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RESUMO

Este trabalho analisa o estado atual do conhecimento sobre o uso de isótopos 
estáveis (15N e 18O) na identificação de fontes de nitrato e os processos que controlam 
o transporte e transformação das espécies nitrogenadas em aquíferos situados em áreas
urbanas e periurbanas na América Latina. Ao longo desse artigo, apresentam-se: (i) as
principais reações e processos que controlam o nitrogênio dentro do ciclo; (ii) as fon-
tes de contaminação de nitrato nas águas subterrâneas; (iii) as composições isotópicas
de 15NNO3 e 18ONO3 de acordo com as fontes e fatores que levam a seu fracionamento;
(iv) o uso combinado de outros traçadores (Cl-, 11B, 34S, 18OSO4) com os isótopos 15NNO3

e 18ONO3 em estudos de contaminação; e (v) estudos de caso na América Latina que
empregam isótopos ambientais em aquíferos urbanos. Embora existam muitos dados
acerca da composição isotópica de nitrato em águas subterrâneas, estes restringem-se
a regiões situadas na Europa, América do Norte, Ásia e Oceania, constatando-se uma
latente lacuna de dados no cenário latino-americano. Dessa forma, mais estudos são
necessários concentrando-se no uso de modelos estáveis de mistura de isótopos e na
melhoria da compreensão sobre o fracionamento isotópico mediante realização de ex-
perimentos laboratoriais e de campo em áreas urbanas na América Latina.
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ABSTRACT

THE USE OF 15N AND 18O ISOTOPES IN NITRATE AND THEIR 
IMPORTANCE IN URBAN AQUIFER CONTAMINATION STUDIES IN LATIN 
AMERICA. This paper analyzes the current state of knowledge on the use of stable 
isotopes (15N and 18O) in the identification of nitrate sources and the processes that 
control the transport and transformation of nitrogen species in aquifers located in 
urban and peri-urban areas in Latin America. Throughout this paper, the following are 
presented: (i) the main reactions and processes involved within the nitrogen cycle; (ii) 
the sources of nitrate contamination in groundwater; (iii) the isotopic compositions of 
15NNO3 and 18ONO3 according to the sources and factors leading to their fractionation; (iv) 
the combined use of other tracers (Cl-, 11B, 34S, 18OSO4) with 15NNO3 and 18ONO3 isotopes in 
contamination studies; and (v) case studies in Latin America that employ environmental 
isotopes in urban aquifers. Although there are many data on the isotopic composition of 
nitrate in groundwater, these are restricted to regions located in Europe, North America, 
Asia, and Oceania, and there is a latent data gap in the Latin American scenario. Thus, 
more studies are needed to fully explore the potential of the isotope approach for 
evaluating sources of nitrate and processes that affect nitrate in groundwater in urban 
areas in Latin America.
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1 INTRODUÇÃO

O nitrato é o contaminante inorgânico de 
maior ocorrência em aquíferos no mundo devido à 
sua alta mobilidade e persistência. Sua presença fre-
quente nas águas subterrâneas tem preocupado ges-
tores dos recursos hídricos, dado o crescente núme-
ro de casos reportados nas áreas urbanas de diversos 
países da África (CRONIN et al. 2007, DIÉDHIOU 
et al. 2012, OUEDRAOGO et al. 2016, ELISANTE 
& MUZUKA 2017, LAPWORTH et al. 2017), Ásia 
(UMEZAWA et al. 2008, GU et al. 2013, ZHANG 
et al. 2015, ASADI et al. 2017), América do Norte 
(DRAKE & BALDER 2005, PENNINO et al. 2017, 
VILLAREAL et al. 2019), Europa (FUKADA et al. 
2004, WAKIDA & LERNER 2005, CORNIELLO 
et al. 2007, NAVARRO & CARBONELL 2007, 
VYSTAVNA et al. 2017, DUCCI et al. 2019), 
América Latina (BOCANEGRA et al. 2001, 
REYNOLD-VARGAS et al. 2006, MARTÍNEZ et 
al. 2014), inclusive no Brasil (ANA 2007, 2010; 
BARBOSA 2005; LIMA 2008; VARNIER et al. 
2010, 2019; SUHOGUSOFF et al. 2013; HIRATA 
et al. 2015; MONTANHEIRO & CHANG 2016; 
FREDDO FILHO 2018; STRADIOTO et al. 2019; 
HIRATA et al. 2020; PEIXOTO 2020).

A Portaria GM/MS nº 888/2021 (BRASIL 
2021) estabelece o limite de potabilidade de nitra-
to para consumo humano em 10 mg/L na forma 
de nitrogênio (N-NO3

-) ou 45 mg/L, como nitrato 
(NO3

-). Este valor está de acordo com os aplicados 
pela Organização Mundial da Saúde (WHO 2011) 
e pela Agência de Proteção Ambiental dos Estados 
Unidos (USEPA 1995). Além do valor estabelecido 
pelo Ministério da Saúde, no estado de São Paulo 
a CETESB adota o Valor de Prevenção de 5 mg/L 
N-NO3

-, que corresponde ao limite a partir do qual 
recomenda-se a tomada de ações de prevenção e 
controle, por suspeita de influência antrópica sobre a 
qualidade das águas subterrâneas (CETESB 2004).

A ingestão de água com concentrações de ni-
trato superiores ao padrão de potabilidade pode cau-
sar doenças como a metemoglobinemia (ou síndro-
me do bebê azul), alguns tipos de câncer (p. ex. lin-
fático, gástrico) ou mesmo problemas no sistema 
reprodutivo, em seres humanos e animais (USEPA 
1995, MANASSARAM et al. 2006, WHO 2011).

Dentre as principais fontes antrópicas desse 
contaminante em áreas urbanas, listam-se a dispo-
sição de resíduos sólidos (lixões e aterros sanitários, 
em locais impróprios) e, principalmente, os sistemas 
de saneamento, como fossas sépticas e negras e re-

des coletoras de esgoto, que podem vir a constituir 
fontes de poluição difusa ou multipontual.

Os lixões e aterros sanitários mal construídos, 
normalmente situados nos grandes centros urbanos 
e periurbanos, contribuem com quantidades signifi-
cativas de nitrogênio e seus impactos na qualidade 
dos aquíferos foram amplamente reportados nas úl-
timas décadas (MACFARLANE et al. 1983, FATTA 
et al. 1999, BOCANEGRA et al. 2001, WAKIDA 
& LERNER 2005, COSSU 2013, ABIRIGA et al. 
2020). Segundo VRBA (2008), inúmeras áreas de 
disposição de resíduos sólidos no planeta encon-
tram-se em locais impróprios (p. ex. sobre sedimen-
tos muito permeáveis sobrejacentes a aquíferos li-
vres e rasos), não possuem rede de monitoramen-
to das águas subterrâneas ou mesmo são instaladas 
de forma inadequada, sem atender às normas técni-
cas vigentes, possibilitando fugas e percolação do 
chorume.

A precariedade ou mesmo a ausência de 
sistemas de esgotamento sanitário é uma das 
principais causas de contaminação de aquíferos em 
áreas urbanas, principalmente se forem considerados 
os países subdesenvolvidos e em desenvolvimento. 
Dados levantados pelo Programa Mundial de 
Desenvolvimento de Água da UNESCO (UNESCO 
2009) mostram que mais de 80% de todo o esgoto 
gerado em países em desenvolvimento é despejado 
no solo e em cursos d´água, sem tratamento, poluin-
do rios, lagos, mares e aquíferos. 

Em território brasileiro, a publicação “Atlas 
esgotos: despoluição de bacias hidrográficas” (ANA 
2017) aponta que 9,1 mil toneladas de esgoto são 
geradas por dia, sendo que 2,4 mil toneladas são lan-
çadas a céu aberto. Do total de esgoto gerado, ape-
nas 44% são coletados e tratados e 17%, embora co-
letados, são despejados posteriormente em corpos 
hídricos superficiais (HIRATA et al. 2019). O vo-
lume anual relativo à parcela não coletada represen-
ta aproximadamente 3.785 Mm3, dos quais 99% in-
filtram-se nos subsolos anualmente, ou seja, 3.747 
Mm3/ano (HIRATA et al. 2019). 

Segundo VARNIER et al. (2019), os vaza-
mentos de esgoto provenientes das redes coleto-
ras, ocorrências comuns nos grandes centros urba-
nos, são decorrentes de vários fatores, que compre-
endem: i) instalação inadequada das redes coletoras; 
ii) falta de manutenção das redes e sua consequente 
deterioração com o passar do tempo; iii) problemas 
geotécnicos (p. ex. recalques diferenciais; colapsivi-
dade); e iv) eventos naturais (p. ex. movimentação 
gravitacional de camadas do subsolo). 
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A investigação sobre a origem e os mecanis-
mos que controlam a ocorrência de nitrato nas águas 
subterrâneas é de suma importância para a compre-
ensão do ciclo de nitrogênio em aquíferos, possibi-
litando aos administradores de recursos hídricos das 
cidades formular estratégias de ações de curto, mé-
dio e longo prazo para entender e controlar a proble-
mática da contaminação, além de propor os procedi-
mentos e diretrizes que visem à preservação da qua-
lidade das águas subterrâneas captadas para o abas-
tecimento humano. Dada a ampla variedade de fon-
tes potenciais de contaminação de nitrato e o com-
portamento não conservativo das espécies nitroge-
nadas (N) nos aquíferos, muitas vezes torna-se di-
fícil identificá-las usando as técnicas convencionais 
de monitoramento da qualidade da água, das quais 
destaca-se a análise de concentrações de íons em 
fase dissolvida.

Para auxiliar no entendimento da geoquí-
mica do nitrogênio em água, bem como na identi-
ficação de suas fontes, o uso de isótopos ambien-
tais, em especial o de nitrogênio (15N), desde a dé-
cada de 70 vem sendo aplicado em diversos estu-
dos hidrogeológicos envolvendo contaminação de 
águas subterrâneas (KOHL et al. 1971, KREITLER 
1974). A partir do início dos anos 90, quando medi-
ções do isótopo de oxigênio (18O) em nitrato passa-
ram a ser rotineiras, a técnica combinada de 15N e 
18O em nitrato, aliada às análises de parâmetros fí-
sico-químicos e químicos (p. ex. série nitrogenada) 
em amostras de água, e uma boa compreensão do 
modelo tridimensional de circulação das águas sub-
terrâneas, permitiram identificar a origem do nitrato 
e de eventuais misturas de fontes, definir o seu trans-
porte ao longo da zona saturada, bem como indicar a 
ocorrência de processos de nitrificação e desnitrifi-
cação, conforme apontado em trabalhos conduzidos 
em áreas urbanas (ARAVENA & ROBERTSON 
1998, FUKADA et al. 2004, DRAKE & BAUDER 
2005, WAKIDA & LERNER 2005, UMEZAWA et 
al. 2008, HOSONO et al. 2011, MARTÍNEZ et al. 
2014, YAN et al. 2016, GRIMMEISEN et al. 2017, 
VARNIER et al. 2017, VYSTAVNA et al. 2017, 
ZENDEHBAD et al. 2019, BLARASIN et al. 2020, 
HIRATA et al. 2020).

Apesar de ser uma ferramenta amplamente uti-
lizada em estudos hidrogeológicos desenvolvidos na 

América do Norte, Europa, Ásia, a maior parte de-
les em áreas rurais, na América Latina, a publicação 
de artigos na comunidade científica acerca do uso 
de isótopos de 15NNO3 e 18ONO3, em aquíferos urbanos 
contaminados por nitrato é ainda incipiente (MELO 
et al. 1998, ARAVENA et al. 1999, IRIARTE et 
al. 2006, VIVIANI-LIMA 2007, MARTÍNEZ 
et al. 2014, VARNIER et al. 2017, LEITE 2019, 
SUHOGUSOFF et al. 2019, BLARASIN et al. 
2020, HIRATA et al. 2020). 

Observa-se, também, a falta de uma revi-
são mais abrangente sobre o uso de isótopos está-
veis em estudos que envolvem o comportamen-
to das espécies de N, transporte e suas transforma-
ções em aquíferos urbanos, bem como uma discus-
são dos fatores que determinam a composição isotó-
pica de NO3

-, amônio (NH4
+) e óxido nitroso (N2O) 

em subsuperfície. 
Diante desse cenário, este artigo de revisão 

fornece uma visão abrangente do atual estado da arte 
sobre o uso dos isótopos 15NNO3 e 18ONO3 como ferra-
menta auxiliar na identificação de fontes de conta-
minação e avaliação dos processos físicos e biogeo-
químicos que controlam o transporte e comporta-
mento das espécies de N em aquíferos urbanos, com 
enfoque em estudos de caso no Brasil e em alguns 
países da América Latina, nas últimas décadas. Ele 
é composto por quatro partes a saber: i) processos 
que controlam as transformações das espécies de ni-
trogênio; ii) informações básicas sobre os isótopos 
15NNO3 e 18ONO3 e as assinaturas isotópicas para as di-
ferentes fontes de nitrato; iii) processos que afetam 
os valores de δ15N e δ18ONO3 nas águas subterrâneas. 

2 AS ESPÉCIES DE NITROGÊNIO E OS 
SEUS PAPÉIS NO CICLO

O nitrogênio é considerado o principal consti-
tuinte da atmosfera, com aproximadamente 78% em 
volume, e o quarto elemento mais importante aos se-
res vivos, fazendo parte de moléculas orgânicas tais 
quais aminoácidos, proteínas, DNA, RNA, clorofi-
la e hormônios. Na natureza, esse elemento ocorre 
em muitos estados de oxidação, variando desde -3 
(NH3), em sua forma mais reduzida, até +5 (NO3

-), 
na condição mais oxidada (Figura 1). 

FIGURA 1 – Relação entre as espécies de nitrogênio e os seus respectivos estados de oxidação.
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Os solos, oceanos, lagos, atmosfera e ativida-
de biológica constituem as principais fontes natu-
rais de nitrogênio no planeta. A transferência deste 
elemento entre os diferentes subsistemas terrestres é 
contínua. Os principais agentes de transporte do ni-
trogênio são o vento, a água e a atividade biológi-
ca, estando o elemento em contínuo estado de flu-
xo ou ciclagem.

Nas águas subterrâneas, as concentrações das 
diferentes espécies nitrogenadas são reguladas fun-
damentalmente pela heterogeneidade de fontes de 
N nos corpos d’água e mudanças na dinâmica de 
transporte e transformação deste elemento em sub-
superfície (NIKOLENKO et al. 2018). 

O ciclo do nitrogênio envolve uma série de 
reações e processos químicos e bioquímicos com-
plexos mediados pela ação de microrganismos, sob 
condições aeróbias ou anaeróbias, tais como fixa-
ção, mineralização, adsorção, nitrificação, desni-
trificação, assimilação, ionização e volatilização 
e oxidação anaeróbia do amônio (anammox), ca-
pazes de alterar as concentrações iniciais de nitro-
gênio e produzir novas espécies (JURADO et al. 
2017, NIKOLENKO et al. 2018).

As reações de transformação das espécies ni-
trogenadas são fortemente controladas pelo am-
biente redox, com o nitrato estável em condições 
aeróbias e o amônio, em anaeróbias (Tabela 1). 
Dentre as espécies, o gás nitrogênio (N2), amônio 
(NH4

+), nitrato (NO3
-) e óxido nitroso (N2O) são as 

mais comumente encontradas nas águas subterrâ-
neas (CLARK 2015).

O gás nitrogênio ou dinitrogênio (N2) é pou-
co reativo, composto por uma forte ligação tripla 
covalente, que carece de grande energia para ser 
quebrada. A entrada de N2 nos diferentes comparti-
mentos terrestres ocorre a partir do processo de fi-
xação, que pode ser natural, industrial ou biológi-
ca (Tabela 1), onde esse gás é convertido em ou-
tras espécies. 

A fixação biológica constitui a principal for-
ma de incorporação de N2 da atmosfera ao ciclo, 
cuja reação é mediada pela ação de microorganis-
mos diazotróficos (cianobactérias, presente nas ra-
ízes de leguminosas, algas azuis e alguns fungos), 
que possuem uma enzima denominada nitrogena-
se, capaz de converter o N2 a nitrogênio orgânico 
(Norg), NH3 e H+ que são então sintetizados em pro-
teínas como o R-NH2, e depois, no íon NH4

+ (Figura 
2) (ZEHR et al. 2003, DIALLO et al. 2004). 

O nitrogênio orgânico (Norg) é um compo-
nente de todas as proteínas e biomassa vegetal e 
pode ser incorporado aos animais a partir de seus 

processos nutricionais. A decomposição e degra-
dação biológica da matéria orgânica, que ocorrem 
sob condições aeróbia e anaeróbia, são responsá-
veis pela conversão do Norg em nitrogênio amonia-
cal (NH3 e NH4

+), no processo denominado mine-
ralização ou amonificação (Figura 2, Tabela 1). No 
solo, a amônia reage rapidamente com a água para 
formar íons amônio. Sob condições de pH elevado 
(pH>9) a amônia predomina, culminando com o li-
mite do campo de estabilidade para o íon NH4

+ e 
pode ser lançada para a atmosfera, a partir do pro-
cesso de volatilização (VIEIRA 2017). 

A volatilização está intimamente relacionada 
ao pH, temperatura e concentração de íons NH4

+ 
(Figura 2, Tabela 1, VLEK & STUMPE 1978). A 
taxa de perda de NH3 da solução é uma função da 
diferença de pressão parcial entre NH3 (aq) e NH3 
na atmosfera (pNH3), de acordo com a constante da 
Lei de Henry (Kh). 

A constante da Lei de Henry relativamente 
alta para amônia permite uma concentração aquo-
sa de 246 mg/L a 25 °C para uma pressão parcial 
de NH3 de 1 atm. Como a pressão parcial de NH3 
no ar é desprezível, há perda desse gás por difusão 
em pilhas de estrume ou pela aplicação de fertili-
zantes. A volatilização de NH3 nas águas subterrâ-
neas é minimizada pela lenta taxa de difusão aquo-
sa (CLARK 2015).

O nitrogênio amoniacal pode ainda seguir 
destinos diferentes no solo, incluindo a geração de 
formas mais oxidadas (NO2

- e NO3
-), transferência 

para outros compartimentos terrestres ou até mes-
mo a adsorção de NH4

+ em argilominerais e maté-
ria orgânica a partir de mecanismos de troca catiô-
nica (Figura 2), cujo coeficiente de seletividade é 
próximo ao de K+ (NOMMIK & VAHTRAS 1982, 
CLARK 2015).

Segundo BUSS et al. (2004), embora exis-
tam diversas reações microbiológicas responsá-
veis pela atenuação de NH4

+, a adsorção é conside-
rada como o processo-chave que controla o trans-
porte dessa espécie nitrogenada em subsuperfície 
(Tabela 1).

O NH4
+ gerado pela fixação biológica ou 

mesmo o NO3
-, produto da oxidação desse cátion, 

podem ainda tornar-se objetos de intensa competi-
ção entre plantas e microrganismos, sendo que as 
plantas desenvolveram mecanismos para capturar 
rapidamente esses íons do solo a partir do proces-
so denominado assimilação (Tabela 1). Esse pro-
cesso abrange reações opostas às da mineralização, 
convertendo o NO3

- e NH4
+ em espécies orgânicas 

e biomassa durante a biossíntese (XU et al. 2016).

http://www.ledson.ufla.br/?page_id=538
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A nitrificação compreende a etapa do ciclo 
do nitrogênio na qual o NH4

+ que não é adsorvido 
nos materiais geológicos, é oxidado a NO3

-, com a 
possibilidade de geração das espécies intermediá-
rias, N2O e o NO2

- (Figura 2, Tabela 1). Esse pro-
cesso é controlado pelo pH, temperatura, Eh e os 
conteúdos de O2 e CO2. 

As reações de nitrificação podem ser 
autotróficas ou heterotróficas. A nitrificação 
autotrófica é mediada por dois grupos de bactérias 
assim denominadas: nitrosomonas, responsáveis 
pela oxidação do NH4

+ a NO2
- e nitrobacter, 

pela conversão do NO2
- em NO3

- (Tabela 1). Já 
a nitrificação heterotrófica ocorre pela ação de 

Processo Descrição Reação

Fixação

Natural

Incorporação do gás nitrogênio (N2) presente na 
atmosfera pela ação de processos naturais (p. ex. 
relâmpagos, reações fotoquímicas), sob alta ener-
gia. É responsável por 8% do N fixado no solo.

Raios solares +N2+O2 ⇔ 2NO
2NO+O2 ⇔ 2NO2

2NO2+H2O ⇔ HNO2+HNO3

4NO2+2H2O+O2 ⇔ 4HNO3

2HNO3+CaCO3 ⇔ Ca(NO3)2+CO2+H2O
HNO3+NH3 ⇔ NH4NO3

HNO2+NH3 ⇔ NH4NO2

Industrial
(Haber-Bosch)

Conversão do N2 a amônia (NH3) mediante tem-
peraturas em torno de 400-600oC e pressões de 
100-200 atm. É responsável por ~15% do N in-
corporado ao solo.

N2(g) + 3H2 ⇔ 2NH3

(síntese da amônia)

Biológica

Incorporação do N2 por bactérias fixadoras presen-
te nas raízes de leguminosas, algas azuis e alguns 
fungos, que possuem uma enzima denominada ni-
trogenase. Representa a principal forma de fixação 
do N2 (~80%) que é convertido a NH3 e depois, a 
amônio (NH4

+).

N2 + 16ATP + 8e- + 8H+ ⇔ 2NH3+ H2 + 16ADP + 16Pi
(e = elétrons; Pi = fosfato inorgânico)

NH3 (aq) + H2O ⇔ NH4
+ + OH-

Mineralização Conversão do nitrogênio orgânico (Norg) em NH4
+ 

pela ação microbiológica (fungos e bactérias).

Nitrogênio orgânico + microorganismos ⇔ NH3/NH4
+ 

(proteínas, aminoácidos, ureia etc.)
NHH2CONH2 + 2H2O ⇔ (NH4)2CO3 (urease)

NH3 (aq) + H2O ⇔ NH4
+ + OH-

(NH4)2CO3 + H2O ⇔ 2NH4
+ + OH- + HCO3

-

Adsorção Fixação do NH4
+ pelos argilominerais presentes no 

solo, a partir dos processos de troca iônica.
RK+ + NH4

+ ⇔ RNH4
+ + K+

(R = argilominerais, zeólitas)

Nitrificação
Processo que ocorre em meio aeróbio onde, por 
ação de bactérias, o NH4

+ é convertido a nitrito 
(NO2

-) e depois, a nitrato (NO3
-).

Estágio 1: formação de NO2
- (nitrossomas)

a) 2NH4
+ + 2O2 (g) ⇔ N2O + 2H+ + 3H2O
b) N2O + 0,5H+ ⇔ 2 NO2

-

Estágio 2: Oxidação do NO2
- a NO3

- (nitrobacter)
NO2

- + 0,5 O2 (g) ⇔ NO3
-

Desnitrificação

Processo inverso que ocorre em meio anaeróbio, 
mediado por bactérias, onde o NO3

- é convertido 
a N2O, NO, NO2 (produtos intermediários) e N2 
(produto final).

5CH2O + 4NO3
- + 4H+ ⇔ 5CO2

 + 2N2 + 7H2O
(Doador de elétrons: carbono)

2 Fe2+ +NO3
- + 12H2O ⇔ 5Fe(OH)3 + 0,5N2 + 9H+

(Doador de elétrons: ferro)
5FeS2 + 14NO3

- + 4H+ ⇔ 7N2 + 10SO4
2- + 5Fe2+ + 2H2O

(Doador de elétrons: enxofre)

Assimilação
Mecanismo bioquímico, oposto ao da minerali-
zação, que converte o NH4

+ ou NO3
- em espécies 

orgânicas e biomassa.

NO3
– +2H+ + 2e– → NO2

– + H2O
(nitrato redutase)

NO2
- +8H++6e- ⇔ NH4

++2H2O
(nitrito redutase)

Glutamato + NH4
+ + ATP → Glutamina + ADP + Pi

(assimilação do amônio)
Glutamina+2-oxoglutarato ⇔ 2-glutamato

Ionização e Volatilização

Passagem de NH3 presente no solo, para atmosfe-
ra. A ionização de NH3 em NH4

+ altamente solúvel 
ocorre em pH neutro. As duas espécies apresentam 
mesmas concentrações em pH igual a 9,23.

NH4
+ ⇔ NH3 (aq) + H+   KT=10-9,23

NH3 (aq) ⇔ Kh pNH3 (g)
NH3 (aq) ⇔ NH3 (g) Kh=101,76

Anammox
Reações mediada por alguns gêneros de bactérias 
capazes de oxidar NH4

+ em N2 e água ao utilizarem 
NO2

- ou NO3
- como aceptores de elétrons.

3NO3
- + 2NH4

+ ⇔ 3NO2
- +N2 + 3H2O + 2H+

NO2
- + NH4

+ ⇔ N2 + 2H2O
ΔGo = –362.8 kJ/mol

Redução Dissimilatória de 
Nitrato a Amônio (DNRA)

Processo anaeróbio responsável pela redução de 
NO3

- em NH4
+, a partir de bactérias anaeróbias fer-

mentativas autotróficas ou heterotróficas.

CH2O + 0,5 NO3
- + 0,5 H2O ⇔ 0,5NH4

+ + HCO3- 
(Doador de elétrons: carbono)

HS- + NO3
- + H+ + H2O ⇔ SO4

2- + NH4
+

(Doador de elétrons: nitrato)

TABELA 1 – Principais reações/processos do ciclo do nitrogênio (Fonte: ARAVENA & MAYER 2010, GI-
BLIN et al. 2013, CLARK 2015).
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algumas bactérias (p. ex. Paracoccus denitrifcans, 
Thiosphaera pantotropha, Pseudomonas putida 
e Alcaligenes faecalis) ou fungos (DE BOER & 
KOWALCHUK 2001). 

Por sua vez, a desnitrificação abrange reações 
em que o NO3

- é reduzido a NO2
- e, posteriormente, 

a N2O e N2, mediante condições anóxicas (Figura 
2). Sabe-se que a desnitrificação heterotrófica, em 
sua forma mais comum, requer quantidades apre-
ciáveis de carbono orgânico como doador de elé-
trons e NO3

- ou NO2
-, como aceptores. Embora o 

N2 seja o produto final da desnitrificação, o proces-
so pode ser interrompido em algum dos estágios in-
termediários, podendo ser gerados, embora em pe-
quena parcela, N2O, NO e NO2, emitidos para a at-
mosfera através da decomposição do nitrito (Tabela 
1). Inúmeros são os fatores que propiciam esse fe-
nômeno dos quais destacam-se: concentrações in-
termediárias ou variáveis de oxigênio, altas concen-
trações de nitrato ou mesmo baixos valores de pH 
(BRADY & WEIL 2002).

Ambientes fortemente ácidos (pH<5) impe-
dem a rápida desnitrificação, com a formação de 
nitrito ou N2O. A desnitrificação autotrófica pode 
também ser processada a partir de outros compos-
tos que atuariam como doadores de elétrons como 

ferro e enxofre (KOLLE et al. 1985, PEDERSEN 
et al. 1991).

Os reflexos da desnitrificação podem ser 
constatados através da perda dos compostos ni-
trogenados por processos de volatilização de NH3. 
Este processo está intimamente relacionado ao pH, 
temperatura e concentração de íons NH4

+ (REDDY 
et al. 1981). 

Existem estudos que relatam a ocorrência si-
multânea de nitrificação e desnitrificação (coupled 
nitrification-denitrification) dentro de um mes-
mo ambiente, que requer, geralmente, aporte de 
NH4

+, carbono orgânico, condições aeróbias e ana-
eróbias e espécies distintas de microrganismos, he-
terotróficos e autotróficos (STEVENS et al. 1997, 
VARNIER et al. 2017, CASCHETTO et al. 2018). 
Como resultado, o controle do processo é mais com-
plexo e as proporções relativas de NO3

-
, NO, N2O, e 

N2, como produtos finais, variam amplamente com 
as condições ambientais.

Vários fatores podem promover uma redução 
incompleta de NO3

- em N2 no processo de desnitri-
ficação, resultando em reservatórios (pools) de NO 
e N2O. Os reservatórios podem se originar por um 
excesso de NO3

- em relação ao carbono orgânico, ou 
mesmo por um desequilíbrio na cinética da reação. 

FIGURA 2 – Fontes de nitrogênio, assinaturas isotópicas de d15NNO3 e d18ONO3, fatores de enriquecimento (ε) de 
15N e os processos que controlam as espécies nitrogenadas em áreas urbanas e periurbanas (Fontes dos fatores de 
enriquecimento: 1 - SHARP 2007; 2 - HÜBNER 1986; 3 - KENDALL & ARAVENA 2000; 4 - ROBERTSON 
et al. 2012; 5 - BRANDES & DEVOL 2002; 6 - BEDARD-HAUGHN et al. 2003). 
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Essas condições favorecem a formação do gás N2O, 
que pode ser produzido simultaneamente pelas rea-
ções de nitrificação e desnitrificação (FIRESTONE 
& DAVIDSON 1989, STEVENS et al. 1997).

Semelhante à desnitrificação, a redução dis-
similatória de nitrato a amônio (RDNA) também 
é um processo anaeróbio responsável pela redução 
de NO3

- em NH4
+, a partir de bactérias fermenta-

tivas (Figura 2, Tabela 1) (KOROM 1992, USSIRI 
& LAL 2013). Nesse processo, o nitrato é utiliza-
do pelos microrganismos como receptor de elétrons 
quando a disponibilidade de O2 é baixa e fontes de 
C são utilizadas como doadoras de elétrons. Na pri-
meira etapa da RDNA, o nitrato é reduzido a nitri-
to e, em sequência, para NH4

+ (VIEIRA 2017). A 
RDNA é conduzida tanto por bactérias heterotrófi-
cas fermentativas, que utilizam o C como doador de 
elétrons, como as quimiolitoautotróficas, que usam 
o NO3

- para oxidação de sulfeto (S-) ou outros cons-
tituintes inorgânicos (GIBLIN et al. 2013).

Existem relatos de que a RDNA produz N2O, 
como subproduto, com o aumento do pH, pos-
sivelmente como um mecanismo para reduzir o 
NO2

- , que é prejudicial a muitos microrganismos 
e que tende a acumular em condições mais básicas 
(RÜTTING et al. 2011). 

De acordo com ARAVENA & MAYER 
(2010), não há muitas evidências que comprovem a 
ocorrência desse processo nas águas subterrâneas. 
Uma diferença importante entre RDNA e a desni-
trificação é que as bactérias fermentativas, respon-
sáveis pelo primeiro processo, são obrigatoriamente 
anaeróbias (HILL 1996). Portanto, esses microrga-
nismos têm menos chance de ocorrer do que as bac-
térias desnitrificantes, anaeróbias facultativas hete-
rotróficas, particularmente no solo e na zona não-
-saturada. Entretanto, as condições que favorecem 
um ou outro processo ainda precisam ser melhor 
determinadas (KRAFT et al. 2014).

A partir dos anos 90, alguns estudos relata-
ram a ocorrência de um novo processo que mudou 
a visão global do ciclo de nitrogênio (MULDER 
et al. 1995, CLARK et al. 2008, KUENEN 2008). 
Este processo, denominado anammox (oxidação 
anaeróbia de amônio), é mediado por alguns gê-
neros de bactérias (Brocadia, Kuenenia, Jettenia, 
Anammoxoglobus e Scalindua) capazes de oxidar 
NH4

+ em N2 ao utilizarem NO2
- ou NO3

- como acep-
tores de elétrons (Tabela 1). 

LUVIZOTTO (2013) aponta que a desnitri-
ficação e o anammox são processos que fecham o 
ciclo do nitrogênio reciclando NO3

- e NH4
+ a N2, en-

quanto a redução dissimilatória de nitrato a amônio 

encerra esse mesmo ciclo efetuando a reciclagem de 
NO3

- em NH4
+. Ademais, ao contrário dos dois pri-

meiros processos, a RDNA não remove o nitrogê-
nio do habitat, conservando-o no ecossistema como 
NH4

+, uma forma de nitrogênio biologicamente rea-
tiva e que pode ser absorvida pelas plantas ou bac-
térias, ou mesmo oxidada a NO3

- (GIBLIN et al. 
2013).

3 APLICAÇÃO DOS ISÓTOPOS 15NNO3 E 
18ONO3 EM ESTUDOS DE AQUÍFEROS 

URBANOS CONTAMINADOS POR 
NITRATO

O isótopo de 15NNO3 tem sido utilizado em es-
tudos hidrogeológicos não apenas para distinguir as 
fontes de contaminação de nitrato, como também 
para identificar os processos do ciclo do N respon-
sáveis por sua ocorrência nas águas subterrâneas.

O primeiro trabalho sobre a aplicação dessa 
ferramenta foi publicado por KOHL et al. (1971), 
voltado para águas superficiais. Na ocasião, os au-
tores estimaram a origem do nitrato nas águas 
do rio Sangamon (EUA) com base nos valores de 
δ15NNO3. Os resultados indicaram que metade desse 
contaminante era proveniente do solo, enquanto a 
outra se originou do NO3

- não fracionado, detectado 
em fertilizantes. Posteriormente, esse estudo foi 
questionado, uma vez que haviam sido descartados 
os efeitos potenciais do fracionamento isotópico nos 
resultados obtidos, bem como as variações naturais 
nas assinaturas desse isótopo no solo (HAUCK et 
al. 1972).

Quatro anos depois foi a vez de KREITLER 
(1974) abordar esse tema em um estudo de contami-
nação das águas subterrâneas por nitrato conduzi-
do em áreas de diversos condados situados em ter-
ritório norte-americano. Esse autor identificou não 
apenas a origem desse contaminante nos aquíferos, 
como também testou uma técnica analítica para o 
cálculo de δ15NNO3, estabelecendo por fim as assina-
turas isotópicas de cada fonte.

Segundo ROBINSON (2001), as abundâncias 
naturais de 15N em aquíferos é função das intera-
ções entre as fontes potenciais de nitrato e do fra-
cionamento isotópico que ocorre durante os proces-
sos responsáveis pela geração dessa espécie dentro 
do ciclo do N e de seu transporte ao longo desse 
reservatório.

Embora o uso do isótopo 15NNO3 permita iden-
tificar a origem do nitrato atribuída a inúmeras fon-
tes (p. ex. fertilizantes orgânicos e inorgânicos, 
solo rico em matéria orgânica, nitrato de origem at-
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mosférica), algumas não podem ser diferenciadas, 
como, por exemplo, o nitrato proveniente de deje-
tos humanos (esgoto) e animais (esterco), que apre-
senta uma sobreposição nos valores de δ15NNO3 para 
essas duas fontes, tornando-se problemático o uso 
exclusivo desse isótopo (KENDALL 1998, XUE et 
al. 2009, FENECH et al. 2012).

Nas últimas décadas, diversos trabalhos opta-
ram pela abordagem isotópica dupla (dual isotope 
approach), neste caso a determinação das compo-
sições de 15NNO3 e do oxigênio em nitrato (18ONO3), 
tanto na identificação das fontes potenciais de ni-
trato, como também de processos como nitrifica-
ção e desnitrificação (WAHLEN & YOSHINARI 
1985, ARAVENA et al. 1993, WASSENAAR 1995, 
ARAVENA & ROBERTSON 1998, KENDALL 
1998, FUKADA et al. 2004, WIDORY et al. 2004, 
JIN et al. 2015). 

A abordagem isotópica dupla baseia-se na 
premissa de que o nitrato proveniente de diver-
sas fontes apresentará composições isotópicas dis-
tintas, assim como os processos que controlam a 
sua ocorrência nas águas subterrâneas. Segundo 
KENDALL et al. (2007), o uso combinado desses 
dois isótopos apresenta três benefícios principais: 
a) a amplitude nos valores de δ18ONO3 para algumas 
fontes é maior que a de δ15NNO3, permitindo definir 
com maior precisão a fonte de contaminação, uma 
vez que são utilizados dois traçadores isotópicos; 
b) algumas fontes de nitrato, cuja identificação é 
prejudicada apenas com os valores de δ15NNO3 (p. 
ex. fertilizante vs. solo orgânico ou nitrato atmos-
férico vs. solo orgânico), podem ser determinadas 
apenas com a análise de δ18ONO3; c) os valores de 
δ18ONO3 e δ15NNO3 variam sistematicamente durante 
a desnitrificação.

Conforme DURKA et al. (1994), 18ONO3 mos-
trou-se mais útil do que 15NNO3 para distinguir o 
nitrato atmosférico daquele produzido por ação 
microbiológica, já que as composições isotópi-

cas de ambas as fontes diferem significativamen-
te. WASSENAAR (1995) também sugeriu que o 
18ONO3 pode ser um bom traçador sobre a origem do 
nitrato, pois as assinaturas isotópicas permitem di-
ferenciar, por exemplo, se esse contaminante pro-
vém de fertilizantes sintéticos ou de outra fonte.

Estudos experimentais demonstraram que no 
nitrato formado a partir de processos biológicos so-
mente um átomo de oxigênio é proveniente do O2 
atmosférico, enquanto os outros dois provêm da 
água (HOLLOCHER 1984, WASSENAAR 1995, 
BÖHLKE et al. 1997, KENDALL 1998).

Embora a identificação da origem das espé-
cies de N em aquíferos, na maioria dos casos, seja 
uma tarefa relativamente simples, distinguir de for-
ma precisa os processos que ocorrem em subsuper-
fície e responsáveis pelo fracionamento isotópico 
pode se tornar um grande desafio. Os tópicos a se-
guir abrangem temas como aspectos gerais sobre 
15NNO3 e 18ONO3, fracionamento isotópico e assinatu-
ras isotópicas, levando em consideração a diversi-
dade de fontes de nitrato e os processos do ciclo do 
nitrogênio responsáveis pela variação na compo-
sição desses dois isótopos nas águas subterrâneas. 
Especial atenção também é dada ao uso de outros 
indicadores (químicos ou isotópicos), bem como 
às limitações impostas pela aplicação de 15NNO3 e 
18ONO3.

3.1 Aspectos gerais sobre 15NNO3 e 18ONO3

O nitrogênio apresenta oito isótopos que va-
riam de 12N até 19N, dos quais o 14N e o 15N são as 
formas mais estáveis (Figura 3). O 14N represen-
ta 99,63% do nitrogênio disponível na atmosfera, 
ao passo que o 15N, apenas 0,37% (JUNK & SVEC 
1958, CLARK & FRITZ 1997). 

Por sua vez, o oxigênio possui nove isótopos, 
12O a 20O, dos quais três são estáveis: 16O, 17O e 18O 
(Figura 3). As abundâncias naturais de 16O, 17O e 

12N
11ms

13N
9,97min

14N
99,63%

15N
0,37%

16N
7,13s

17N
4,17s

18N
0,62s

19N
0,30s

13O
26,9s

14O
70,6s

15O
122s

16O
99,76%

17O
0,04%

18O
0,20%

19O
26,9s

20O
13,5s

12O
26,9s8

7Z

4 5 6 7 8 9 10 11 12N

FIGURA 3 – Isótopos estáveis de N e O (em rosa) com seus respectivos percentuais de abundância natural 
relativa e os radioisótopos desses elementos (em azul) com suas respectivas meias-vidas, expressas em: ms - 
milissegundos, min - minutos. N: número de nêutrons, Z: número atômico.
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18O são, respectivamente, 99,76%, 0,04% e 0,20% 
(COOK & LAUER 1968, CLARK & FRITZ 1997, 
ARAVENA & MAYER 2010).

Os isótopos estáveis de nitrogênio e de oxi-
gênio são, naturalmente, incorporados às espécies 
nitrogenadas ao longo do ciclo desse elemento en-
tre os diferentes reservatórios terrestres, inclusive 
nos aquíferos (p. ex. NH4

+, NO3
–, NO2

–, N2O e N2).
Como a diferença de massa entre os isótopos 

de cada elemento é muito pequena, muitas vezes 
na 4a ou 5a casa decimal, a Agência Internacional 
de Energia Atômica (AIEA) estabelece o cálculo 
da razão isotópica aparente para medi-los. As ra-
zões isotópicas de nitrogênio (15N/14N) e oxigênio 
(18O/16O) são reportadas a partir da notação  (delta) 
e os resultados, expressos em permil (‰), confor-
me expresso na equação 1:

     (Eq. 1)

onde R corresponde à razão entre o isótopo 
menos abundante (mais pesado) e o mais abundante 
(mais leve), em particular 15N/14N e 18O/16O, da amos-
tra e do padrão. Os padrões internacionais de refe-
rência para esses dois isótopos são, respectivamente, 
o N2 atmosférico (AIR) e o Vienna Standard Mean 
Ocean Water (VSMOW). Valores de  positivos indi-
cam um enriquecimento em isótopos pesados (15N 
ou 18O) no substrato, enquanto os valores negativos 
representam um empobrecimento dos isótopos pe-
sados em detrimento aos mais leves (14N, 16O). 

As concentrações isotópicas são controladas 
pela termodinâmica com a mudança na razão isotó-
pica durante as reações geoquímicas (KENDALL & 
ARAVENA 2000), devido a diferenças nas taxas de 
reação para as diferentes espécies moleculares. O ni-
trogênio e oxigênio são submetidos ao fracionamen-
to cinético de seus isótopos durante algumas reações 
do ciclo do N, mediadas por bactérias que preferem 
“consumir” os isótopos leves, ao invés dos pesados. 
Como efeito do fracionamento, o isótopo mais leve é 
mais rapidamente consumido em uma reação do que 
o mais pesado, gerando uma concentração despro-
porcional de um isótopo em relação ao outro entre 
os produtos e reagentes (CLARK & FRITZ 1997). 
O substrato (reagente) ou a fase residual torna-se 
gradualmente mais enriquecida em isótopos pesa-
dos (15NNO3 e 18ONO3), enquanto o produto das rea-
ções vai se tornando enriquecido em isótopos mais 
leves (14NNO3 e 16ONO3). 

O fator de fracionamento isotópico cinético 
(α) associado a uma reação de não-equilíbrio entre 
o substrato e o produto é definido pela equação 2:

                     (Eq. 2)

onde, R = 15N/14N ou 18O/16O e α é o fator de 
fracionamento do reagente em relação ao substrato.

Para expressar o fator  em termos de ‰, o 
fator de enriquecimento (ε) é expresso pela equa-
ção 3:

ε (‰) = 1000 × (α -1)             (Eq. 3)

Em um sistema fechado, o enriquecimen-
to isotópico pode ser expresso pela equação de 
Rayleigh, cujo fenômeno descreve a evolução da 
composição isotópica do reagente residual, onde os 
isótopos mais pesados tendem a ficar mais enrique-
cidos nas fases mais condensadas (p. ex. líquida so-
bre gasosa; sólida sobre líquida), enquanto os re-
servatórios são consumidos (Equação 4):

 
δS(t)= o + ε × ln                   (Eq. 4)

onde δS(t) e δo representam a composição iso-
tópica do substrato para tempo igual 0 e t, respec-
tivamente, ε é o fator de enriquecimento isotópico, 
So e St correspondem às concentrações do substra-
to em t = 0 e t = t.

3.2 Valores de δ15N e δ18ONO3 e as fontes de nitrato

O ingresso de nitrato nas águas subterrâneas, 
em áreas rurais e urbanas, pode ser atribuído a di-
ferentes origens, tais como fertilizantes nitrogena-
dos, solo rico em matéria orgânica, dejeto animal, 
efluentes domésticos e industriais, entre outros. 
Todas essas fontes tendem a apresentar valores de 
δ15NNO3 e δ18ONO3 característicos, e que se encon-
tram compilados em diversas publicações interna-
cionais (KENDALL 1998, KENDALL et al. 2007, 
XUE et al. 2009, XU et al. 2016, NIKOLENKO et 
al. 2018). A tabela 2 apresenta uma síntese das as-
sinaturas isotópicas para as diferentes fontes de ni-
trato, incluindo aquelas que são muito comuns em 
áreas urbanas, tais como os sistemas de saneamen-
to (fugas das redes de esgoto e fossas) e, em menor 
proporção, os resíduos sólidos (aterros sanitários e 
lixões) e efluentes industriais.

O nitrato atmosférico é transferido para a su-
perfície terrestre em meio aquoso através da pre-
cipitação (chuva, neve, nevoeiro), gases e mate-
rial particulado. Os valores de δ15NNO3 variam entre 
−15 a +15‰ (KENDALL et al. 2007) e são contro-
lados por uma complexa série de reações que ocor-
rem na atmosfera e a diversas fontes antrópicas, 
tais como os combustíveis fósseis.
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Os fertilizantes utilizados na agricultura e 
em áreas verdes constituem-se também em impor-
tantes fontes de nitrato nos aquíferos. A diferença 
na composição, se orgânica ou inorgânica, reflete 
em variações de δ15NNO3, cujas assinaturas são me-
nos enriquecidas para os fertilizantes inorgânicos 
(-5,9 a + 6,6‰, Tabela 2) do que para os de origem 
orgânica (+5 a +30‰, KENDALL et al. 2007), 
em vista do baixo fracionamento isotópico decor-
rente dos processos de fixação do N2 atmosféri-
co (FLIPSE & BONNER 1985). Por sua vez, nos 
fertilizantes orgânicos, o relativo enriquecimento 

é atribuído aos processos que ocorrem nos dejetos 
animais (esterco), como a volatilização da NH3 e a 
nitrificação, que tornam a fase residual NH4

+ mais 
enriquecida em 15N (SHARP 2007). Os valores de 
δ15NNO3 encontram-se entre 0 a +8‰ para solos ri-
cos em matéria orgânica (Tabela 2), embora mais 
comumente variem entre +2 a +5‰ (KENDALL 
1998)

As assinaturas isotópicas para dejetos ani-
mais (esterco) e esgoto correspondem aos interva-
los de +5 a +35‰ e de +4 a +19‰, respectivamen-
te (Tabela 2), valores muito mais enriquecidos do 

TABELA 2 – Valores de δ15NNO3 e δ18ONO3 reportados em literatura para as diferentes fontes de nitrato (Fonte: 
adaptado de XUE et al. 2009 e XU et al. 2016).

Fontes de nitrato δ15N (‰)
espécie

Referência δ18O (‰)
espécie

Referência

N2 e O2 atmosférico 0
N2

JUNK & SVEC (1958) +23,5
O2

KROOPNICK & CRAIG (1972)

Deposição atmosfé-
rica (nitrato, amônio, 
outros)

−15 a +15
NO3

-
KENDALL (1998)

ELLIOTT et al. (2007)

KENDALL et al. (2007)

+14 a +75
ONO3

KENDALL (1998)
KENDALL et al. (2007)

Fertilizante amoniacal −5,9 a +6,6
NO3

-
BATEMAN & KELLY (2007)
CHOI et al. (2007)
KENDALL (2007)
LI et al. (2007)

−5 a +15
ONO3

AMBERGER & SCHMIDT (1987)
KENDALL et al. (2007)

Fertilizante nítrico −4 a +5
NO3

-
KENDALL et al. (2007) 
HEATON et al. (2012)

+17 a +25
ONO3

AMBERGER & SCHMIDT (1987)
KENDALL et al. (2007)

Ureia −3,5 a +0,7
NO3

-
KREITLER (1974)
WASSENAAR (1995)
DEUTSCH et al. (2006)
CHOI et al. (2007)

--- ---

Solo orgânico 0 a +8
NO3

-
HEATON (1986)
ARAVENA et al. (1993)
KENDALL (1998)
KENDALL et al. (2007)

−10 a +15
ONO3

WASSENAAR (1995)
MAYER et al. (2001)
KENDALL et al. (2007)
UMEZAWA et al (2008)

Dejetos animais (es-
terco)

+5 a +35
NO3

-
HEATON (1986)
ARAVENA et al. (1993)
WASSENAAR (1995)
BATEMAN et al. (2005)
WIDORY et al. (2005)
KENDALL et al. (2007)
XUE et al. (2009)

−10 a +15
ONO3

WASSENAAR (1995)
WIDORY et al. (2005)
KENDALL et al. (2007)
UMEZAWA et al. (2008)

Esgoto +4 a +19
NO3

-
KENDALL (1998)
WIDORY et al. (2005)
 LI et al. (2007)
XUE et al. (2009)

−10 a +15
ONO3

KENDALL et al. (2007)
UMEZAWA et al. (2008)

Efluente industrial <10
NO3

-
WANG et al. (2013)
MA et al. (2015) --- ---

Aterro sanitário (do-
méstico e industrial)

−3 a +8
(até 22,31)

NH4
+

NORTH et al. (2004)
URRUTIA BUSTOS & ARAVENA (2011) --- ---

-4,54 a 
+13,5
NO3

-

NORTH et al. (2004)
MOHAMMADZADEH et al. (2006)
COSSU et al. (2018)

2,1
ONO3

MOHAMMADZADEH et al. (2006)

--- Sem informação.
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que aqueles apresentados pelos fertilizantes e so-
los orgânicos. Durante o armazenamento e apli-
cação de esterco na agricultura ou mesmo o tra-
tamento do esgoto, a volatilização de NH3 resul-
ta em grande enriquecimento de 15N no NH4

+ re-
sidual que, por sua vez, será convertido em ni-
trato enriquecido em δ15NNO3 (KENDALL 1998, 
KENDALL et al. 2007, XU et al. 2016). 

Para outra fonte potencial de nitrato nas 
águas subterrâneas, os aterros sanitários, existem 
estudos na literatura que utilizaram 15NNO3 e 15NNH4 
para avaliar a extensão da contaminação. Os va-
lores de δ15NNO3 variam entre -3 a +8‰ (Tabela 
2) (NORTH et al. 2004, URRUTIA BUSTOS 
& ARAVENA 2011) e os de δ15NNH4, desde 
-4,5 a +13,5‰ (Tabela 2) (NORTH et al. 2004, 
MOHAMMADZADEH et al. 2006, COSSU et al. 
2018).

As águas residuais de origem industrial pos-
suem δ15NNO3 inferiores a 10‰ (Tabela 2), confor-
me reportado em alguns trabalhos mais recentes 
(WANG et al. 2013, MA et al. 2015).

Os dados de δ18ONO3 do nitrato proveniente 
da precipitação atmosférica, gases e material par-
ticulado variam entre +14 a +75‰ (KENDALL 
1998), muito maior em relação ao valor de δ18OO2 
(+23,5‰). Esse amplo intervalo é atribuído a uma 
complexa série de reações que ocorrem na atmos-
fera (Tabela 2).

AMBERGER & SCHMIDT (1987) e 
KENDALL et al. (2007) relataram que os dados 
de δ18ONO3 provenientes de fertilizantes à base de 
amônio encontram-se na faixa de -5 a + 15‰, en-
quanto os fertilizantes nítricos, de +17 a + 25‰ 
(Tabela 2). Os fertilizantes nítricos, provenien-
tes do N2 atmosférico, possuem dados de δ18ONO3 
próximos aos de δ18OO2 (+23,5‰) (MOORE et al. 
2006).

A composição isotópica de 18ONO3 é mui-
to semelhante para o solo rico em matéria orgâ-
nica, esterco e efluente, entre -10 a +15‰, por se 
tratar dos mesmos processos biológicos responsá-
veis pela conversão das espécies nitrogenadas em 
nitrato.

3.3 Processos que controlam a composição isotópi-
ca das fontes de nitrato

Os principais processos biológicos que afe-
tam a composição isotópica do 15NNO3 e 18ONO3 nas 
águas subterrâneas incluem: nitrificação, desnitri-
ficação, anammox, sem contar os efeitos de mis-
tura com águas subterrâneas de outras origens 
(Figura 2) (KENDALL & ARAVENA 2000). 

3.3.1 Nitrificação

A conversão de NH4
+ a NO3

- é responsável por 
grande fracionamento isotópico. Como resultado da 
nitrificação, o NH4

+ residual torna-se enriquecido 
em 15N (as bactérias preferem consumir o isótopo 
mais leve 14N). Segundo ARAVENA & MAYER 
(2010), caso uma massa significativa de NH4

+ es-
teja presente na zona não-saturada e o amônio for 
parcialmente convertido a nitrato, a primeira fração 
de nitrato produzida será consideravelmente mais 
empobrecida em 15N do que a fonte de amônio. O 
valor δ15N do nitrato inicialmente produzido é em-
pobrecido em aproximadamente 30‰ em relação 
a δ15NNH4 (CLARK 2015). Contudo, tanto δ15ΝΝΟ3 
como δ15NNH4 aumentam à medida que o NH4

+ é 
convertido a NO3

-, e o δ15NNO3 evoluindo em dire-
ção à assinatura inicial de δ15NNH4 (WASSENAAR 
1995). 

Considerando que a nitrificação envolve vá-
rias etapas (Norg → NH4

+ → NO2
- → NO3

-), cada 
uma delas apresenta potencial para fracionamento, 
sendo o grau de enriquecimento e/ou empobreci-
mento em 15N altamente determinado pelo núme-
ro de etapas intermediárias, dimensões do reserva-
tório (pool) dos vários compostos envolvidos nas 
reações (p. ex. O2, NH4

+), pH do solo, taxa de vo-
latilização, atividade microbiológica entre outros 
(KENDALL & ARAVENA 2000). 

O maior fracionamento de nitrogênio ocor-
re durante a primeira etapa do processo de nitri-
ficação, ou seja, durante a transformação de NH4

+ 
em NO2

- (KENDALL et al. 2007, XU et al. 2016). 
Os valores de αNH4-NO3 variam entre –35 e –5‰ 
(DELWICHE & STEYN 1970, FREYER & ALY 
1975, MARIOTTI et al. 1981). O fator de enri-
quecimento ε 15NNH4 – NO3, conforme apontado por 
KENDALL & ARAVENA (2000), é de aproxima-
damente 30‰ (Figura 2).

A nitrificação do amônio pode ser rastreada a 
partir dos valores de δ18O, uma vez que diferencia o 
NO3

- resultante de fertilizante sintético. Nesse pro-
cesso, geralmente um átomo de oxigênio é prove-
niente do ar (δ18OO2 = +23‰) e os outros dois, da 
água do solo (Equação 5) (HOLLOCHER 1984):

δ18ONO3 = δ18OH2O + δ18OO2                 (Eq. 5)

Assim, o NO3
- apresentará uma assinatura 

isotópica equivalente a δ18OH2O e  δ18OO2, caso não 
ocorra nenhum fracionamento cinético.

O oxigênio atmosférico possui valor de 
δ18OO2 igual + 23,5‰ (KROOPNICK & CRAIG 
1972). Para valores de δ18OH2O em torno de -10‰, 
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δ18ONO3 produzido a partir da nitrificação será cerca 
de -1‰ (ARAVENA & MAYER 2010). Conforme 
WASSENAAR (1995), assinaturas ligeiramente 
mais enriquecidas de δ18ONO3 em comparação a es-
ses dados teóricos foram observadas em campo e 
atribuídas aos enriquecimentos de: i) 18OH2O ocasio-
nado pelo processo de evaporação, ii) 18OO2 devido 
à respiração, ou iii) efeitos isotópicos desconheci-
dos que ocorrem durante a nitrificação.

Estudos mais recentes têm demonstra-
do que os valores de δ18ONO3 associados à nitrifi-
cação variam entre -2‰ a +6‰ (LIU et al. 2006, 
NIKOLENKO et al. 2018) ou aproximadamente 
0‰ (BÖHLKE et al. 2006). 

Porém, deve-se enfatizar que a composição 
isotópica de NO3

- produzido pela nitrificação de-
pende de uma série de fatores, conforme descrito 
por NIKOLENKO et al. (2018), tais como: i) água 
mais enriquecida em δ18OH2O em função da eva-
poração; ii) valores mais enriquecidos de δ18OO2 
no solo gerados pela respiração das plantas quan-
do comparados ao δ18OO2 atmosférico; iii) a pro-
porção de incorporação de δ18OH2O e δ18OO2 não 
é exatamente 2:1; iv) processos microbiológicos 
desencadeados pelos ambientes redutores (baixo 
pH e Eh) que consomem o O2 atmosférico de for-
ma mais intensiva do que a nitrificação e; v) troca 
entre os isótopos das espécies intermediárias de ni-
trogênio (especialmente NO2

-) com a água. 

3.3.2 Desnitrificação

Embora a mineralização (ou amonificação) 
seguida da nitrificação sejam processos que oca-
sionam o enriquecimento isotópico do nitrogê-
nio no solo e águas subterrâneas, outros processos 
podem produzir aumento nos valores de δ15NNO3 

como a desnitrificação.
De acordo com ARAVENA & MAYER 

(2010), nesse processo, que é dividido em vá-
rias etapas intermediárias, o 14NNO3 é consumido 
mais rapidamente do que o 15NNO3 e, portanto, o 
NO3

- residual apresenta valores mais enriqueci-
dos de δ15NNO3 (MARIOTTI 1986, ARAVENA & 
ROBERTSON 1998).

Assim como acontece com o δ15NNO3, a des-
nitrificação é responsável pelo aumento nos valo-
res de δ18ONO3 do nitrato residual. Este forte en-
riquecimento é característico desta reação, sendo 
utilizado para distinguir a desnitrificação de ou-
tros processos como a diluição ou dispersão em 
aquíferos, nos quais não haverá fracionamento 
(CLARK 2015). 

É possível, também, diferenciar a desni-
trificação de mistura de fontes de nitrato distin-
tas mediante a análise da relação entre os valo-
res de δ15NNO3 ou δ18ONO3 e as concentrações de 
NO3

- (KENDALL et al. 2007, CLARK 2015). De 
acordo com a equação de Rayleigh (Equação 4), 
a ocorrência da desnitrificação leva ao comporta-
mento exponencial entre as assinaturas desses isó-
topos e as concentrações de nitrato. Por sua vez, o 
comportamento linear entre os valores de δ15NNO3 
e NO3

- indica a ocorrência de mistura de água de 
distintas fontes. Se as concentrações desse con-
taminante, proveniente de duas fontes, são idên-
ticas, a linha de mistura é uma reta, caso contrá-
rio, a linha de mistura será uma hipérbole (XU et 
al. 2016). 

Portanto, caso haja mistura de duas fon-
tes distintas de nitrato, os dados de δ15NNO3 (ou 
δ18ONO3) e o logaritmo das concentrações de nitra-
to apresentarão correlação linear positiva (WONG 
et al. 2015, XU et al. 2016). Em contraste, se a des-
nitrificação ocorre, as assinaturas desses dois isó-
topos possuirão correlação linear negativa ao lo-
garitmo da concentração de nitrato.

Diversos estudos sobre desnitrificação em 
aquíferos indicam que existe uma relação linear 
entre δ15NNO3 e δ18ONO3 (BÖTTCHER et al. 1990, 
ARAVENA & ROBERTSON 1998, MENGIS et 
al. 1999, FUKADA et al. 2004). BÖTTCHER et 
al. (1990) estudaram o fracionamento dos isóto-
pos de 15NNO3 e 18ONO3 durante a desnitrificação em 
aquífero arenoso em Fuhrberg Feld (Alemanha) 
e concluíram, a partir da análise por regres-
são, que o valor da inclinação da reta foi de 0,48. 
Valor similar foi determinado por ARAVENA & 
ROBERTSON (1998), que utilizaram múltiplos 
isótopos estáveis para avaliar a ocorrência de des-
nitrificação em uma pluma de contaminação de 
um aquífero arenoso, situado na costa norte do 
Lago Erie (Ontário, Canadá), cuja fonte atribuía-
-se a um tanque séptico. MENGIS et al. (1999) re-
portaram uma significativa correlação linear en-
tre δ15NNO3 e δ18ONO3 obtendo um valor de razão de 
fracionamento equivalente a 0,67. Essa linearida-
de, na maioria dos casos, reflete que os isótopos de 
nitrogênio e oxigênio fracionam a uma razão cons-
tante durante a desnitrificação. 

KENDALL & ARAVENA (2000) relatam 
que os fatores de enriquecimento ε15NNO3–N2 va-
riam entre ~25 a 30‰ e ε18ONO3–N2, ~10 a 15‰ 
(Figura 2). Os fatores mais importantes que in-
fluenciam a magnitude do fracionamento duran-
te a desnitrificação e que, por conseguinte, contro-



13

Derbyana, São Paulo, 42: e738, 2021.

lam as taxas de desnitrificação, incluem a tempe-
ratura e os conteúdos de O2, NO3- e carbono orgâ-
nico. A complexa interação entre esses fatores ex-
plicaria o amplo intervalo de enriquecimento para 
15NNO3, conforme apontdo por esses autores.

3.3.3 Anammox 

Poucos estudos têm reportado o fracionamento 
dos isótopos de 15N durante o processo de anammox 
(ROBERTSON et al. 2012, CLARK 2015). Assim 
como na nitrificação e desnitrificação, durante 
o processo supracitado, o NH4

+ e NO3
- residuais 

presentes nas águas subterrâneas apresentarão 
valores δ15N mais positivos. ROBERTSON et al. 
(2012) observaram um fator de enriquecimento 
isotópico de 4,3 a 7,7 ‰ (Figura 2) em um estudo de 
contaminação de aquíferos por nitrato proveniente 
de uma fossa séptica. O baixo fracionamento 
constatado nos trabalhos publicados na literatura 
internacional está provavelmente relacionado aos 
reservatórios (pools) de NH4

+ no aquífero, que 
detêm os valores δ15NNH4 mais enriquecidos.

4 OUTROS TRAÇADORES COMBINADOS

A definição de fontes de nitrato em águas 
subterrâneas assim como o entendimento das trans-
formações das espécies nitrogenadas no ciclo, so-
bretudo as reações de nitrificação e desnitrificação, 
podem não ser plenamente atendidos apenas com 
o uso dos isótopos δ15NNO3 e δ18ONO3. Um dos pro-
blemas comuns em trabalhos dessa natureza, por 
exemplo, é conseguir separar excretas de animais 
(esterco) de efluente doméstico, ainda mais quan-
do há a sobreposição do processo de desnitrifica-
ção (WIDORY et al. 2004, FENECH et al. 2012, 
NIKOLENKO et al. 2018).

A análise conjunta do comportamento de pa-
râmetros físico-químicos, químicos e isotópicos 
afetados ou não pelas reações redox mediadas por 
microrganismos ajuda a traçar de forma mais ro-
busta um modelo conceitual da hidroquímica do 
nitrogênio que se processa no interior de aquíferos. 
Além do estudo da variação dos tradicionais parâ-
metros físico-químicos, como Eh, pH, sólidos to-
tais dissolvidos (STD), condutividade elétrica (CE) 
e alcalinidade, e das concentrações de íons maio-
res e de espécies de N e seus isótopos dissolvidos 
em água, há alguns traçadores ou indicadores que 
podem ser empregados complementarmente para 
identificar fontes e processos envolvidos na dinâ-
mica do nitrogênio, inclusive em correlações com 
δ15NNO3 e δ18ONO3, dentre os quais citam-se concen-

trações dissolvidas de Cl-, a razão NO3/Cl, os isó-
topos δ11B, δ34SSO4 e δ18OSO4, 87Sr/86Sr, concentração 
de carbono inorgânico dissolvido (CID) e δ13CCID, 
concentrações de gases como O2, CH4, CO2, N2O 
e seus isótopos δ18OO2, δ18OCO2, δ18ON2O, δ13CCH4, 
δ13CCO2, δ15NN2O, e até mesmo fármacos.

O cloreto (Cl-) é um íon conservativo, que 
não perde massa ao longo de seu transporte pelo 
aquífero. Juntamente com o sódio, é comum 
encontrá-lo em aquíferos urbanos contaminados 
por efluentes, dada a presença significativa de sal 
em alimentos consumidos. Variações nas razões 
iônicas NO3/Cl ou mesmo correlações entre os isó-
topos de δ15NNO3, 18ONO3 e NO3

-, Cl- ou NO3/Cl po-
dem indicar misturas de águas ou tendências de re-
ações, como por exemplo a ocorrência de nitrifica-
ção com o incremento de NO3- em relação à concen-
tração constante de Cl-, ou de desnitrificação com 
a diminuição de NO3

- em relação a Cl- (MENGIS 
et al. 1999, VITÒRIA et al. 2008, MURGULET & 
TICK 2013, XU et al. 2016).

O boro (B) é um elemento menor ou traço em 
sistemas aquáticos naturais, oriundo da interação 
de fluidos com rochas da crosta ou entre fluidos de 
distintos reservatórios e de intemperismo de mate-
riais geológicos com minerais contendo esse ele-
mento (p. ex. depósitos de sais) (NISI et al. 2014). 
A água do mar e consequentemente aerossol ma-
rinho são fontes naturais mais enriquecidas nesse 
elemento. Fontes antrópicas, no entanto, podem al-
terar significativamente o reservatório de boro nos 
sistemas aquáticos (NISI et al. 2014) e são prin-
cipalmente representadas por efluentes de agentes 
alvejantes e fertilizantes contendo B como micro-
nutriente (HASENMÜLLER & CRISS 2013). O 
boro é um elemento conservativo e altamente solú-
vel em água, possuindo dois isótopos estáveis, 11B 
(80%) e 10B (20%), que fracionam quase que in-
teiramente entre as espécies dissolvidas B(OH)3 e 
B(OH)4

-, cujas abundâncias relativas são controla-
das pelo pH (VENGOSH et al. 1994, 1998; NISI 
et al. 2014). Intervalos de assinaturas de δ11B re-
lativamente distintos são encontrados para fontes 
antrópicas: estercos (+6,9 a +42,1‰), fertilizan-
tes sintéticos (+8 a +17‰) e esgotos (-10 a +13‰) 
(VENGOSH et al. 1994; BASSETT et al. 1995; 
KOMOR 1997; VENGOSH et al. 1998; WIDORY 
et al. 2004, 2005; PETELET-GIRAUD et al. 2009; 
XUE et al. 2009; CLARK 2015). O uso combina-
do de δ11B com δ15NNO3 e δ18ONO3 pode auxiliar tam-
bém em casos de contaminação de múltiplas fontes 
acompanhadas de desnitrificação (WIDORY et al. 
2004, 2005, 2013). Um ponto a assinalar é que, em 



Varnier et al.

14

aquíferos com pH acima de 8, pode ocorrer sorção 
de B(OH)4

- em argilominerais e óxidos de ferro e 
alumínio, levando ao enriquecimento de δ11B dis-
solvido nas águas subterrâneas (BASSETT et al. 
1990, CLARK 2015). A pH próximo do neutro, no 
entanto, KLOPPMANN et al. (2009) mostraram 
que o transporte de B em um aquífero durante um 
experimento de injeção de efluente tratado, embo-
ra sofresse certa retardação em relação ao brome-
to (Br-) devido à sorção reversível, não apresentou 
fracionamento, sendo considerado, portanto, um 
bom traçador de fontes e processos de mistura.

O estrôncio (Sr) também é classificado como 
um elemento traço e, em ambientes aquáticos, 
ocorre como Sr2+, que faz troca catiônica com o 
Ca2+ em sulfatos, feldspatos, carbonatos, entre ou-
tros minerais (NISI et al. 2014). Com quatro isóto-
pos estáveis naturais (88Sr, 87Sr, 86Sr e 84Sr), a abun-
dância relativa é variável, já que o decaimento de 
87Rb gera 87Sr como isótopo radiogênico (CLARK 
& FRITZ 1997, NISI et al. 2014). Assim, rochas ri-
cas em Rb e águas que interagem com essas rochas 
terão razões 87Sr/86Sr maiores (CLARK & FRITZ 
1997). Em sistemas aquáticos, o tempo de residên-
cia das águas é suficientemente curto (de dias a 103 
anos) quando comparado com a meia-vida de 87Rb 
(4,88 x 1010 anos), o que permite desprezar o de-
caimento desse elemento (NISI et al. 2014). Com 
fracionamento insignificante, a razão 87Sr/86Sr vem 
sendo aplicada como um traçador em estudos de 
interação rocha-água com o rastreamento de fontes 
de Sr bem como de Ca (FROST & TONER 2004). 
E nas últimas décadas, essa abordagem tem sido 
aplicada também para identificar fontes de conta-
minação antrópicas em águas subterrâneas como 
efluentes domésticos e industriais e fertilizantes, 
que alteram significativamente as assinaturas na-
turais (BÖHLKE & HORAN 2000, SOLER et al. 
2002, NÉGREL et al. 2004, WIDORY et al. 2004, 
JIANG 2011, NISI et al. 2014). NÉGREL et al. 
(2004) encontraram razões de 0,7079 a 0,7115 para 
fertilizantes, de 0,7089 a 0,7103 para esterco e de 
0,7106 a 0,7109 para esgotos, valores semelhantes 
aos observados por WIDORY et al. (2004), que, 
por sua vez, determinaram para as águas contami-
nadas razões entre 0,7079 e 0,7124, com os meno-
res valores correspondentes a fertilizantes inorgâ-
nicos e os maiores a esterco animal. JIANG (2011), 
comparando distintos aquíferos, conseguiu obser-
var para um deles alterações na razão 87Sr/86Sr de 
águas subterrâneas impactadas por esgotos (0,7080 
– 0,7200) e fertilizantes (0,7080 – 0,8352), que de 

outra forma mostrariam apenas a interação rocha-
-água (0,7075 – 0,7100). 

O enxofre (S) é um nutriente essencial para 
as plantas e um elemento maior presente na água 
do mar e em sedimentos marinhos. Ocorre nas for-
mas minerais de sulfatos e sulfetos, sulfato dissol-
vido (SO4

2-), sulfeto dissolvido (HS-) e gás sulfí-
drico (H2S) (NISI et al. 2014). Fontes aéreas de S 
incluem SO2 natural (aerossol marinho e particu-
lados) e antrópico (gases industriais e queima de 
combustíveis fósseis). As principais fontes poten-
ciais de sulfato para as águas podem ser naturais 
(dissolução de evaporitos, sulfato derivado de so-
los, oxidação de compostos de S reduzidos e águas 
termais) e antropogênicas (fertilizantes, estercos e 
esgotos) (PUIG et al. 2013, URRESTI-ESTALA et 
al. 2015). O enxofre possui quatro isótopos está-
veis (32S, 33S, 34S e 36S), sendo que os mais aplica-
dos em estudos ambientais são 32S (95,02%) e o 
34S (4,21%) (CLARK & FRITZ 1997, NISI et al. 
2014).

Os diversos compostos de enxofre partici-
pam da evolução geoquímica das águas subterrâ-
neas. A grande variedade de composições isotópi-
cas do S é um reflexo do seu amplo espectro de es-
tados de valência (+6 a -2) e seu elevado fraciona-
mento de δ34S decorre em grande parte da ciclagem 
biológica imprimida nas reações redox (KROUSE 
& MAYER 2000). Águas que interagem com fon-
tes naturais de sulfato apresentam intervalos de as-
sinatura isotópica de δ34SSO4 e δ18OSO4 de +12,5 a 
+16,6‰ e +8,9 a +16,9‰, respectivamente, para 
águas em contato com evaporitos (ORTÍ et al. 
2014, URRESTI-ESTALA et al. 2015) e de 0 a 
+6‰ e de 0 a +6‰, respectivamente, para sulfa-
to derivado de solos (KROUSE & MAYER 2000).

Dentre as fontes antrópicas, distinguem-se 
assinaturas distintas: fertilizantes sintéticos sim-
ples ou compostos (δ34SSO4: -6,5 a +21,4‰, me-
diana: +6‰ e δ18OSO4: +7,7 a +16,5‰, media-
na: +12,7‰), detergentes químicos (δ34SSO4: +8,5 
a +12,6‰ e δ18OSO4: +14,7 a +16,9‰), ester-
co de porcos (δ34SSO4: 0 a +5‰ e δ18OSO4: +3,8 a 
+6‰) e esgotos (δ34SSO4: +7,1 a +13,5‰; mediana: 
+9,6‰ e δ18OSO4: +8,2 a +12,5‰, mediana: +10‰) 
(VITÒRIA et al. 2004; OTERO et al. 2007, 2008; 
WANG & ZHANG 2019). URRESTI-ESTALA et 
al. (2015) encontraram fontes naturais, derivadas 
de dissolução de gipsita (evaporito) com assinatu-
ras de δ34SSO4 mais enriquecidas (+9,6 a +14,5‰) 
e de fertilizantes e estercos mais empobrecidas 
(-4,2 a +7‰). PUIG et al. (2013) também medi-
ram assinaturas de δ34SSO4 em águas subterrâne-
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as contaminadas por nitrato entre +5 e +9‰, den-
tro dos valores esperados para fertilizantes e ester-
co de porcos. HOSONO et al. (2011) analisaram 
os isótopos combinados δ34SSO4 e δ18OSO4, obten-
do, respectivamente, os intervalos -5,0 a +14,4‰ e 
+13,1 a +25,7‰ para águas contaminadas por fer-
tilizantes sintéticos, e os intervalos -3,7 a +24,4‰ 
e +11,6 a +20,6‰, para águas impactadas por de-
tergentes químicos. As médias calculadas para 
δ34SSO4 são próximas aos valores encontrados pelos 
trabalhos anteriores. SOLER et al. (2002) aplica-
ram δ34SSO4 em um rio na Espanha e a jusante ob-
servaram que a assinatura era mais baixa do que a 
montante, derivada da contaminação por fertilizan-
tes (+2 a +11,3‰) e detergentes (+10,6 a +13‰). 
Adicionalmente, esses autores analisaram concen-
trações de Sr e a razão 87Sr/86Sr, constando seu in-
cremento para o mesmo contexto. Como a corre-
lação entre 87Sr/86Sr e δ34SSO4 foi positiva e a pre-
sença de sulfato naquele trecho do rio não pode-
ria ser explicada por entrada natural, então ativi-
dades antrópicas seriam responsáveis por aportar 
mais estrôncio nas águas além do background. Já 
HOUHOU et al. (2010) aplicaram os isótopos de 
sulfato para distintas fontes de água fluindo através 
de um sistema de esgotamento sanitário urbano 
e observaram assinaturas específicas para urina 
humana, com δ34SSO4 ~4,5‰ e δ18OSO4 entre +5,9 
e +7,5‰.

A combinação de isótopos de enxofre com 
os de nitrato é bastante efetiva para a distinção de 
fontes antrópicas, como a indicação de vazamen-
tos de rede de esgoto em áreas urbanas ou contri-
buições de fertilizantes orgânicos ou sintéticos em 
áreas periurbanas (IRIARTE et al. 2006, XU et al. 
2016). Além disso, a abordagem isotópica combi-
nada permite um melhor entendimento dos proces-
sos de transformação do nitrogênio, já que as espé-
cies de ambos os elementos estão intimamente li-
gadas a reações redox. Se, por exemplo, existirem 
minerais contendo Fe0, Fe2+ ou sulfetos dissemina-
dos em um aquífero contaminado por nitrato, ocor-
rerá a oxidação desses elementos e a desnitrifica-
ção autotrófica, e assim será observado o aumento 
de SO4

2-, δ15NNO3 e δ18ONO3 e a diminuição de NO3
- 

e de δ34SSO4 (ARAVENA & ROBERTSON 1998, 
KNÖLLER et al. 2005, VITÒRIA et al. 2008, 
OTERO et al. 2009, PAUWELS et al. 2010).

O carbono (C) possui dois isótopos estáveis: 
12C (98,1%) e 13C (1,1%). Análises de concentração 
de carbono inorgânico dissolvido (CID) e δ13CCID 
(δ13CCID = δ13C [CO2aq+HCO3

-+CO3
2-]) são comu-

mente aplicadas em estudos de sistemas aquáticos 

e hidrogeológicos em contato com CO2. A princi-
pal geração de CID relaciona-se ao intemperismo 
de minerais silicáticos e carbonáticos por chuva 
ácida ou levemente ácida gerada na atmosfera, por 
ácido carbônico formado pela dissolução de CO2 
biogênico em solos e por dissolução de CO2 pro-
fundo (em áreas tectonicamente ativas) (NISI et al. 
2014). No entanto, o reservatório de CID pode ser 
afetado por contribuições de água subterrânea e su-
perficial, atividades biológicas com consumo e li-
beração de CO2, degradação de matéria orgânica, 
e balanço de CO2 na atmosfera (NISI et al. 2014). 
Embora a origem do CID remonte principalmen-
te a fontes inorgânicas (intemperismo de mine-
rais), a matéria orgânica lábil na forma de carbono 
orgânico dissolvido (COD) é passível de ser oxi-
dada a CO2 por aceptores de elétrons contidos no 
meio por intermédio de microrganismos (CLARK 
& FRITZ 1997). As espécies contidas no CID de-
pendem da pressão parcial do CO2, e à medida que 
a acidez de carbonato (ácido carbônico) é consumi-
da na alteração de minerais a distribuição das espé-
cies de carbono inorgânico é direcionada para as 
espécies aniônicas bicarbonato (HCO3

-) e carbona-
to (CO3

2-) (CLARK & FRITZ 1997). O ciclo do 
carbono é, portanto, permeado por reações ácido-
-base e redox, que, em sua maior parte, são media-
das por bactérias. Estas atuam como catalisadoras, 
acelerando as reações e, por serem isotopicamen-
te seletivas, preferindo quebrar ligações de isóto-
pos mais leves, são responsáveis por fracionamen-
tos de grande amplitude (CLARK & FRITZ 1997). 
Tomando o CO2 atmosférico como referência, os 
processos de fracionamento causam um enriqueci-
mento relativo em minerais carbonáticos (~8‰) e 
empobrecimento nas plantas (~17‰) (VOGEL & 
EHHALT 1963). Enquanto o sistema CO2 atmos-
férico–bicarbonato–carbonato sólido é governado 
pelo equilíbrio, a assimilação de CO2 pelas plan-
tas corresponde a um efeito cinético resultante da 
maior mobilidade e reatividade do isótopo mais 
leve e que causa um fracionamento maior (VOGEL 
& EHHALT 1963). Dessa forma, fontes orgâni-
cas de C são mais empobrecidas isotopicamente 
em δ13C do que aquelas inorgânicas (VOGEL & 
EHHALT 1963). As águas subterrâneas apresen-
tam assinaturas de δ13CCID de -17 a -5‰ (VOGEL 
& EHHALT 1963, VITÒRIA et al. 2008). Já va-
lores de δ13CCID originados de carbono orgânico 
através de sua degradação/oxidação variam en-
tre -29 a -25‰ (ARAVENA & ROBERTSON 
1998). Assinaturas de δ13CCID são especialmente 
interessantes para identificação de desnitrificação 
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heterotrófica, que é marcada pela diminuição desse 
isótopo e o incremento em δ15NNO3 (ARAVENA & 
ROBERTSON 1998, NIKOLENKO et al. 2018). 
No entanto, as assinaturas de δ13CCID originaria-
mente produzidas pela desnitrificação heterotró-
fica podem sofrer tamponamento pela dissolu-
ção de carbonatos presente em aquíferos, que pos-
suem uma assinatura maior de δ13C (ARAVENA 
& ROBERTSON 1998). Por conta dessa influên-
cia, trabalhos como os de VITÒRIA et al. (2008) e 
OTERO et al. (2009), desenvolvidos em aquífero 
sedimentar na região de Osona (Espanha), não con-
seguiram afirmar categoricamente, utilizando ape-
nas δ13CCID, se ocorria desnitrificação heterotrófi-
ca. Além disso, o incremento de CID (bicarbona-
to) nas águas poderia ser oriundo tanto da oxidação 
de matéria orgânica (desnitrificação heterotrófica), 
como da oxidação de pirita (desnitrificação auto-
trófica), ainda mais que isótopos de sulfato tam-
bém suportavam essa hipótese.

Outros elementos que auxiliam no entendi-
mento da contaminação das águas subterrâneas 
por efluentes e, por conseguinte, na hidroquímica 
do próprio nitrogênio, são os gases como O2, CH4, 
CO2, N2O e seus isótopos δ18OO2, δ18OCO2, δ18ON2O, 
δ13CCH4, δ13CCO2 e δ15NN2O. Na evolução da degrada-
ção de matéria orgânica, oriunda de fontes antrópi-
cas, nos solos e águas subterrâneas, diversas rea-
ções redox mediadas por microrganismos proces-
sam-se de acordo com a quantidade de aceptores e 
doadores de elétrons disponíveis no meio. O oxigê-
nio será preferencialmente consumido na oxidação 
de matéria orgânica (respiração aeróbica), sendo 
seguido pela redução de nitrato (desnitrificação), 
ferro, sulfato e por último de gás carbônico (fer-
mentação e respiração anaeróbia). Próximo à fonte, 
onde condições anaeróbias tendem a preponderar, 
ocorre a hidrólise das moléculas orgânicas, amoni-
ficação, fermentação e metanogênese. A jusante da 
fonte e com seu distanciamento, na zona não-satu-
rada, o meio vai ficando progressivamente aeróbio, 
com a ocorrência da oxidação da matéria orgânica, 
nitrificação, oxidação de sulfetos e tamponamento 
de acidez pelo sistema carbonato. A água rica em 
nitrato infiltra-se até atingir a zona saturada, onde 
o meio é mais anaeróbio em vista da baixa difusão 
de O2 nas águas subterrâneas. Havendo matéria or-
gânica ou minerais ricos em Fe0 ou Fe2+ ou sulfe-
tos no aquífero, pode ocorrer a desnitrificação he-
terotrófica ou autotrófica, respectivamente, a uma 
extensão e intensidade que dependerá das quanti-
dades dos pares redox. Todas essas reações podem 
ser rastreadas pela evolução das concentrações de 

gases e espécies químicas dissolvidas (p. ex. série 
nitrogenada, cátions, ânions e COD), variação dos 
parâmetros físico-químicos (pH, Eh, alcalinidade) 
e tendências de enriquecimento ou empobrecimen-
to dos isótopos pesados de gases e de espécies dis-
solvidas nas fases residuais e produtos, respectiva-
mente, compondo zonas redox características.

VARNIER (2007) e VARNIER et al. (2017) 
aplicaram os gases O2, CO2, CH4, N2O e os isóto-
pos δ15NN2O e δ18ON2O e 13CCO2, além da abordagem 
consagrada δ15NNO3 e δ18ONO3, no estudo da geoquí-
mica do nitrogênio ao longo de uma fossa desati-
vada em zona não-saturada no município de Urânia 
(SP) e observaram a complexidade das transforma-
ções devido à coexistência de microcosmos anae-
róbios e aeróbios em porções mais e menos satura-
das. Os valores de δ15NN2O e δ18ON2O associados às 
elevadas concentrações de nitrato e amônio foram 
atribuídos à nitrificação, embora a presença desse 
gás pudesse em parte ser resultante de desnitrifi-
cação conforme tendências apontadas pelos isóto-
pos de nitrato.

SUHOGUSOFF (2010) e SUHOGUSOFF et 
al. (2019), por sua vez, utilizaram NO3/Cl, δ15NNO3 
e δ18ONO3 e δ15NNH4 em íons dissolvidos e os gases/
isótopos CO2/δ13CCO2, CH4/δ13CCH4, N2O/δ15NN2O-
δ18ON2O e O2 em duas fossas em operação no muni-
cípio de São Paulo (SP).

A interpretação combinada desses elementos, 
além das espécies químicas dissolvidas e parâmetros 
físico-químicos já comentados, permitiu o 
estabelecimento de zoneamentos geoquímicos 
entre a fonte, onde ocorriam reações em condições 
anaeróbias, e suas porções distais aeróbia (zona 
não-saturada) e anaeróbia (zona saturada). Além 
da constatação das reações de amonificação, 
nitrificação e desnitrificação em uma das fossas, a 
presença de baixas concentrações de NH4

+ e NO2
- 

associada ao enriquecimento δ15NNH4 com aumento 
da profundidade foram indicativos da ocorrência de 
anammox. Essa mesma reação e comportamento de 
parâmetros foram constatados por ROBERTSON 
et al. (2012) em um aquífero impactado por sistema 
séptico em Ontário (Canadá).

Por fim, marcadores químicos como fárma-
cos (antibióticos, hormônios, parasiticidas, anti-
fúngicos, metais) e aditivos alimentares vêm sendo 
utilizados como traçadores de microcontaminantes 
emergentes na última década, embora sua presença 
no ambiente tenha sido notada pela primeira vez há 
cerca de 30 anos (FENECH et al. 2012). A análi-
se dessas substâncias em estudos de contaminação 
de nitrato pode auxiliar na diferenciação de fon-
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tes como esterco e esgoto doméstico, desde que os 
marcadores escolhidos não sejam consumidos por 
humanos e animais, como agentes antimicrobianos 
como tetraciclinos e sulfoamidas (FENECH et al. 
2012).

5 ESTUDOS DE CASO NA AMÉRICA 
LATINA

Existem poucos trabalhos publicados na 
América Latina e no Brasil que versam sobre o uso 
dos isótopos ambientais 15NNO3 e 18ONO3 em aquí-
feros urbanos contaminados por nitrogênio. Na 
busca por trabalhos em periódicos indexados, fo-
ram encontrados apenas cinco estudos na América 
Latina, conduzidos na Argentina (MARTÍNEZ 
et al. 2014, BLARASIN et al. 2020), Costa Rica 
(REYNOLDS-VARGAS et al. 2006), México 
(TORRES-MARTÍNEZ et al. 2020) e Chile 
(IRIARTE et al. 2006) e oito trabalhos no Brasil, 
em municípios do Estado de São Paulo (VIVIANI-
LIMA 2007; VARNIER et al. 2013, 2017; LEITE 
2019; SUHOGUSOFF et al. 2019; HIRATA & 
MALDANER não publicado) e na cidade de Natal 
e Região Metropolitana (MELO et al. 1998, PSP/
SEMARH/SERVMAR 2012). Os trabalhos de 
VARNIER et al. (2017) e SUHOGUSOFF et al. 
(2019) analisaram a hidroquímica de efluentes do-
mésticos em perfis de fossas negras desativada e 
em operação nas zonas não-saturadas dos Sistemas 
Aquíferos Bauru e Cristalino, respectivamente.

O Apêndice 1 apresenta as características ge-
rais de todos os artigos consultados, publicados en-
tre 2006 e 2020.

Os aquíferos em questão são majoritariamen-
te sedimentares, de comportamento hidráulico va-
riando entre livre e confinado, espessuras desde de-
zenas a poucas centenas de metros, e que estão su-
jeitos a impactos de atividades antrópicas tanto em 
meio urbano, como também em periurbano, onde 
práticas agrícolas desempenham certa influência 
(Apêndice 1). As fontes potenciais de contamina-
ção reportadas pelos autores desses estudos corres-
pondem, principalmente, a efluentes domésticos, 
lançados em solos e aquíferos por meio do vaza-
mento de redes coletoras de esgoto ou infiltração 
de fossas negras e sépticas, e a fertilizantes orgâni-
cos (esterco) e sintéticos aplicados em lavouras ou 
parques urbanos. 

5.1 Concentrações de nitrato

Guardadas as particularidades de cada área 
de estudo, as concentrações de nitrato nas águas 

subterrâneas encontram-se em um intervalo abso-
luto de 0,4 a 250 mg/L N-NO3

- (Figura 4, Tabela 3), 
sendo que cerca de 40% das amostras analisadas 
estão acima do padrão de potabilidade de 10 mg/L 
N-NO3

- (WHO 2011).
A observação das concentrações de nitrato 

nos trabalhos consultados mostra que os centros e 
as distribuições dos dados de MELO et al. (1998), 
MARTÍNEZ et al. (2014), VARNIER et al. (2017), 
SUHOGUSOFF et al. (2019) e BLARASIN et al. 
(2020) estão consistentemente acima do padrão 
de potabilidade. As medianas encontram-se en-
tre 15,8 mg/L (MELO et al. 1998) e 167,6 mg/L 
N-NO3

- (VARNIER et al. 2017) e as dispersões, 
variando de simétricas (VARNIER et al. 2017, 
SUHOGUSOFF et al. 2019) a assimétricas (MELO 
et al. 1998, MARTÍNEZ et al. 2014, BLARASIN 

FIGURA 4 – Box-plots das concentrações de nitra-
to detectadas em amostras de água para os trabalhos 
consultados. Localidades: 1 - Del Campillo (Argen-
tina); 2 - Mar del Plata (Argentina); 3 - Vale Central 
(Costa Rica); 4 - Monterrey (México); 5 - São Carlos 
(Brasil); 6,11 - Região Metropolitana de Natal (Bra-
sil); 7,8  - Região Metropolitana de São Paulo (Bra-
sil); 9 - Bauru, Marília e Presidente Prudente (Brasil); 
10 - Urânia (Brasil). * Amostras coletadas na zona 
não-saturada do aquífero.
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et al. 2020), são relativamente elevadas, com am-
plitudes absolutas entre 4,2 mg/L (MELO et al. 
1998) e 127 mg/L N-NO3

- (VARNIER et al. 2017) 
(Tabela 3, Figura 4). Já para os demais trabalhos 
(REYNOLDS-VARGAS et al. 2006, VIVIANI-
LIMA 2007, PSP/SEMARH/SERVMAR 2012, 
VARNIER et al. 2013, LEITE 2019, TORRES-
MARTÍNEZ et al. 2020), os centros e as distri-
buições concentram-se abaixo do padrão de pota-
bilidade, com medianas entre 1,3 mg/L (LEITE 
2019) e 7,4 mg/L N-NO3

- (PSP/SEMARH/
SERVMAR 2012) e as dispersões são predomi-
nantemente assimétricas e com amplitudes ab-
solutas mais baixas, entre 1 mg/L (TORRES-
MARTÍNEZ et al. 2020) e 7,8 mg/L N-NO3

- (PSP/
SEMARH/SERVMAR 2012) (Tabela 3, Figura 
4). Como há uma diferença significativa em esca-
la (magnitude) entre os agrupamentos das media-
nas em relação ao padrão de potabilidade, a aná-
lise da dispersão relativa por meio dos coeficien-
tes de dispersão interquartil revela-se uma medi-
da mais adequada para comparação. No caso, ela 
indica que, na verdade, os trabalhos com distri-
buições abaixo da potabilidade apresentam varia-
bilidade maior, entre 0,2 (TORRES-MARTÍNEZ 
et al. 2020) e 0,8 (VIVIANI-LIMA 2007), do que 
aqueles com distribuições acima da potabilidade, 
entre 0,2 (MELO et al. 1998) e 0,4 (VARNIER 
et al. 2017).

5.2 δ15NNO3 e δ18ONO3

De acordo com os estudos em análise, as assi-
naturas isotópicas nas águas subterrâneas sob áre-
as urbanas e periurbanas mostram uma ampla va-
riação de valores para δ15NNO3, de +3,5 a +52,7‰, e 
para δ18ONO3, de -3,6 a +16,6‰, resultantes da he-
terogeneidade das fontes de N, da hidrogeoquímica 
e dos padrões de fluxo das águas subterrâneas, do 
tipo de aquífero e das características do meio poro-
so (Figura 5).

Os valores de δ15NNO3 das amostras de água 
para esses estudos foram correlacionados aos de 
δ18ONO3 e dispostos no gráfico da figura 6, cujos 
campos das fontes de nitrato foram definidos por 
KENDALL et al. (2007). Por sua vez, a figura 5 
ilustra o intervalo de valores das assinaturas isotó-
picas de δ15NNO3 e δ18ONO3, bem como suas médias 
aritméticas, para cada trabalho.

Observa-se, de uma forma geral, que a maior 
parte dos dados se encontra no campo exclusivo 
de esterco e esgoto (+8‰ < δ15NNO3 < +29‰), e 
que uma parcela poderia ser oriunda dessa mesma 
fonte como também de fertilizantes amoniacais ou 
solos orgânicos (+3‰ < δ15NNO3 <+8‰), cujas as-
sinaturas corroboram com aquelas reportadas por 
outros autores, apresentadas na tabela 2. Valores 
de δ15NNO3 que estão na região de intersecção des-
sas três fontes, como os obtidos por TORRES-
MARTÍNEZ et al. (2020), que relacionam ester-

Autor Mediana Mínimo Máximo 1o Quartil 3o Quartil
Dispersão 
interquartil 

absoluta

Coeficiente 
de 

dispersão 
interquartil

MELO et al. (1998) 15,76 3,32 18,89 12,42 16,64 4,22 0,15

REYNOLDS-VARGAS et al. (2006) 1,85 0,80 4,30 0,80 4,03 3,23 0,67

VIVIANI-LIMA (2007) 4,00 0,70 17,30 0,80 6,40 5,60 0,78

PSP/SEMARH/SERVMAR (2012) 7,44 4,59 24,35 5,20 13,02 7,82 0,43

VARNIER et al. (2013) 6,18 0,64 19,07 2,99 10,05 7,05 0,54

MARTÍNEZ et al. (2014) 58,79 18,86 108,36 35,59 70,76 35,17 0,33

VARNIER et al. (2017) 167,59 2,71 250,00 105,68 232,69 127,01 0,38

LEITE (2019) 1,30 0,36 3,16 0,97 1,99 1,02 0,34

SUHOGUSOFF et al. (2019) 102,75 16,91 241,50 65,13 121,00 55,88 0,30

BLARASIN et al. (2020) 32,05 4,51 86,91 26,86 42,89 16,03 0,23

TORRES-MARTÍNEZ et al. (2020) 2,45 0,69 6,95 1,99 2,99 0,99 0,20

TABELA 3 – Estatística dos dados de concentração de nitrato para os trabalhos consultados.
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FIGURA 5 – Intervalos de valores de d15NNO3 (em vermelho) e d18ONO3 (em preto): resumo dos estudos de caso 
em áreas urbanas e periurbanas na América Latina e Brasil. Localidades: 1 - Del Campillo (Argentina); 2 - Mar 
del Plata (Argentina); 3 - Vale Central (Costa Rica); 4 – Santiago (Chile); 5 - São Carlos (Brasil); 6, 12 - Urânia 
(Brasil); 7 - Bauru, Marília e Presidente Prudente (Brasil); 8 - Monterrey (México); 9, 13 - Região Metropoli-
tana de Natal (Brasil); 10, 11 - Região Metropolitana de São Paulo (Brasil).
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co e fertilizantes sintéticos como fontes potenciais 
em sua área de estudo (Apêndice 1, Tabela 3). Cabe 
também salientar dados de δ15NNO3 muito enrique-
cidos, superiores a +15‰, identificados, por exem-
plo, nos trabalhos de VIVIANI-LIMA (2007), 
BLARASIN et al. (2020), TORRES-MARTÍNEZ 
et al. (2020) e que indicam a ocorrência de desni-
trificação em algumas porções dos aquíferos nas 
áreas estudadas. Esse processo também foi obser-
vado nas zonas não-saturadas dos sistemas aquífe-
ros Bauru e Cristalino, respectivamente, conforme 
atestam VARNIER et al. (2017) e SUHOGUSOFF 
et al. (2019).

Com o objetivo de avaliar se os resultados de 
δ15NNO3 e δ18ONO3 variavam de acordo com a mag-
nitude de concentração de nitrato nas águas, ava-
liaram-se as medidas centrais e de dispersão desses 

isótopos, respectivamente, para os seguintes inter-
valos: N-NO3

- ≤ 3 mg/L, 3 < N-NO3
- ≤ 10 mg/L e 

N-NO3
- >10 mg/L (Figuras 7 e 8).

Considerando-se os dados de todos os tra-
balhos, os valores de mediana de δ15NNO3 para os 
três intervalos de concentração de nitrato são mui-
to próximos entre si, embora se note um leve en-
riquecimento de δ15NNO3 para amostras cujas con-
centrações de nitrato excedem a 10 mg/L N-NO3

- 
(+9,5‰, para N-NO3

- ≤ 3 mg/L, +12‰ para 
N-NO3

- > 10 mg/L; Figura 7a). A dispersão é bai-
xa, com amplitude entre +2,9 e +5,3‰ (Figura 7a). 
A análise individualizada das medianas de δ15NNO3 
para os grupos América Latina e Brasil mostra a 
mesma tendência de enriquecimento para esse isó-
topo, que aumenta de +9,6 para +11,6‰ no primei-

FIGURA 6 – Composição isotópica das amostras de água coletadas em trabalhos realizados em áreas urbanas e 
periurbanas na América Latina e Brasil. * Estudo conduzido na zona não-saturada do aquífero.
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FIGURA 7 – Box-plots de  δ15NNO3 para os intervalos de concentração: N-NO3
- ≤ 3 mg/L, 3 < N-NO3

- ≤ 10 mg/L 
e N-NO3

- > 10 mg/L, considerando: (a) todos os trabalhos consultados; (b) trabalhos desenvolvidos na América 
Latina (exceto Brasil); e (c) trabalhos desenvolvidos somente no Brasil.

FIGURA 8 – Box-plots de δ18ONO3 para os intervalos de concentração: N-NO3
- ≤ 3 mg/L, 3 <N-NO3

- ≤ 10 mg/L 
e N-NO3

- >10 mg/L, considerando: (a) todos os trabalhos consultados; (b) trabalhos desenvolvidos na América 
Latina (exceto Brasil); e (c) trabalhos desenvolvidos somente no Brasil.
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ro caso (Figura 7b) e de +9,2 para +13,0‰, no se-
gundo (Figura 7c).

Na avaliação do isótopo δ18ONO3 para to-
dos os trabalhos, os valores das medianas também 
apresentam um leve enriquecimento, aumentando 
de +3,9‰ para águas com N-NO3

- ≤ 3 mg/L para 
+5,9‰ para águas com N-NO3

- > 10 mg/L (Figura 
8a). A dispersão é baixa, com amplitude entre +2,7 
e +3,9‰ (Figura 8a). Analisando-se separadamen-
te as medianas de δ18ONO3 entre América Latina e 
Brasil, a tendência de enriquecimento desse isóto-
po só é constatada no primeiro grupo, com o incre-
mento de +2,5 para +6,6‰ (Figura 8b). Nos traba-
lhos brasileiros, os valores decrescem de +5,0 para 
+4,2‰ (Figura 8c). As diferenças de δ18ONO3 entre 
as diversas regiões poderiam ser explicadas pela 
própria natureza de δ18OH2O, que no final contribui 
na assinatura de δ18ONO3. O fracionamento 2H e 18O 
no ciclo hidrológico depende da temperatura, um 
parâmetro de grande variabilidade temporal e re-
gional, influenciado principalmente por efeitos re-
gionais continentais e de latitude e locais de altitu-
de (CLARK & FRITZ 1997).

5.3 Processos hidroquímicos atuantes

Os trabalhos publicados na América Latina 
e Brasil além de abordarem a origem das conta-
minações de nitrato (Apêndice 1), também procu-
raram avaliar os processos hidroquímicos atuantes 
no comportamento desse contaminante nos aquí-
feros estudados. Dentre os principais processos e 
suas combinações identificados, listam-se nitrifica-
ção, desnitrificação, mistura de águas e fontes de 
contaminação e diluição (Figura 5).

Os autores REYNOLDS-VARGAS et al. 
(2006), MARTÍNEZ et al. (2014) e LEITE (2019) 
observaram apenas a influência da nitrificação em 
aquíferos urbanos situados no Vale Central (Costa 
Rica), Mar del Plata (Argentina) e São Carlos 
(Brasil), respectivamente, ao passo que MELO et 
al. (1998) verificaram adicionalmente a diluição 
na cidade de Natal (Brasil) (Figura 5). VARNIER 
et al. (2013) também identificaram a nitrificação 
como principal processo que controla a ocorrência 
de nitrato nas águas subterrâneas nas áreas urbanas 
de Bauru, Marília e Presidente Prudente, embora 
para o último município tenham encontrado indica-
ções de uma potencial desnitrificação (VARNIER 
et al. em preparação; Figuras 5 e 6).

Para os trabalhos supramencionados, as as-
sinaturas de  δ15NNO3 e δ18ONO3 estiveram dentro 
do intervalo absoluto de +2 a +16‰ e de -0,3 a 
+13,2‰, respectivamente (Figuras 5 e 6). O pro-

cesso de nitrificação teria ocorrido a partir da oxi-
dação de nitrogênio orgânico/amoniacal de efluen-
tes domésticos, seja de fossas (MELO et al. 1998, 
REYNOLDS-VARGAS et al. 2006 e LEITE 
2019), seja de fugas de redes coletoras de esgoto e 
esterco (VARNIER et al. 2013 e MARTÍNEZ et al 
2014) (Apêndice 1, Figuras 5 e 6). 

BLARASIN et al. (2020) identificaram a 
presença de desnitrificação em amostras do aquí-
fero de Del Campillo (Figura 5), cujos intervalos 
de  δ15NNO3 e δ18ONO3 corresponderam de +10,5 a 
+20,9‰ e de +3,3 a +12,1‰, respectivamente 
(Apêndice 1, Figura 6), e um fator de enriqueci-
mento (ε) de 2,2. 

Já os estudos conduzidos nas zonas não-sa-
turadas (VARNIER et al. 2017 e SUHOGUSOFF 
et al. 2019) e saturadas (VIVIANI-LIMA 2007 e 
PSP/SEMARH/SERVMAR 2012) de aquíferos ur-
banos situados no estado de São Paulo e Região 
Metropolitana de Natal conseguiram distinguir 
a ocorrência tanto de nitrificação como de desni-
trificação, enquanto TORRES-MARTÍNEZ et al. 
(2020) também notaram, além desses dois proces-
sos, a contribuição de misturas de água provenien-
te de diferentes fontes de contaminação para um 
aquífero urbano em Monterrey (México) (Figura 
5). Para a maior parte dos trabalhos, a nitrifica-
ção atuou durante a degradação de esgotos oriun-
dos de vazamento de redes coletoras (VIVIANI-
LIMA 2007), de fossas (VARNIER et al. 2017, 
SUHOGUSOFF et al. 2019), de uma combinação 
dessas duas fontes, aterros sanitários e fertilizan-
tes (TORRES-MARTÍNEZ et al. 2020) ou ainda 
para uma mistura entre efluentes de fossas e fer-
tilizantes orgânicos (PSP/SEMARH/SERVMAR 
2012) (Apêndice 1). Os intervalos encontrados de 
assinaturas de  δ15NNO3 e δ18ONO3 corresponderam 
a +2 a +52,7‰ e -3,6 a +16,6‰, respectivamente 
(Apêndice 1, Figura 5). 

Os valores teóricos de δ18ONO3 (δ18ONO3teórico) 
produzidos por nitrificação bacteriana foram cal-
culados com o intuito de estimar a contribuição 
do nitrato proveniente do processo de nitrifica-
ção do amônio, utilizando-se os valores de δ18OH2O 
medidos para as águas nos estudos consultados 
e assumindo-se que δ18OO2 atmosférico é igual a 
+23,5‰ (KROOPNICK & CRAIG 1972), confor-
me Equação 5 (HOLLOCHER 1984) (Figuras 9 e 
10). Os resultados mostram que para todos os tra-
balhos consultados os valores de δ18OH2O estiveram 
entre -16,6 a -2,2‰. Os dados de δ18ONO3teórico espe-
rados para a nitrificação do amônio deveriam estar 
entre -2,9 a +6,4‰ (Figura 10).
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As figuras 9 e 10 mostram que apenas algumas 
amostras pontuais nas zonas saturadas (VARNIER 
et al. 2013, MARTÍNEZ et al. 2014, LEITE 2019, 
BLARASIN et al. 2020, TORRES-MARTÍNEZ et 
al. 2020) e não-saturada (VARNIER et al. 2017) 

apresentam valores de δ18ONO3 próximos à tendên-
cia teórica da nitrificação. Por outro lado, o dis-
tanciamento da maior parte dos dados em relação 
ao δ18ONO3teórico revela a ocorrência de outros pro-
cessos que controlam as espécies nitrogenadas e 
que, portanto, mascaram a nitrificação nos traba-
lhos consultados.

De acordo com a figura 10, nota-se que, salvo 
algumas exceções, na maioria dos pontos, os dados 
de d18ONO3 são muito maiores que os teoricamente 
esperados (δ18ONO3teórico), indicando que há proces-
sos de atenuação desse contaminante nos aquíferos 
como a desnitrificação.

A indicação de ocorrência de desnitrificação 
também pode ser visualizada na figura 6 para os 
trabalhos de VIVIANI-LIMA (2007), VARNIER 
et al. (2017), SUHOGUSOFF et al. (2019), 
BLARASIN et al. (2020), em vista da tendência de 
enriquecimento linear de  δ15NNO3 (valores ≥+15‰) 
e  δ18ONO3 entre amostras de um mesmo conjunto.

Sabe-se que a desnitrificação é um processo 
que resulta no aumento exponencial dos valores de 
δ15NNO3 e δ18ONO3 (Equação 4), à medida em que as 
concentrações de nitrato diminuem (KENDALL et 
al. 2007, CLARK 2015, YANG & TOOR 2016). A 
figura 11 permite divisar esse comportamento, en-

FIGURA 9 – Gráfico de correlação entre δ18ONO3 e 
δ18ONO3teórico. Os pontos em vermelho indicam os valo-
res teóricos (δ18ONO3teórico) que se aproximam daqueles 
medidos em laboratório (δ18ONO3), seguindo a tendên-
cia da nitrificação na proporção 2:1. Os pontos azuis 
representam amostras coletadas na zona não-saturada 
por VARNIER et al. (2017). O distanciamento da 
maior parte dos dados em relação ao δ18ONO3teórico reve-
la a ocorrência de outros processos que controlam as 
espécies nitrogenadas.

FIGURA 10 – d18OH2O versus d18ONO3 com tendências teóricas previstas sob diferentes condições: (1) limite de 
troca com O2, (2) limite do processo de nitrificação, e (3) troca com H2O. Os pontos assinalados em vermelhos 
representam amostras cujos valores de δ18ONO3 estão próximos à tendência teórica da nitrificação. * Amostras 
coletadas na zona não-saturada.
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tre os resultados de δ15NNO3 e de N-NO3
-, sobretu-

do para os trabalhos de VIVIANI-LIMA, (2007), 
SUHOGUSOFF et al. (2019), BLARASIN et al. 
(2020) e TORRES-MARTÍNEZ et al. (2020), nes-
te último a desnitrificação foi observada, sobretu-
do, na zona de descarga do aquífero que abastece a 
cidade de Monterrey (México). 

Contudo, essa condição não está presente nos 
dados obtidos por MELO et al. (1998), IRIARTE 
et al. (2006), VARNIER et al. (2013) – município 
de Marília, MARTÍNEZ et al. (2014), TORRES-
MARTÍNEZ et al. (2020) – zonas de recarga e in-
termediária e LEITE (2019), uma vez que se ob-
serva um enriquecimento de δ15NNO3 com o aumen-
to nas concentrações de nitrato. Tal padrão indi-
ca que a desnitrificação não atua na ocorrência 
e transporte do nitrato nas águas subterrâneas 
dessas localidades, ao contrário de outros proces-
sos como a mistura de águas de diferentes fon-
tes, ou mesmo há aporte contínuo desse conta-

minante, aliados à nitrificação, corroborando as 
informações apresentadas na figura 5 e apêndi-
ce 1. Segundo XU et al. (2016), quando as con-
centrações de nitrato proveniente de duas fontes 
distintas são idênticas, a linha de mistura é uma 
reta (MELO et al. 1998, IRIARTE et al. 2006 – 
região centro-sul de Santiago), caso contrário, a 
linha de mistura será uma hipérbole (VARNIER 
et al. 2013, MARTÍNEZ et al. 2014, LEITE 2019, 
TORRES-MARTÍNEZ et al. 2020).

Para os estudos que identificaram desnitri-
ficação e que também apresentaram medidas de 
concentração de cloreto, tornou-se possível ana-
lisar a correlação entre a razão molar N-NO3/Cl 
e as concentrações de Cl, expressas em mmol/L, 
como uma ferramenta complementar à abordagem 
de  δ15NNO3 e δ18ONO3 (Figura 12). Essa razão é usa-
da em estudos hidrogeológicos como um indica-
dor de mistura ou processos biológicos que afe-
tam a distribuição das espécies de nitrogênio em 

FIGURA 11 – Correlação entre os valores de δ15NNO3 e as concentrações de nitrato. * Amostras coletadas na 
zona não-saturada.
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aquíferos, dado ao comportamento conservativo 
do cloreto. Considerado como traçador, esse parâ-
metro é muito útil também na identificação de fon-
tes de contaminação antrópicas (p. ex. vazamen-
to de esgoto, fertilizantes e esterco) e naturais (p. 
ex. chuva ou dissolução de minerais contendo Cl), 
responsáveis pelo aumento em suas concentrações 
(WIDORY et al. 2005, HINKLE et al. 2008, LI et 
al. 2010, GRIMMEISEN et al. 2017, TORRES-
MARTÍNEZ et al. 2021).

Partindo-se de concentrações iniciais de ni-
trato e de cloreto da fonte de contaminação, a des-
nitrificação causa a diminuição de nitrato, dada à 
transformação para N2 ou N2O, mas não afeta o 
cloreto. Em relação às fontes antrópicas, os fertili-
zantes, em geral, contêm alta proporção de N-NO3/
Cl comparativamente àquelas computadas para os 
esgotos/estercos que, por sua vez, apresentam al-
tas concentrações de cloreto e baixa razão entre es-
ses íons. À medida que o efluente percola nas zo-
nas não-saturada e saturada, a conversão de nitro-
gênio amoniacal a nitrato, promovida pelos proces-

sos de nitrificação, é responsável pelo aumento na 
razão de N-NO3/Cl.

TORRES-MARTÍNEZ et al. (2020) conse-
guiram identificar diferentes fontes potenciais de 
contaminação de nitrato para as amostras de águas 
subterrâneas coletadas na área urbana da cidade de 
Monterrey (México), entre as zonas de recarga, in-
termediária e de descarga, e classificadas pelos au-
tores por grupos 3, 4 e 5. As amostras coletadas nas 
zonas de recarga (Grupo 3) possuem as menores 
concentrações cloreto (0,46 a 0,56 mmol/L ou 16,3 
a 19,8 mg/L) e razões N-NO3/Cl (0,021 a 0,030) 
e a ocorrência de nitrato atribuída pelos autores é 
natural (N do solo), compatível com a localidade 
e com limitado impacto antrópico (áreas de mata, 
residências dispersas). Por outro lado, os pontos 
coletados nas zonas intermediária (Grupo 4) e de 
descarga (Grupo 5) apresentam valores mais ele-
vados de cloreto que variam, respectivamente, 
de 0,91 a 1,43 (32,2 a 50,8 mg/L) e 1,79 a 6,32 
mmol/L (63,4 a 224,3 mg/L). As amostras dos gru-
pos 4 e 5 caem no campo de composição isotópica 

FIGURA 12 – Relação entre a razão molar N-NO3/Cl e as concentrações de cloreto.
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atribuída ao esterco e esgoto (Figura 6), consisten-
te com o uso do solo (área urbana e periurbana, a 
nordeste). As razões N-NO3/Cl oscilam entre 0,030 
e 0,047 (Grupo 4) e 0,008 e 0,039 (Grupo 5), sendo 
superiores na zona intermediária. Nessas duas áre-
as, a relação entre as concentrações de nitrato e clo-
reto reforçam que as águas subterrâneas locais são 
significativamente influenciadas pela ação antrópi-
ca e que a desnitrificação é um processo que con-
trola as espécies nitrogenadas (Figura 12).

Situação semelhante é observada no estudo 
efetuado por BLARASIN et al. (2020). Na área ur-
bana de Del Campillo (Argentina), as concentra-
ções molares de cloreto variam de 4,51 a 22,23 
mmol/L (160 a 789 mg/L) e N-NO3/Cl, de 0,009 a 
0,158, denotando uma discreta correlação negativa 
entre os dois parâmetros (Figura 12).

As razões molares calculadas para os dois 
trabalhos supracitados são muito menores quan-
do comparadas às de VARNIER et al. (2017) e 
SUHOGUSOFF et al. (2019), conforme ilus-
trado na figura 12. Nas amostras coletadas por 
VARNIER et al. (2017) ao longo da zona não-sa-
turada do Sistema Aquífero Bauru, abaixo de uma 
fossa negra desativada situada na área urbana do 
município de Urânia (Brasil), os dados de N-NO3/
Cl variam de 0,77 a 8,83 e as concentrações mo-
lares de cloreto, entre 0,18 e 5,05 mmol/L. Os va-
lores médios de nitrato oscilam entre 1,59 e 4,03 
mmol/L (98,5 a 250,0 mg/L N-NO3

-), demonstran-
do que mesmo após algum tempo de desativação, 
uma grande quantidade de nitrato ainda é gerada. 
Nos primeiros metros da zona não-saturada (até 3,0 
m), as razões molares alcançam os maiores resulta-
dos (3,25 a 8,83), em virtude das baixas concentra-
ções de cloreto e aos processos de nitrificação, ali-
ás, incompletos. A partir daí, as concentrações mo-
lares de cloreto aumentam significativamente, se-
guido do decréscimo acentuado de N-NO3/Cl, de-
monstrando a coexistência de desnitrificação.

Por fim, os resultados apresentados por 
SUHOGUSOFF et al. (2019), em estudo sobre a 
eficiência de uma fossa séptica melhorada com uso 
de barreiras reativas na atenuação de nitrato, im-
plantada na zona não-saturada do Sistema Aquífero 
Cristalino, Região Metropolitana de São Paulo 
(Brasil), demonstram que para concentrações re-
lativamente constantes de cloreto (3,00 a 4,35 
mmol/L) as razões de molares variam desde 0,07 a 
0,90. A relação entre as razões molares e os valores 
de cloreto mostrou-se distinta daquelas obtidas por 
outros trabalhos. Isto se deve ao fato das diferen-
tes composições das barreiras instaladas na fossa: 

a primeira delas é composta por resíduos de fun-
dição siderúrgica implantada abaixo da fossa, ri-
cos em óxido de ferro e cálcio, e a outra, preenchi-
da com serragem. Tal configuração e as condições 
hidrogeoquímicas possibilitaram a coexistência de 
nitrificação e desnitrificação nesse local.

6 CONCLUSÕES

Aquíferos situados sob áreas urbanizadas 
normalmente mostram sinais de impactos de quali-
dade decorrentes dos distintos usos e ocupação do 
solo. O nitrato é um contaminante bastante comum 
em águas subterrâneas, configurando um sério pro-
blema de saúde pública a ser sanado. Por essa ra-
zão, o entendimento da dinâmica do nitrogênio tor-
na-se de grande importância para a gestão de recur-
sos hídricos em áreas urbanas. 

O uso dos isótopos 15NNO3 e 18ONO3 em estu-
dos de aquíferos urbanos impactados por nitrato 
permite obter uma visão assertiva acerca dos me-
canismos de transporte e dos processos responsá-
veis pela transformação do nitrogênio em subsu-
perfície, além de auxiliar na definição de fontes de 
contaminação. Embora essa abordagem isotópica 
dual apresente como limitação a sobreposição de 
assinaturas isotópicas para algumas fontes de con-
taminação e processos de transformação de espé-
cies nitrogenadas, sua associação com outros da-
dos, como hidrogeológicos, hidroquímicos, isotó-
picos e microbiológicos permite delinear o com-
portamento do contaminante com mais exatidão, 
com ganhos superiores a qualquer ferramenta em-
pregada isoladamente.

Esses isótopos vêm sendo sistematicamente 
aplicados em aquíferos localizados na América 
do Norte, Europa, Ásia e Oceania nas últimas 
décadas, ao passo que na América Latina ainda são 
escassos. A análise dos dados dos poucos trabalhos 
da América Latina encontrados em literatura 
mostra que os aquíferos urbanos em grande parte 
estão contaminados por efluentes domésticos e, se-
cundariamente, por fertilizantes orgânicos e sinté-
ticos e que os principais processos de transforma-
ção de nitrogênio observados correspondem à nitri-
ficação e desnitrificação.

O pequeno número de casos que abordam 
o uso de isótopos ambientais em estudos de con-
taminação das águas subterrâneas por nitrato na 
América Latina deve-se, provavelmente, à ausên-
cia de infraestrutura de técnicas analíticas na re-
gião, à falta de financiamento para a execução das 
análises isotópicas em laboratórios comerciais, e 
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ao conhecimento ainda restrito dessa técnica pe-
los hidrogeólogos da região. Outra hipótese plau-
sível seria a de que a contaminação das águas sub-
terrâneas por nitrato ainda tem sido pouco estuda-
da ou não ganhou a atenção necessária dos órgãos 
de controle ambiental, que não têm exigido estudos 
sistemáticos ou introduzido financiamentos a estes 
estudos no continente.
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