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RESUMO

Foi estudada a influéncia da dureza da &gua sobre a cinética de
contaminacgdo/descontaminacgdo por zinco do musgo aquatico Fontinalis antipyretica L.
Ex Hedw. Durante um periodo de contaminacdo de 144 h, as plantas foram expostas a
concentracdes de metal de 3,40, 4,85 e 3,49 mg I, em 4gua com dureza de 104, 142 e
150 mg CaCOs I}, respectivamente. Seguiu-se uma fase de descontaminag&o também
de 144 horas, em que as plantas contactaram com agua isenta de metal. As experiéncias
foram conduzidas em tanques perfeitamente agitados com intensidade de iluminacao
controlada, sendo usados musgos com concentragdes iniciais de Zn de 139,55 (Tanques
I e Il) e 96,75 (Tanque I111) pg g (peso seco). Foi usado um modelo cinético de
transferéncia de massa de 12 ordem no ajuste dos dados experimentais por forma a
determinar as constantes de acumulacédo e eliminacdo, k; e ky, a concentracdo de Zn no
musgo no final do periodo de contaminacdo, Cr, € as concentracdes de equilibrio na
contaminacgdo e descontaminagdo, Cne € Cry respectivamente. Definiu-se um factor de
bioconcentracdo, BCF (razdo da concentracdo de Zn no musgo, em peso seco, pela
concentracdo de Zn na &gua), obtendo-se valores de 1435, 1220 e 1352, para as
experiéncias | a Ill. Foi ainda calculado um factor de eliminacdo do Zn, BEF (razéo
entre a concentracdo de metal eliminado do musgo na fase de descontaminacdo e a
concentracéo final na fase de contaminagdo), registando-se valores de 0,78, 0,83 e 0,66,
respectivamente.
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INTRODUCAO

As plantas aquéticas, com destaque para as bridfitas, ttm demonstrado ser um dos mais
aptos bioindicadores no ecossistema aquatico. Phillips, 1980, constatou que as briofitas
cumprem todos os critérios de bom indicador: facil colheita, tolerdncia a elevadas
concentracfes de metal, facil manipulacdo em laboratdrio, acumulacdo de quantidade
de metal suficiente para uma andlise sem pré-concentracdo e exibem correlagdo simples
entre a concentracdo de metal acumulado e a concentra¢do no meio circundante.

As briofitas aquaticas possuem uma considerdvel capacidade de assimilacdo de
nutrientes, metais pesados e compostos organicos toxicos, que se traduz na obtencao de
concentragfes no seu interior varias vezes superior & registada no meio envolvente
(Gongalves et al, 1994; Martins e Boaventura, 1998), devido a grande capacidade de



troca de caties dos seus tecidos, auséncia de cuticula protectora e grande razédo
superficie/peso. Funcionam, simultaneamente, como um método de monitorizacdo da
qualidade da 4gua com custo reduzido (Glime and Keen, 1984). Dadas as caracteristicas
evidenciadas, fisioldgicas e morfoldgicas, e a sua enorme distribuicdo geografica,
existindo na generalidade dos paises europeus (Whitton et al, 1981) tem-se registado
um evidente sucesso na utilizagdo como bioindicadores da contaminacdo por metais
pesados, quer de ecossistemas terrestres (Markert et al, 1996), quer de ecossistemas
aquaticos (Siebert et al, 1996), sendo, neste caso, possivel quantificar a qualidade no
meio hidrico (Tyler, 1990). Em particular nos sistemas aquaticos, a capacidade de
acumulacdo permite que para longos periodos de tempo haja uma integracdo de
eventuais flutuacBes da concentracdo de metal presente na dgua (Whitehead e Brooks,
1969), possibilitando deste modo uma informacdo que ndo pode ser obtida medindo a
qualidade da 4gua em diferentes locais e instantes de tempo.

A capacidade de acumulacdo tem sido igualmente utilizada na remocdo de metais
pesados de aguas poluidas (Srivastav et al., 1994).

Para os resultados da biomonitorizagdo efectuada poderem ser interpretados de uma
forma correcta e eficiente, foram realizados vérios estudos de modo a estabelecer uma
cinética da acumulacdo e libertacdo de metais pesados, em laboratorio (Martins e
Boaventura, 1998), ou no meio natural utilizando bri6fitas autoctones e/ou transplantes
(Mersch e Kass, 1994).

A cinética depende de factores intrinsecos a propria planta (morfoldgicos e fisioldgicos)
e de varios factores ambientais, como temperatura, intensidade e periodo de iluminacéo,
concentracdo do metal, presenca de outros compostos e caracteristicas fisico-quimicas
da agua.

A acumulacdo de metais por bridfitas tem sido objecto de estudo por parte de diversos
autores (Pickering e Puia, 1969; Brown e Beckett, 1985) visando aperfeigoar o
conhecimento dos mecanismos de acumulacdo e/ou libertacdo e razdo de acumulacédo
no caso de solugdes enriquecidas com metal (Martins e Boaventura, 1998).

Experiéncias realizadas num sistema simplificado, em que é possivel fazer variar
isoladamente um s& pardmetro ou um conjunto pré-definido, permitem um
conhecimento mais detalhado da sua influéncia especifica como factor ambiental, o que
torna mais facil o estabelecimento de modelos cinéticos. Resultados de experiéncias em
sistemas descontinuos sugerem que dois (Foulquier et al., 1976) ou trés estagios
(Pickering e Puia, 1969) séo identificaveis durante a acumulacéo de metal pelas células
da planta.

Um modelo cinético de transferéncia de massa de primeira ordem corresponde em
certas situacGes a uma aproximacao bastante satisfatoria. A concentracdo de equilibrio e
consequentemente o Factor de Bioconcentracdo (BCF) (Walker, 1990), razdo entre as
concentracdes de metal, em equilibrio, na planta e na 4gua, pode ser calculada a partir
das constantes cinéticas de acumulacdo e eliminacdo de metal. S&o determinadas
experimentalmente contaminando a planta durante um pequeno periodo (poucos dias),
seguido de uma exposi¢do em &gua ndo contaminada durante alguns dias (Gongalves e
Boaventura, 1998; Martins e Boaventura, 1998).



Esta metodologia foi usada na determinacdo de factores de bioconcentracdo de zinco
por Gammarus Pulex (L.) (Xu e Pascoe, 1993) e no estudo da cinética de acumulacgéo e
eliminacdo de cobre (Gongalves e Boaventura, 1998) e zinco (Martins e Boaventura,
1998) pela briofita aquéatica Fontinalis antipyretica. Goncalves e Boaventura, 1998,
definiram um novo factor relacionado com a eliminagdo de metal pela planta, Factor de
Eliminacdo Bioldgica (BEF).

MATERIAIS E METODOS
Plantas aquaticas

As experiéncias foram realizadas com a bridfita aquética Fontinalis antipyretica L. ex
Hedw., colhida no Rio Selho, localidade de Ald&o, na bacia hidrografica do Rio Ave.
As amostras foram retiradas dum trecho do rio isento, a montante, de contaminagao
metalica, apresentando um teor de metais pesados considerado natural. Procedeu-se a
sua lavagem no local de amostragem, directamente na agua corrente de forma a
remover areias, sedimentos acumulados e invertebrados fixados aos musgos. No
laboratério foram lavados com &gua destilada, seleccionando as partes verdes e
rejeitando as mais escurecidas. Foram conservados durante algumas horas a baixa
temperatura em recipiente adequado, até se iniciarem as experiéncias. Os musgos
usados na realizagdo da parte experimental foram colhidos em 3 de Novembro de 1998.

Descricao experimental

A instalacdo experimental pode ser observada na Figura 1. Consta de trés tanques
rectangulares em acrilico, perfeitamente agitados e em funcionamento continuo. A
recirculacdo da agua por meio de uma bomba centrifuga (C) promove a agitagdo e
homogeneizacdo, o que foi comprovado pela analise da distribuicdo dos tempos de
residéncia usando a técnica dos marcadores (KCI).

Cada tanque é alimentado a partir de um reservatorio (R1) com agua previamente
desclorada em coluna de carvao activado (F), usando uma bomba peristéltica (P). A
cada uma das correntes, antes da entrada nos tanques, € adicionada a solugéo de cloreto
de zinco utilizando uma bomba multi-canal. As concentragdes de zinco nos tanques
variaram entre 3,4 e 4,9 mgl™". As solugbes concentradas de cloreto de zinco (3

reservatorios) foram adicionadas diferentes quantidades de cloreto de calcio em
palhetas por forma a ter diferentes valores de dureza total na agua dos tanques. O caudal
de alimentagdo foi proximo de 600 ml min™ e manteve-se um nivel constante nos
tanques. As experiéncias decorreram a temperatura ambiente, 15-17° C.

A iluminagdo natural foi simulada recorrendo ao uso de duas ldmpadas, uma de luz
branca de 40W e outra rosa de 36W, que se mantiveram ligadas no decurso da
experiéncia, 24 horas por dia. As lampadas estavam a 0,9 m da superficie da agua,
tendo-se registado uma intensidade luminosa media de 1723 Lux.

As amostras de musgo em quantidade suficiente para anélises em duplicado, colocadas
em saquetas de rede plastica, foram imersas na agua contaminada com zinco. As



Y
(I -

Ps 1
P2
(] >
A N\ T
R 3 - i
i N
i

Fig. 1 - Instalacéo experimental

experiéncias  decorreram em  dois
periodos, um de contaminacdo de 144
horas seguido de descontaminagdo com
igual duracéo, sendo retiradas amostras
de musgos e de agua de cada um dos
tanques, a intervalos de tempo
\ previamente definidos.

Digestdo das amostras e analise dos metais pesados

As amostras foram lavadas com agua destilada e secas na estufa a 70°C durante
aproximadamente 24 horas. Num moinho de anéis aco-cromio (RETSCH S1) procedeu-
se a sua moagem durante 90 segundos a 1400 rpm. As amostras de musgo foram
analisadas em duplicado. Na digestdo acida (Martins e Boaventura, 1998) usou-se uma
caixa de teflon de 23 ml previamente lavada com &cido nitrico a 10%, para onde se
pesou aproximadamente 100 mg de musgo moido a que se adicionou 4 ml de HNO, a
65%. A caixa foi fechada e introduzida numa bomba Parr que se colocou num forno de
microondas, a uma poténcia de 600 Watts durante 60 segundos. Apo6s a digestdo
deixou-se arrefecer durante 2 horas, sendo a solucéo transferida para um baldo e diluida
a 25 ml com &gua destilada e desionisada, filtrada por membrana de 0,45um e
analisado o zinco por espectrofotometria de absorcdo atdmica (EAA). A concentracdo
de zinco nos musgos foi expressa em g g~ (peso seco). O método para a digestdo e
determiacdo analitica foi validado por aplicacdo ao material de referéncia BCR 61
(Platihypnidium riparioides, aquatic moss). As amostras de agua foram filtradas e
doseado o zinco de forma idéntica & dos musgos, sendo a concentracdo expressa em
mg 1.

MODELO CINETICO

Para um sistema de dois compartimentos (agualplanta), em que existam concentracdes
residuais de metal (t=0; C, =C,,), 0 movimento de ides metalicos de e para 0 musgo

aquatico € descrito com razoabilidade por um modelo de transferéncia de massa de 12
ordem (Walker, 1990; Gongalves e Boaventura, 1998; Martins e Boaventura, 1998):

_CmO (qu)

onde



C,, = concentracéo de metal na agua, mg I* k, = constante cinética de acumulagéo, h™*

C,, =concentracio de metal no musgo, pug g™ k, = constante cinética de eliminagdo,. h™*
C,o = concentragdo inicial de metal no
musgo, ug g™

A variagdo da concentragdo de metal no musgo com o tempo, durante os periodos de
acumulacdo e descontaminacdo, & descrita pelas equacOes diferenciais (2) e (3)
respectivamente:

dC dC
dtm = I(1CW - kz(cm - Cmo) ; d—tm = _kz (Cm - Cmr) (Eqsz € 3)

Com as condigdes iniciaist =0, C_. =C_,, e C,, = constante, a solu¢éo da equacéo 2
para a fase de acumulacdo vem:

C,=C,, +E—lcW (L—e™*d) (Eq.4)

2

m

Em estado estacionario a bioacumulacdo pode ser representada por um factor de
bioconcentracdo (BCF) (Walker, 1990):

sCE = Cme ~Cmo _ K (Eq.5)

Co ko

emque Ce=C, parat—w.

Na eq.4, substituindo t por t,, obtemos a concentragdo de metal no fim do periodo de
contaminagéo (C,,, ):

Cmu = CmO +:_1CW (1_ e_thd ) (ECIG)
2

em que t, representa o tempo (em horas) ao fim do qual termina a fase de acumulacao.

Para a condicéo inicial: t =t;; C =C,,, da integracdo da equacgao 3 resulta:

m



Cm = Cmr + (Cmu - le') * e_kz (t_td) (Eq7)

em que C,,,=C,, para t=w.

Pode definir-se um factor de eliminacdo biologica, BEF, para o periodo de
descontaminagéo:

BEF = —m——m =1 gmf (Eq.8)

mu mu

RESULTADOS E DISCUSSAO

Os parametros da qualidade da agua da rede puablica permaneceram relativamente
constantes durante o trabalho experimental. As concentracfes de zinco (Figura 2) e a
dureza da agua (Tabela 1) nos tanques variaram, embora numa gama muito pequena.

As concentracdes de zinco no material usado (139,5 e 96,75 pg g') correspondem
inteiramente as concentracBes naturais determinadas para musgos aquaticos
provenientes de locais ndo poluidos (Gongalves et al., 1994).
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Fig. 2 - Variagéo da concentragdo de zinco nos tanques
durante o periodo experimental.



TABELA 1
Evolucéo da dureza da dgua ao longo da experiéncia

Dureza da 4gua (mg CaCO; I™Y)

Tkl Tkl Tkl
Contaminacao
Minimo 94,5 118,8 98,7
Maximo 112,9 159,5 162,7
Valor médio 104 142 150
Descontaminacéo

Minimo 103,5 90,6 84,4
Maximo 108,8 100,3 90,0
Valor médio 106,2 95,5 87,2

A concentracdode zinco na F. antipyretica (ug Zn por grama de planta seca) durante as
fases de acumulacao e eliminacdo encontra-se representada na Figura 3. Utilizou-se um
programa de minimizagdo da soma dos quadrados de m equacgOes ndo-lineares a n
variaveis, baseado no algoritmo de diferencas finitas Levenberg Marquardt, para
ajustar os dados experimentais ao modelo cinético descrito nas equagdes (4) e (7), tendo
sido determinadas as constantes cinéticas de acumulacdo (ki) e eliminacdo (k;) e a
concentracdo residual de metal (C, ). As concentracfes de metal no equilibrio (Cre) €
no fim do periodo de contaminacdo (Cn,) foram calculadas pelas equacdes (4) e (7),
respecticamente (Tabela 2). As curvas de bioconcentracdo e eliminacdo de metal nos
musgos, calculadas com os parametros do modelo, para as trés concentracdes de zinco e
de dureza total sdo apresentadas na Fig. 3.

TABELA 2
Constantes cinéticas e concentracGes de equilibrio para os periodos de contaminacao e
descontaminacao

Cw(mgl™) Cmo(pgg’)  Dureza ke (h7) k2(h")  Cre(90?") Cur(nog?)
(mg CaCO; I
3,40 139,55 104 61 0,042 5013 1110
4,85 139,55 142 96 0,079 6060 1057
3,49 96,75 150 139 0,103 4815 1648

A constante cinética de acumulagdo ao variar de 139 para 96 h™, para dureza
semelhante mas concentragdes crescentes de zinco na agua (3,49 e 4,85 mg I,
respectivamente) vem confirmar estudos anteriores (Martins e Boaventura, 1998), em



que € evidenciado o efeito toxico do metal na planta diminuindo a sua capacidade de
acumulacdo nas células. A concentracdes de calcio maiores correspondem valores
crescentes de kj, sendo necessarios intervalos de tempo menores para se atingir as
condicdes de equilibrio, 0 que em alguns casos se traduz em periodos inferiores a 24
horas. De forma similar, os maiores valores de k, (obtidos nos ensaios em que as
plantas estiveram expostas a adgua com maior dureza na fase de contaminacéo)
implicam que o equilibrio no periodo de descontaminacdo se atinge mais rapidamente.
Uma explicacdo plausivel podera residir na competicdo do célcio com o zinco, ficando
uma maior fraccdo deste metal acumulada no espacgo livre de Donnan da membrana
celular (zona mais periférica), em prejuizo de uma acumulacdo, bem mais interna, quer
no protoplasto quer nos vacuolos das células.

Da comparacdo dos valores previstos pelo modelo para a concentragcdo de zinco no
equilibrio e dos dados experimentais no fim da fase de acumulacdo (t = 144 h),
podemos concluir que para a gama de concentragdes de zinco usada, a duracéo de 144 h
para 0 periodo de acumulacdo foi uma escolha acertada, confirmando idéntica
conclusdo em estudo anterior (Martins e Boaventura, 1998). De salientar também, que a
adopcdo de 144 horas para a fase de descontaminagdo, comparativamente com 120
horas no estudo anterior, proporcionou para a concentragdo de metal residual uma
grande semelhanca entre valores tedricos e observados.

Os factores de bioacumulacdo (BCF) e eliminacdo bioldgica (BEF), calculados de
acordo com as equacbes (5) e (8), sdo apresentados na tabela 3. No periodo de
contaminacdo verifica-se que, para concentracdes similares de Zn na &gua, a adsorcéo
competitiva entre os ides de Zn e Ca conduz a uma diminuicdo de BCF para valores
crescentes de dureza. Para 4gua de consumo doméstico (dureza ~ 104 mg CaCOs I™%) os
musgos conseguiram acumular 1435 vezes mais zinco (em peso Seco) que a sua
concentragdo no meio. Quando a dureza da &gua é idéntica, dado o efeito toxico do
metal sobre 0 musgo ser maior para concentracdes mais elevadas de Zn, temos como
consequéncia um decréscimo de BCF.

A fase de eliminacdo comecou quando as plantas foram expostas a dgua isenta de metal.
Para concentraces de Zn préximas de 5,0 mg I, em que o efeito téxico é consideravel,
0S musgos apresentaram um valor para BEF bastante elevado, 0,83 (Tabela 3).
Confirma-se assim, que o valor de BEF est& na dependéncia directa do nivel maximo de
Zn atingido no final do periodo de acumulacdo. Uma razoavel explicacdo para o caso
pode residir na deterioracdo fisioldgica que a planta sofre quando sujeita a niveis de
metal altamente toxicos. Estes resultados (Cw = 3,40 mg I™; dureza da 4gua = 104 mg
CaCO; I''; BEF = 0,78) estéo de acordo com os registados para a mesma espécie de
musgos (embora em condigdes fisiologicas provavelmente diferentes, devido a época de
colheita) e concentragdes de zinco idénticas (Martins e Boaventura, 1998).

Para concentracdes de calcio crescentes, pelo motivo ja referido da competitividade
entre ides de Ca e Zn, obtiveram-se valores decrescentes para o factor de eliminagéo
bioldgica.
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Fig. 3 — Efeito da dureza total da agua sobre a acumulacdo e eliminacdo bioldgica de
zinco pela F. antipyretica — resultados experimentais (e ) € modelo tedrico (—).

TABELA 3
Factores de bioconcentracdo (BCF) e de eliminacdo bioldgica (BEF) para os diferentes
valores da dureza total da agua

Cw (mg I Dureza da 4gua BCF BEF
(mg CaCO; I
3,40 104 1435 0,78
4,85 142 1220 0,83
3,49 150 1352 0,66
CONCLUSOES

Para concentracdes de Zn entre 3,40 e 4,85 mg I, e dureza total da 4gua entre 104 e
150 mg CaCOs I, a Fontinalis antipyretica acumulou metal obtendo-se, ao fim de 144
horas, concentragdes (peso seco) entre 1220 e 1435 vezes superiores as da agua.

A razdo de acumulacdo do metal, para idéntica dureza, diminui quando a concentragao
de Zn na 4gua aumenta, sugerindo um efeito tdxico nos musgos.



Confirmaram-se estudos anteriores quanto a adsorgdo competitiva entre os iGes de zinco
e célcio. Para concentraces de Zn semelhantes regista-se uma diminuicdo da
bioacumulacdo para valores crescentes da dureza total da &gua.

Os valores do Factor de Eliminacao Bioldgica foram elevados, 0,66 a 0,83, dependendo
do nivel maximo de metal no fim do periodo de acumulag&o.

Um modelo de transferéncia de massa de primeira ordem descreve adequadamente as
fases de acumulagéo e libertacdo do zinco, permitindo calcular as constantes cinéticas e
as concentracgdes de equilibrio.
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