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Índices ecotoxicológicos para cádmio em plantas micorrizadas e adição de 
biocarvão e fungo micorrízico para fitorremediação de rejeito de mineração 

 
 

RESUMO 
 

Os metais pesados podem ocorrer no solo de forma natural ou devido a atividades 

antrópicas, principalmente àquelas associadas à mineração. Em função da alta 

toxicidade e permanência na cadeia trófica, é de extrema importância conhecer o 

comportamento destes elementos em solos contaminados e sua interação com a biota. 

Desta forma é possível o estudo de alternativas para a descontaminação dessas áreas. Os 

objetivos deste trabalho foram avaliar os efeitos ecotoxicológicos de diferentes teores de 

Cd em espécies vegetais micorrizadas e avaliar o efeito da aplicação de biocarvão (BC) 

e fungos micorrízicos arbusculares (FMAs) no crescimento e absorção de Cd, Pb e Zn 

em duas espécies de plantas cultivadas em rejeito de mineração multicontaminado. Na 

determinação dos índices ecotoxicológicos, feijão-de-porco e pinhão manso foram 

plantados em solo previamente contaminado com solução de Cd(NO3)2, em cinco doses 

diferentes, e inoculadas ou não com uma mistura dos FMAs Glomus etunicatum e 

Glomus intraradices. Após colhidas, foram determinadas produção de biomassa das 

raízes e parte aérea, atividade enzimática nas folhas, colonização micorrízica e 

concentração de Cd no tecido vegetal. A menor dose de Cd em que algum efeito foi 

observado (LOEC) e a maior dose em que nenhum efeito foi observado (NOEC) foram 

determinadas pelo teste de Dunnett (p < 0,05). No segundo experimento, as plantas 

foram cultivadas em rejeito multicontaminado na presença ou ausência de BC e do 

FMA G. etunicatum. Foram determinadas a atividade e biomassa microbianas do solo, 

os parâmetros de crescimento das plantas e atividade de enzimas na folha, além da 

colonização micorrízica e teor de metais na planta. As plantas colonizadas pelos fungos 

nativos e inoculados (FN+FI) apresentaram, em geral, valores de LOEC e NOEC 

maiores que as plantas colonizadas apenas pelos fungos nativos (FN), indicando o 

aparecimento dos sintomas de toxicidade em doses mais elevadas de Cd quando foi 

introduzido o mix de FMAs. A inoculação favoreceu, ainda, o acúmulo de Cd nos 

tecidos das plantas que, desta forma, ficaram mais próximas de serem consideradas 

hiperacumuladoras. Já o biocarvão diminuiu o potencial de extração das plantas, que 

acumularam menos metais em seus tecidos quando cultivadas com BC. A retenção dos 

metais no solo e a consequente diminuição da sua disponibilidade beneficiaram plantas 
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e microrganismos, que apresentaram maior produção de biomassa. A colonização 

micorrízica também aumentou na presença do biocarvão. A atividade das enzimas 

microbianas no solo, entretanto, não foi bom parâmetro para a avaliação da atividade 

dos microrganismos do solo na presença do biocarvão. 

 

Palavras chave: feijão-de-porco, pinhão manso, metais pesados, ecotoxicidade, 

micorriza 
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Ecotoxicologic studies for Cadmium in plants inoculated with mycorrhizal fungi 
and application of biochar and mycorrhiza for phytoremediation of mine tailing 

 
 

ABSTRACT 
 
 The occurrence of heavy metals in soils can be natural or due anthropogenic 

activities, mainly those associated with mining. Because of the high toxicity and 

permanence in the foodchain, it is of utmost importance to understand the behavior of 

these elements in contaminated soils and its interaction with the biota. In this way it is 

possible to investigate alternatives for decontamination of these areas. The objectives of 

this study were to assess the ecotoxicological effects of different concentrations of Cd in 

plants associated with arbuscular mycorrhizal fungi (AMFs) and to evaluate the effect 

of biochar (BC) and AMFs on growth and uptake of Cd, Pb, Zn in two species of plants 

grown in mine tailing. To determinate the ecotoxicological indexes, jack bean and 

physic nut were planted in previously contaminated soil with a solution of Cd(NO3)2, in 

five different doses, and whith the inoculation, or not, of a mixture of the AMFs Glomus 

etunicatum and Glomus intraradices. After harvested, biomass production of roots and 

shoots, enzyme activity in leaves, mycorrhizal colonization and Cd concentration in 

plant tissue were determined. The Lowest Observed Effect Concentration (LOEC) and 

the No Observed Effect Concentration (NOEC) were determined by Dunnett's test (p < 

0,05). In the second experiment, plants were grown in multi contaminated tailing in the 

presence or absence of BC and the AMF G. etunicatum. The activity and microbial 

biomass in the soil, plant growth, enzyme activity in leaf, mycorrhizal colonization and 

metal content in plant were determined. In general, plants colonized by native and 

inoculated fungus (FN+FI) showed higher LOEC and NOEC values than plants which 

were colonized only by native fungus (FN), indicating the onset of symptoms of toxicity 

at higher doses of Cd when the mix of AMF was introduced. The inoculation also 

stimulated Cd accumulation in plant tissues that, thereby, became closer of being 

considered hyperaccumulators. Biochar reduced the plants potential of extraction and 

the plants accumulated less metals in their tissues when in presence of BC. The 

retention of metals in the soil and consequent decrease in its availability benefited plants 

and microorganisms, which produced more biomass. Mycorrhizal colonization 

increased in the presence of biochar. The activity of microbial enzymes in the soil, 
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however, was not a good parameter for assessing the activity of soil microorganisms in 

the presence of biochar. 

 

Key-words: jack beans, physic nut, heavy metals, ecotoxicity, mycorrhiza 



 

1 

 

1  INTRODUÇÃO 
 
 

Metais pesados (MPs) são elementos tóxicos a baixas concentrações e tem sua 

toxicidade aumentada proporcionalmente ao seu acúmulo (NAGAJYOTI et al., 2010). 

A principal preocupação pela contaminação dos solos com MPs ocorre pela 

bioacumulação desses elementos ao longo da cadeia alimentar, o que pode afetar o 

ecossistema como um todo e causar efeitos deletérios no homem (LEI et al., 2010). 

O cádmio é um exemplo desses elementos e, de acordo com a ATSDR – Agência 

para Substâncias Tóxicas e Registro de Doença – (2008), situa-se no sétimo lugar da 

lista das substâncias perigosas consideradas prioritárias para controle. Como não possui 

nenhuma função biológica conhecida é considerado elemento não essencial e mesmo 

em pequenas quantidades pode causar efeitos adversos.  

Nas plantas o Cd causa clorose e necrose da raiz e das folhas, o que acarreta em 

diminuição do crescimento (GUIMARÃES et al., 2008). Em humanos os principais 

efeitos relacionados ao excesso de Cd aparecem nos rins e no sistema ósseo, que se 

torna frágil e de fácil fratura (ATSDR, 2008). Pelo fato do Cd ser tóxico a baixas 

concentrações, é interessante que sejam realizados estudos determinando quais são essas 

concentrações e quais os efeitos que seu acúmulo pode causar no organismo. 

Ecotoxicologia é o ramo da toxicologia que estuda o efeito das substâncias tóxicas 

no ecossistema empregando, tanto métodos no campo, como em laboratório (FORBES 

& FORBES, 1994), e envolve ensaios de toxicidade aguda, que consistem de uma 

espécie exposta a várias concentrações de um poluente. Os dados obtidos a partir desses 

testes são, então, usados para a construção de curvas de dose-resposta e predição de 

valores como o LOEC (“Lowest Observed Effect Concentration”), que indica a 

concentração mais baixa em que um efeito é observado, e o NOEC (“No Observed 

Effect Concentration”), que é a maior concentração em que não se observam efeitos 

adversos (GIULIO & NEWMAN, 2008). 

Além dos estudos ecotoxicológicos é importante que se encontrem formas de 

remediar áreas contaminadas por metais pesados. Diversas alternativas são aplicadas 

com esse intuito, sendo aquelas in situ as mais viáveis economicamente e de maior 

aceitação pública por causarem menos perturbação do local (NASCIMENTO & XING, 

2006). Dentre estas alternativas estão a fitorremediação, que já é aplicada em certos 

casos com sucesso e tem sido alvo de pesquisas há anos (COUTINHO & BARBOSA, 
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2007), e o uso do biocarvão, que é uma técnica mais recente, mas conta com estudos 

indicando seu grande potencial (BEESLEY & MARMIROLI, 2011; FELLET et al., 

2011; UCHIMIYA et al, 2012; ZHANG et al., 2013). 

Fitorremediação é o uso de plantas e sua microbiota associada com o intuito de 

amenizar ou até mesmo despoluir totalmente áreas contaminadas (COUTINHO & 

BARBOSA, 2007). Essa microbiota associada consiste de microrganismos de vida livre, 

rizobactérias simbióticas e fungos micorrízicos (KHAN, 2005), sendo os fungos 

micorrízicos arbusculares (FMAs) importantes componentes funcionais que formam 

relações simbióticas com as raízes de 80 a 90% das plantas em ecossistemas naturais, 

agrícolas ou florestais (BRUNDRETT, 2002). Esses fungos, além de melhorarem o 

estado nutricional das plantas aumentando a absorção de nutrientes e água pela raiz 

(QUILAMBO, 2003), ainda mediam interações entre as raízes das plantas e os metais 

pesados, atuando na proteção dessas raízes à toxicidade dos metais (LEYVAL et al., 

1997). Sabe-se que micorrizas produzem substâncias estimuladoras do crescimento, 

melhorando a nutrição e incrementando a produção de biomassa necessária para que a 

fitorremediação seja uma estratégia comercialmente viável para a descontaminação do 

solo (PAWLOWSKA & CHARVAT, 2004). 

Biocarvão, por sua vez, é a denominação de qualquer fonte de biomassa 

carbonizada para uso no solo com finalidade de sequestrar carbono e aumentar sua 

qualidade agronômica (MAIA, 2010). Seu potencial em reter metais está na capacidade 

de reduzir sua mobilidade e aumentar a disponibilidade de nutrientes como N, P, Ca e 

Mg (ATKINSON et al., 2010).  

A adição de biocarvão no solo pode resultar em benefícios tanto para as plantas 

quanto para os fungos micorrízicos, já que o biocarvão, além de elevar a disponibilidade 

de nutrientes, aumenta a colonização da raiz por FMAs e cria um micro-habitat 

favorável no solo (WARNOCK et al., 2007). O potencial da adição do biocarvão nos 

solos para aumentar a capacidade de sorção e mitigação da toxicidade e transporte de 

metais pesados é elevado (VERHEIJEN et al., 2010), e uma adição conjunta de 

biocarvão e FMAs em um solo a ser fitorremediado pode significar uma melhora 

interessante na sua qualidade e na capacidade remediadora da planta. 

As hipóteses do trabalho foram: 

a)  Plantas micorrizadas apresentam índices ecotoxicológicos mais elevados em 

relação às plantas não micorrizadas devido à tolerância proporcionada pela 

presença do fungo micorrízico; 
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b) A presença do biocarvão associada ao FMA aumenta a capacidade 

remediadora da planta; 

c) A adição de biocarvão ao solo contaminado favorece a biomassa e a atividade 

da microbiota edáfica. 

Sendo assim, os objetivos deste trabalho foram determinar os índices 

ecotoxicológicos para Cd em plantas micorrizadas e avaliar o efeito da adição de 

biocarvão e fungo micorrízico na fitorremediação de rejeito de mineração 

multicontaminado por metais pesados, empregando feijão-de-porco e pinhão manso. 



 

4 

 

2  REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 

2.1 Metais Pesados 
 

Metais pesados (MPs) são elementos que ocorrem em pequenas concentrações e 

apresentam densidade maior que 5,0 g cm-3 (ADRIANO, 2001). Seu comportamento em 

solos não é essencialmente diferente dos outros cátions presentes, porém, se for 

considerada a baixa concentração em que se encontram, os MPs formam complexos 

estáveis com grande número de ligantes orgânicos e participam de reações específicas 

de adsorção mais prontamente que os metais alcalinos ou alcalino-terrosos 

(HARMSEN, 1977). 

Alguns desses elementos desempenham importante papel na nutrição de plantas e 

animais, tais como Cu, Zn e Co, enquanto outros não tem funções biológicas 

conhecidas, como Cd e Pb. Quando em excesso no solo, os MPs exercem efeitos 

deletérios sobre vários componentes da biosfera (ALLOWAY, 1990). A grande 

preocupação ambiental em relação às áreas contaminadas por MPs se deve não só ao 

risco de afetarem o crescimento das plantas, mas também de atingirem humanos e 

animais ao entrarem na cadeia alimentar (HARMSEN, 1977). 

A exposição do solo aos metais pesados ocorre de diversas maneiras, podendo ser 

naturais ou de origem antrópica (DEMBITSKY, 2003). Naturalmente, esses elementos 

são encontrados como constituintes dos minerais primários de rochas ígneas ou 

sedimentares (ALLOWAY, 1990). As principais fontes de contaminação 

antropogênicas incluem a urbanização (ALMEIDA et al., 2008) e atividades agrícolas e 

industriais, tais como a mineração, liberação de efluentes industriais, produção de 

combustíveis, processos de fundição, operações militares, olarias e combustão de carvão 

(SHEN et al., 2002). 

Dentre as atividades que mais contribuem para a poluição do solo com MPs estão 

a mineração e a indústria metalúrgica, principalmente a de metais não ferrosos que, ao 

promoverem a extração de alguns metais, produzem grandes quantidades de rejeitos, 

muitas vezes com elevados teores de Ni, Cr, Cu, Pb, Cd e Zn, que afetam severamente a 

vegetação (BAKER et al., 1994) e as atividades biológicas do solo, como respiração e 

decomposição (VANGRONSVELD et al., 1997). Por serem metais potencialmente 

tóxicos e de alta persistência (NASCIMENTO & XING, 2006), os solos contaminados 
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por esses elementos exigem ação remediadora que diminua os teores desses poluentes 

em níveis ambientalmente seguros (MELO et al., 2006).  

O cádmio (Cd) é um metal pesado muito tóxico, sem nenhuma significância 

metabólica (PIERANGELI et al., 2003). Quando liberado para o meio ambiente, o Cd 

pode poluir o solo, as águas e se tornar disponível para as plantas, podendo afetar o 

aparato fotossintético, assim como o respiratório e o metabolismo do nitrogênio, o que 

resulta em retardo no crescimento, clorose nas folhas e desbalanço de nutrientes e água 

(GUIMARÃES et al., 2008). Também pode causar estresse oxidativo em muitas 

espécies de plantas (GRATÃO et al., 2008). Nos humanos, o maior risco é a 

acumulação de Cd nos rins (ALLOWAY, 1990). Em 1960 foi registrada contaminação 

de Cd no Japão que causou uma doença nos ossos das pessoas contaminadas e ficou 

conhecida como “doença de Itai-Itai”. Tal evento ocorreu pela contaminação de rios 

com resíduos de mineração, cuja água foi usada para irrigar plantações de arroz 

(HARMSEN, 1977).  

O chumbo (Pb), por ser um dos metais mais persistentes no solo, cuja retenção 

estimada pode variar de 150 a 5000 anos (KUMAR et al., 1995), é o seu maior 

contaminante (GRATÃO et al., 2005) e o maior problema ambiental no  mundo 

moderno (SHEN et al., 2002), sendo notoriamente o metal pesado que oferece maior 

risco de envenenamento aos seres humanos, especialmente às crianças (LASAT, 2002). 

Nas plantas, baixas concentrações são suficientes para afetar processos vitais, tais como 

fotossíntese e absorção de água (KABATA-PENDIAS & PENDIAS, 1984). 

O zinco (Zn) é essencial para plantas e animais, pois participa de importantes 

processos enzimáticos como componente de diversas enzimas (HARMSEN, 1977), tais 

como as desidrogenases, proteinases, peptidases e fosforilases. Porém, pela atividade 

antrópica, sua concentração no solo pode se tornar tóxica (ALLOWAY, 1990), 

causando clorose nas folhas jovens e diminuindo o crescimento das plantas (KABATA-

PENDIAS & PENDIAS, 1984). 

 

2.1.1 Contaminação e poluição 
 

Alguns especialistas fazem uma distinção entre contaminação e poluição. 

Contaminação é utilizada para situações onde uma substância química perigosa é 

introduzida ou está presente no ambiente, mas não causa qualquer dano óbvio. Já a 

poluição corresponde aos casos onde a introdução de compostos poluentes gera efeitos 
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danosos aparentes, como a degradação do solo e do ambiente (ALLOWAY & AYRES, 

1997; MATTIAZZO-PREZOTTO, 1992; BOTKIN & KELLER, 1998). Por exemplo, a 

acumulação de elementos benéficos às plantas e animais em níveis abaixo da toxicidade 

caracteriza a contaminação. Quando acumulados ao nível ou acima do nível de 

toxicidade, caracterizam a poluição (TAN, 2000). 

A CETESB (2012) – Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental – 

mantém um Cadastro de Áreas Contaminadas e Reabilitadas no Estado de São Paulo. 

Trata-se de uma lista que começou a ser divulgada em maio de 2002 e é periodicamente 

atualizada. Na primeira vez em que foi divulgada a lista registrava 255 ocorrências no 

estado de São Paulo. Ao longo dos anos este número foi crescendo, tendo sido 

identificadas 1664 áreas em 2006, 2514 em 2008 e 3675 em 2010. Após a última 

atualização, ocorrida em dezembro de 2012, foram totalizados 4572 registos no 

cadastro. Dentre estes registros, 668 áreas estão contaminadas por metais pesados, 

correspondendo a 14,61% do total de áreas contaminadas no estado. 

 

2.1.2 Valores orientadores para solos e águas subterrâneas 
 

Em 2005 a CETESB publicou valores orientadores para solos e águas 

subterrâneas no estado de São Paulo. São eles: a) Valor de Referência de Qualidade 

(VRQ), que é a concentração de uma substância no solo ou na água subterrânea que a 

define como limpa e é utilizada como referência nas ações de prevenção da poluição e 

de controle de áreas contaminadas; b) Valor de Prevenção (VP), que é a concentração 

de determinada substância acima da qual podem ocorrer alterações prejudiciais à 

qualidade do solo e da água subterrânea e deve ser utilizada para monitoramento da 

introdução de substâncias poluidoras e impactos decorrentes; e c) Valor de Intervenção 

(VI), que é a concentração de uma substância no solo ou na água subterrânea acima da 

qual existem riscos potenciais à saúde humana. Para solos o VI é dividido em três 

cenários de exposição – Agrícola, Residencial e Industrial – sendo o cenário agrícola 

considerado Área de Proteção Máxima. Na tabela 1 encontram-se os valores 

orientadores de alguns contaminantes inorgânicos para solos. A partir desses valores é 

possível determinar se um solo está contaminado para que medidas de prevenção ou 

remediação possam ser tomadas. 
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Tabela 1 – Valores orientadores para solos no estado de São Paulo 

 
VRQ VP 

VI 

 Agrícola Residencial Industrial  

 ------------------------------ mg kg-1 --------------------------------- 

Antimônio < 0,5 2 5 10 25 

Arsênio 3,5 15 35 55 150 

Bário 75 150 300 500 750 

Cádmio < 0,5 1,3 3 8 20 

Chumbo 17 72 180 300 900 

Cobalto 13 25 35 65 90 

Cobre 35 60 200 400 600 

Cromo 40 75 150 300 400 

Mercúrio 0,05 0,5 12 36 70 

Molibdênio < 4 30 50 100 120 

Níquel 13 30 70 100 130 

Prata 0,25 2 25 50 100 

Zinco 60 300 450 1000 2000 

Adaptado de CETESB, 2005. 

 

2.2 Ecotoxicologia 
 

Estudos ecotoxicológicos se originaram a partir da toxicologia, que é a ciência 

que estuda os efeitos nocivos que substâncias químicas exercem em organismos vivos. 

Em 1969, Truhaut empregou pela primeira vez o termo ecotoxicologia para identificar 

uma extensão da toxicologia, que estuda os efeitos adversos que os agentes tóxicos 

ocasionam no ecossistema, ou seja, os efeitos nocivos produzidos pelos diferentes tipos 

de agentes tóxicos nos níveis de organização complexos, como populações, 

comunidades, e o próprio ecossistema (FORBES & FORBES, 1994). 

Por serem altamente tóxicos, os metais pesados devem ser detectados em 

concentrações muito baixas no ambiente para não causarem danos aos seres vivos (LIU 

et al., 2008). No entanto, a simples medição e registro da concentração de MPs no 
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ambiente não são garantia de isenção quanto a efeitos diversos, sendo necessária a 

determinação de limites seguros dessas espécies químicas no ambiente (VERMIERE, 

1992).  

Bioensaios são ensaios de toxicidade empregados para reconhecer e avaliar os 

efeitos dos contaminantes na biota. Eles permitem estabelecer limites para diferentes 

contaminantes e comparar a sensibilidade de uma ou mais espécies a diferentes 

substâncias ou a diferentes condições para o mesmo contaminante. É importante que as 

condições dos cultivos e dos ensaios estejam altamente controladas para permitir a 

comparação dos resultados (VERMIERE, 1992). 

Para se executar uma quantificação do efeito tóxico subletal que algumas 

substâncias produzem nos diferentes organismos e populações são usados marcadores 

biológicos, ou biomarcadores, que, segundo GIULIO & NEWMAN (2008), são 

medidos nos níveis molecular, bioquímico ou celular em organismos expostos a 

contaminantes, e indicam a magnitude da resposta do organismo ao contaminante. 

Ainda de acordo com esses autores, alguns dos parâmetros mais utilizados nas 

avaliações ecotoxicológicas são: 

- NOEC (No Observed Effect Concentration): concentração de exposição 

experimental que representa a mais alta concentração testada em que os efeitos tóxicos 

não são observados; 

- LOEC (Loest Observed Effect Concentration): concentração de exposição 

experimental que representa a menor concentração testada em que se observam efeitos 

tóxicos. 

Bioensaios com plantas têm sido amplamente utilizados para estudos de 

ecotoxicidade em solos contaminados por metais pesados (AN, 2004; AN, 2006; 

BROOS, et al., 2005; GYURICZA et al., 2010). Os principais parâmetros usados na 

determinação dos índices são germinação de sementes, produção de biomassa na raiz e 

na parte aérea e bioacumulação do metal. 

Embora muito populares no meio científico, os testes ecotoxicológicos tem 

recebido críticas nos últimos anos (DAM et al., 2012). Diversos autores tem discutido a 

validade desses testes justificando que eles não permitem que se obtenha uma resposta 

absoluta sobre o risco que uma determinada amostra apresenta para a população 

humana, uma vez que é muito difícil extrapolar para os seres humanos os resultados de 

toxicidade obtidos para os organismos em laboratório e até mesmo correlacionar os 

resultados de toxicidade entre organismos de diferentes espécies (COSTA & OLIVI, 
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2008). DAM et al. (2012) acreditam que os índices LOEC e NOEC deveriam ser 

banidos das futuras publicações e substituídos por ferramentas mais eficientes pelos 

ecotoxicologistas.  

Porém essa não é uma opinião unânime, GREEN et al. (2012) defendem que 

quando se tem os dados de LOEC e NOEC, juntamente com outros parâmetros 

ecotoxicológicos, é possível a determinação do risco ecológico de forma satisfatória.  

 

2.3 Fitorremediação 
 

Grandes esforços têm sido feitos para integrar conhecimentos que facilitem a 

reabilitação de solos contaminados com metais pesados e, assim, possibilitar o retorno 

da funcionalidade e estabilidade do ecossistema. Uma das estratégias de reabilitação in 

situ e de custo relativamente baixo é a fitorremediação (ANDRADE et al., 2009). 

Fitorremediação é o uso de plantas e sua microbiota associada com o intuito de 

amenizar ou até mesmo despoluir totalmente áreas contaminadas (COUTINHO & 

BARBOSA, 2007). Diversas são as técnicas de fitorremediação existentes, porém, 

somente algumas são eficazes na remediação de um solo contaminado por MPs. A 

tabela 2 contém uma breve descrição dos tipos de fitorremediação. 

 

Tabela 2 – Técnicas de fitorremediação de solos ou água contaminados 

Técnica Descrição 

Fitoextração Acúmulo do poluente na biomassa da planta com o intuito de 

colhê-la posteriormente 

Fitofiltração As plantas removem os poluentes presentes na água contaminada 

Fitoestabilização Limitação da mobilidade e biodisponibilidade dos poluentes do 

solo por conta das raízes das plantas 

Fitovolatilização Conversão do poluente à sua forma volátil 

Fitodegradação Degradação de xenobióticos em função de enzimas produzidas 

pela planta 

Rizodegradação Degradação de xenobióticos na raiz pela presença dos 

microrganismos da rizosfera 

Fitodessalinização Remoção do excesso de sal de solos salinos por plantas halófitas 

Adaptado de ALI et al., 2013. 



 

10 

 

 

As técnicas mais utilizadas na remediação de solos contaminados por metais 

pesados são a fitoextração, em que as plantas são usadas para remover os poluentes do 

solo e acumulá-los nos seus tecidos, e a fitoestabilização, em que a mobilidade dos MPs 

nos solos é minimizada através da acumulação pela raiz ou precipitação na rizosfera 

(LOMBI et al., 2001; RASKIN et al., 1997; RASKIN & ENSLEY, 1999; 

NASCIMENTO & XING, 2006; CONESA et al., 2012; ALI et al., 2013). 

Fitoextração é a principal e mais utilizada técnica para remoção de MPs de solos 

poluídos, sedimentos ou água. Para que a remediação ocorra, entretanto, deve se 

escolher espécies vegetais com elevadas taxas de crescimento e produção de biomassa, 

capazes de acumular grandes quantidades de metais pesados sem apresentar sintomas de 

toxicidade e translocar a maior parte desses metais da raiz para a parte aérea (ALI et al., 

2013). Diversas plantas têm sido testadas com essa finalidade, embora seja difícil a 

obtenção de todas as características desejáveis em apenas uma espécie.  

VIANA (2011) testou o potencial fitoextrator do pinhão manso (Jatropha curcas) 

em solo contaminado por diversos metais pesados e boro e caracterizou a planta como 

acumuladora de B, Ba e Cd pelo alto teor desses elementos na parte aérea. ROSSI 

(2007) comparou o potencial fitoextrator de cádmio de duas leguminosas, feijão-de-

porco (Canavalia ensiformis) e crotalária (Crotalaria juncea), cultivando-as em solução 

nutritiva com Cd (0, 25 e 100 µmol L-1), concluindo que o feijão-de-porco, embora 

tenha apresentado sintomas de toxicidade na dose mais elevada, apresenta potencial 

para acumular Cd e translocá-lo para sua parte aérea, característica desejável em plantas 

fitoextratoras.  

Fitoestabilização consiste no uso de plantas para reduzir a mobilidade dos MPs 

através de estratégias de revegetação (GARBISU & ALKORTA, 2001). Para que se 

tenha sucesso, as plantas utilizadas devem ser tolerantes a grandes concentrações de 

metais e capazes de crescer em solos sem vegetação. A imobilização de MPs pelas 

plantas se dá pela sorção na raiz, precipitação, complexação ou redução da valência do 

metal na rizosfera, o que pode diminuir sua toxicidade (SINGH, 2012). O resultado é 

uma diminuição da lixiviação de MPs para águas subterrâneas e do acúmulo de MPs 

pela biota sem, entretanto, remover os poluentes presentes. Ocorre apenas uma 

estabilização dos elementos potencialmente tóxicos (VANGRONSVELD et al., 2009).  

Os microrganismos desempenham importante papel na fitoestabilização ao 

produzirem e liberarem na região rizosférica compostos que se ligam aos metais 
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pesados, complexando-os e diminuindo sua mobilidade (KHAN, 2005). Um exemplo 

dessas substâncias é a proteína chamada glomalina produzida por fungos micorrízicos 

(VODNIK et al., 2007). GONZÁLES-CHAVÉZ et al. (2004) extraíram glomalina de 

solos contaminados com Cu, Pb e Cd e de hifas do FMA isolado Gigaspora rosea, e 

identificaram o potencial fitoestabilizador tanto da proteína extraída do solo quanto da 

extraída das hifas. 

Outro importante papel da microbiota rizosférica é a contribuição das 

rizobactérias promotoras de crescimento em plantas (RPCPs) no melhor 

desenvolvimento da planta ao fixar nitrogênio atmosférico ou produzir fitormônios, por 

exemplo. Tais substâncias permitem que as plantas cresçam melhor, mesmo em solos 

contaminados por metais pesados. Outra contribuição das RPCPs é a produção de 

sideróforos que, assim como a glomalina, agem como quelantes na rizosfera (KHAN, 

2005). 

 

2.4 Fungos Micorrízicos Arbusculares (FMAs) 
 

A rizosfera é onde se realizam atividades metabólicas relevantes para o 

crescimento das plantas por conta da grande quantidade de microrganismos presentes 

nessa região. A absorção de nutrientes do solo por raízes é influenciada por essa 

microbiota, que pode manter somente contato superficial ou se estabelecer dentro de 

tecidos da raiz (CARDOSO & NOGUEIRA, 2007). 

Os fungos micorrízicos são importantes componentes da rizosfera que formam 

associações mutualísticas com diversas espécies de plantas (AZCÒN-AGUILAR & 

BAREA, 1992). Eles constituem um prolongamento do sistema radicular, aumentando a 

área de influência e a absorção de elementos relativamente imóveis, como P, Zn e Cu e, 

consequentemente, incrementando a biomassa da raiz e parte aérea (RABIE, 2005). 

O grupo de maior interesse agronômico dentro dos fungos micorrízicos é o dos 

fungos micorrízicos arbusculares (FMAs), que colonizam a maior parte das plantas 

superiores e inferiores, incluindo a maioria das espécies cultivadas. Esses fungos 

colonizam intra e intercelularmente o córtex da raiz, formando estruturas típicas 

chamadas vesículas e os arbúsculos (SILVEIRA, 1992). O desempenho dos FMAs é 

fundamental para o estabelecimento e sobrevivência de muitas plantas, tanto em 

condições de solos naturais quanto em áreas degradadas (BERTON et al., 2006). Esse 

tipo de associação pode ser prejudicado pela presença de metais pesados no solo, 
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produzindo mudanças na diversidade e na abundância das populações de FMA e na 

eficiência da simbiose (ANDRADE et al., 2003; GILDON & TINKER, 1983; VAL et 

al., 1999).  

Em contrapartida, os FMAs podem diminuir os efeitos negativos do estresse 

induzido por altas concentrações de MPs e exercer efeito protetor à planta colonizada, 

pois aumentam o acesso das plantas a minerais relativamente imóveis, como o P, 

melhoram a agregação de partículas de solo e retêm os metais pesados nas raízes 

(GAUR & ADHOLEYA, 2004). Diversos estudos documentam sobre a contribuição de 

FMAs à tolerância a MPs pela planta hospedeira, entretanto, os mecanismos envolvidos 

ainda não estão totalmente elucidados. Um mecanismo de proteção sugerido por GALLI 

et al. (1994) é a imobilização de metais no micélio intra e extrarradicular do FMA, 

evitando a sua translocação para a parte aérea. ANDRADE et al. (2005), trabalhando 

com feijão-de-porco em associação com diversos FMAs e duas concentrações de Cd em 

condições de hidroponia, constataram que a associação micorrízica aumentou a 

concentração foliar e radicular de Cd, que foi acumulado principalmente nas raízes. 

Entretanto, diferenças na eficiência de FMAs na absorção de MPs pelas plantas têm sido 

relatadas por vários autores (JONER & LEYVAL, 1997, PAWLOWSKA et al., 2000). 

ANDRADE et al. (2003), por exemplo, observaram diminuição na massa da matéria 

seca da parte aérea de soja micorrizada cultivada em solo contaminado com Pb e 

aumento no teor de Pb na parte aérea. Já PAUN et al. (2012) destacam aumento na 

produção de biomassa e redução do estresse oxidativo em plantas de girassol cultivadas 

em solo multicontaminado quando inoculadas com FMA. Os autores destacam também 

a capacidade dos FMAs de acumular os MPs na rizosfera. 

Todavia, ainda não está claro se a redução da toxicidade do metal observada em 

plantas micorrizadas é uma simples consequência da melhora na condição nutricional 

gerada pela associação planta-FMA ou é uma influência direta do fungo na resposta 

fisiológica da planta ao estresse (SCHUTZENDUBEL & POLLE, 2002). 

 

2.5 Biocarvão 
 

Metais pesados também são fortemente adsorvidos em sítios específicos de 

biocarvão (PARK et al., 2011), que é um produto rico em carbono obtido pela queima 

de biomassa em temperaturas relativamente baixas (< 700ºC), com pouco ou nenhum 

oxigênio (LEHMAN & JOSEPH, 2009), e que contém grupos carboxílicos em sua 
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superfície, responsáveis pela retenção dos MPs. Desta forma, o biocarvão é uma 

ferramenta que se mostra efetiva na mitigação da mobilidade e toxicidade dos MPs no 

solo (ENNIS et al., 2011, PARK et al., 2011). 

O biocarvão vem sendo largamente estudado por modificar a biogeoquímica do 

solo e as populações microbianas presentes. Devido à sua estrutura aromática, o 

biocarvão é decomposto vagarosamente no solo e pode ser utilizado no sequestro de 

carbono (LEHMAN & JOSEPH, 2009). Além dessa propriedade, o biocarvão provém 

habitat para microrganismos, maior retenção de água pelo solo, maiores pH e CTC, e 

maior disponibilidade de alguns micronutrientes, como Cu, Zn, Fe e Mn, e 

macronutrientes, como P, K, N, Ca e Mg (VERHEIJEN et al., 2010). 

SUPPADIT et al. (2012) cultivaram diferentes variedades de pinhão manso em 

solo contendo Cd e doses crescentes de biocarvão e concluíram que o biocarvão 

diminuiu a biodisponibilidade de Cd para as plantas e foi favorável ao crescimento 

vegetal, apresentando potencial na remediação de solos contaminados com Cd. 

 

2.5.1 Biocarvão x microrganismos do solo 
 

Muitos trabalhos de remediação de áreas contaminadas por metais pesados focam 

apenas no processo de restauração da vegetação e negligenciam a reabilitação da 

microbiota edáfica (TORDOFF et al., 2000). Entretanto, diversos estudos tem 

evidenciado que microrganismos são muito mais sensíveis ao estresse ocasionado pelos 

metais pesados que plantas e animais (GILLER et al., 1998). 

Diversos parâmetros microbiológicos têm sido sugeridos e amplamente 

empregados como possíveis indicadores da qualidade do solo (YAO et al., 2000), dentre 

eles estão o carbono da biomassa microbiana (CBM), respiração basal e atividades 

enzimáticas do solo (DORAN & PARKIN, 1994; SPARLING, 1997) .  

A biomassa microbiana do solo, que desempenha um importante papel na 

ciclagem de nutrientes e consequente manutenção do ecossistema, tem se mostrado 

bastante sensível ao aumento das concentrações de metais pesados no solo (GILLER et 

al., 1998). A liberação de CO2, maior produto dos processos catabólicos aeróbios no 

ciclo do carbono, também é comumente medida e indica a conversão do carbono do 

solo. O quociente metabólico (qCO2), que é o C convertido na respiração basal expresso 

em relação à biomassa microbiana, é inversamente relacionado à eficiência com que a 

biomassa microbiana utiliza seus substratos (ANDERSON & DOMCH, 1990) e pode 
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ser indicador sensível da presença de contaminantes no ambiente. As atividades das 

enzimas do solo também são consideradas boas indicadoras de poluição por refletirem 

rapidamente distúrbios naturais ou antropogênicos e serem de fácil avaliação. Na 

presença de metais pesados a atividade dessas enzimas é fortemente inibida (KHAN et 

al., 2007).  

As possíveis conexões entre o biocarvão e propriedades da biota do solo, bem 

como suas implicações para os processos que ocorrem no solo ainda não foram 

totalmente descritas (LEHMAN et al., 2011). Alguns autores apontam o biocarvão 

como insumo que melhora a qualidade do solo e permite um bom desenvolvimento da 

microbiota edáfica, entretanto, os efeitos na microbiota da adição de biocarvão ao solo 

são variados. Por exemplo, KNOBLAUCH et al. (2011) observaram baixa respiração 

basal em solo com biocarvão, enquanto SMITH et al. (2010) observaram aumento na 

respiração com a adição de biocarvão ao solo.  

As diferentes respostas à adição de biocarvão podem estar relacionadas ao uso de 

biocarvões de origens diversas em solos com características variadas. STEINBEISS et 

al. (2009) observaram alterações na estrutura de comunidades com a adição de dois 

tipos de biocarvão a diferentes solos, sendo o biocarvão menos recalcitrante o que 

provocou maiores efeitos na ciclagem de nutrientes, principalmente no solo com menor 

diversidade de microrganismos. Com isso os autores concluem que no momento da 

síntese do biocarvão é possível manipular suas estruturas químicas e físicas a fim de que 

ele possua as características que se deseja. 

RILLIG & MUMMEY (2006) também observaram mudanças na estrutura da 

comunidade microbiana, o que pode ter alterado a estrutura do solo. Fungos 

micorrízicos e bactérias rizosféricas também foram influenciados pelo BC e 

promoveram maior crescimento de plantas (COMPANT et al., 2010). 

Segundo WARNOCK et al. (2007) a colonização de raízes por alguns FMAs é 

aumentada na presença de biocarvão, que também favorece as associações de plantas 

com outras endomicorrizas pela disponibilização de P. Há quatro  hipóteses sobre os 

mecanismos pelos quais o biocarvão influencia a abundância ou funcionalidade das 

micorrizas. A primeira seria pelas alterações das propriedades físico-químicas do solo, 

aumentando a disponibilidade de nutrientes para a planta hospedeira e para o fungo; a 

segunda seria o efeito benéfico que o biocarvão causa nos demais microrganismos do 

solo (bactérias solubilizadoras de fosfato, por exemplo), afetando indiretamente os 

fungos micorrízicos; a terceira seria a ocorrência de interferências na sinalização planta-
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fungo e a detoxificação de substâncias aleloquímicas que impedem o estabelecimento 

de micorrizas; e a última hipótese estaria relacionada aos poros do biocarvão servindo 

de abrigo para as hifas do fungo. 

RILIG et al. (2010) trabalharam com biocarvão produzido de um subproduto do 

processamento de açúcar de beterraba a partir da carbonização hidrotermal, que é a 

pirólise da biomassa em meio aquoso, possibilitando que se trate biomassa sem 

operação prévia de secagem. Os autores encontraram efeitos positivos, tais como 

aumento da quantidade de arbúsculos e colonização micorrízica nas raízes do dente-de-

leão (Taraxacum sp.) em solo contendo 20% de biocarvão, além de maior germinação 

de esporos de Glomus intraradices em placas de Petri. 

Como os efeitos são também função de outros fatores, tais como práticas de 

manejo, espécie do fungo, tipo de biocarvão, ou espécie da planta utilizada, ficam claras 

as oportunidades de se explorar o potencial sinergístico dessa associação, que pode 

afetar positivamente a qualidade do solo e a resistência da planta aos metais pesados. 
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3  MATERIAL E MÉTODOS 
 

3.1 Indicadores de fitodisponibilidade de Cd para plantas inoculadas com 
fungos micorrízicos arbusculares 

 

O solo utilizado foi coletado no Centro Experimental Central do Instituto 

Agronômico. Foram retiradas amostras da camada 0-20 cm, que foram secas ao ar, 

peneiradas (malha de 2,0 mm) e analisadas quanto à fertilidade (Tabela 3).  

 

Tabela 3 - Atributos de fertilidade do solo (camada 0-20 cm) 

M.O. Cu Fe Mn Zn B P S.B. H+Al C.T.C. V% Ca K Mg pH 

g/dm3 -------------- mg dm-3 -------------- --- mmolc dm-3 --- % ----- mmolc dm-3 -----  

29 8,3 19 35,8 2,5 0,25 26 49,1 28 77,1 64 31 3,1 15 6,1 

 

O delineamento experimental foi o inteiramente casualizado, sendo os tratamentos 

doses crescentes de cádmio (0, 20, 40, 80 e 160 mg kg-1 de Cd) e a inoculação ou não de 

uma mistura dos FMAs Glomus etunicatum e Glomus intraradices, com seis repetições. 

As plantas utilizadas foram duas espécies conhecidas por sua tolerância à presença de 

metais pesados no solo: pinhão manso (Jatropha curcas) e feijão-de-porco (Canavalia 

ensiformis). A contaminação do solo foi induzida pela adição de nitrato de cádmio 

[Cd(NO3)2] nas concentrações definidas, seguida de incubação por 30 dias, com a 

umidade mantida a 60% da capacidade de campo. O solo não foi esterilizado 

permitindo-se, desta forma, a presença de fungos micorrízicos nativos. 

Após o período de incubação, foi retirada uma amostra de solo de cada 

tratamento para avaliação do teor disponível de Cd utilizando extrator DTPA: 

dietilenotriaminopentaacético + trietanolamina + cloreto de cálcio (DTPA 0,005 mol L-1 

+ TEA 0,1 mol L-1 + CaCl2 0,01 mol L-1 a pH 7,3) conforme LINDSAY & NORVEL 

(1978) – 10 cm3 de solo + 20 mL de solução extratora com agitação por 2 horas.  

Antes da semeadura, as sementes passaram por processo de quebra de dormência 

que consistiu na escarificação mecânica para o feijão-de-porco, ou seja, abrasão das 

sementes sobre uma superfície áspera; e remoção do tegumento para o pinhão manso. 

Os FMAs introduzidos foram inoculados na forma de solo-inóculo, sendo adicionados 

sob uma camada de 2,0 cm de solo, abaixo das sementes. 

Sete sementes de feijão-de-porco e cinco de pinhão manso foram semeadas por 

vaso (de 2,0 dm3) e, vinte dias após a semeadura, foi realizado o desbaste, deixando-se 
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três plantas por vaso no caso do feijão-de-porco e uma planta por vaso para o pinhão 

manso. As plantas foram irrigadas adicionando-se água destilada em dias alternados, de 

forma a manter a umidade próxima a 60% da capacidade de retenção de água do solo. A 

colheita foi realizada após 50 dias de cultivo para o feijão-de-porco e 90 dias para o 

pinhão manso. 

Antes da colheita do feijão-de-porco foram avaliadas as atividades da fosfatase 

ácida e redutase do nitrato in vivo, em folhas do segundo trifólio da planta. Devido ao 

baixo crescimento das plantas de pinhão manso, não houve coleta de material para 

análise da atividade dessas enzimas. 

A atividade da fosfatase ácida foi determinada de acordo com BESFORD 

(1980), com algumas modificações. As folhas coletadas de feijão-de-porco foram 

cortadas em tiras de aproximadamente 3,0 mm e 100 mg foram colocados em tubos de 

ensaio com 8,0 ml de p-nitrofenilfosfato de dissódio, pH 4, e incubadas a 30ºC por 20 

minutos em banho-maria na ausência de luz. Após o banho-maria, 5,0 mL de 

sobrenadante foram adicionados em NaOH 2 mol L-1 e, logo em seguida, fez-se a leitura 

em espectrofotômetro a um comprimento de onda de 410 nm. A curva foi construída 

usando-se solução padrão de p-nitrofenol nas concentrações de 0, 25, 50, 75, 100 e 125 

µmol L-1. Os resultados foram expressos em µg p-nitrofenol g-1 h-1. 

A atividade da redutase do nitrato foi realizada conforme HAGEMAN & 

FLESHER (1960) e HEWITT (1970). As folhas de feijão-de-porco foram cortadas em 

tiras de aproximadamente 3,0 mm e 200 mg foram colocados em tubos com tampa 

rosqueável. Foram então adicionados 5,0 mL de substrato tamponado (KNO3 200 mmol 

L-1 em tampão fosfato 50 mmol L-1 com pH 7,4 e 0,5% de Tween-20). Após 1 hora de 

incubação a 35ºC, 2,0 mL do substrato foram transferidos para tubos de ensaio 

preparados com 1,0 mL de sulfanilamida 1% em HCl 2 mol L-1 e 1,0 ml de α-

nafdilenodiamino 0,05%. Os substratos foram então transferidos para cubeta e a 

absorbância determinada por espectrofotometria no comprimento de onda de 540 nm. 

Os resultados foram expressos em µmol g-1 h-1de NO2. 

Ainda antes do corte de ambas as plantas, foi realizada amostragem de folhas do 

terceiro trifólio, as quais foram imersas em nitrogênio líquido e armazenadas a -80ºC 

(MELO et al., 2011) para avaliação da atividade enzimática da catalase (CAT) e da 

peroxidação lipídica.   

A avaliação da atividade da catalase foi feita segundo COSTA et al. (2005). A 

extração foi realizada em almofariz e pistilo resfriado, onde foi macerado 1,0 g de folha 
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em 20 mL de tampão fosfato de sódio 100 mmol L-1 (pH 7,0). Em seguida, o extrato foi 

centrifugado a 14000 x g, a 4ºC por 10 minutos e o sobrenadante utilizado no ensaio 

enzimático. A determinação da catalase consistiu na adição de 60 µL de H2O2 1,0 mol 

L-1 em uma mistura contendo 2840 µL de tampão fosfato de sódio 50 mmol L-1 (pH 6,0) 

e 100 µL do extrato enzimático. O decréscimo do H2O2 foi monitorado pela absorbância 

a 240 nm, em intervalos de 10 segundos por um período de 1 minuto. A diferença de 

absorbância (∆A240nm) foi obtida através de regressão linear, sendo dividida pelo o 

coeficiente de extinção molar do H2O2, 39,4 M-1 cm-1 (AEBI, 1984). A atividade da 

CAT foi expressa em µmol de H2O2 mim-1 g-1 de matéria fresca.  

A determinação da peroxidação lipídica foi realizada de acordo com o método 

usado por LEI et al. (2007) e os valores expressos como equivalentes de conteúdos de 

malondialdeído (MDA). Cerca de 0,5 g de segmentos de folha foram homogeneizados 

em 10 mL de 10% de ácido tricloroacético (TCA) e centrifugadas a 12.000 x g por 10 

minutos. Em seguida, foram adicionados 2,0 mL de ácido tiobarbitúrico, em 10% de 

TCA, a uma alíquota de 2,0 mL do sobrenadante. A mistura foi aquecida em água 

fervente por 30 minutos e logo após resfriada em banho de gelo. Após centrifugação a 

10.000 x g por 10 min, foi determinada a absorbância do sobrenadante a 535 e 600 nm 

(GYURICZA et al., 2010). O conteúdo de MDA foi calculado de acordo com HODGES 

et al. (1999).    

A matéria fresca da raiz foi determinada por pesagem após a lavagem em água 

corrente e secagem ao ar livre por ocasião da coleta. Em seguida, as raízes foram 

armazenadas em álcool etílico 50% para posterior análise da colonização micorrízica. 

Para avaliar a colonização micorrízica, as raízes foram clarificadas com KOH a 2,0 % e 

coradas com azul tripano pelo método de PHILLIPS & HAYMAN (1970). Adotou-se o 

método da lâmina para quantificar a porcentagem de colonização radicular 

(GIOVANETTI & MOSSE, 1980) utilizando-se 30 segmentos de raízes de 1,0 cm de 

comprimento por planta. 

Após a colheita a parte aérea das plantas foi lavada em água destilada e seca em 

estufa a 60ºC com circulação forçada de ar até atingir peso constante para a 

determinação da massa da matéria seca. Após a secagem o material vegetal foi triturado 

em moinho de aço inoxidável, tipo Wiley, e submetido à digestão utilizando-se 250 mg 

de material em 2,0 mL de H2O2 + 2,0 mL de HNO3 + 5,0 mL de água deionizada, 

conforme o método EPA 3052 (USEPA, 1996). Os extratos para quantificação dos 
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teores do metal foram analisados por espectrofotometria de emissão em plasma, 

induzido em argônio ICP-OES. 

 

3.1.1 Análise dos resultados e determinação dos indicadores ecotoxicológicos 
 

Foram feitas análises de regressão linear e não linear (polinomial e/ou 

exponencial), visando analisar a significância do efeito das doses sobre as diversas 

características avaliadas, optando-se pelo modelo que proporcionou melhor ajuste.  

Os resultados referentes à produção de matéria seca na parte aérea e raiz das 

plantas, a altura, a atividade enzimática, MDA, e os teores de Cd nas diversas partes da 

planta foram submetidos à ANOVA e teste de Dunnett com 95% de probabilidade. A 

primeira dose a apresentar diferenças significativas em relação ao controle foi escolhida 

como LOEC, ou seja, menor concentração em que foram observados efeitos de 

toxicidade, e a dose imediatamente anterior foi considerada NOEC (maior concentração 

em que nenhum efeito foi observado). 

 

3.2 Aplicação de biocarvão e FMAs na fitorremediação de rejeito 
multicontaminado e atividade da microbiota do solo 
 

O rejeito de área de mineração foi coletado próximo a uma unidade de 

processamento de Zn no município de Vazante (MG), na camada de 0-20 cm. Além do 

Zn, o material de origem do solo também é rico em Cd e Pb. Todo o material foi 

peneirado (< 4,0 mm) e homogeneizado. Posteriormente foram retiradas amostras, as 

quais foram secas ao ar, passadas em peneira de 2,0 mm e caracterizadas química e 

fisicamente de acordo com RAIJ et al. (2001) e CAMARGO et al. (1986). O teor de 

metais dessas amostras foi analisado pelo método EPA 3051 (USEPA, 2007) e a 

determinação foi realizada em ICP-OES. Na tabela 4, encontram-se os teores de macro 

e micronutrientes e metais pesados do rejeito de mineração utilizado. O elemento 

presente em maior quantidade é o Zn, porém aquele que se encontra em concentração 

acima dos valores de intervenção para áreas agrícolas (180,0 mg kg-1) e residenciais 

(300,0 mg kg-1) determinados pela CETESB (2005) é o chumbo. A concentração de Cd 

também está no limiar do valor de prevenção (1,3 mg kg-1) determinado pela CETESB, 

que é a concentração acima da qual podem ocorrer alterações prejudiciais à qualidade 

do solo, e ainda está acima da concentração média de Cd tanto para os solos do estado 
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de Minas Gerais (0,75 mg kg-1), de onde o solo foi retirado, quanto para o estado de São 

Paulo (0,39 mg kg-1), onde o trabalho foi realizado (OLIVEIRA et al., 2013).  

 

Tabela 4 – Teores semi-totais (EPA 3051) de elementos químicos presentes em amostra 

de solo coletado em Vazante-MG. 

Elemento Unidade Concentração 
Zn mg kg-1 149 ± 74 
Cd mg kg-1 1,2 ± 0,4 
Pb mg kg-1 556 ± 265 
Fe g kg-1 25,5 ± 13,4 
Al g kg-1 4,00 ± 1,38 
Mn mg kg-1 362 ± 135 
P mg kg-1 60 ± 39 

Ca g kg-1 0,057 ± 0,004 
Mg g kg-1 0,12 ± 0,07 
K g kg-1 1028 
S g kg-1 59 ± 3 

Na mg kg-1 10 ± 4 
Cu mg kg-1 5 ± 4 
As mg kg-1 2,3 ± 1,4 
Ba mg kg-1 3,2 ± 0,2 
Ni mg kg-1 < 2,4 
Cr mg kg-1 16,8 ± 6,2 
V mg kg-1 31,5 ± 10,4 
Co mg kg-1 < 2,0 
Sb mg kg-1 3,2 ± 0,9 

*Digestão nítrico-perclórica. Médias (n = 3) ± desvio-padrão. Os elementos Ag, Hg, Se 

ficaram abaixo do limite de quantificação do método utilizado, em todas as amostras. 

 

O biocarvão foi produzido a partir da pirólise lenta de palha de cana-de-açúcar, 

em forno com condições controladas para prevenir o fluxo de O2 a 700ºC. Após 

resfriamento, o material foi homogeneizado, moído e peneirado (< 0,5 mm) para 

posterior caracterização. Os dados da caracterização encontram-se na tabela 5. 
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Tabela 5 – Análise química do biocarvão de palha de cana-de-açúcar 

Elemento Concentração (mg kg-1) 
B 5,8 

Cd <0,4(1) 
Ca 5700 
Pb <3,0(1) 
Cu 14,9 
Cr 7,8 
S 1400 
Fe 4118 
P 1300 

Mg 2200 
Mn 233 
Mo <0,9(1) 
Ni <2,4(1) 
Zn 45,4 
As <1,0(1) 
Ba 44,1 
Hg <1,0(1) 
Se <1,0(1) 
K 124 
Na 130 

(1) Não detectado, concentrações menores do que o limite de quantificação. 

 
 

Foram realizados dois experimentos em casa de vegetação com delineamento 

experimental inteiramente ao acaso, em esquema fatorial 2 x 2, com seis repetições. Os 

experimentos foram divididos em função da espécie vegetal avaliada (feijão-de-porco e 

pinhão manso), com os seguintes tratamentos: (1) com e sem a inoculação do FMA 

Glomus etunicatum e (2) com e sem uma dose de 5% de biocarvão adicionada ao rejeito 

multicontaminado. 

Para o feijão-de-porco foram mantidas três plantas por vaso, que foram colhidas 

após 50 dias de cultivo. Já o pinhão manso foi cultivado durante noventa dias, sendo 

mantida apenas uma planta por vaso. As plantas foram irrigadas adicionando-se água 

destilada em dias alternados, de forma a manter a umidade próxima a 60% da 

capacidade de retenção de água do solo.  

Antes da colheita do feijão-de-porco foram avaliadas as atividades da fosfatase 

ácida e redutase do nitrato conforme descrito no experimento anterior. Devido ao baixo 

crescimento das plantas de pinhão manso, não houve coleta de material para análise da 

atividade dessas enzimas. 
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Ainda antes do corte de ambas as plantas, foi realizada uma amostragem de suas 

folhas, as quais foram imediatamente congeladas em nitrogênio líquido e armazenadas a 

-80ºC (MELO et al., 2011) até serem realizadas as análises da atividade da catalase e 

peroxidação lipídica.  

Depois de colhidas, foram determinadas massa da matéria seca da parte aérea e 

matéria fresca de raiz, concentração de metais e nutrientes na parte aérea e colonização 

micorrízica conforme descrito no primeiro experimento. 

As amostras de matéria seca da parte aérea, após secagem e pesagem, foram 

moídas e submetidas à digestão com ácido nítrico em forno de micro-ondas e os metais 

foram determinados por espectrofotometria de emissão em plasma, induzido em argônio 

(ICP/OES). 

Foram determinadas biomassa e atividade microbianas no solo. O carbono da 

biomassa microbiana (CBM) foi determinado pelo método de fumigação-extração 

(VANCE et al., 1987), utilizando-se clorofórmio livre de etanol para fumigar as 

amostras de solo, que foram incubadas por 3 dias a 27 ± 2ºC. Para a extração do C da 

biomassa microbiana das amostras fumigadas e não fumigadas foi utilizado K2SO4 0,5 

mol L-1 e agitação por 30 minutos em agitador horizontal, seguida de decantação por 

mais 30 minutos para a filtração em papel Whatman nº 42. Após a extração as amostras 

foram armazenadas em freezer, para posterior titulação e determinação do CBM e sua 

quantificação pela oxidação ácida com dicromato de potássio. Para realização do 

cálculo do C da biomassa microbiana foi utilizado um fator de correção, Kc de 2,64. O 

cálculo foi realizado da seguinte forma: C da biomassa = (C da amostra fumigada – C 

da amostra não fumigada) x 2,64. Os resultados foram expressos por µg C g-1 solo seco. 

Para a respiração basal 100 g de solo foram incubados, em triplicata, com 60% de 

sua capacidade de retenção de água em vidros de respirometria cobertos com filme 

transparente por três dias, até que a atividade microbiana se estabilizasse nos 

recipientes. Após o período de incubação foram adicionados recipientes contendo 10 

mL de NaOH 1 mol L-1. Os vidros foram então fechados de forma a impedir a entrada e 

saída de gases e incubados novamente por três dias a 28ºC. Terminado o período de 

incubação realizou-se a titulação da amostra, adicionando-se 1,0 mL de BaCl2  a 50%, 

que reagiu com o CO2 liberado da respiração microbiana, formando o precipitado 

BaCO3. O restante do NaOH foi quantificado pela reação com HCl 0,1 mol L-1 na 

presença de fenoftaleína 0,1% (ALEF, 1995). O mesmo procedimento foi realizado com 
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frascos incubados sem solo (branco). Os resultados foram expressos por µg CO2 g-1 solo 

dia-1. 

O carbono orgânico do solo foi determinado pelo método de oxidação por 

dicromato de potássio e uso de fonte externa de calor. Amostras de 0,2 g de solo seco 

foram transferidas para tubos de digestão, onde foram adicionados 5,0 ml de dicromato 

de potássio 0,167 mol L-1 e 7,5 mL de ácido sulfúrico concentrado, aquecidos por 30 

minutos em bloco digestor pré-aquecido a 150ºC, e esfriados a temperatura ambiente 

por mais 30 minutos. Em seguida, a solução foi transferida para Erlenmeyers de 250 mL 

e foram adicionados 5,0 mL de ácido fosfórico concentrado, 100 mL de água destilada e 

6 gotas do indicador ferroína titulando-se em seguida com uma solução 0,2 mol L-1 de 

sulfato ferrroso amoniacal, até a viragem da cor verde para o vermelho. 

O quociente metabólico (qCO2) representa a quantidade de C-CO2 liberada por 

unidade de C-biomassa microbiana e foi calculada de acordo com ANDERSON (1994), 

conforme a equação a seguir: 

 

 

 

Em que:  

C-CO2: carbono liberado na forma de CO2 pela respiração microbiana, em µg g-1 

solo dia-1; 

CBM: carbono da biomassa microbiana, em µg g-1 solo seco. 

 

O quociente microbiano (qMic) indica quanto do carbono orgânico corresponde 

à biomassa microbiana e foi determinado pela relação entre C-biomassa microbiana e C-

orgânico:  

 

 

 

Em que: 

CBM: carbono da biomassa microbiana, em µg g-1 solo seco;  

CO: carbono orgânico do solo, em µg g-1 solo seco. 

 

A atividade da fosfatase alcalina no solo foi determinada conforme EIVAZI & 

TABATABAI (1977). Amostras com 1,0 g de solo seco foram adicionadas em 

qCO2 = 
C-CO2  

CBM 

qMic = 
CBM  

CO 
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Erlenmeyers de 50 mL, na presença de 200 µL de tolueno, 4,0 mL de tampão universal 

modificado pH 11 (contendo tris, hidroximetil aminometano (THAM), ácido maléico, 

ácido cítirico, ácido bórico em NaOH 1 mol L-1) e 1,0 mL de solução 0,05 mol L-1 de p-

nitrofenil fosfato como substrato da enzima. A solução foi então incubada em banho-

maria a 37ºC por uma hora na ausência de luz. Após a incubação, foram adicionados 1,0 

mL de CaCl2 0,5 mol L-1 e 4 mL de NaOH 0,5 mol L-1. A solução foi então filtrada e a 

formação de p-nitrofenol foi determinada por espectrofotometria com comprimento de 

onda de 410 nm. Os resultados foram expressos por µg de p-nitrofenol g-1 solo h-1. 

A atividade de desidrogenase foi determinada segundo CASIDA et al. (1964), 

com algumas modificações. Foram adicionadas amostras de 5,0 g de solo seco em tubos 

com tampas rosqueáveis de 20 mL. Após a adição 5,0 mL de solução 2% de cloreto de 

2,3,5-trifeniltetrazólio (TTC) em água, os tubos foram agitados e incubados em banho-

maria a 37ºC na ausência de luz por 24 horas.  Após a incubação, o trifenilformazan 

(TTF), formado pela redução do TTC, foi extraído com 20 mL de metanol e as amostras 

foram centrifugadas por 10 minutos a 3400 rpm. Após a centrifugação, o sobrenadante 

foi transferido para uma cubeta para leitura em espectofotômetro. A absorbância foi 

determinada a um comprimento de onda de 485 nm e os resultados expressos em µL de 

H g-1 solo dia-1. 

A atividade da β-glucosidase foi determinada conforme EIVAZI & TABATABAI 

(1988). Em tubos rosqueáveis foram adicionados 1,0 g de solo, 4,0 mL de tampão 

universal modificado (MUB), com pH 6, 250 µL de tolueno e 1,0 mL de solução de p-

nitrofenil β-D-glucopiranosídeo (PNG) 25 mmol L-1 como substrato da enzima. Os 

tubos foram então incubados a 37ºC por 1 hora. Após a incubação foram adicionados à 

reação 1,0 mL de CaCl2 0.5 mol L-1 e 4,0 mL de Tris 0,1 mol L-1 com pH 12. A solução 

foi então filtrada e a formação de p-nitrofenol foi determinada por espectrofotometria 

com comprimento de onda de 400 nm. Os resultados foram expressos por µg de p-

nitrofenol g-1 solo h-1. 

 

3.2.4 Análise estatística 
 

Os resultados foram submetidos à análise de variância para testar o efeito dos 

tratamentos estudados sobre os parâmetros avaliados. Quando o teste F foi significativo 

(p < 0,05) as médias foram comparadas pelo teste de Tukey com 95% de probabilidade. 
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Os dados de colonização micorrízica foram transformados para atingir distribuição 

normal pela fórmula √(� 100)⁄ , sendo x o valor observado. 
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4  RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 

4.1 Indicadores de fitodisponibilidade de Cd para plantas inoculadas com 
fungos micorrízicos arbusculares 

 
 

A colonização micorrízica foi maior nos tratamentos em que foram inoculados 

FMAs em ambas as plantas (Figura 1). A presença do Cd no solo influenciou 

negativamente a colonização, que foi menor quanto maior a dose aplicada no solo. 

A toxicidade dos metais pesados pode afetar a colonização micorrízica, 

diminuindo a taxa de germinação dos esporos. Diversos autores observaram a 

diminuição da colonização micorrízica em plantas cultivadas na presença de metais 

pesados (AL-GHAMDI & JAIS, 2012; AWOTOYE et al., 2009; BARUA et al., 2010; 

GARG & AGGARWAL, 2011).  

Entretanto, a formação da micorriza pode proteger a planta da toxicidade dos 

metais (AL-GHAMDI & JAIS, 2012). Os mecanismos ainda não estão completamente 

elucidados, porém sabe-se que a micorrização aumenta o crescimento, a nodulação e o 

potencial de fixação de N das plantas, bem como a absorção de P e outros nutrientes 

menos móveis no solo ao aumentar o volume explorado pela raiz (GARG & 

BHANDARI, 2013), além de proteger a planta contra processos oxidativos ocasionados 

pelo estresse a fatores abióticos (AZCÓN et al. 2009). Plantas micorrizadas sob estresse 

causado pela presença Cd apresentaram maior atividade da enzima ascorbato peroxidase 

(ABAD & KHARA, 2007), conteúdo de proteína e aumento no crescimento 

(ANDRADE & SILVEIRA, 2008). 

Os teores de Cd, tanto nas raízes quanto na parte aérea de ambas as plantas, 

aumentaram conforme a dose de Cd aplicada no solo, sendo maior nas raízes (Figura 2). 

A micorrização favoreceu uma maior absorção do metal, como também já foi observado 

por AL-GHAMDI & JAIS (2012), ANDRADE et al. (2009), ARRIAGADA et al. 

(2007) e JANKONG & VISOOTTIVISETH (2008).  Plantas hiperacumuladoras de Ni 

inoculadas com FMAs nativos tiveram maiores valores de biomassa da parte aérea e 

conteúdo de Ni (TURNAU & MESJASZ-PRZYBYLOWICZ, 2003).  
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Figura 1 – Colonização micorrízica nas plantas de feijão-de-porco (A) e pinhão manso 

(B) cultivadas em doses crescentes de Cd, em que FN: apenas fungos nativos, e FN + 

FI: fungos nativos + fungos inoculados. * significativo pelo teste de Tukey (5%) para 

FN e FN + FI dentro de cada dose de Cd. 

 

Os efeitos dos FMAs na absorção de MPs pelas plantas hospedeiras são 

específicos para cada metal e dependem da concentração, disponibilidade do metal, 

espécie da planta, espécie do fungo, propriedades do solo, dentre outros fatores (WANG 

et al., 2005). FMAs nativos de solos contaminados com MPs podem ser mais eficazes 
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na promoção do crescimento das plantas (DIAZ et al., 1996; DEL VAL et al., 1999; 

VIVAS, et al., 2003; WANG et al 2005). Entretanto, no presente estudo o solo utilizado 

foi contaminado artificialmente, o que pode explicar a menor micorrização das plantas 

na presença dos fungos nativos (Figura 1) e o maior teor de Cd na presença dos fungos 

nativos e inoculados (Figura 2).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2 – Teores de Cd na parte aérea (1) e raiz (2) das plantas de feijão-de-porco (A) 

e pinhão manso (B) cultivadas em doses crescentes de Cd, em que FN: apenas fungos 

nativos, e FN + FI: fungos nativos + fungos inoculados. * significativo pelo teste de 

Tukey (5%) para FN e FN + FI dentro de cada dose de Cd. 

 

Quanto ao acúmulo de Cd na parte aérea, feijão-de-porco e pinhão manso 

acumularam mais metal quanto maior a sua concentração no solo (Figura 3). Como nas 
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doses mais elevadas de Cd houve redução significativa na biomassa da parte aérea 

(Figura 4), o incremento no Cd acumulado pode ser relacionado com o maior teor do 

metal na parte aérea, evidenciando o potencial de extração de Cd de ambas as plantas. O 

feijão-de-porco acumulou mais metal em seus tecidos e produziu mais biomassa que o 

pinhão manso, além de apresentar teores mais elevados de Cd. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3 – Acúmulo de Cd na parte aérea das plantas de feijão-de-porco (A) e pinhão 

manso (B) cultivadas em doses crescentes de Cd, em que FN: apenas fungos nativos, e 

FN + FI: fungos nativos + fungos inoculados. * significativo pelo teste de Tukey (5%) 

para FN e FN + FI dentro de cada dose de Cd. 
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Figura 4 – Massas da matéria seca da parte aérea (1) e fresca da raiz (2) das plantas de 

feijão-de-porco (A) e pinhão manso (B) cultivadas em doses crescentes de Cd, em que 

FN: apenas fungos nativos, e FN + FI: fungos nativos + fungos inoculados. * 

significativo pelo teste de Tukey (5%) para FN e FN + FI dentro de cada dose de Cd. ns: 

correlação não significativa.  
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especializadas em acumular ou tolerar altíssimas concentrações de metais em seus 
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mg kg-1 de Cd (RASKIN et al., 1994), ou seja, valores superiores aos observados tanto 

pela raiz quanto pela parte aérea do feijão-de-porco e do pinhão manso. 

Segundo KHAN et al. (2000), cerca de 400 plantas já foram identificadas como 

hiperacumuladoras, sendo a maioria originária de áreas contaminadas da Europa, 

Estados Unidos, Nova Zelândia e Austrália. Essas plantas pertencem a famílias 

específicas (GARBISU & ALKORTA, 2001) e a maioria delas é eficiente para apenas 

um metal, como o girassol (Helianthus annuus), que é conhecido como acumulador de 

Ni (USEPA, 2000). Pelo fato de as plantas hiperacumuladoras conhecidas serem, em 

sua maioria, de clima temperado, no Brasil as fitoextratoras são pouco conhecidas e 

exploradas em comparação com o restante do mundo (PEREIRA, 2005). 

O potencial hiperacumulador do feijão-de-porco foi maior que o do pinhão manso, 

que apresentou sintomas mais severos de toxicidade pelo Cd, como pode ser observado 

pela menor produção de biomassa dessas plantas (Figura 4). VIANA (2011) avaliou o 

potencial fitoextrator do pinhão manso em solo multicontaminado e também constatou 

baixa produção de matéria seca, o que, de certa forma, teria limitado a capacidade da 

planta em acumular metais.  

O feijão-de-porco já foi largamente estudado na extração de diversos metais 

pesados e se mostrou uma planta bastante tolerante (ALMEIDA et al., 2008; 

ANDRADE et al., 2005; ANDRADE et al., 2009; GABOS et al., 2009 PEREIRA et al., 

2005). ROSSI (2007) também observou o grande potencial de extração de Cd do feijão-

de-porco, não atingindo, porém, os valores estabelecidos para que a planta seja 

considerada hiperacumuladora. 

Os valores considerados NOEC (concentração sem efeitos observáveis) e LOEC 

(concentração mais baixa com efeitos observáveis) foram diferentes para as 

características avaliadas (produção de matéria seca da parte aérea e fresca da raiz, 

atividade das enzimas redutase do nitrato, fosfatase ácida e catalase, e teor de MDA), 

bem como entre as duas espécies estudadas e entre as plantas com fungos inoculados ou 

apenas nativos (Tabelas 6 e 7). Embora o sistema radicular seja normalmente mais 

afetado pela toxicidade de Cd, devido ao contato direto com o elemento (SANITÀ DI 

TOPPI & GABBRIELLI, 1999), para o feijão-de-porco os efeitos negativos foram 

observados primeiramente na parte aérea.  

A massa da matéria seca da parte aérea foi mais sensível e responsiva à toxicidade 

de Cd para o feijão-de-porco colonizado somente por FN, pois a redução significativa 

da massa ocorreu já na dose de 20 mg kg-1 de Cd adicionado ao solo (Tabela 6). De 



 

32 

 

modo geral, a redução do crescimento é um efeito típico em plantas expostas ao Cd 

(HASAN et al., 2009). A diminuição da biomassa da parte aérea na presença de Cd 

também já foi relatada para as mais variadas espécies (VASSILEV et al., 1998, 

SANDALIO et al., 2001; AN, 2004; AN et al., 2004; CHATURVEDI, 2004; SAFFAR 

et al., 2009). Para o feijão-de-porco micorrizado por FN + FI a primeira dose a causar 

redução significativa na matéria seca da parte aérea foi 80 mg kg-1 de Cd. RIVERA-

BECERRIL et al. (2002) cultivaram ervilha (Pisum sativum) na ausência e presença de 

Cd e do FMA Glomus intraradices e também observaram aumento da biomassa da parte 

aérea nas plantas micorrizadas. 

 

Tabela 6 - Valores de NOEC e LOEC determinados para os parâmetros avaliados em 

feijão-de-porco com fungos micorrízicos nativos (FN) e nativos + inoculados (FN + FI) 

em função de doses crescentes de Cd aplicadas no solo. 

 NOEC LOEC 

 FN FN + FI FN FN + FI 

 -------------- mg kg-1 ----------------- 

MSPA 0 80 20 160 

MFR 80 ns 160 ns 

RN 40 40 80 80 

FA 160 ns 160 ns 

CAT 40 80 80 160 

MDA 80 80 160 160 

ns - como não houve tratamento significativamente diferente do controle, não foi 

determinado o valor de LOEC. MSPA: massa da matéria seca da parte aérea, MFR: 

massa da matéria fresca da raiz, RN: atividade da redutase do nitrato, FA: atividade da 

fosfatase ácida, CAT: atividade de catalase, MDA: conteúdo de malondialdeído. 

 

Ao contrário do feijão-de-porco, o sistema radicular do pinhão manso apresentou 

sintomas de toxicidade de Cd antes que a parte aérea (Tabela 7), com redução 

significativa em sua matéria fresca já com a adição de 40 mg kg-1 de Cd, quando não 

inoculado com a mistura de FMAs, e 80 mg kg-1 de Cd quando inoculado (FN + FI). A 

presença de Cd pode inibir a elongação da raiz, além de influenciar sua anatomia (LUX 

et al., 2011), o que pode explicar a menor produção de biomassa. Resultados 

semelhantes foram obtidos por SHAHABIVAND et al. (2012), quando cultivaram trigo 
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(Triticum aestivum) em diferentes concentrações de Cd. A raiz foi mais responsiva que 

a parte aérea e produziu menos biomassa quanto maior a dose de Cd utilizada. Os 

autores ainda constataram que a micorrização das plantas promoveu maior crescimento 

tanto da raiz quanto da parte aérea.  

 

Tabela 7 - Valores de NOEC e LOEC determinados para os parâmetros avaliados em 

pinhão manso com fungos micorrízicos nativos (FN) e nativos + inoculados (FN + FI) 

em função de doses crescentes de Cd aplicadas no solo. 

 NOEC LOEC 

 FN FN + FI FN FN + FI 

 -------------- mg kg-1 ----------------- 

MSPA 80 80 160 160 

MFR 20 40 40 80 

CAT 40 80 80 160 

MDA 160 ns 160 ns 

ns - como não houve tratamento significativamente diferente do controle, não foi 

determinado o valor de LOEC. MSPA: massa da matéria seca da parte aérea, MFR: 

massa da matéria fresca da raiz, CAT: atividade de catalase, MDA: conteúdo de 

malondialdeído. 

 

As diferenças nas respostas das plantas mostram que aspectos morfológicos e a 

arquitetura do sistema radicular têm grande influência na absorção e sensibilidade ao Cd 

(ALLOWAY, 1995). As raízes mais finas e compridas do feijão-de-porco podem ter 

proporcionado maior efeito rizosférico, ou seja, maior liberação de compostos pelas 

raízes, o que leva a maior estímulo da microbiota presente e consequente diminuição da 

mobilidade do Cd pela sua complexação com exsudatos radiculares e produtos 

excretados pelos microrganismos rizosféricos (KHAN, 2005). Fungos micorrízicos 

também podem diminuir a disponibilidade dos metais pesados para as plantas 

acumulando o metal em seu micélio (CABRAL, 2010; GARG & BHANDARI, 2013). 

Quanto às atividades enzimáticas, houve aumento na atividade da enzima redutase 

do nitrato nas folhas de feijão-de-porco quanto maior a dose de Cd tanto nos 

tratamentos onde houve a inoculação de FMAs (FN + FI), quanto naqueles em que não 

houve inoculação, apenas FN (Figura 5). O fato pode estar relacionado com o maior teor 

de N na parte aérea dessas plantas (Figura 6). As plantas colonizadas ou não com FMAs 
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introduzidos não apresentaram diferença nos valores de NOEC e LOEC, porém houve 

diferença significativa na atividade da enzima na dose mais elevada, sendo as plantas 

colonizadas apenas por fungos nativos as que apresentaram maior atividade. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5 – Atividade da redutase do nitrato (A1) e fosfatase ácida (A2) nas folhas de 

feijão-de-porco cultivado em doses crescentes de Cd, em que FN: apenas fungos 

nativos, e FN + FI: fungos nativos + fungos inoculados. * significativo pelo teste de 

Tukey (5%) para FN e FN + FI dentro de cada dose de Cd. ns: correlação não 

significativa. 

 

A redutase do nitrato é uma enzima catalisadora que reduz o nitrato a nitrito no 

citoplasma das plantas. Segundo EPSTEIN & BLOOM (2006), a atividade da enzima 

aumenta com o aumento da concentração de NO3-. No presente estudo, observou-se que 

o teor de N na parte aérea das plantas colonizadas por FN + FI foi aumentando 

conforme a dose de Cd aplicada no solo até a penúltima dose mais elevada e diminuiu 

na última dose (Figura 6), o que pode explicar o aumento da atividade da enzima. A 

inoculação de FMAs não influenciou o teor de N na maioria das doses e, 

consequentemente, não houve diferenças nos valores de NOEC e LOEC. A diferença 

significativa entre FN e FN + FI no tratamento com a maior dose de Cd pode estar 

relacionada à diminuição no teor de N nas plantas inoculadas. 
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Figura 6 – Teores de fósforo (A1) e nitrogênio (A2) na parte aérea do feijão-de-porco 

cultivado em doses crescentes de Cd, em que FN: apenas fungos nativos, e FN + FI: 

fungos nativos + fungos inoculados. * significativo pelo teste de Tukey (5%) para FN e 

FN + FI dentro de cada dose de Cd. ns: correlação não significativa. 

 

A fosfatase ácida é uma enzima relacionada à aquisição e eficiência do uso de P 

nas plantas (YUN & KAEPPLER, 2001). Essa enzima é uma hidrolase que promove a 

hidrólise do fosfato, transformando o fosfato orgânico em fosfato inorgânico 

(BRESEGHELO et al., 1992). Plantas com deficiência de P mostram geralmente uma 

atividade da fosfatase ácida mais elevada, a qual garante suprimento de P dos tecidos 

mais velhos, por hidrólise do P orgânico e remobilização para as partes apicais em 

crescimento (FURLANI & MACHADO, 2002). Portanto, a atividade da fosfatase em 

plantas é comumente mais elevada em condições de deficiência de fósforo que em 

situação de suprimento adequado (ROSSI & MONTEIRO, 1999). 

Os níveis de P no solo estavam adequados (Tabela 3), e houve pequenas 

alterações nas concentrações de P na parte aérea do feijão-de-porco por conta do Cd 

(Figura 6), o que pode justificar a não alteração da atividade da enzima fosfatase ácida 

no feijão-de-porco. Entretanto, em condições de estresse como a presença de 

contaminantes no solo pode ocorrer um aumento na atividade da fosfatase ácida em 

decorrência de alterações fisiológicas na planta, como aquelas que levam à senescência 

de folhas (SNAPP & LYNCH, 1996), o que pode ser um efeito tóxico do metal pesado 
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na planta. Alguns autores observaram esse aumento da atividade da fosfatase ácida em 

diversas espécies cultivadas em solos contaminados com chumbo (OLIVARES, 2003), 

cobre (LIDON & HENRIQUES, 1998) e cromo (DUBE et al., 2004).  

Em relação à peroxidação lipídica, o conteúdo de MDA apresentou incremento 

nas folhas de feijão-de-porco, conforme o aumento da dose de Cd no solo nas plantas 

colonizadas por FN + FI e somente FN (Figura 7), mostrando que a concentração de Cd 

provocou, de fato, aumento na peroxidação lipídica das membranas celulares, cuja 

principal consequência é a alteração da fluidez e da permeabilidade iônica da membrana 

(QUEIROZ et al., 1998). Para ambos os casos a menor dose a apresentar efeito 

significativo foi a de 160 mg kg-1 de Cd (Tabela 6), ou seja, a micorrização não 

influenciou no conteúdo de MDA produzido pelo feijão-de-porco. O aumento da 

peroxidação lipídica como efeito da toxicidade de Cd já foi relatado para diversas 

espécies de plantas (SHAW, 1995; DALURZO et al., 1997; SAFFAR et al., 2009; 

GYURICZA et al., 2010). Entretanto, pode haver diminuição de MDA nas doses mais 

elevadas como possível resultado da diminuição da produção de ácidos graxos devido à 

toxicidade (GONÇALVES et al., 2007). Para o pinhão manso não foi possível 

determinar os valores de NOEC e LOEC, pois não houve diferença significativa entre a 

produção de MDA em relação às doses aplicadas de Cd no solo (Tabela 7).  

A catalase é uma das principais enzimas do processo antioxidante em plantas que 

elimina peróxido de hidrogênio pela sua conversão em água e oxigênio (CHOUDHURY 

et al., 2013). A atividade desta enzima é altamente variável entre espécies e tecidos, 

podendo ou não ser influenciada pelo estresse oxidativo produzido por metais pesados. 

Enzimas antioxidantes podem responder de maneira variada conforme o metal 

envolvido, a espécie e até mesmo o tecido vegetal afetado (VITÓRIA et al., 2001). Tais 

variações podem tanto aumentar como diminuir a atividade da catalase em plantas 

(GRATÃO et al., 2005). Há relatos de decréscimo da atividade dessa enzima para 

cenoura (CHEN et al., 2003), mostarda (AHMAD et al., 2011), A. thaliana (CHO & 

SEO, 2005; SAFFAR et al., 2009) e milho (CUI & WANG, 2006). Em contrapartida, já 

foi verificado aumento da atividade da enzima em rabanete (VITÓRIA et al., 2001), 

pepino (GONÇALVES et al., 2007) e amendoim (SHAN, 2009). 

A inoculação dos FMAs alterou os valores de LOEC (menor dose em que foram 

observados efeitos) quanto à atividade da catalase para ambas as plantas (Tabelas 6 e 7). 

Para o feijão-de-porco, na maioria das doses houve diferença significativa na atividade 
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da catalase entre plantas colonizadas por FN + FI e aquelas que foram colonizadas 

apenas por FN (Figura 7).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 7 – Atividade da catalase (1) e conteúdo de malondialdeído (2) nas folhas de 

feijão-de-porco (A) e pinhão manso (B) cultivados em doses crescentes de Cd, em que 

FN: apenas fungos nativos, e FN + FI: fungos nativos + fungos inoculados. * 

significativo pelo teste de Tukey (5%) para FN e FN + FI dentro de cada dose de Cd. ns: 

correlação não significativa. 

 

Já para o pinhão manso, a única dose a apresentar diferença foi a última em que 

nenhum efeito foi observado (NOEC), 80 mg kg-1 de Cd (Tabela 7 e Figura 7). Em 

ambos os casos a atividade da catalase aumentou com o incremento da dose de Cd 
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aplicada no solo, sendo maior nas plantas em que houve a inoculação de G. etunicatum 

e G. intraradices (FN + FI). A maior atividade da catalase pode indicar maior 

detoxificação das plantas em relação ao H2O2 produzido na condição de estresse gerada 

pela presença do Cd. Ou seja, as plantas não colonizadas por FN + FI apresentaram 

maior dificuldade em se livrar do H2O2 produzido, tendo como consequência o 

aparecimento mais precoce dos sintomas de toxicidade que as demais. AZCÓN et al. 

(2009) observaram um aumento na atividade da catalase em plantas micorrizadas, o que, 

por sua vez, acabou protegendo as plantas dos danos causados pelo estresse oxidativo. 

 

4.2 Aplicação de biocarvão e FMAs na fitorremediação de rejeito 
multicontaminado e atividade da microbiota do solo 

 

Ambas as plantas cultivadas apresentaram sintomas de toxicidade, como redução 

no crescimento e clorose nas folhas, muito mais severos nos tratamentos sem biocarvão. 

A clorose nas folhas, provavelmente provocada pelo Cd e Zn, pode estar associada à 

redução da absorção de Fe, P e Mn, o que pode afetar seriamente a fotossíntese 

(NAGAJYOTI et al., 2010). Os sintomas menos severos na presença do biocarvão 

podem ser observados pela maior produção de biomassa tanto da raiz quanto da parte 

aérea das plantas (Figura 8). 

O biocarvão é uma biomassa carbonizada que, dependendo das condições de sua 

pirólise, pode conter uma elevada relação O/C devido a grandes quantidades de grupos 

funcionais que possuem oxigênio em sua superfície, tais como carboxilas, hidroxilas e 

fenóis. Esses grupos funcionais permitem ao BC reter metais pesados no solo 

(UCHIMIYA et al. 2011), diminuindo sua disponibilidade para as plantas e, 

consequentemente, permitindo seu melhor desenvolvimento. 

SUPPADIT et al. (2012) cultivaram pinhão manso em solo contaminado com Cd 

em diferentes concentrações de biocarvão e constataram maior crescimento das plantas 

proporcionalmente à dose de BC aplicada até 15,0 g kg-1. Acima dessa concentração o 

pH do solo é muito elevado e o desenvolvimento do pinhão manso foi prejudicado. Os 

autores discutem que, além de reter o metal no solo, o BC melhora a estrutura do solo e 

aumenta a retenção de água e disponibilidade de nutrientes, o que contribui para o maior 

crescimento das plantas. SOLAIMAN et al. (2010) também observaram maior produção 

de biomassa do trigo cultivado em solo contendo biocarvão. Os autores utilizaram 
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fertilizantes contendo FMAs e observaram que o BC favoreceu a colonização 

micorrízica, o que pode ter contribuído para o maior crescimento das plantas. 

 

 

 
 
Figura 8 – Massa da matéria seca da parte aérea (1) e matéria fresca da raiz (2) das 
plantas de feijão-de-porco (A) e pinhão manso (B) cultivadas em rejeito de mineração, 
em que Controle: tratamento em que não foram utilizados biocarvão e o fungo 
micorrízico G. etunicatum; FMA: contém somente o fungo micorrízico; BC: contém 
somente biocarvão; e BC + FMA: contém G. etunicatum e biocarvão. Letras iguais não 
diferem entre si pelo teste de Tukey (p < 0,05). 

 

No presente estudo, a colonização foi influenciada pela presença dos metais 

pesados (Figura 9). Para o pinhão manso a inoculação de Glomus etunicatum não 

influenciou na colonização micorrízica, que foi cerca de 50% maior nos solos com 

biocarvão, tanto onde houve inoculação quanto onde havia apenas fungos nativos. Já o 

feijão-de-porco apresentou baixa colonização em todos os tratamentos, com aumento 

significativo de cerca de 40% apenas no tratamento em que foi feita a inoculação do 

FMA juntamente com a adição de biocarvão. Ainda assim a porcentagem de 
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pela presença no solo de FMAs considerados mais especialistas na colonização de 

plantas em comparação com as espécies mais generalistas (OEHL et al 2010). Os 

fungos nativos colonizaram com mais eficácia o pinhão manso, que aparentemente não 

apresentou tanta afinidade com o G. etunicatum, resultando na semelhança entre os 

tratamentos com biocarvão, independente de ter havido ou não inoculação.  

 

 

 
 
 
Figura 9 – Colonização micorrízica nas raízes das plantas de feijão-de-porco (A) e 
pinhão manso (B) cultivadas em rejeito de mineração, em que Controle: tratamento em 
que não foram utilizados biocarvão e o fungo micorrízico G. etunicatum; FMA: contém 
somente o fungo micorrízico; BC: contém somente biocarvão; e BC + FMA: contém G. 
etunicatum e biocarvão. Letras iguais não diferem entre si pelo teste de Tukey (p < 
0,05). 
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O feijão-de-porco não foi bem colonizado pelos fungos nativos, porém houve 

maior preferência pelo G. etunicatum, como já foi observado por ANDRADE et al. 

(2005), que cultivaram a leguminosa em solução nutritiva contendo Cd e obtiveram 

elevada colonização micorrízica. No entanto, PAWLOWSKA & CHARVAT (2004) 

constataram que o G. etunicatum pode ser sensível à presença de metais pesados no 

solo, havendo redução significativa da germinação dos esporos (podendo chegar a ser 

nula) em determinadas concentrações de Cd, Pb e Zn. Tal fato pode explicar a baixa 

colonização observada e seu aumento quando foi adicionado o biocarvão. 

A presença de biocarvão no solo pode ser benéfica aos microrganismos edáficos e 

favorecer a colonização micorrízica, como já foi observado por ISHII & KADOYA 

(1994), MAHMOOD et al. (2003), MATSUBARA et al. (2002) e WARNOCK et al. 

(2007). WARNOCK et al. (2009) descreveram uma série de mecanismos que 

possivelmente estão relacionados com os efeitos benéficos do biocarvão na colonização 

micorrízica, como o aumento da disponibilidade de nutrientes por alterações nas 

propriedades físico-químicas do solo; favorecimento de outros microrganismos do solo 

que podem ser benéficos aos FMAs e alterações na produção de sinais moleculares 

pelas plantas, facilitando o reconhecimento planta-fungo. Além dos mecanismos 

citados, a redução da toxicidade do solo pela retenção dos metais presentes pode ter sido 

importante neste caso. 

Não são apenas os fungos micorrízicos que são favorecidos pela presença do 

biocarvão. A microbiota edáfica como um todo é influenciada pela biomassa 

adicionada. Quando está na forma de fragmentos muito pequenos, o BC apresenta 

atividade química na sua superfície no sentido de absorver compostos orgânicos 

solúveis, reter água e servir como abrigo para microrganismos do solo (BENITES et al. 

2005). 

A biodiversidade de um solo contaminado é geralmente baixa pela presença de 

elementos tóxicos às comunidades em elevadas concentrações (GILLER et al., 2009). 

Por proporcionar um habitat potencialmente mais diverso aos microrganismos, a 

aplicação do biocarvão pode auxiliar a preservação e favorecer a biodiversidade em 

solos contaminados (BEESLEY et al., 2011). 

Diversas técnicas têm sido utilizadas para a determinação da abundância de 

microrganismos no solo e sua influência pelo biocarvão (BIRK et al., 2009; 

GROSSMAN et al., 2010; KOLB et al., 2009; LIANG et al., 2010; O’NEILL et al., 

2009, STEINBEISS et al., 2009). Dentre essas técnicas o carbono da biomassa 
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microbiana e a respiração basal são bastante utilizados por indicarem não só alterações 

na quantidade e atividade de microrganismos, mas também darem indicação da 

degradação do BC no solo. Tal informação é interessante quando se adiciona BC ao 

solo com o intuito de estocar carbono, pois há o interesse de que ele não seja facilmente 

decomposto (LEHMAN et al., 2011). Entretanto, na presença de metais pesados, o 

biocarvão atua como mitigador de toxicidade e proporciona aumento na biomassa e 

atividade microbianas (BEESLEY et al., 2011). 

Na figura 10 encontram-se os valores de CBM e a respiração basal dos solos 

rizosféricos de ambas as plantas e pode-se observar que tanto a biomassa microbiana 

quanto a respiração basal aumentaram significativamente quando o biocarvão foi 

adicionado ao solo. STEINER et al. (2008) e CHAN et al. (2008) encontraram 

resultados semelhantes trabalhando com carvão e biocarvão, respectivamente. 

 

 

 
 
Figura 10 – Carbono da biomassa microbiana (1) e respiração basal (2) nos solos 
rizosféricos do feijão-de-porco (A) e pinhão manso (B) cultivados em rejeito de 
mineração, em que Controle: tratamento em que não foram utilizados biocarvão e o 
fungo micorrízico G. etunicatum; FMA: contém somente o fungo micorrízico; BC: 
contém somente biocarvão; e BC + FMA: contém G. etunicatum e biocarvão. Letras 
iguais não diferem entre si pelo teste de Tukey (p < 0,05). 
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LIAO & XIE (2007) e YAO et al. (2003) observaram que o carbono da biomassa 

microbiana e a respiração basal foram negativamente influenciados pela presença de 

grandes quantidades de metais pesados no solo. A redução na biomassa evidencia a 

sensibilidade dos microrganismos do solo à presença de MPs (GILLER et al., 2009) e 

pode ser explicada por uma queda na eficiência de utilização do substrato que ocorre 

por conta do elevado gasto energético devido ao estresse ocasionado pela toxicidade dos 

metais (CHANDLER et al., 2002). A diminuição da biomassa microbiana pode ser 

relacionada também com mudanças na estrutura da comunidade (ABAYE et al., 2005). 

STEINBEISS et al. (2009) e KHODADAD et al. (2011) observaram variações na 

estrutura da comunidade microbiana pela adição de biocarvão ao solo, sendo que tipos 

diferentes de biocarvão favoreceram o crescimento de grupos diferentes de 

microrganismos. O material mais recalcitrante e com maior porcentagem de N 

favoreceu o crescimento de fungos enquanto o de maior degradabilidade favoreceu as 

bactérias Gram negativas.  

Em relação à respiração basal do solo, SMITH et al. (2010) constataram aumento 

na liberação de CO2 logo após a adição de biocarvão, com reduções significativas ao 

longo do tempo, corroborando com o conceito de estoque de carbono. Porém, em solos 

poluídos com MPs, a respiração do solo correlaciona-se negativamente com a 

concentração de metais e esse efeito inibitório depende também da concentração de 

matéria orgânica no solo, pois quanto mais matéria orgânica, menor a inibição da 

atividade pela toxicidade dos metais (OHYA et al., 1988). 

Com a adição do biocarvão houve um aumento significativo no C orgânico do 

solo (Tabela 8). ANDRADE & SILVEIRA (2004), trabalhando com solo rizosférico de 

soja contaminado com Pb, sugeriram que a diminuição da respiração basal pode estar 

relacionada com o C da biomassa e com a comunidade que se torna metabolicamente 

inativa na presença do metal, como um mecanismo para ser menos afetada pela 

toxicidade do Pb. Assim, a adição de matéria orgânica aumentou a liberação de CO2 

atribuída principalmente às populações metabolicamente ativas, que foram as mais 

afetadas pelo excesso de metais no solo. Desta forma, a presença de MPs fez com que 

houvesse uma pequena comunidade microbiana e baixa atividade respiratória, e apenas 

esta comunidade ativa foi estimulada pela adição do C orgânico e teve sua atividade 

aumentada, porém não de forma eficiente. 
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Tabela 8 – Carbono orgânico nos solos rizosféricos do feijão-de-porco e pinhão manso 
cultivados em rejeito de mineração com e sem a inoculação de G. etunicatum e com e 
sem biocarvão. 

 Feijão-de-porco Pinhão Manso 
 ------------- g kg-1 -------------- 

Controle 29,57 b 29,82 b 
FMA 29,63 b 29,84 b 
BC 31,62 a 35,07 a 

BC + FMA 31,37 a 34,92 a 
CV% 1,03 2,62 

Controle: tratamento em que não foram utilizados biocarvão e o fungo micorrízico G. 
etunicatum; FMA: contém somente o fungo micorrízico; BC: contém somente 
biocarvão; e BC + FMA: contém G. etunicatum e biocarvão. Letras iguais na coluna 
não diferem entre si pelo teste de Tukey (p < 0,05). 
 

O quociente metabólico (qCO2) representa o quanto de CO2 está sendo liberado 

pela biomassa microbiana. Para o solo rizosférico do feijão-de-porco não houve 

diferença significativa entre os tratamentos, porém, no solo rizosférico do pinhão manso 

foi possível observar um aumento no qCO2 no tratamento onde foi inoculado o FMA 

(Figura 11). Um aumento ainda maior foi observado quando se adicionou ambos (FMA 

+ BC). Os maiores valores de qCO2 indicam que a biomassa microbiana foi menos 

eficiente na utilização dos compostos orgânicos, liberando mais carbono na forma de 

CO2 e incorporando menos carbono aos tecidos microbianos (MERCANTE, 2001). O 

qCO2 é considerado ferramenta importante na avaliação dos efeitos das condições 

ambientais sobre a comunidade microbiana do solo (ANDERSON & DOMSH, 1993), e 

maiores valores são encontrados em condições ambientais estressantes, nas quais a 

biomassa microbiana consome mais carbono para sua manutenção (SOUZA et al., 

2006). ANDRADE & SILVEIRA (2004) associaram o aumento do qCO2 a um 

desbalanço energético sofrido pela comunidade microbiana por causa dos distúrbios 

ambientais gerados pela presença do Pb. Embora o biocarvão tenha fornecido um 

ambiente mais favorável para o aumento da biomassa microbiana, os metais presentes 

ainda foram decisivos para que sua atividade não fosse tão eficiente. 

Em relação ao quociente microbiano (qMic), que representa a fração do C 

orgânico que corresponde ao CBM, houve aumento significativo quando adicionado o 

biocarvão no solo rizosférico de ambas as plantas (Figura 11). Essa relação tem sido 

reportada como indicador da qualidade da matéria orgânica do solo (WARDLE, 1994), 

pois permite acompanhar, de forma mais rápida, as perturbações promovidas pelo 

desequilíbrio ecológico ao reagir mais prontamente que os indicadores físico-químicos 

(ALVAREZ et al., 1995).  Segundo JÚNIOR & MELO (1999), maiores valores de 
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qMic indicam uma maior conversão do Corg em Cmic. De acordo com ANDERSON & 

DOMSCH (1989), citado por FIALHO et al. (2006), maior qMic representa maior 

ciclagem de nutrientes e, portanto, menor acúmulo de carbono. No presente estudo 

verificou-se que o qMic foi maior na presença do BC, ou seja, houve maior conversão 

de Corg em Cmic e maior ciclagem de nutrientes nesses tratamentos. 

 

 

 
Figura 11 – Quocientes metabólico (1) e microbiano (2) nos solos rizosféricos do 
feijão-de-porco (A) e pinhão manso (B) cultivados em rejeito de mineração, em que 
Controle: tratamento em que não foram utilizados biocarvão e o fungo micorrízico G. 
etunicatum; FMA: contém somente o fungo micorrízico; BC: contém somente 
biocarvão; e BC + FMA: contém G. etunicatum e biocarvão. Letras iguais não diferem 
entre si pelo teste de Tukey (p < 0,05). 
 

A fosfatase alcalina é uma fosfomonoesterase de importância na mineralização do 

P orgânico do solo e é totalmente relacionada aos microrganismos, não sendo produzida 

pelas raízes das plantas (que produzem apenas fosfatase ácida), e por isso pode ser 

utilizada como indicadora de atividade microbiana (NANNIPIERI et al., 2011). No solo 

rizosférico do feijão-de-porco houve maior produção dessa enzima nos tratamentos com 

biocarvão (Figura 12). Segundo RENELLA et al. (2003) a fosfatase alcalina é mais 

a 

a 

b b 

a 
a 

a 
a 

a 

b 
ab 

b 
ab 

a 

b 
b 

A1) 

B2) 

A2) 

B1) 

qM
et

 
qM

et
 

qM
ic

 (
%

) 
qM

ic
 (

%
) 



 

46 

 

suscetível em solos ácidos, então o aumento do pH ocasionado pelo biocarvão pode 

explicar o aumento da enzima nos tratamentos com BC.  

RENELLA et al. (2005) observaram menor atividade da fosfatase alcalina em solo 

contaminado com Cd e relacionou com uma menor eficiência no metabolismo 

microbiano ocasionada pelo metal, ou seja, com um maior qCO2. No presente estudo, 

porém, no solo rizosférico do pinhão manso não foram observadas diferenças entre os 

tratamentos quanto à produção de fosfatase alcalina embora tenha havido diferença no 

qCO2. 

A atividade da desidrogenase no solo reflete a atividade oxidativa total da 

microbiota, e como é intracelular e de baixa atividade quando em estado livre no solo, 

pode atuar como um bom indicador da atividade microbiana presente no solo (GARCIA 

et al., 1997). No entanto, outros autores não consideram a atividade desta enzima um 

bom indicador da atividade total da microbiota do solo (BEYER et al., 1992). 

A atividade da desidrogenase é fortemente alterada pela contaminação com MPs e 

sua atividade diminui em solos com altos níveis de contaminação (KANDELER et al. 

1996; SIMONA et al. 2004). No solo controle do feijão-de-porco a atividade da enzima 

foi menor que no solo rizosférico das plantas que receberam a inoculação do G. 

etunicatum. Para o pinhão manso, não houve diferença estatística entre os tratamentos 

(Figura 12).  

A β-glucosidase é uma enzima que catalisa a hidrólise de vários polissacarídeos e 

β-glucosídeos (JIMÉNEZ et al., 2007). Os produtos resultantes da hidrólise são 

açúcares, que são importante fonte de energia para os microrganismos do solo (EIVAZI 

& TABATABAI, 1988; MARX et al., 2005). Por ser uma enzima sensível a qualquer 

alteração causada no ambiente, a β-glucosidase também é utilizada como indicadora da 

qualidade do solo (ZHANG et al., 2011).  

Segundo ZHANG et al. (2011), a β-glucosidase é geralmente adsorvida na 

superfície de partículas minerais e da matéria orgânica do solo, o que pode explicar o 

porque de não terem sido encontradas diferenças significativas entre os tratamentos no 

solo rizosférico do pinhão manso.  

BAILEY et al. (2011) estudaram o efeito do biocarvão em quatro enzimas do 

solo, dentre elas a β-glucosidase, e não encontraram resultados consistentes para 

nenhuma das enzimas estudadas. De acordo com os autores, os efeitos do BC nas 

atividades enzimáticas em solos são altamente variáveis e esses efeitos estão associados 

a reações que ocorrem entre o biocarvão e o substrato estudado, impedindo, desta 
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forma, que sejam medidas de forma satisfatória a atividade das enzimas em solos 

contendo biocarvão. A constatação dos autores pode explicar os resultados variados 

obtidos para as três enzimas do solo estudadas no presente trabalho. 

 
 

 
Figura 12 – Atividade das enzimas fosfatase alcalina (1), desidrogenase (2) e β-
glucosidase (3) nos solos rizosféricos do feijão-de-porco (A) e pinhão manso (B) 
cultivados em rejeito de mineração, em que Controle: tratamento em que não foram 
utilizados biocarvão e o fungo micorrízico G. etunicatum; FMA: contém somente o 
fungo micorrízico; BC: contém somente biocarvão; e BC + FMA: contém G. 
etunicatum e biocarvão. Letras iguais não diferem entre si pelo teste de Tukey (p < 
0,05). 
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mg kg-1 de matéria seca, respectivamente (RASKIN et al., 1994). Mais uma vez, assim 

como no experimento anterior, o teor de MPs em ambas as plantas esteve bem abaixo 

do mínimo necessário para que uma planta seja considerada hiperacumuladora, sendo 

que o potencial do pinhão manso foi menor que o do feijão-de-porco (Tabela 9). 

Ao desempenhar o papel de mitigador da toxicidade no rejeito multicontaminado, 

o biocarvão diminuiu ainda mais o potencial extrator das duas plantas, pois, ao reter os 

metais no solo, impediu que esses fossem absorvidos. Alguns autores observaram 

menor absorção de metais pesados por plantas de milho, mostarda e pinhão manso na 

presença do biocarvão (NAMGAY et al., 2010; PARK et al., 2011; SUPPADIT et al., 

2012). FELLET et al. (2011) aplicaram diferentes doses de biocarvão em um rejeito de 

mineração multicontantaminado cujos principais metais constituintes eram Pb e Zn. 

Eles observaram um aumento na capacidade de retenção de água e pH do solo, e 

redução da biodisponibilidade de Pb, Zn e Cd. 

Quanto ao acúmulo de metais na parte aérea, houve uma redução significativa na 

absorção de Pb, Cd e Zn pelo feijão-de-porco e de Pb pelo pinhão manso dos solos que 

continham biocarvão (Figura 13), comprovando a diminuição do potencial extrator 

dessas plantas na presença do BC. O pinhão manso, em geral, absorveu menos metais 

que o feijão-de-porco e, quando o BC foi adicionado ao solo e reteve os MPs, a 

absorção diminuiu ainda mais e os teores de Cd se tornaram muito baixos e de difícil 

detecção nos tecidos das plantas, o que pode explicar o grande desvio padrão 

encontrado nos tratamentos com biocarvão para o pinhão manso. 

A disponibilidade dos macro e micronutrientes também foi influenciada pela 

adição de BC no solo. Dentre os macronutrientes, Ca e K tiveram sua absorção 

aumentada pelo biocarvão enquanto N, P e Mg foram menos absorvidos pelas plantas. 

Os teores de micronutrientes também se apresentaram reduzidos com a adição de 

biocarvão (Tabela 9). As plantas apresentaram comportamentos diferentes na absorção 

de S e B. Enquanto, para o feijão-de-porco, houve diminuição do teor de B na parte 

aérea, para o pinhão manso houve aumento na presença do BC. Quanto ao S, apenas o 

feijão-de-porco apresentou diferença na absorção em resposta aos tratamentos, havendo 

um aumento do teor de S nas plantas dos tratamentos com BC.  
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Figura 13 – Acúmulo de Cd (1), Pb (2) e Zn (3) na parte aérea das plantas de feijão-de-
porco (A) e pinhão manso (B) cultivadas em rejeito de mineração, em que Controle: 
tratamento em que não foram utilizados biocarvão e o fungo micorrízico G. etunicatum; 
FMA: contém somente o fungo micorrízico; BC: contém somente biocarvão; e BC + 
FMA: contém G. etunicatum e biocarvão. Letras iguais não diferem entre si pelo teste 
de Tukey (p < 0,05). 
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Tabela 9 – Teor de macro e micronutrientes e metais na parte aérea das plantas de feijão-de-porco e pinhão manso cultivadas em rejeito de 
mineração com ou sem a inoculação de G. etunicatum e com e sem biocarvão. 

 N P K Ca Mg S Fe Mn Cu Zn B Na Cd Ni Pb 

 ---------------------- g kg-1 ------------------------ -------------------------------------------------- mg kg-1 ------------------------------------------- 

Feijão-de-porco 

Controle 26,17 a 1,63 a 19,83 b 4,30 c 2,02 a 0,72 b 67,58 a 406,13 a 2,23 a 267,62 a 37,42 a 7,98 a 10,83 a 2,06 a 51,19 b 

FMA 23,50 a 1,37 a 18,47 b 4,93 c 2,03 a 0,67 b 78,72 a 354,13 b 2,12 ab 238,23 a 33,57 ab 4,82 b 9,66 a 1,88 a 62,21 a 

BC 16,15 b 0,72 b 35,08 a 8,48 b 1,07 b 1,32 a 77,45 a 52,83 c 1,47 b 18,58 b 28,72 b 0,00 c 1,90 b 0,89 b 4,96 c 

BC + 
FMA 

14,50 b 0,67 b 35,75 a 9,87 a 1,13 b 1,35 a 83,72 a 54,37 c 1,64 bc 19,83 b 30,13 ab 0,32 c 2,35 b 0,76 b 5,90 c 

CV% 16,42 16,43 4,75 11,69 6,84 7,81 13,06 10,05 15,95 15,78 14,65 32,81 15,87 22,20 13,74 

Pinhão manso 

Controle 18,92 a 2,00 a 12,00 b 3,55 c 2,00 a 0,40 a 76,55 a 189,75 a 3,10 a 60,85 a 17,55 b 11,95 a 0,18 a 0,88 a 34,20 a 

FMA 19,42 a 1,60 a 10,90 b 4,40 bc 1,90 a 0,40 a 47,70ab 201,10 a 3,10 a 57,25 a 19,40 b 14,40 a 0,12 ab 0,76 a 25,80 b 

BC 7,63 b 0,58 b 35,45 a 5,98 ab 2,58 a 0,57 a 43,32 b 163,10 a 0,74 b 6,42 b 27,87 a 6,32 b 0,01 c 0,35 b 2,29 c 

BC + 
FMA 

7,53 b 0,60 b 33,00 a 6,83 a 2,68 a 0,53 a 39,77 b 164,10 a 1,32 b 7,62 b 22,62 b 8,27 b 0,04 bc 0,20 b 3,15 c 

CV% 27,33 29,75 6,57 16,03 18,30 25,61 22,34 29,87 44,36 24,25 11,69 13,16 60,79 27,29 23,71 

Controle: tratamento em que não foram utilizados biocarvão e o fungo micorrízico G. etunicatum; FMA: contém somente o fungo micorrízico; 
BC: contém somente biocarvão; e BC + FMA: contém G. etunicatum e biocarvão. Letras iguais na coluna não diferem entre si pelo teste de 
Tukey (p < 0,05). 
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LU et al (2012) avaliaram a sorção do Pb por um biocarvão derivado de lodo e 

propuseram os seguintes mecanismos de estabilização do metal pelo biocarvão: 1) troca 

do Pb2+ com Ca2+, Mg2+ e outros cátions associados ao BC; 2) complexação do Pb na 

superfície do BC com diferentes grupos funcionais; e 3) precipitação do metal na 

superfície. A troca dos cátions pode explicar o aumento na absorção de Ca e diminuição 

da absorção de Pb pelas plantas cultivadas com biocarvão, que passaram a ter mais Ca 

disponível à medida que os íons foram sendo liberados e dando seu lugar ao Pb, que, 

por sua vez, se tornou menos disponível. No presente estudo, além do Pb, foram 

avaliados os teores de Cd e Zn que, por também serem cátions bivalentes, podem ter a 

diminuição em seus teores na parte aérea das plantas explicada da mesma forma. 

Ainda de acordo com LU et al. (2012), os cátions monovalentes como o K+ 

também podem ser trocados com os contaminantes citados, porém essa troca é menos 

frequente. FELLET et al. (2011) relacionaram o aumento na disponibilidade de alguns 

elementos à concentração destes no próprio biocarvão utilizado. No presente estudo foi 

utilizado um BC derivado de palha de cana-de-açúcar com elevadas concentrações de K 

e S (Tabela 5) e concentração de Ca muito maior que a encontrada no solo (Tabelas 4 e 

5), o que também pode ter ocasionado o aumento na disponibilidade e consequente 

absorção de K, Ca e S pelas plantas. 

Quanto aos nutrientes que tiveram sua disponibilidade diminuída pela presença do 

biocarvão, YAO et al. (2011) constataram que o biocarvão derivado de resíduos de 

beterraba provenientes da produção de açúcar adsorve fosfato do solo. Para que não haja 

deficiência de nutrientes durante a remediação de um solo contaminado e que tenha 

baixa fertilidade, o biocarvão pode ser combinado com insumos orgânicos (BEESLEY 

et al., 2010; PELTZ et al., 2010). 

Ainda que tenha havido uma diminuição no potencial fitoextrator de metais 

pesados, o biocarvão apresentou elevado potencial para um tipo diferente de remediação 

de solos contaminados por MPs: a estabilização, que pode reduzir o potencial de 

migração dos contaminantes até cursos d’água. A fitoestabilização, ou seja, o uso de 

plantas para a estabilização dos contaminantes no solo proporciona uma cobertura ao 

solo e proteção contra processos erosivos. A grande vantagem do uso do biocarvão 

neste caso é a diminuição do risco de transferência dos metais para o ecossistema ao 

diminuir sua absorção (Figura 13) e consequente transferência para a parte aérea 

(BEESLEY et al., 2011).  
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5  CONCLUSÕES 
 

 

- Os índices LOEC e NOEC foram aumentados nas plantas colonizadas por fungos 

nativos e inoculados (FN + FI) para a maior parte dos parâmetros testados, ou seja, a 

inoculação permitiu maior colonização micorrízica, o que conferiu às plantas maior 

proteção quanto aos efeitos deletérios do Cd e permitiu que os sintomas de toxicidade 

aparecessem nas concentrações mais elevadas do metal; 

 

- A micorrização aumentou o potencial acumulador de Cd do feijão-de-porco e do 

pinhão manso, aumentando a quantidade de Cd absorvida e diminuindo os sintomas de 

toxicidade; 

 

- Adição do biocarvão foi o principal fator responsável pelo melhor desenvolvimento 

das plantas e maior atividade da microbiota edáfica, não tendo ocorrido o efeito de 

interação biocarvão-fungos micorrízicos; 

 

- As atividades enzimáticas não são os melhores parâmetros para avaliação da atividade 

microbiana em solos com biocarvão. A respiração basal é um parâmetro mais 

responsivo; 

 

- O potencial de extração de metais pesados de ambas as plantas diminuiu na presença 

do biocarvão, entretanto, o potencial de estabilização dos metais no solo foi elevado, 

sugerindo que a estratégia correta para o uso de biocarvão em solos contaminados por 

metais pesados seja a fitoestabilização. 
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