: 20; 30; 50; 100; 200 

and 500 µL.  

 

2.6 Derivatization and trapping step, and determination of CH3Hg+ 

It was added 300 µL of sodium acetate buffer and 50 µL of sodium 

tetraethylborate solution (NaBEt4) to the derivatization system. The set was left to stand 

for 17 minutes for the contact of the reactants (reaction time), and then purged with 

nitrogen gas at 91 mL min-1 for 25 minutes. Traps were dried with nitrogen gas for 6 

minutes and analyzed individually by the thermodessorption system coupled to a 



 

chromatographic column filled with OV-3. The GC temperature was maintained at 35 

°C. Argon gas was used as mobile phase and flow rate used was 17 mL min-1. 

 

2.7 Method validation 

To evaluate the figures of merit of the methods, the INMETRO DOQ-CGCRE-

008 validation guide was used.38 The tested figures of merit were: matrix effect, 

linearity, working range, limit of detection, limit of quantification, precision and 

trend/recovery tests. 

The analytical curve from 0 to 500 pg was prepared from CH3HgCl standard 

solution of 1000 µg L-1, acidified with 0,5% v v-1 CH3COOH and 0,2% v v-1 HCl. The 

analytical curves were constructed in triplicate in aqueous solution and using the matrix 

adjustment method, doping the sediment and cyanobacteria samples. Reference 

materials CRM-580 (estuarine sediment) and DORM-3 (fish protein) were used, whose 

concentrations of CH3Hg+ are (75 ± 4) µg kg-1 and (355 ± 56) µg kg-1, respectively.  

The blank of the analytical curve in aqueous solution was prepared with 0.5% v 

v-1 of CH3COOH and 0.2% v v-1 HCl and then derivatized for posterior analysis. The 

blanks for the curves for the matrix adjustment method were prepared together with 

sediment or cyanobacteria extraction procedures for each curve independently, 

undergoing the same extraction procedures used for sediment and cyanobacteria without 

addition of CH3HgCl standard. They were then derivatized for posterior analysis. 

It is noteworthy point out that the blank of the analytical routine was submitted 

to the same procedure applied to the sediment and cyanobacteria samples, i.e., 

performing all extractions without the presence of the matrix. The analysis of 8 

independent replicates of these whites was used to calculate the limit of detection 

(LOD) and limit of quantification (LOQ). 



 

The statistical treatment of the data was performed with Excel 2007 version, 

following the guidelines of Souza et al.39  

 

2.8 Application of the methods 

 An application of the method for determination of CH3Hg+ in sediment samples 

has already been published in previous work40 and, therefore, only the application for 

samples of cyanobacteria and microalgae will be addressed. 

 Strains isolated from water samples collected in the Hg contaminated area at 

Descoberto, MG, Brazil, were used. Three research works have already described the 

contaminated area.40-42 It is a small area (ca. 1,300 m2) located on a slope descending 

towards a stream. Two samples were collected: one in a sedimentation box, whose 

function is to retain the material leached by rain, and another one in the stream. A 

volume of 500 mL of the samples was collected in Polypropylene flasks and placed in 

styrofoam boxes to keep the temperatue low. Two mL of each sample were enriched in 

aqueous BG-11 culture medium in petri dishes maintained at controlled light and 

temperature conditions. Microcontrolling and solid plating methods were used to obtain 

the isolates. After obtaining the cultures, they were analyzed under optical microscope 

for their identification based on morphological characteristics. The cyanobacteria of the 

genus Fischerella sp. and the microalgae of the genus Stichococcus sp. were identified. 

Isolation and identification of the species were carried out by researchers from the 

LIMNEA laboratory. To produce the samples used in the application of CH3Hg+ 

determination, cultures of cells aged 40 days were doped separately with a concentrated 

solution of Hg2+, obtaining a final concentration of 20 µg L-1 in the cultures. They were 

cultivated under the same conditions previously described for the cyanobacteria Nostoc 



 

paludosum (item 2.4). The samples were shaken for 7 days and finally centrifuged, 

washed and lyophilized for determination of CH3Hg+ in GC-pyro-AFS.  

 Total Hg quantification using a DMA-80 (Milestone) was performed in order to 

evaluate the percentage of CH3Hg+ present in the sample relative to the added Hg.  

 

3. Results and Discussion 

3.1 Method Validation   

 According to the validation guide INMETRO, the validation has the following 

definitions: (i) it is the confirmation by examination and providing objective evidence 

that the specific requirements for a particular intended use are attended to; (ii) it is the 

verification in which the specified requirements are suitable for a intended use. In this 

work, the main parameters to validate a method were systematically studied, aiming its 

application in future studies on the biogeochemical cycle of Hg. The validation process 

was conducted using assays with standard solutions, blanks, spiked samples and 

certified reference materials. 38 

 

3.1.1 Optimization of the chromatographic system 

The variables of the chromatographic column, mobile phase flow rate and GC 

temperature were evaluated taking into account the resolution factor (Rs) and the 

retention time in order to obtain a shorter analysis time with good resolutions on the 

analytical signals. The calculation of Rs was performed from the chromatograms 

obtained. The species release sequence in the chromatograph is: Hg0, CH3Hg+, and a 

third signal that derivatization does not differentiate between Hg2+ and CH3CH2Hg+, but 



 

the most abundant species is certainly Hg2+, hereafter referred to as Hg2+. The peaks of 

Hg0 and CH3Hg+ always come closer to each other than the peaks of CH3Hg+ and Hg2+, 

i.e., the signals of the latter are always more separated. For this reason, only the Rs for 

Hg0/CH3Hg+ components will be presented and discussed. Table 2 shows the results 

obtained for the mobile phase and GC temperature flow tests.  

It is observed that the value of Rs is higher than 1.5 for all the varied conditions 

of the mobile phase flow rate (except for the flow rate of 31.0 mL min-1, Rs = 1.26) and 

the chromatographic column, showing that there is a complete separation between the 

peaks of Hg0 and CH3Hg+. The best values of Rs are found for flow rates of 10.0 and 

17.0 mL min-1 and at temperatures of 30.0 and 33.0 °C. However, at the 10 mL min-1 

flow rate the full peak of Hg2+ is not obtained by setting the total analysis time to 10 

minutes, since the retention time is 4.74 minutes for CH3Hg+, considered to be long. It 

was also observed instability for this flow rate, since it was the minimum flow rate 

value of the rotameter, whose use is not advisable. 

For flow rates 17.0 and 19.0 mL min-1, the total time of analysis can be reduced 

to 10 minutes, leading to the observation of the three main complete peaks (Hg0, 

CH3Hg+ and Hg2+). It was decided to use the flow rate of 17.0 mL min-1, because it 

presented better resolution in relation to the flow rate of 19.0 mL min-1 and a reduction 

of the total analysis time and retention time of CH3Hg+ compared to the flows of 10.0; 

14.0 and 16.0 ml min-1. 

Although the flow rate of the mobile phase recommended by the EPA 1630 

method is 30 mL min-1,43 the best signal was observed with lower argon gas flow rates. 

The flow suggested by EPA 1630 method43 has the advantage of reducing the analysis 

time to 7 minutes, but does not guarantee a good separation of the peaks of Hg0 and 



 

CH3Hg+, since Rs <1.5 as observed in the flow rate of 31 mL min-1 (Table 2). Carrasco 

& Vassileva used the flow rate of 17.3 mL min-1,24,25 which is similar to the flow rates 

used in this work.  

Even though at temperatures of 30.0 and 33.0 ºC the highest value of Rs was 

observed in relation to the others, with these values it was not possible to obtain the 

complete signal of Hg2+ in 10 minutes of analysis. This is due to the increase in 

retention time when the GC temperature is decreased. Although the signal used for 

analysis was only the one related to CH3Hg+, it was considered important to record the 

exit of all Hg species as a guarantee of the chromatographic column cleaning and to 

obtain some qualitative information on the presence of this species. Therefore, these 

temperatures were not chosen to proceed with the CH3Hg+ analyzes. At temperatures of 

35.0 to 40.0 °C the complete signals of all components (Hg0, CH3Hg+ and Hg2+) were 

observed after 10 minutes, with CH3Hg+ retention times lower than those observed at 

temperatures of 30.0 and 33.0 °C. The values of Rs were better at temperatures of 35.0 

and 36.0 °C (Table 2). The manufacturer, Merx, recommends the temperature of 36.0     

°C for the GC, which can be either adjusted or not. Carrasco & Vassileva used the 

temperature of 36.0 ºC for GC in their works.24,25 In the present study, no significant 

difference (p > 0.05) was observed between the evaluated factors for the temperatures 

of 35.0 and 36.0 ºC. It was therefore decided to set the temperature at 35.0 °C. 

 

 

 

 



 

Table 2 Resolution factor and retention time obtained for mobile phase and GC 

temperature optimization 

Mobile phase flow rate 

Flow rate (mL min-1) 

10.0 

14.0 

16.0 

17.0 

19.0 

25.0 

31.0 

Rs (Hg0/CH3Hg+) 

2.62 

2.12 

2.24 

2.64 

2.14 

1.54 

1.26 

Retention time (min) 

4.74 

3.77 

3.56 

3.43 

3.16 

2.64 

2.25 

GC Temperature  

Temperature (ºC) 

30.0 

33.0 

35.0 

36.0 

38.0 

40.0 

Rs (Hg0/CH3Hg+) 

3.24 

2.38 

2.00 

2.06 

1.94 

1.86 

Retention time (min) 

3.98 

3.78 

3.42 

3.38 

3.22 

3.02 

 

 

3.1.2 Optimization of the derivatization and trapping step 

The optimized parameters in the derivatisation and scattering step were: N2 gas 

flow in the bubbler of the trapezoid; reaction time between CH3Hg+ and NaBEt4; 

trapping time; drying time of the trap and the volume of NaBEt4 solution. These 

variables were evaluated for the best analytical signal area. The optimization was 

carried out using a univariate method. The results obtained in the optimization are 

presented in Table 3. 



 

Table 3 Results of the optimization of the parameters of the derivatisation and trapping 

step 

Parameters Conditions 

N2 gas flow in the bubbler of the trapezoid 91 mL min-1  

Reaction time 17 min  

Trapping time 25 min  

Drying time of the trap 6 min  

Volume of NaBEt4 50 µL  

 

 It was observed that with the increase of the flow of the N2 gas in the bubbler, 

which has the function of carrying CH3Hg+ to the Tenax® trap, the analytical signal 

decreases, increasing the standard deviation of the analysis. It is suggested that there are 

2 forms of CH3Hg+ signal loss due to intense bubbling: one can be caused by the water 

droplets that are carried into the trap, making it difficult to adsorb the Hg species; 

another is that the force with which the gas carries the analyte does not favor the contact 

time required for its adsorption. The best analytical signal was obtained for the flow rate 

of 91 mL min-1, which is lower than the one recommended by the method EPA 1630,43 

which suggests a N2 flow rate of 350 ± 50 mL min-1. A difference of 21% was observed 

between the largest analytical signal for CH3Hg+ obtained with the N2 flow rate of 91 

mL min-1 and the lowest analytical signal obtained for the flow rate close to the value 

recommended by method EPA 1630,43 which is 344 mL min-1. Another advantage of 

using a lower flow rate is the reduction of gas consumption. Therefore, the selected N2 

flow rate of the trapping step to proceed the CH3Hg+ determination was 91 mL min-1. 



 

 The reaction time was optimized in order to guarantee the complete reaction 

between the derivative and the CH3Hg+. The increase of the reaction time, leads to the 

increase value of the analytical signal, i.e, the longer the reaction time, the greater the 

extent of the conversion of CH3Hg+ to CH3HgCH2CH3. The highest value for the 

analytical signal was observed at 17 minutes. After this time, this value decreases 

slightly. Based on this, the reaction time was set at 17 minutes, corroborating the 

recommendation of the method EPA 1630.43 

 The trapping time is the time required to withdraw the analyte from the reaction 

vial and to adsorb it in the trap. The results showed that as the time increases, the 

CH3Hg+ analytical signal also increases and stabilizes at 25 minutes. The EPA 1630 

method recommends a trapping time of 17 minutes,43 while in the works of Carrasco & 

Vassileva the time used was 15 minutes.24,25 However, the time selected to proceed with 

the CH3Hg+ analyzes in this work was 25 minutes. 

The drying of the trap is necessary, since the humidity present in it affects the 

desorption of the Hg species and, therefore, the analytical signal. There was a difference 

of the 54% among the CH3Hg+ signals observed between 0 and 3 minute. This indicates 

that the peak area is reduced drasticly without the drying of the trap, which confirms the 

desorption inefficiency. From 3 minutes on, the analytical signal has little variation, 

with a difference of only 4% between 3 and 12 minutes. In this case, any time above 3 

minutes could be chosen for drying the trap. The time of 6 minutes was selected, since 

at this point a standard deviation of less than 3 minutes was observed and also a 

guarantee of total drying of the trap. The EPA 1630 method recommends a time of 7 

minutes for drying the trap.43  



 

The volume of the NaBEt4 solution also influences the analytical signal. As the 

NaBEt4 volume increases, the analytical signal of CH3Hg+ declines. The largest area of 

the peak is reached by using a volume of 50 µL. According to EPA 1630,43 the volume 

of NaBEt4 solution suggested is 40 µL. The volume of NaBEt4 selected to proceed with 

the CH3Hg+ analyzes was 50 µL, as well as in the works of Carrasco & Vassileva.24,25  

 

3.2 Matrix effect 

 To evaluate the matrix effect, three analytical curves for CH3Hg+ (0; 100; 200; 

300; 400 and 500 pg) were prepared in aqueous solution, in sediment, and a third in 

cyanobacteria biomass. The matrix effect was evaluated by comparing the angular 

coefficients of the analytical curves of the analyte in the absence and presence of those 

matrices. These angular coefficients were compared using Fisher's test to evaluate any 

differences between the angular coefficient variance value, and the Student's t-test to 

determine whether there was a significant difference between these values, which is 

indicative of the occurrence of matrix effect. The results are presented in Table 4. The 

hypothesis tests were performed with significance level of 0.05 using software Excel 

2007. 

 

 

 

 

 



 

Table 4 Matrix effect evaluation for matrix-adjusted analytical curves in sediment and 

cyanobacteria biomass 

 
Angular 

Coefficient ± 
SD* 

F 
calculated 

F 
critic 

T 
calculated 

T 
critic 

Aqueous solution 29.46 ± 0.64 
    

Matrix adjustment curve in 
sediment compared to 

aqueous solution 
29.43 ± 0.13 22.6 19.000 0.07 4.303 

Matrix adjustment curve in 
cyanobacteria biomass 
compared to aqueous 

solution 

28.3 ± 0.9 2.10 19.000 1.77 2.776 

* SD: Standard Deviation (n = 3). 

 

Table 4 presents the angular coefficients for each analytical curve with their 

respective standard deviations. Test F shows that there is no significant difference 

between the standard deviations of the curve obtained with cyanobacteria and the curve 

with aqueous solution. However, a significant difference was observed between the 

standard deviations of the curve obtained with the sediment matrix and the curve with 

aqueous solution. This has an influence on the choice of the method of calculating t-

Student values for comparison of the means of the angular coefficients.44 The results 

show that there is no significant difference between the values of angular coefficients of 

the curves prepared with sediment and the curves prepared with aqueous solutions, as 

well as between curves prepared with cyanobacteria biomass and aqueous solutions. 

This shows that there is no significant matrix effect between the CH3Hg+ curve in the 

aqueous solution and the matrix adjustment curve for both sediment and cyanobacteria, 

showing that the curve in aqueous solution can be used for analytical purposes. Thus, all 



 

subsequent tests were performed with the analytical curve of CH3Hg+ in aqueous 

solution. 

 

3.3 Linearity and regression 

Statistical tests were used to evaluate if the analytical curve of CH3Hg+ in 

aqueous solution meets the premises for the use of the Ordinary Least Squares Method 

(OLSM). Linearity was assessed according to INMETRO and guidelines proposed by 

Souza.38,39 The following parameters were evaluated: visual inspection of the curve; 

Jacknife method of standardized residuals (outliers); Ryan-Joiner test for normality; 

Durbin-Watson test for residual independence; homoscedasticity by the Brown-

Forsythe or Levene test; and significance of the results obtained for linearity evaluation. 

It must be pointed out that each of the six levels of the curve was determined in 

triplicate and independently, totaling 18 points. 

The visual inspection indicates that the analytical curve is linear and has the 

coefficient of determination (R2) equal to 0.989. However, only the correlation 

coefficient (r) and the determination coefficient (R2) are not sufficient for the linearity 

test. Therefore, other parameters were systematically analyzed. 

The occurrence of discrepant values was assessed by the standardized Jacknife 

method, calculated for each point on the calibration curve. Values with residuals greater 

than the critical value were eliminated. The test was applied repeatidly until there was 

no outlier present, following the elimination protocol of up to 2/9 of the data. A total of 

4 data were removed by the Jacknife test, among them the level of 500 pg and a 

replicate of the mass corresponding to 400 pg.  



 

The Ryan-Joiner test was applied to the regression residuals to verify their 

normality. The results show that these residuals follow the normal distribution, since the 

deviations of normality are not significant (p > 0.10) and the correlation coefficient (R = 

0.9818) obtained is higher than the critical R (0.9481) for the analytical curve of 

CH3Hg+ (Table 5). 

The Durbin-Watson test (d) was applied to evaluate the independence of the 

residuals. The applied test led to d value of 1.672 (Table 5). In the independence test 

graph, the points were well distributed in the quadrants, allowing the conclusion that 

there was no correlation among residuals (p > 0.05).  

For the homoscedasticity test of the regression residuals, the points of the curve 

were divided into two groups. Group 1 corresponds to the mass of 0, 100 and 200 pg of 

CH3Hg+ and group 2 corresponds to the mass of 300 and 400pg of CH3Hg+. 

Homoscedasticity can be estimated by calculating tL (6.91 x 10-1) using the Brown-

Forsythe and Levene test. The tests show that there was no significant difference 

between the variances studied in groups 1 and 2 (p> 0.05), showing that the variances 

are independent of the concentration for this analytical curve. 

 The range of 100 to 500 pg for the construction of the analytical curve of 

CH3Hg+ for GC-pyro-AFS, showed deviation from linearity by the ANOVA test. After 

exclusion of the 500 pg level and one replicate of the 400 pg level, linearity was 

obtained for a range of 100 to 400 pg, at the 99% confidence level. The regression was 

significant (p <0.05), indicating that the proposed range meets the premises for OLSM 

use. The analytical curve data obtained are shown in Table 5. 

 



 

Table 5 Statistical parameters and data obtained in the evaluation of the premises for 

using the OLSM method 

Statistical parameter Calibration curve 
Slope 

Intercept 
Linear range 

R2 

28.11 
288.6 

100 – 400 pg 
0.994 

Número de observações 14 
Normality for p >0.10 

R 
R critical 

 
0.9818 
0.9481 

Independence for p > 0.05 
d 

There is no correlation 

 
1.672 

1.349 < d < 2.650 
Homoscedasticity 

tL 
p 

 
6.91 x 10-1 

0.5029 
Linearity deviation (for α = 0.01) 

F 
F critical 

 
5.96 
7.00 

Regression (for α = 0.05) 
F 

F critical 

 
2134 
4.74 

 

3.4 Precision and Accuracy 

 The repeatability (8 independent replicates analyzed on the same day) and 

intermediate precision (16 replicates in total; sets of 8 independent replicates analyzed 

on different days) were tested with the standard of 250 pg of CH3Hg+ in aqueous 

solution, whose level is located near to the central point of the analytical curve. It 

should be emphasized that, in the absence of a matrix effect, the tests mentioned above 

were performed in aqueous solution. The recovery rate was 103% for the repeatability 

test with relative standard deviation (RSD) of 3%. For the intermediate precision, a 

recovery of 102% with RSD of 8% was obtained. These results are within the criteria 



 

established by the guide of INMETRO and EPA, whose recovery must be between 80 

and 120% and RSD should not exceed 15 %.38,45  

The trend/recovery was verified with spiked samples and the use of certified 

reference material: CRM-580 for sediment and DORM-3 for cyanobacteria. Standard 

sediment spiked tests were conducted with dops of CH3Hg+ solution for the final mass 

corresponding to 80; 175; 275; 375 pg. For cyanobacteria the mass of CH3Hg+ for 

doping were 50, 250 and 350 pg. All doping was carried out in triplicate. The results of 

trend/recovery are shown in Fig. 1. 

The recovery rate of the analyte obtained for the trend/recovery tests and 

reference materials ranged from 89 to 129% (Fig. 1). According to the acceptance 

criteria recommended by the INMETRO guide,38 which establish satisfactory recoveries 

between 80% and 120%,45,46 the proposed method presents accuracy, in terms of 

percentage recovery, within the acceptable range.  

Only level 1, corresponding to 80 pg of CH3Hg+ in the sediment, exceeded the 

value of 120% (Fig. 1), might suggest a possible artifact formation. This event has been 

discussed in the literature as mentioned in the introduction. However, the confirmation 

of accidental methylation could not be carried out in this work due to the lack of 

accessibility to an instrument capable of performing isotope dilution tests. Considering 

that the positive error was not observed for the certified reference material, which has a 

high concentration of HgT, and also in the other evaluated levels, the artifact production 

does not seem probable. Given that overestimation of the CH3Hg+ content was observed 

at the level at which the concentration was close to the detection limit of the technique, 

the high standard deviation and the positive error are justified. 
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Fig. 1 Recovery rates obtained for the test with reference material and for the spiked 

samples test. 

 

3.5 Limit of Detection and Limit of Quantification 

 The LOD and the LOQ were calculated using analytical signal of 8 independent 

blanks. These blank solutions were prepared using the same reagents used for extraction 

and derivatization of sediment samples and cyanobacteria. For these calculations, the 

standard deviation of the analytical signal of the blanks (s), the slope of the analytical 

curve (b) were considered in the following expressions: LOD = 3.3 s/b and LOQ = 10 

s/b. The dilutions of each matrix were also considered for the final values calculation.  

 For sediments, the obtained LOD and LOQ were 0.04 and 0.13 µg kg-1, 

respectively. For the cyanobacteria the LOD 1.3 µg kg-1 was and LOQ was 3.9 µg kg-1. 

Faucheur et al. report that the phytoplankton accumulate between 2 and 30 µg of 

CH3Hg+ per kg of seaweed in dry weight.47 The concentration ranges of CH3Hg+ in 

sediment studies were (4.1 – 43.4 µg kg-1);10 (8 – 68 µg kg-1);11 (1 – 40 µg kg-1);48 and 



 

(0.046 – 5.2 µg kg-1).10,11,48,49 These LOD and LOQ values, therefore, allow the methods 

to be applied for Hg methylation studies in sediments and cyanobacteria. 

 

3.6 Application of the methods 

 The validated methods were applied to samples of sediments and cultures of 

cyanobacteria and microalgae obtained from water samples collected in an area in 

Brazil (Descoberto-MG) contaminated with Hg, due to the use of this metal for the 

exploitation of gold. A research work on sediments of this area was published in 2016 

by Mendes et al. The authors quantified CH3Hg+ in river sediments in the contaminated 

area and in sedimentation boxes at concentrations ranging from <0.11 to 8.0 µg kg-1.  

As described in the methodology, two water samples were collected in the same 

area of the sediment sampling sites: one in the sedimentation box and another in a 

stream in the contaminated area. The cultures of living cells were doped with Hg2+ 

solution in order to evaluate the production of CH3Hg+ by the culture of the 

microorganisms found in thesamples. 

 The cyanobacterium Fischerella sp. showed, after the assay, a concentration of 

CH3Hg+ below the LD (1.3 µg kg-1) of the method, which corresponds to values below 

0.003% of HgT (dry weight), whose concentration was determined by DMA-80. The 

microalga presented a production of this organomercurial species, at the concentration 

of (25 ± 2) µg kg-1 after the test, corresponding to 0.23% of HgT (dry weight). These 

data shows that the microalgae may be one of the microorganisms responsible for the 

methylation of Hg2+ at the studied site, since it was found in the same sedimentation box 

where the concentration of CH3Hg+ was 8.0 µg kg-1 (the highest one observed in the 

contaminated area by Mendes et al.).40 



 

 Although it is clear that there was methylation by microalgae culture, this 

proportion of CH3Hg+ was very low and it is important that other experiments are 

performed to better understand under what conditions this microorganism promotes the 

methylation of Hg and whether other microorganisms present in the contaminated site 

are also contributing to this important process of the Hg cycle. 

 

4. Conclusions 

 The validation of the methods for determination of CH3Hg+ in sediment samples 

and cyanobacteria biomass using GC-pyro-AFS showed good results. Among the 

parameters evaluated in the optimization, it is noteworthy to highlight out the increase 

of the time and the reduction of the N2 gas flow in the scattering stage, conditions with 

which the best analytical signals were obtained. The matrix effect was not observed for 

the methodology applied in both matrices, making it possible the use of the analytical 

curve of CH3Hg+ in aqueous solution without prejudice to the reliability of the results 

obtained. Linearity, precision and trend/recovery tests were adequate for the proposed 

method. Low LOD and LOQ were obtained for both cyanobacteria and sediment 

analyzes. Although there is no consolidated Brazilian legislation regarding the 

concentration of CH3Hg+ in these matrices, the LOD and LOQ values are appropriate 

for a possible comparison and discussion of CH3Hg+ contamination in environmental 

samples. These methodologies are an important tool to be used in routine analyses, Hg 

methylation studies by cyanobacteria and sediment studies in areas vulnerable to 

environmental contamination by Hg. 

The study of methylation by microorganisms found in the contaminated area in 

Descoberto showed that the cyanobacteria Fischerella sp. was not able to produce 



 

CH3Hg+ in the studied conditions. The microalgae Stichococcus sp. presented mild 

methylation ability. However, these are the first results of methylation studies of Hg in 

living organisms from this contaminated area. It would be important to carry out other 

studies with changes in some parameters considered important for the biosynthesis of 

Hg, such as pH, concentration of organic matter, temperature, sulfide concentration, 

among others. 
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