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Resumo

O projeto e a implementacdo de estratégias de remediagdo para aguas subterrdneas contaminadas requerem o
desenvolvimento de modelos numéricos capazes de prever o transporte dos contaminantes. A adsorcdo de
contaminantes de trago em 6xidos minerais presentes em aguas subterraneas ¢ um mecanismo importante que controla o
transporte. Modelos de complexagdo superficial (MCS) podem proporcionar uma descricdo mais mecanistica dos
fendmenos de adsor¢do de contaminantes de traco do que modelos de isoterma. Este artigo introduz uma metodologia
para o calculo de conjuntos de parametros MCS auto-consistentes para a adsor¢do de As (V) em goetita, extensivel a
outros contaminantes. A abordagem desenvolvida foi baseada na selecdo de diferentes complexos superficiais
utilizando evidéncias microscopicas (EXAFS), no calculo da cobertura superficial e no ajuste de dados de experimentos
macroscopicos em batelada. Em seguida, foi realizada uma analise de sensibilidade no modelo de transporte para o
arsénio, desenvolvido por da Silva (2005), que considera um sub-modelo MCS. Os resultados apresentados ilustram as
caracteristicas promissoras da abordagem MCS em aplicagdes em aguas subterraneas, sugerindo que experimentos de
adsor¢do em batelada independentes podem ser utilizados, dentro da estrutura do MCS, para produzir um modelo de
transporte mais versatil, que represente mecanismos microscopicos ¢ macroscopicos de adsor¢do e que possa levar em

conta com mais precisdo variagdes temporais e espaciais nas condi¢des geoquimicas.

Abstract

Design and implementation of remediation strategies for contaminated groundwater require the development of
numerical models capable of predicting the transport of contaminants. The adsorption of trace contaminants onto
mineral oxides present in groundwater is an important mechanism that controls transport. Surface complexation models
(SCM) may provide a more mechanistic description of the adsorption phenomena of trace contaminants than isotherm
models. The present paper introduces a framework for the calculation of self-consistent sets of parameters for As(V)
adsorption onto goethite, extensible to other contaminants. The approach developed here was based on the selection of
different suface complexes, on microscopic evidences of surface complexes (EXAFS), on the calculation of surface
coverage, and on the fitting of data from macroscopic batch experiments. A sensitivity analysis was then performed in
the transport model for arsenic developed by da Silva (2005) which considers a SCM sub-model. The results presented
here illustrate the promissing features of the SCM approach to groundwater applications, suggesting that the SCM
approach can produce a more versatile and realistic transport model, which uses independent batch sorption

measurements to account for the effect of variations in geochemical conditions on transport predictions.
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INTRODUCAO

O estudo do comportamento do arsénio na geosfera tem aumentado em importancia desde que descobriu-se que
a contaminagdo de adguas subterraneas por arsénio pode ter sérias conseqiiéncias para seres humanos e ecossistemas. As
regulamentagdes legais (USEPA, 2002) tém tendido a reduzir a maxima concentrag@o permissivel de arsénio em aguas
potaveis para consumo humano de 50 pg/l para valores tdo baixos quanto 10 pg/l, apesar dos enormes custos
decorrentes, ja que a maior dose de arsénio para seres humanos ¢ oriunda da ingestdo de aguas subterrdneas
contaminadas. A solugdo do problema de contaminagdo de aguas subterrdneas por arsénio ¢ complicada por ser o
arsénio tanto uma substancia que ocorre naturalmente no meio ambiente, quanto o resultado da poluigdo causada por
atividades antropicas.

A presenga do arsénio na natureza em diversas partes do mundo (Bhattacharya et al., 2004), inclui locais como
Bangladesh (Anawar et al., 2002; Clarke, 2003; Yu et al., 2003) e a India (McArthur, 1999; Pandey et al., 2002), onde
uma grande parte da populacdo local foi exposta, Taiwan, Gana, Tailandia (Smedley and Kinniburgh, 2002) e México
(Rodriguez et al., 2004), associado ao carvao mineral na China (He et al., 2002), na Argentina, onde alto niveis podem
ser encontrados na agua potavel (Bundschuh et al., 2004; Farias et al., 2003), e nos E.U.A. (Ayotte et al., 2003; Grosz
et al., 2004; 2003; Peters et al., 1999; Thornburg and Sahai, 2004; Welch et al., 2000) (Kim, 1999; 2002; Kim et al.,
2000; Szramek et al., 2004). Além da contaminagdo de origem natural, a polui¢do de aguas subterraneas por arsénio
devido a atividades antrdpicas também é um problema muito sério.

Diversas atividades humanas podem causar contaminacdo de aguas subterrdneas por arsénio, tais como
mineragdo, atividades industriais e agricultura. Na mineragdo, o arsénio estd freqlientemente presente nos efluentes
(Bodénan et al., 2004; Ferreira da Silva et al., 2004; Roddick-Lanzilotta et al., 2002; Sracek et al., 2004; Taggart et al.,
2004). Em Minas Gerais, ¢ possivel encontrar-se altos niveis de arsénio na urina de criangas (Matschullat et al., 2000),
possivelmente devido a mineragdo de ouro no local. Na Coréia do Sul, os solos agriculturaveis ao redor de algumas
areas de mineragdo estdo contaminados por arsénio (Kim et al., 2003). A mineracdo, fundi¢cdo e metalurgia (Magalhaes
et al., 2001) de cobre (Foust et al., 2004) e uranio (Brandenberger et al., 2004; Donahue and Hendry, 2003), a queima
de carvao e os curtumes também podem causar contaminagdo de aguas subterraneas por As por meio da deposigdo
atmosférica ou dos efluentes. Na agricultura, pode-se encontrar pequenas quantidades de arsénio organico em
compostos usados como aditivos alimentares para promover o crescimento animal, resultando em grandes
concentra¢des no esterco animal (Arai et al., 2003). Herbicidas que contém arsénio, aplicados em campos de golfe, sdo
responsaveis por altas concentragdes de arsénio em solos e em aguas subterraneas subjacentes (Cai et al., 2002).
Conservantes de madeira também podem ser uma fonte significativa de arsénio em solos e aguas subterraneas (Khan et
al., 2004; Morrell et al., 2003; Nico et al., 2004; Rice et al., 2002; 2003; Townsend et al., 2003). Destas formas, tanto o
arsénio originado de atividades humanas, quanto o que ocorre na natureza, podem afetar siginificativamente a satde de
seres humanos e ecosistemas.

Os efeitos das altas concentragdes de arsénio na satide humana sdo conhecidos ha séculos (Nriagu, 2002), apesar
dos efeitos na saude a baixas concentragdes terem sido reconhecidos somente recentemente. Suspeita-se que o arsénio é
carcinogénico a baixas concentragdes, podendo ser responsavel por canceres de pulmao, de bexiga e de pele (Spallholz
et al.,, 2004). O arsénio também tem efeito teratogénico (Karim, 2000; Korte and Fernando, 1991; USGS, 2000).
Estudos indicaram que o arsénio pode interferir com a replicagdo do DNA, o reparo de DNA e a divisdo celular (Karim,
2000). O As também pode causar dano neurologico aqueles que ingerirem aguas contaminadas com concentragdo maior

de 0,1 ppm, enquanto concentracdes maiores (9 a 10 ppm) podem resultar em distirbios gastrointestinais severos,
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prejudicar a fung¢do da medula Ossea e causar anormalidades neuroldgicas (Korte and Fernando, 1991). Os efeitos
nocivos do arsénio ndo estdo restritos a saide humana, tendo sido também observados em ecossistemas.

Os efeitos do arsénio na satde de ecossistemas sdo principalmente observados em termos de bioacumulagio,
podendo ser bioacumulado por algas (Korte and Fernando, 1991). Cao et al. (2003) observaram que a aplicagdo de
corretivo de fosfato aumentou significativamente a acumulagdo de As por samambaias chinesas devido a substitui¢do
de As por P do solo e subserqiiente mobilizagdo do As. Samecka-Cymerman e Kempers (1994) mostraram que bridfitas
aquaticas (um tipo de musgo) acumulam arsénio a um alto grau, atingindo valores médios maximos de 6.270 ppm em
amostras de um riacho em uma mina de ouro desativada. Robinson et al (2003) acharam As em agrido na Nova
Zelandia. Por outro lado, Davis et al. (1996) analisaram concentragdes de arsénio e outros elementos em peixe de um
lago contaminado, comparando com um lago nio impactado adjacente, achando baixa bioacumulagio, talvez devido
aos compostos de Fe(OH); dos sedimentos, que adsorveram o arsénio, diminuindo sua biodisponibilidade. A
disponibilidade de As em solos sera um fator importante na determinagao da acumulagdo de um ecossistema.

O As inorganico ¢ cerca de cinco vezes mais biodisponivel para plantas em solos arenosos do que em solos
argilosos. Este comportamento ¢ devido ao maior conteudo de argila e de 6xidos de Fe e Al em solos argilosos.,
implicando em caracteristicas mais adsortivas. Residuos de arsénio oriundos do uso de pesticidas de base organica sao
mais toxicos a plantas do que outras fontes inorganicas. A disponibilidade do As em solos ¢ afetada por mudancas no
pH. De forma geral, ha um aumento nos efeitos de toxicidade em plantas pelo arsénio a medida que os solos ficam mais
acidos, particularmente em pHs abaixo de 5, quando espécies que se ligam ao As, tais como Fé e Al, ficam mais
soluveis (O'Neill, 1995). Assim, apesar do fato que os efeitos do arsénio em ecossistemas ser ainda incerto e
aparentemente especificos de cada caso, eles estdo claramente presentes. Para que seja possivel determinarem-se os
efeitos do arsénio ambiental em seres humanos e ecossistemas, ¢ importante ser capaz de determinar-se a distribuig¢do
de fluxos do elemento nos varios compartimentos do meio ambiente.

O arsénio pode ¢ geralmente um elemento de trago, predominantemente presente na fase solida de sistemas
naturais. Reimann and Caritat (1998) estimaram a distribui¢do da massa de arsénio presente na crosta continental,
oceanos e plantas, como sendo de 4.01 x 10" kg, 4.89 x 10" kg e 1.84 x 10® kg, respectivamente. Apesar dos fluxos
atmosféricos da ordem de 31 x 10° kg/yr serem responsaveis por uma parcela significativa da circulagio do arsénio no
meio ambiente (Korte and Fernando, 1991; Reimann and Caritat, 1998; Utsunomiya et al., 2004), a maior parte da dose
do arsénio nos seres humanos ¢ devido ao consumo de dguas subterraneas contaminadas. Desta forma, o transporte de
arsénio em aguas subterraneas deve ser devidamente quantificado, para acharem-se alternativas para a remediagdo ou
conten¢do da extensdo da contaminagao.

Os mecanismos de transporte de arsénio sdo objetos de discussdo mesmo em areas bem estudadas, como
Bangladesh (Ahmed et al., 2004; Akai et al., 2004; Dowling et al., 2002; Harvey et al., 2002; Tareq et al., 2003; Zheng
et al., 2004). Sendo assim, as ferramentas fundamentais para quantificar o transporte, baseadas em principios basicos,
devem ser desenvolvidas. Dentro desta estrutura, o objetivo do presente artigo ¢ avangar as ferramentas para a
modelagem do comportamento do arsénio em 4guas subterrdneas, tanto em sistemas naturais, quanto em sistemas
engenheirados projetados para a remediagdo de dguas subterraneas contaminadas.

Reagdes geoquimicas sdo bastante importantes para determinar a mobilidade e o transporte de arsénio em aguas
subterraneas Uma classe importante de tais reagdes, que ocorrem entre superficies minerais de hidroxidos de ferro e
arsénio, sdo as reagdes de complexacdo superficial. Assim, a modelagem do transporte de arsénio em Aaguas
subterraneas contaminadas pode-se beneficiar do uso de modelos mecanisticos para reagdes superficiais que ocorrem

entre este ametal e a superficie mineral.
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A adsorcdo de arsénio e metais pesados em hidroxidos de ferro estd sujeita a variabilidades temporais e
espaciais. A variabilidade em condig¢des quimicas ao longo do dominio espacial ou temporal do modelo podem levar a
grandes varia¢des nos valores dos parametros de isotermas de adsor¢do (Kent et al., 2000). Diversas abordagens foram
propostas para compensar a influéncia da variabilidade quimica nestes parametros. Brusseau e Srivastava (1999)
usaram coeficientes de distribuigdo variaveis e diferetnes zonas geoquimicas para lever em conta a influénica da
variabilidade quimica na adsor¢ao de litio durante o transporte. Outros autores (Kirkner et al., 1985; Viswanathan et al.,
1998) propuseram que a influéncia da variabilidade quimica na adsor¢@o pode ser levada em conta a partir do calculo
de mudancas na especiagdo aquosa dos solutos que adsorvem devido a variagoes das condi¢des quimicas. Kent et al.
(2000) incorporaram uma abordagem do modelo de complexagdo superficial (MCS) no transporte reativo para levar em
conta a influéncia do pH variavel na adsor¢ao e trnaspote de zinco em um aqiiifero contaminado. A habilidade de levar
em conta explicitamente a variabilidade temporal dos parametros de adsor¢do ¢ uma caracteristica fundamental dos
MCSs, nao estando presente na abordagem de isoterma. Esta variabilidade pode ser significativa para metais e arsénio,
e sera discutida com mais detalhes no presente artigo.

A partir do desenvolvimento de uma modelo conceitual que capture os fendmenos fisico-quimicos que sdo
relevantes para o sistema ambiental, o passo seguinte ¢ assegurar que uma solugdo apropriada pode ser achada para a
expressao matematica deste modelo.

No presente artigo, uma estrutura conceitual ¢ desenvolvida para determinar-se um conjunto de parametros de
modelagem de complexacdo superficial (MCS) auto-consistente para a adsor¢do de arsénio em goetita, um 6xido de
ferro natural e comum. Em seguida, a estrutura desenvolvida para a modelagem de complexag@o superficial ¢ utilizada
para modelar o transporte de arsenato em colunas com Oxidos de Fe. A sensibilidade do modelo de transporte
desenvolvido ¢ entdo analisada com respeito aos seus pardmetros. Os modelos MCS e isoterma sdo comparados em na

modelagem condi¢des variaveis para um cendrio de transporte de arsenato em colunas com 6xidos de Fe.

GEOQUIMICA AMBIENTAL DO ARSENIO

Os modelos que podem descrever e predizer o transporte de arsénio em aguas subterraneas sdo muito relevantes
para determinar-se a extensao da contaminagdo de arséncio e avaliar alternativas de remediacdo de aguas subterraneas.
Tais modelos devem incorporar os diversos fatores que afetam o transporte de arsénio em aguas subterraneas O
comportamento geoquimico do arsénio ¢ um fator significativo na deternminagdo da extensdo do transporte deste
elemento e ¢ estudado com mais detalhes neste artigo.

O arsénio pode existir em quatro estados de oxidagdo diferentes (-3, 0, +3 e +5), sendo que os estados +3 e +5
sd30 os mais comuns em aguas subterraneas (Webster, 1999). O mineral mais comum com arsénio associado ¢ a
arsenopirita, FeAsS (O'Neill, 1995; Pokrovski et al., 2002; Webster, 1999), comum em diversos depdsitos minerais
com sulfetos (Savage et al., 2000). A oxidagdo da pirita devido & minera¢do pode causar a drenagem acida (Evangelou
and Zhang, 1995), potencialmente mobilizando o arsénio associado. A distribui¢do de arsénio em sedimentos e solos é
freqiientemente controlada pelas caracteristicas das rochas subjacentes (Farias et al., 2003; Grosz et al., 2004).

Em éguas doces e marinhas de pH proximo ao neutro e oxidantes, o arsénio inorganico esta presente sobretudo
como As(V), formando espécies do acido arsénico (H,AsO,, HAsO,%), enquanto em 4guas redutoras de pH neutro, o
As(IIT) ¢ termodinamicamente estavel, formando o acido arsenoso (H3;AsOj), conforme ilustrado na Figura 1. As
respectivas reacdes de equilibrio sdo dadas por:
@) Acido Arsenoso (As"™)

H;AsO;" = H,AsO;y +H' pK,=9.22 (1)
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H,AsO; = HAsOy® +H' pK, = 12.13 2)

HAsO> = AsOy" +H' pK,=13.4 3)
(ii) Acido Arsénico (As")
H;AsO," = H,AsO, +H" pK,=2.2 4)
H,AsO, = HAsO,> +H' pK,=6.97 3)
HAsO> = AsO +H' pK,=11.53 (6)
1200
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Figura 1. Diagrama de estabilidade E;-pH do arsénio dissolvido em fase aquosa na auséncia de outros ligandos. As

linhas pontilhadas denotam os limites superior (a) e inferior (b) do campo de estabilidade da dgua (Smedley and
Kinniburgh, 2002).

Os processos de adsor¢do do arsénio em solos naturais e o impacto destes processos no destino e transporte
deste contaminante em sistemas aquaticos subterraneos sdo aspectos importantes de considerar-se quando solugdes de
remediacdo inovativas para sitios contaminados por arsénio sdo desenvolvidas, ou na prevengdo de contaminagdo por
arsénio de novos sitios. O movimento de arsénio em aguas subterrdneas pode ser significativamente retardado ou
aumentado devido a reagdes que ocorrem na interface dgua-mineral. As propriedades das superficies minerais e suas
interagdes com o arsénio sdo muito importantes na determinagdo do destino e transporte do arsénio em aguas
subterraneas. Superficies solidas sdo responsaveis tanto pela liberagdo de arsénio para as aguas dos poros circundantes,
ou pelo seu seqiiestro. Em geral, processos fisico-quimicos tais como precipitacdo ¢ dissolugdo, complexagio
superficial, e troca i0nica, determinam a interagdo do arsénio com as superficies solidas. As superficies também podem
atlerar as propriedades do proprio elementto arsénio, por meio de reagdes heterogéneas de oxi-redugao, tais como no
caso da oxidagdo do As(IIl) para o As(V), que é menos movel, na superficie da birnessita (Scott et al., 1991). Varias
propriedades importantes sdo associadas as superficies, tais como densidade de sitios, geometria de sitios, potenciais
elétricos e quimicos das superficies, e constantes de estabilidade associadas com os sitios reativos das superficies.
Modelos de complexagao superficial (MCSs) normalmente levam em conta uma combinacdo destas propriedades para

descrever a formacao de complexos, com a fase sélida, de substancias presentes em aguas subterraneas.
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Tanto As(IIl) quanto o As(V) adsorvem em argilas e hidroxidos em aguas naturais. A adsor¢do do arsenato em
oxidos de Fe ¢ acentuada em pHs 4acidos, similarmente a outros oxi-anions. Conseqiientemente, o arsénio pode ser
preferencialmente removido de efluentes acidos (tais como drenagem é4cida de mina) por precipitagdo natural do 6xido
de ferro sob condigdes que nio favorecem a adsor¢do de outros metais tais como cobre, ferro e zinco, que necessitam

pHs mais altos para precipitar (Kim et al., 2003).

ESTRUTURA CONCEITUAL PARA A MODELAGEM GEOQUIMICA

O destino do arsénio ndo depende apenas de processos fisicos de transporte, dependendo também de reagdes
geoquimicas. O arsénio ¢ um elemnento de trago, cuja especiagdo em aguas subterraneas é controlada pelo pH, pe ¢
pela adsor¢do a fases minerais. As reagdes de adsor¢do e dessor¢do que envolvem interfaces mineral-agua podem
retardar ou acentuar significativamente o movimento do arsénio em aguas subterraneas. As estruturas das superficies
minerais ¢ dos complexos adsorvidos podem ser caracterizadas, de forma a determinar a geometria do sitio,
estequiometria das reacdes de adsor¢do e potenciais elétricos e quimicos disponiveis para a adesdo das espécies do
arsénio a superficie.

Ao longo dos anos, diversos tipos de modelos foram usados para descrever as interagdes solido-soluto e os
efeitos destas interagdes no transporte. Tradicionalmente, modelos de isotermas de adsor¢do foram os mais utilizados
para a adsor¢do de contaminantes de aguas subterrdneas com a matriz porosa, uma vez que sua incorporagdo na
equagdo de transporte ¢ relativamente mais simples. Contudo, no caso do arsénio, a abordagem da isoterma ndo ¢
suficiente para descrever a adsor¢do em sistemas ambientais naturais que podem apresentar condigdes quimicas e
superficiais variaveis. A contrario dos modelos de isoterma, os modelos de complexacdo superficial (MCSs) sdo
modelos quimicos que apresentam uma descricdo molecular genérica dos fendmenos de adsor¢@o utilizando uma
abordagem de equilibrio, sendo mais adequados para modelar a adsor¢do do arsénio em superficies minerais. Nestes
modelos, diversas propriedades importantes estdo associadas com as superficies, tais como densidade de sitios,
geometria dos sitios, area superficial e potenciais elétricos e quimicos da superficie, associados a cada sitio reativo da
superficie. Os MCSs normalmente levam em conta uma conbinagdo destas propriedades para descreverem a formagao
de complexos de elementos presentes em aguas subterraneas com a fase sélida. O emprego de MCS na modelagem da
adsorgdo do arsénio sera discutido abaixo.

Modelos de complexagdo superficial (MCS) foram empregados com sucesso para descrever, de um modo mais
mecanistico, a adsor¢do de arsénio em superficies minerais especificas, como func¢do do pH, da forga idnica e de outras
propriedades das superficies (Fendorf et al., 1997). Os MCS também permitem uma exploragdo quantitativa dos efeitos
da especiagdo superficial na reatividade do soluto com a superficie. Contudo, deve-se reconhecer que ha
freqiientemente poucos dados confiaveis para quantificar os pardmetros relevantes dos modelos. Todavia, nos ultimos
anos, aumentou consideravelmente a disponibilidade de dados termodindmicos para reagdes superficiais ¢ a
confirmacdo da estrutura dos complexos superficiais adsorvidos. A literatura mostra que o uso de modelos de
complexac@o superficial para descrever o transporte de metais pesados em aguas subterraneas tem sido bastante
limitado, sobretudo para o arsénio.

A estrutura conceitual da complexac@o superficial ¢ baseada no comportamento mecanistico da interagdo fisico-
quimica do s6lido com o soluto na interface mineral-dgua. Um complexo superficial existe quando a espécie aquosa
reage com um grupo funcional da superficie para formar uma unidade molecular estdvel. Tradicionalmente,

experimentos em batelada sdo utilizados para indicar o tipo de complexo superficial formado, a partir da correlagdo da
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dependéncia da adsorgdo com a forga idnica da solugdo. Contudo, na ultima década, a espectroscopia de absor¢do de
raios-X tem sido cada vez mais utilizada para evidenciar melhor os tipos de complexos superficiais formados.

Modelos de complexagdo superficial sdo analogos a modelos de especiagdo aquosa. Uma das vantagens dos
MCSs sobre os modelos de isoterma é que espera-se que as constantes intrinsecas de equilibrio (K™) derivadas dos
MCSs sejam bem menos dependentes das condi¢des do sistema que os pardmetros do modelo de isoterma. Apesar dos
valores de K™ dependerem de forma geral da identidade do sélido e do soluto que adsorve, eles nio dependem do pH,
da concentragdo do soluto, ou da composigdo da solugdo (Koretsky, 2000). Contudo, deve-se atentar que os valores de
diversos dos parametros dos MCSs dependem do modelo utilizado, e ndo devem ser intercambiados entre os diferentes
MCSs (Zachara and Westall, 1999), conforme também observado por da Silva (2005).

Todos MCS tém pelo menos quatro caracteristicas comuns (Dzombak and Morel, 1990). Primeiramente, eles
assumem que as superficies minerais podem ser descritas como planos de sitios de hidroxilas superficiais e que as
equagdes quimicas podem ser escritas para descrever as reagdes nestes sitios especificos. Em segundo lugar, as reagdes
nas superficies minerais sdo descritas usando equacgdes de balango de massa, i.e., assume-se que elas estdo em
equilibrio local, com constante de equilibrio intrinseca K™. Estas duas caracteristicas sdo descritas, no caso das reacdes
protonagdo e desprotonacdo de uma superficie hidroxilada SOH, por meio das Equagdes (7) e (8). Nestas equagdes, {.}

indica atividade e [.] indica concentragao molar.

+ + Fy
SOH + H' = SOH,' gL _1SOH,) _ [SOH,] & (7

K., {SOH}{H} [SOH][H']

al

SOH=SO +H* K™ =K, = {SO}{H"} [SOJ[H'] e*% (8)

{SOH} [SOH]

A terceira hipotese ¢ que a carga mineral na superficie ¢ o resultado direto das reagdes quimicas na superficie.
Os minerais tém uma carga superficial nula em um determinado pH, o chamado pointo de carga zero (pHpcz), que €
uma fungdo previsivel da estrutura mineral. Abaixo do pHpcz, a superficie estard carregada positivamente, enquanto
acima deste pH, a superficie estard carregada negativamente, devido ao comportamento anfotérico das hidroxilas
superficiais. Apesar de poder existir um componente de carga superficial associado a estrutura do mineral, a chamada
‘carga permanente’, esta carga nao serd afetada pelas reagdes de complexagao superficiais. No modelo de dupla camada
elétrica, a carga na superficie € contrabalangada por uma “camada difusa” de contra-ions na solugdo, proxima a
superficie mineral carregada. A existéncia desta camada elétrica dupla e o tratamento conceitual desta camada nos
MCS:s sdo as suas maiores diferencas de modelos de especiacdo aquosos. A quarta hipotese de todos MCSs é que o
efeito da carga superficial na constante de equilibrio medida (K*") pode ser calculado e as constantes de equilibrio
intrinsecas podem entdo ser extraidas de medidas experimentais por meio de um fator de correcao ‘eletrostatico’.

As superficies minerais em solos tém grupos funcionais capazes de formar complexos com ions organicos e
inorganicos. Estes grupos funcionais estdo relacionados ao desenvolvimento de carga superficial e incluem (Zachara
and Westall, 1999): (i) sitios de hidroxila inorganica; (ii) cavidades de siloxano, com cargas estruturais permanentes;
(iii) grupos de hidroxilas organicas; (iv) sitios parcialmente coordenados nas superficies de carbonatos, sulfatos,
fosfatos e sulfetos. Estes sitios superficiais, de geometria fixa, sdo distintos dos seus analogos na fase aquosa,
basicamente porque (Zachara and Westall, 1999): (i) eles ndo podem ser diluidos infinitamente; (ii) suas proximidades
permitem interagdes laterais; (iii) suas energias refletem as complexas condigdes estereoquimicas, estruturais e
eletrostaticas que ocorrem na interface mineral-agua. Sitios superficiais de hidroxilas inorganicos sdo geralmente vistos

como os mais importantes na adsorcéo de diferentes espécies de arsénio, e serdo estudados no presente artigo.
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As propriedades reativas destes grupos funcionais podem mostras uma variagdo significativa, dependendo do
ion metalico central (i.e. SIOH, AIOH, ou FeOH) e da coordenagdo. Também podem existir hidroxilas quimicamente
distintas na mesma fase mineral como um resultado da coordenacdo variavel e dos ambientes estruturais em diferentes
planos cristalograficos (Zachara and Westall, 1999). Tal heterogeneidade do sitio pode influenciar medidas
macroscopicas da adesdo de solutos e protons as superficies. A composicdo heterogénea de solos também exercera uma
influéncia significativa na determinagdo de um comportamento efetivo para a superficie do solo (Goldberg and Sposito,
1984).

A formagio de complexos superficiais que resultam da adsor¢io de um anion aquoso (L") em sitios superficiais
hidroxilados é geralmente descrita como (com as constantes de equilibrio especificas):

SOH + L' = sL"Y + OH K™ (inner sphere) )
SOH +H'+ L" = SOH,"-L" Ki,,™ (outer sphere) (10)

Uma caracteristica importante dos modelos de complexagao superficiais € que eles podem considerar a carga
superficial. O desenvolvimento de cargas superficiais em minerais resulta de trés mecanismos basicos: a carga
permanente estrutural, as reagdes de protonagdo e de dissociagdo, e as reagdes de complexagao superficial dos grupos
de hidroxilas superficiais reativos nas superficies minerais. O sinal e a magnitude da carga superficial do mineral sdo
dependentes do pH e da forca ionica da solucdo eletrostatica (Goldberg, 1992).

Uma vez que os grupos funcionais superficiais estdo confinados a superficie, a acumulago da carga superficial
se torna um fator significativo na energética de adsor¢do, em contraste com a complexacdo em fase aquosa, onde os
componentes eletrostaticos e quimicos da energia de ligacdo ndo estdo separados geralmente (Zachara and Westall,

1999).

DESENVOLVIMENTO DE UM CONJUNTO AUTO-CONSISTENTE DE PARAMETROS DE
COMPLEXACAO SUPERFICIAL

Reagdes geoquimicas que envolvem interaces mineral-agua sdo muito importantes na determinagdo do destino e
transporte de arsénio e outros elementos de trago em aguas subterraneas. Modelos de complexagdo superficial (MCSs)
s80 modelos quimicos que proporcionam uma descri¢do molecular genérica dos fendmenos de adsorcdo, utilizando a
abordagem de equilibrio termodindmico. Os MCSs levam em conta diversas propriedades superficiais de forma a
descrever a formagdo de complexos entre solutos de aguas subterraneas e a superficie solida. Diversas propriedades
associadas as superficies minerais podem ser levadas em conta, tais como densidade de sitio, geometria de sitio, area
superficial e potenciais elétricos e quimicos associados com cada sitio superficial reativo. Os MCSs também permitem
uma exploragdo quantitativa dos efeitos da especiagdo superficial e da estrutura do soluto na reatividade do soluto.

Um dos problemas que podem ser encontrados no uso de um MCS ¢ a inadequada quantificagdo dos pardmetros
dos dados de adsor¢do, que podem levar a conjuntos de pardmetros inconsistentes. Em geral, o procedimento de
determinar pardmetros de MCS envolve o ajuste simultdneo do modelo a dados de adsor¢do usando uma técnica ajuste
ndo-linear. Contudo, autores frequentemente falham em reconhecer que os pardmetros ajustados sdo interdependentes,
devido ao numero relativamente alto de graus de liberdade no ajuste e a inabilidade de quantificar-se todos os
parametros do modelo com precisdo. Freqiientemente, os valores dos diferentes pardmetros sdo incorretamente
extraidos de fontes da literatura diversas, ou de diferentes conjuntos de dados. Mesmo se o conjunto inconsistente de
parametros de MCS obtido proporcionar um ajuste razoavel para os dados experimentais de adsor¢do, o modelo

resultante ¢ freqlientemente incapaz de predizer as condig¢des fora da faixa ajustada ou para diferentes sistemas. Um
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conjunto auto-consistente de pardmetros deve levar em conta que os parametros ajustados sdo interdependentes e,
assim, seus valores devem refletir o ajuste simultdneo aos dados experimentais.

A literatura de transporte em aguas subterraneas ndo discutiu a necessidade de desenvolver-se um conjunto de
MCS que seja baseado em mecanismos fisico-quimicos de adsorcao realisticos. A implicacdo de utilizar-se um conjunto
inconsistente de pardmetros na modelagem de transporte também nédo foi anteriormente estudada. Devido a Manning e
Goldberg (1996) nado terem utilizado conjuntos auto-consistentes de parametros de MCS, seus dados experimentais
foram re-ajustados neste estudo de forma auto-consistente. Dois diferentes MCSs de Dupla Camada Elétrica (EDL), o
Modelo de Capacitancia Constante (CCM) e o Modelo de Camada Difusa (DLM), foram investigados nas suas
capacidades de modelar dados de adsor¢@o para o As(V) na goetita. O procedimento desenvolvido aqui é baseado em
um modelo conceitual mecanistico para adsor¢do, sendo assim extensivel para a adsor¢do de outros oxianisons
polivalentes em sitios superficiais hidroxilados de 6xidos minerais.

O primeiro passo no desenvolvimento de um MCS auto-consistente ¢ a obtengdo de pardmetros da superficie,
incluindo a densidade de sitios de adsorgdio (N,), constantes de acidez da goetita (K', K, Cy, and N,) e capacitancia
(C)), no caso do CCM. Os dados experimentais de titulagdo de goetita por Hayes et al. (1991) sdo usados neste
desenvolvimento. As equagdes (7) e (8) sdo empregadas para descrever o equilibrio da superficie de goetita a ser
titulada. O restante da formulagio foi desenvolvido em da Silva (2005).

O programa FITEQL (Herbelin and Westall, 1999) foi utilizado na determinagdo das constantes de equilibrio a
partir dos dados experimentais, sendo utilizado para o ajuste numérico nao-linear dos valores das constantes das
reagdes de complexacdo aos dados experimentais. A estimativa da qualidade do ajuste ¢ feita pelo parametro F:

po Zs) (a1
N,xN.,-N,
onde Y; sdo os residuos de cada dado i e s; sdo as estimativas de erro para cada dado i. N, é o numero de dados da
titulagdo, N. € o niimero de componentes para os quais tanto a concentragdo total e a livre sdo conhecidas, e N, € o
nimero de parametros ajustaveis. Valores menores de F' indicam um melhor ajuste para o mesmo erro experimental.

Em seguida a determinac@o dos pardmetros da superficie, ¢ desenvolvido o modelo de adsorgdo para o arsenato
em goetita (a-FeOOH). O modelo de Manning and Goldberg (1996) utilizou valores de densidade de sitios oriundos de
Davis and Kent (1990) e o valor da capacitincia de Westall and Hohl (1980), gerando assim um modelo ndo-
consistente que ndo ajustou adequadamente os dados. O modelo aqui desenvolvido, utilizou os valores das constantes
de titulacdo da superficie ajustados para um dado conjunto de dados de forma consistente com a densidade de sitios,
conforme explicado acima. Além disto, empregou-se aqui um maior nimero de complexos superficiais, representando
de forma mais mecanicista a estequiometria das reagdes superficiais para uma faixa mais ampla de pH, ja que fez uso de
dados de espectroscopia de raios-X (Waychunas et al. (1995; 1996; 1993), Manceau (1995), Fendorf et al. (1997),
Sherman and Randall (2003)), conforme detalhado em da Silva (2005). As seguintes reacdes de complexacdo aquosa

foram empregadas para o As(V):

H;AsO,’ = H,AsO, +H" log K, =-2.02 (12)
H;As0,’ = HAsO,~ +2 H' log K, = -8.54 (13)
H;As0,” = AsO,” + 3H" log K5 =-19.38 (14)

O estudo de sensibilidade realizado por da Silva (2005) indicou que as seguintes reagdes superficiais foram
suficientes para descrever a adsor¢ao do As(V) na goetita ao longo da faixa de pH de 2,5 a 11,0 e para as concentragdes

totais de arsénio de 133 uM e 266 uM :
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0
SOH + H;AsO; = SHyAsO, + H,0 g [SH,AS0,] (15)

1

[SOH][H,AsO, ]
- + Fi
SOH + H;AsO, = SHASOy + H,0+H' g _ [SHASOLJIH'] = (16)
[SOH][H,AsO, ]
2- +12 F
SOH + HAsO, = SASO” +H,0 + 2 H' g _ [SASOJMHTT =i (17)
[SOHI[H,AsO,]
3- +13 F
SOH + H;As0, = SASO,0H" + 3 H' kY = [SASO,OH) JIH T (18)
[SOH][H,AsO, ]

O balanco de carga superficial no modelo é dado por:

o=[SOH, ] - [SO] - [SHAsO,] — 2 [SAsO4] — 3 [SAsO,OH"] (19)

O balango de massa para os sitios na superficie ¢ dado por:

[SOH]; = [SOH] + [SOH, "] + [SO] + [SH,As0,] + [SHAsO4] + [SAsO,”] + [SAsO,OH"] (20)

Para 6xidos minerais, a concentragdo total de sitios [SOH]r (moles 1) pode ser calculada a partir de valores
medidos de area superficial especifica s (m°g™), densidade de sitios, N, (sitios m™), e concentragdo de solidos, a (g 1),
usando a seguinte relagdo (onde N, é o numero de Avogadro):

[SOH], =Y 5 4 @1
4
E o balango de massa para arsenato é:
TOTAs =[H;AsO,] + [HyAsO4] + [HAsO, ] + [AsO, ] +
[SH,AsO,] + [SHAsO4 ] + [SAsO,*] + [SAsO,OH™] (22)

O modelo aqui desenvolvido apresentou um ajuste aos dados experimentais muito melhor que o modelo néo

auto-consistente de Manning and Goldberg (1996). Os resultado final do MCS para a adsor¢do de As(V) em goetita é

apresentado na Figura 2.
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Figura 2. Especiagdo aquosa e superficial da suspensdo As(V)/goetita para as concentragdes totais de As de 133 uM e
266 uM. Complexos monodentados.

Da Silva (2005) também utilizou em seu modelo complexos bidentados do As(V) com a superficie de goetita, ja
que Fendorf et al. (1997) observou por espectroscopia de raios-X que os complexos bidentados de As(V) com
compartilhamento de vértices com a superficie da goetita seriam importantes em faixas de cobertura maiores, o que
ocorre em menores pHs. De fato, da Silva (2005) demonstrou que a utilizagdo do complexo superficial bidentado
S,H,As0," melhorou ligeiramente a qualidade do ajuste (F) na regidio de baixo pH para TOTAs de 266 pM, ou seja, em
faixa de maior cobertura superficial. Porém, como, no presente trabalho, as simulagdes de transporte de arsénio foram
realizadas em uma faixa de concentragdo abaixo de 266 uM (concentragdo de injecdo de 133 uM), a formagdo de

complexos bidentados foi considerada insignificante no desenvolvimento do modelo de transporte a seguir.

A INFLUENCIA DO PH E DA QUIMICA SUPERFICIAL NO TRANSPORTE DE ARSENIO

O objetivo desta segdo € investigar a sensibilidade de predigdes do modelo de transporte, com um sub-modelo de
complexacdo superficial para a adsor¢do de arsénio em oOxidos de ferro, ao pH, ao tamponamento do pH, a
concentracdo dos sitios superficiais e a concentragdo de inje¢do do As(V). O programa computacional PHREEQC
(Parkhurst and Appelo, 1999), versdo 2, foi utilizado para modelar a adsor¢do e o transporte de As(V) em colunas
unidimensionais com areia revestida por 6xidos de ferro (Darland and Inskeep, 1997), usando um sub-modelo MCS
para adsor¢do. Este MCS ¢ baseado no conjunto de pardmetros auto-consistentes desenvolvidos na se¢@o anterior para

os dados experimentais de Manning and Goldberg (1996). O modelo desenvolvido para a adsor¢do foi calibrado, nas
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condi¢des experimentais de batelada, e o transporte unidimensional em colunas foi simulado utilizando os parametros
do MCS calibrados. As predi¢des do modelo foram comparadas com dados experimentais transporte de arsenato sob
condi¢des variaveis de pH. A analise de sensibilidade foi realizada no modelo MCS/transporte, de forma a determinar a
influéncia da variabilidade da concentragdo de sitios superficiais de adsor¢ao nos resultados do modelo de transporte. A
sensibilidade do modelo a variabilidade do pH e ao tamponamento do pH ¢ explorada.

O PHREEQC versao 2 (Parkhurst and Appelo, 1999) é um programa computacional que incorpora diversos
calculos de geoquimica aquatica, baseados em um modelo de associagdo ionica aquosa. O médulo de transporte do

PHREEQC resolve a equagao de advecgao, dispersdo e reagdo que resulta da conservagdo de massa de soluto:

2
ac__oc 0C &

o~ (23)
ot ox o’ ot

Onde 0q/ot é a mudanga em concentragdo na fase sélida devido a reagdes (g tem as mesmas unidades que C). A

velocidade v é assumida uniforme e constante para uma simulag@o, ¢ v ¢ D sdo assumidas as mesmas para todas as
espécies de soluto, de tal forma que C seja a concentracdo total em solu¢do de um elemento.

O modelo de complexacdo superficial desenvolvido foi inicialmente calibrado contra dados de adsorcdo em
batelada utilizando a configuragdo experimental de Darland and Inskeep (1997), variando-se somente a concentragdo
molar dos sitios reativos de adsor¢do, [SOH]r (ou area superficial especifica dos sitios, s). A sensibilidade do MCS
desenvolvido foi analisada com relagdo a concentragdo dos sitios reativos da superficie e ao pH em um sistema em
batelada, pela comparagio de isotermas construidas com um MCS para diferentes valores de [SOH]r e pH.

O valor de [SOH]r foi relacionado a area superficial especifica baseado na massa de ferro livre, relatada na areia
usada nos experimentos (Darland and Inskeep, 1997). Darland and Inskeep (1997) mediram a isoterma de adsorc¢do
para o arsenato em uma suspensdo em batelada de 15 g de areia revestida de 6xido de ferro em 15 ml de solugdo. A
areia deles continha 0,1% em peso de ferro livre, significando 10 kgre/lsongao N0 sistema. Pelo fato de ndo ter sido
mencionada a caracterizagdo do mineral de ferro presente, admitiu-se que (i) todo o ferro livre era composto de goetita
e (ii) toda a massa de goetita estaria disponivel para a adsor¢dod e arsenato. Uma vez que a goetita ¢ composta de
62,85% de Fe em peso (Webmineral.com, 2004), a concentragdo massica dos sitios de adsorcdo ¢
1,59x10™ Kggoctita/lsolugao (@ = 0,159 g/1). Foi assumida uma densidade de sitios de N; = 2.0 sites nm’z, para a adsorcdo do
arsenato, e a equacdo (21) foi utilizada para relacionar diretamente a concentragdo molar dos sitios reativos, [SOH]t
(umol lsolu(;ﬁo'l), a area superficial reativa da goetita, s (m2 ggocthim’l), levando a:

s =1.89 [SOH]r (24)

nas unidades mencionadas anteriormente. A area superficial medida por BET, de 390 m*/kguia (Darland and
Inskeep, 1997), ndo foi usada aqui, uma vez que ndo ¢é possivel determinar-se, a partir dos dados experimentais, a
fragdo da area medida que corresponde aos sitios reativos da goetita.

Os parametros de adsor¢@o de arsenato em goetita determinados na se¢do anterior, com as constantes corrigidas
para o uso no PHREEQC (que utiliza K™™), foram utilizados no MCS, conforme pode ser visto nas curvas de adsorgo
ilustradas na Figura 3. A Figura 4 mostra a sensibilidade de isotermas construidas pelo MCS para o pH 4.0,
comparando o MCS com o ajuste da isoterma de Langmuir de Darland and Inskeep (1997). Os resultados mostram que
a sensibilidade do MCS em batelada para [SOH]r ¢é significativa para o pH 4,0. O caso do MCS para
[SOH]; =247 pmol I'' (s = 467 m’ ggoethite'l) foi escolhido como o caso-base para as simulagdes de transporte

subseqiientes, uma vez que ele ¢ o que melhor ajusta a isoterma de Langmuir na concentrac¢ao de injegdo de 133 uM.
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Figura 3. Curvas de adsorc¢ao de arsenato em goetita, modeladas no PHREEQC com o MCS desenvolvido na se¢@o
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Figura 4. Isoterma modelada pelo MCS. Sensibilidade a [SOH]r para pH=4.0

Em seguida, o PHREEQC ¢ utilizado para analisar a sensibilidade das predi¢cdes do modelo de MCS-transporte a
concentracdo dos sitios superficiais, ao pH, ao tamponamento do pH e a concentragdo de inje¢ao. O MCS desenvolvido
acima ¢ adaptado para as condi¢des na coluna, de forma a refletir a quantidade de superficie reativa presente na coluna,

que continha a mesma quantidade de areia revestida por 6xido de ferro que nos experimentos em batelada, mas com
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uma maior propor¢ao solido:solucdo. As predigdes de transporte ustilizando as condi¢des experimentais de Darland e
Inskeep (1997) sdo comparadas aos dados experimentais para testar a habilidade do modelo desenvolvido de prever o
transporte do arsenato.

Os parametros de transporte da configuragdo experimental de Darland e Inskeep (1997) sdo: uma velocidade de
poro de v=1,0 cm h'!; uma densidade total de 5= 1,55 Kgureia I''; ¢ uma porosidade de n = 0,41, resultando em uma
razao solido/solugdo de py/n = 3.78 KZureia lsolucg({'. Baseado nas mesmas hipoteses da se¢do anterior, a concentracio
massica de sitios por massa de areia foi 1.59x10™ Kgeoetita kgmia'1 ou, normalizada ao volume da solugio,
a=0.601 ggociita lsolucg,o’l. Semelhantemente ao MCS de batelada, foi assumida uma densidade de sitios de
N, =2.0 sitios nm™ para a adsor¢iio de arsenato, e a equagio (24) relacionou a concentragio molar de sitios reativos,
[SOH]t (umol lscluggc_l), a area superficial reativa de goetita, s (m2 ggoetim'l)..

A Figura 5 mostra as predi¢des de transporte para pH=4,5 e trés diferentes valores de [SOH]t, bem como a curva
de transporte do arsenato. O pH nestas simula¢des foi mantido fixo (tamponado) por meio da especificagdo de uma
fonte (ou sumidouro) constante de protons no moédulo MCS do PHREEQC. Dos casos testados para o pH 4,5, é
interessante notar que a curva para [SOH]r = 247 pmol kg™ foi a que teve o tempo para o pico ¢ a concentragio de pico
mais proximos dos dados experimentais. O fato que a isoterma-MCS para este caso também melhor ajustou a isoterma
medida na concentragdo de inje¢do de 133 uM (Figura 4), mostrou que ¢ possivel calibrar o SCM a dados de isoterma
em batelada na concentrag@o de injecdo, de forma a obter predi¢des de transporte para o arsenato naquele sistema que
estdo proximas as curvas experimentais. As predi¢cdes de transporte para os pHs 6,5 ¢ 8,5 (ndo ilustradas aqui), para os
mesmos valores de [SOH]r do que na Figura 5, também mostram que a sensibilidade do modelo a variagdes de [SOH]r

foi maior em menores valores de pH, devido as maiores distancias entres as curvas de adsor¢ao (Figura 3) em menores

pHs.
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Figura 5. Sensibilidade do MCS a [SOH]t (umol kg"') para pH=4,5. Comparagdo com dados do experimento de
coluna de (Darland and Inskeep, 1997).

Em seguida, a sensibilidade do modelo de transporte foi analizada com relago a variagdes do pH de injegdo e
devido a variagdes do pH dentro da coluna devido ao ndo-tamponamento do pH no interior da coluna. A Figura 6

mostra os resultados do modelo de transporte para [SOH]t = 250 pmol kg'l e os valores de pH de 4,0, 4,5, 6,5 ¢ 8,5,
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tanto para os casos em que o pH estava tamponado no interior da coluna do modelo, quanto para os casos nao-
tamponados. No caso tamponado, uma fonte/sumidouro infinito de protons manteve o pH fixo no modelo, enquanto no
caso ndo tamponado, o pH afluente foi mantido constante, enquanto o pH no interior da coluna podia variar. Esta
variagdo do pH pode ocorrer tanto devido ao consumo, quanto a liberagdo de protons pela superficie devido a reagdes
de adsor¢ao/dessor¢do ou devido a especiagdo aquosa. O pH inicial da coluna foi igual ao pH de injecdo para todas as
simulagdes. Ha diferengas significativas na sensibilidade da concentrag@o de pico e tempo de atingir o pico nas curvas,
quando comparando-se aos casos tamponados com os ndo-tamponados, as quais dependem dos pHs iniciais e de
injecdo. Estas diferencas podem ser explicadas pelas caracteristicas das curvas de adsorgdo (Figura 3) para cada faixa
de pH e cada TOTAs. Em menores pHs, o excesso de protons tende a tamponar naturalmente o sistema, reduzindo
assim as varia¢des do pH no interior da coluna ndo-tamponada e, conseqiientemente, diminuindo as diferengas entre as
curvas. Em maiores pHs, o proprio consumo ou liberag@o de protons, na ocasido da adsor¢do ou desorgdo do arsenato,
causa variagdes de pH que irdo acentuar ou reduzir o retardamento da frente de soluto, dependendo da estequiometria
local do conjunto de reagdes de complexagao superficial.

A inter-relagdo complexa entre o consumo ou liberagdo de protons da superficie devido a adsor¢ao do arsenato ¢
levada em conta no MCS acoplado ao modelo de transporte. O modelo também leva em conta as diferengas na
especiacdo devido a concentragdo do elemento de trago presente na agua subterranea. Em problemas de transporte em
aguas subterraneas, as concentragdes do contaminante mudam dinamicamente, tornando impossivel fazer uso de

calculos mais simples de adsorgéo.
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Figura 6. Sensibilidade ao pH (tamponado/nio-tamponado), [SOH]; = 250 umol kg™": (a) pH 4,0 ¢ 4,5; (b) pH 6,5 ¢ 8,5.
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CONCLUSAO

Modelos de complexagao superficial (MCS) podem proporcionar uma descri¢do mais mecanistica do fendmeno
de adsorc¢do de contaminantes de traco em aguas subterraneas do que modelos de isoterma, ja que levam em conta um
conjunto de propriedades superficiais e do soluto na descri¢do da formagdo do complexo soluto/superficie. Contudo o
procedimento de modelagem pode levar a conjuntos de parametros inconsistentes que falham na predi¢do de condigdes
fora da faixa do ajuste. O presente estudo introduziu uma estrutura para o calculo de conjuntos de pardmetros MCS
auto-consistentes para a adsor¢do de arsenato em goetita, que € extensivel a outros anions polivalentes que adsorvem
em sitios superficiais hidroxilados de minerais. A abordagem desenvolvida para o arsénio foi baseada na selegdo de
diferentes complexos superficiais para a modelagem da adsor¢do As(V)/goetita, utilizando evidéncias microscopicas
(EXAFS) de complexos de adsorgdo, o calculo da cobertura superficial, bem como o ajuste de dados macroscopicos de
experimentos em batelada. Foram selecionados quatro complexos superficiais monodentados do arsenato com a goetita,
predominantes em diferentes faixas de pH, para a modelagem do transporte de arsénio em colunas de areia revestida
com oOxidos de ferro, pois estes complexos mostraram-se predominantes na faixa de pH e de concentragdo do
experimento de transporte.

O presente artigo também realizou uma andlise de sensibilidade detalhada no modelo de transporte,
desenvolvido por da Silva (2005), que considera um sub-modelo MCS para a modelagem da adsor¢do de arsenato em
oxido de ferro, goetita. Foi demonstrado que a sensibilidade do modelo de transporte a concentragdo dos sitios de
adsor¢do (ou area superficial) ¢ dependente do pH. Os resultados mostraram que o transporte de arsenato em um
sistema com maior pH ¢ menos sensivel a variabilidade na area superficial especifica. Em sistemas heterogéneos,
naturais ou engenheirados, isto poderia implicar que a heterogeneidade na area superficial causaria mais dispersdo do
contaminante em sistemas com menor pH, do que em sistemas com maiores pHs.

O transporte do arsenato ¢ significativamente impactado pelo pH do sistema. A magnitude do impacto da
variabilidade do pH é uma fun¢ao da faixa do pH, como sugerido pelos resultados da presente modelagem. A analise da
sensibilidade do modelo de transporte ao tamponamento do pH também mostrou que a estequiometria do processo de
adsor¢do do arsenato pode ter um impacto significativo no pH e subseqiientemente no transporte de arsenato, se o pH
nao estiver tamponado. Explicagdes para este comportamento podem ser encontradas para em sistemas bem simples
pela observacdo de curvas de adsor¢do, pK,’s e especiacdo superficial. Porém, para sistemas dindmicos mais
complexos, estas explicagdes ndo sdo triviais. Os resultados mostrados aqui mostram que modelos de isoterma ndo sdo
robustos o suficiente para predizer o comportamento do transporte do arsenato, mesmo para sistemas simples de coluna
de areia, assim, relevando a importancia de modelos MCS-transporte para obter-se predicdes mais realisticas do
transporte do arsenato.

A analise de sensibilidade realizada mostrou que o modelo de complexagdo superficial auto-consistente
desenvolvido foi capaz de simular resultados de transporte que seriam impossiveis de serem previstos de outra forma,
se um modelo de isoterma tivesse sido usado, mesmo para isotermas medidas em diversos pHs. Modelos de isoterma
ndo sdo capazes de considerar o efeito da adsor¢do do contaminante no pH do sistema e seu efeito subseqiiente no
transporte. Além disto, o SCM desenvolvido foi capaz de considerar os efeitos combinados da especiagdo do soluto e
da estrutura da superficie e complexo superficial no transporte do arsénio, o que seria impossivel de ser modelado com
modelos de isoterma. Os resultados apresentados aqui ilustram as caracteristicas promissoras da abordagem dos
modelos de complexagdo superficial em aplicacdes em aguas subterraneas, sugerindo que medidas de adsor¢do em

batelada independentes podem ser usadas, dentro da estrutura do MCS, para produzir um modelo de transporte para
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aguas subterraneas mais versatil, que represente mecanismos microscopicos € macroscopicos de adsorgdo, e que seja

capaz de levar em conta com mais precisdo variagdes temporais e espaciais nas condigdes geoquimicas.
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