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RESUMO 
 

A geração de toneladas de resíduos no mundo e sua disposição inadequada têm 

provocado a contaminação e poluição do solo. O teor total de um metal no solo é um 

importante indicativo de sua qualidade, no entanto, não reflete a disponibilidade desses 

elementos, assim, é necessário conhecer em que forma eles se encontram no solo. 

Várias propriedades afetam a forma em que o metal se encontra no solo, sendo o pH a 

mais importante. O presente trabalho teve como objetivo avaliar o efeito da 

acidificação, de um solo contaminado, no o teor dos metais pesados Cd, Cr, Cu, Ni, Pb 

e Zn extraídos pelo DTPA, suas distribuições nas frações constituintes da fase sólida e a 

atividade desses elementos na solução do solo. Para isso foram realizados quatro 

tratamentos (solo não contaminado e contaminado incubados com água, a fim de manter 

seus valores de pH originais, e solo contaminado incubado ácido nítrico, a fim de se 

obter os valores de pH de 6,6 e 5,0). Os solos foram mantidos incubados por 30 dias. 

Após a acidificação do solo, avaliou-se o teor de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn extraídos por 

DTPA, suas distribuições nas frações do solo, através de extrações seqüenciais e suas 

espécies em solução utilizando-se o programa visual MINTEQ A2. A acidificação do 

solo contaminado aumentou o teor de Cd, Cr, Ni e Zn extraidos pelo DTPA e diminuiu 

os teores de Cu e Pb. De maneira geral, no pH 7,5, os metais encontraram-se retidos em 

frações quimicamente mais estáveis, como as de óxidos e residual. Contudo, a 

acidificação provocou uma transferencia dos metais para frações mais disponíveis, 

como solúvel + trocável e carbonatada, com exceção do Cr. Na solução do solo os 

metais encontraram-se principalmente na forma livre, tanto no valor de pH mais elevado 

quanto no pH 4,9. O nitrato foi o principal ligante após a acidificação, com exceção para 

o Cr que encontrou-se somente na forma livre e precipitado com hidróxidos.  

 

Palavras – chave: disponibilidade, fracionamento, especiação e pH. 
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ABSTRACT 

   

The generation of tons of residues in the world and whose inadequate disposition has 

been provoking the contamination and pollution of the soil. The total tenor of a metal in 

the soil is an important indicative of the quality, however, it doesn't reflect the readiness 

of those elements, like this, it is necessary to know in that it forms they meet in the soil. 

Several properties affect the form in that the metal is in the soil, being the pH the most 

important. The present work had as objective evaluates the effect of the acidification, of 

a contaminated soil, in the tenor of the heavy metals , Cd, Cr, Cu, Ni, Pb and Zn 

extracted for DTPA, their distributions in the constituent fractions of the solid phase and 

the activity of those elements in the solution of the soil. For that four treatments were 

accomplished (contaminated soil and from a non-contaminated were maintained 

incubated with water, in order to maintain their original pH values, and soil 

contaminated incubated with HNO3, in order to if to obtain the values of pH of 6,6 and 

5,0). The soils were maintained incubated by 30 days. After the acidification of the soil, 

was evaluated the tenor of Cd, Cr, Cu, Ni, Pb and Zn extracted for DTPA, their 

distributions in the fractions of the soil, through sequential extractions and their species 

in solution being used the visual program MINTEQ A2. The acidification of the 

contaminated soil increased the tenor of Cd, Cr, Ni and Zn extracted for DTPA and it 

reduced the tenors of Cu and Pb. In a general way, in the pH 7,5, the metals were kept 

in fractions chemically stableer, as the one of oxides and residual. However, the 

acidification provoked a transfer of the metals for more available fractions, as soluble + 

exchangeable and carbonated, except for Cr. In the solution of the soil the metals were 

mainly in the free form, so much in the value of higher pH as in the pH 4,9. The nitrate 

was the main ligante after the acidification, with exception for Cr that only met in the 

free and precipitate form with hydroxides. 

 

Key-words: availability, fractionation, speciation and pH.    
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1 INTRODUÇÃO 
 

 

Atualmente a grande diversidade de atividades humanas, bem como o aumento 

populacional, tem provocado a geração de toneladas de resíduos no mundo. No Brasil 

são coletadas diariamente 228.413 toneladas de lixo, sendo que desses, 73,2% vão para 

aterros controlados e sanitários, 21% são depositados em vazadouros a céu aberto e 

apenas 3,8% são enviados a estações de triagem e compostagem (IBGE, 2008). 

O maior problema que se tem verificado em relação à geração de resíduos é sua 

disposição inadequada. Diversas alternativas têm sido aplicadas para uma correta gestão 

desses resíduos. No entanto, durante muito tempo supôs-se que o solo possuía 

capacidade ilimitada de atenuação de substâncias nocivas ao ambiente e assim foi 

considerado receptor de materiais descartáveis. Além disso, a aplicação de forma 

controlada de alguns tipos de resíduos ao solo, como por exemplo, o lodo de esgoto e a 

vinhaça mostrou-se bastante vantajoso, já que em suas composições é possível 

encontrar elevadas concentrações de macro e micronutrientes importantes ao 

desenvolvimento vegetal (CAMARGO & BERTON, 2006; OLIVEIRA & 

MATIAZZO, 2001; PEGORINI et al., 2003)  e ainda fornecer matéria orgânica e 

melhorar as condições físicas do solo (CAMARGO & BETIOL, 2000). Por isso a 

aplicação no solo de diversos tipos de resíduos tem se tornado prática cada vez mais 

comum. 

No entanto, é necessário se atentar ao fato de que essa capacidade de atenuação é 

limitada e muitos resíduos podem apresentar em suas composições elevadas 

concentrações de elementos nocivos, podendo provocar alterações na qualidade do solo, 

com sua conseqüente contaminação ou ainda poluição. 

Apesar dos termos contaminação e poluição serem utilizados de forma 

indiscriminada existe uma diferença entre ambos. A contaminação ocorre quando 

concentrações de determinada espécie química encontram-se acima do esperado em 

condições naturais e poluição é quando concentrações de determinado contaminante 

chegam a afetar os componentes bióticos do ecossistema, comprometendo a 

funcionalidade e sustentabilidade deste (ACCIOLY & SIQUEIRA, 2000). 

Em novembro de 2007 o número de áreas contaminadas, somente no Estado de 

São Paulo, totalizou 2.272, representando quase nove vezes mais do que o primeiro 

registro realizado pela CETESB em 2002. Desse total cerca de 4% é proveniente de 
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resíduos, sendo que os metais pesados se encontram em 4o lugar com relação aos grupos 

de contaminantes (CETESB, 2008).  

Antigamente a origem das áreas contaminadas estava relacionada ao 

desconhecimento de procedimentos seguro para o manejo de substâncias perigosas, ao 

desrespeito a esses procedimentos e à ocorrência de acidentes ou vazamento dos 

processos produtivos, transporte ou armazenamento de matérias primas e produtos. 

Hoje as contaminações de solo e água podem ser originadas também devido à prática de 

aplicação, de forma descontrolada, de resíduos em solos agrícolas, entre eles, resíduos 

inorgânicos. 

Um resíduo inorgânico ainda pouco conhecido e que pode gerar graves 

problemas de poluição é o resíduo de sucata metálica. Este material é formado por 

restos de materiais industriais e comerciais como ferros e outros metais, ou ainda restos 

de sucata automobilística, sendo que aproximadamente 45% do resíduo de sucata 

metálica originam-se de sucatas de automóveis. O resíduo de sucata metálica contém 

substâncias perigosas como metais pesados (Pb e Cd) e substâncias orgânicas de difícil 

degradabilidade (PCB’s), por isso alguns países tem classificado como resíduo 

perigoso. 

Os metais pesados podem ocorrer naturalmente no ambiente e refere-se a 

elementos metálicos com peso atômico maior que do Fe (55.8 g mol-1) ou densidade 

maior que 5.0 g cm3. Alguns elementos, no entanto, possuem peso atômico menor que o 

do Fe, como por exemplo, o Cr, ou não são metais e sim metalóides, como o As e o Se e 

ainda assim são referidos como metais pesados (PIERZINSKY, 2000). Dentre os metais 

pesados encontram-se alguns considerados micronutrientes, como o Cu, Fe, Mn, Mo, 

Zn e o Ni, entretanto, todos, em determinadas concentrações, são considerados 

potencialmente nocivos aos seres vivos. Alguns dos mais tóxicos são o Hg, Pb, Cd, Cu, 

Ni, e o Co (COSTA et al., 2006). 

A composição elementar total no solo tem utilidade limitada, sendo importante 

conhecê-la para se ter idéia de seu teor no ambiente. No entanto, se um elemento 

representar um perigo iminente de contaminação e poluição ambiental, é necessário 

conhecer em que forma ele se encontra no solo, uma vez que sua mobilidade e 

fitodisponibilidade e, conseqüentemente a entrada na cadeia alimentar, irão depender 

dessas formas (CAMARGO et al., 2001). 

Na solução do solo os metais podem ser encontrados como íons livres, 

complexos solúveis com ânions inorgânicos ou ligantes orgânicos. Já na fase sólida os 
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metais podem ser encontrados na forma trocável, adsorvidos covalentemente a sítios 

específicos, complexados por materiais orgânicos ou precipitados (COSTA et al., 2006). 

As principais formas disponíveis às plantas são a solúvel, trocável e em algumas 

situações, as complexadas pela matéria orgânica. 

 Várias propriedades do solo afetam a forma em que o metal se encontra no solo 

e, conseqüentemente, sua disponibilidade e mobilidade. Dentre estes fatores podem-se 

citar o material de origem, o pH, a capacidade de troca de cátions (CTC), a matéria 

orgânica do solo (MOS), o potencial redox e a interação com outros elementos na 

solução do solo, sendo o pH um dos fatores mais importantes.  

O presente trabalho tem como objetivo avaliar o comportamento dos metais 

pesados Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn em relação a sua fitodisponibilidade por ocasião da 

acidificação do solo, por meio de extração com DTPA, da atividade dos elementos na 

solução do solo utilizando o programa visual MINTEQ A2 versão 4.0 e de suas 

distribuições nas frações constituintes da fase sólida do solo contaminado. 

Com o trabalho pretende-se comprovar as seguintes hipóteses: a) a acidificação 

do pH 7,5 para pH 5,0 do solo contaminado com resíduo metálico deverá aumentar a 

fitodisponibilidade dos metais Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn; b) com a acidificação do solo 

contaminado os metais deverão transferir-se das frações menos fitodisponíveis do solo, 

como residual, oxídica e orgânica para frações mais disponíveis às plantas, como 

trocável e solúvel, como exceção para o Cr e Cu que deverão transferir-se das frações 

residuais e óxidos cristalinos para as frações orgânicas e óxidos amorfos.   
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2 REVISÃO DA LITERATURA 
 

 

2.1 Aplicação de Resíduos na Agricultura e a Contaminação do Solo 

A grande diversidade de atividades humanas sejam elas industriais, domésticas, 

hospitalares, comerciais ou agrícolas, geram resíduos sólidos, líquidos e gasosos, 

representados por cinzas, lodos, óleos, resíduos alcalinos ou ácidos, plásticos, papéis, 

madeiras, fibras, cascas, borrachas, metais, escórias, vidros, cerâmicas, entre outros. 

Vários destes resíduos apresentam elementos essenciais às plantas em sua 

composição, como por exemplo: N, K e P presentes em cascas de café (MALAVOLTA, 

1994); N, Ca, K e Mg encontrados nos resíduos da indústria sucroalcooleira 

(CAMARGO & BERTON, 2006); P, Zn, Cu, Fe, Mn e Mo presentes no lodo 

(OLIVEIRA & MATTIAZZO, 2001; PEGORINI et al., 2003); Ni, Cu e Zn dos 

subprodutos originados no beneficiamento do carvão (COSTA et al., 1999); Zn, Cu e 

Mn encontrados no pó de forno elétrico de siderurgia (ACCIOLY et al., 2000); dentre 

outros. Desta forma, quando dispostos no solo, tais resíduos podem elevar a 

concentração destes nutrientes, favorecendo o desenvolvimento das plantas. Além disso, 

a aplicação de resíduos orgânicos, como o lodo, aumenta a retenção de água, melhora a 

permeabilidade e infiltração e mantém por determinado tempo uma boa estrutura e 

estabilidade dos agregados (CAMARGO & BETTIOL, 2000). Essa prática constitui 

uma maneira de reciclar importantes nutrientes para as plantas, ajudando na melhoria da 

fertilidade e proporcionando boas condições físicas para o cultivo além da economia de 

fertilizantes (CAMARGO & BERTON, 2006). Desta forma, dentre as várias 

alternativas de disposição final, a aplicação de resíduos em solos agrícolas vem sendo 

largamente utilizada nos últimos anos. 

No entanto, qualquer elemento, seja ele nutriente ou não, pode ser prejudicial em 

altas concentrações causando sérios prejuízos ao cultivo. 

Embora o solo apresente tamponamento natural, sua capacidade de atenuação é 

limitada, assim, a aplicação inadequada de resíduos no solo pode levar a alteração da 

sua qualidade devido ao efeito cumulativo dos metais dispostos nele. Desta forma, em 

contrapartida aos benefícios apresentados, pode ocorrer a contaminação ou poluição 

destes solos, representando perigo ambiental, com impactos na vegetação, nos 

organismos do solo e nas águas superficiais e subterrâneas, e no homem. 
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Solo contaminado é uma área, local ou terreno onde há comprovadamente 

poluição ou contaminação, causada pela introdução de qualquer substância ou resíduo 

que nela tenha sido depositada, acumulada, armazenada, enterrada ou infiltrada de 

forma planejada, acidental ou até mesmo natural e que contenha quantidades ou 

concentrações de matéria em condições de causar danos à saúde humana, ao meio 

ambiente ou a outro bem a proteger (CETESB, 2008). Alguns autores particularizam o 

termo “contaminação” diferenciando-o do termo “poluição”. Para ACCIOLY & 

SIQUEIRA (2000), por exemplo, solo contaminado é aquele que apresenta 

concentrações de determinada espécie química acima do esperado em condições 

naturais e solo poluído é aquele que contém concentrações de determinado 

contaminante que chegam a afetar os componentes bióticos do ecossistema, 

comprometendo a funcionalidade e sustentabilidade deste. Definição semelhante para o 

termo poluição é apresentada por BRAGA et al. (2002) que afirmam ser a poluição uma 

alteração indesejável nas características físicas, químicas e biológicas da atmosfera, 

litosfera ou hidrosfera que cause ou possa causar prejuízo à saúde, sobrevivência ou às 

atividades dos seres humanos e outras espécies ou ainda deteriorar materiais, sendo 

essas alterações provocadas pelas atividades e intervenções humanas no meio ambiente. 

Apesar de apresentarem significados distintos, estes dois termos têm sido 

utilizados com freqüência na literatura errôneamente com o mesmo significado, sendo o 

termo “poluição” mais pejorativo e o termo “contaminação”, convencionalmente, 

adotado para qualquer situação em que uma substância ocorre em elevada concentração. 

Pelo fato da CETESB não distinguir os dois termos e a área em estudo encontrar-se 

contaminada pelos metais Cd e Zn, pois se encontram acima dos valores considerados 

normais em CAMBISSOLOS com predominância acentuada do caráter distrófico 

sugerido por FADIGAS et al (2003), e poluída pelos demais elementos, pois estão 

acima dos valores para intervenção agrícola sugerido pela CETESB, neste trabalho será 

convenientemente adotado o termo contaminação para todos os casos. 

A contaminação e a poluição são oriundas de atividades antrópicas ou de 

acumulações resultantes de processos biogeoquímicos ocorridos na natureza. As 

principais fontes de contaminação do solo por metais pesados são: indústrias de 

fertilizantes, lodo de esgoto, combustíveis fósseis, indústrias metalúrgicas, de 

eletroeletrônicos, mineração, química e descarte de resíduos (ALLOWAY, 1995; 

COSTA et al., 2006). Em 2007 foram registradas 2.272 áreas contaminadas no estado 
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de São Paulo, devido à prática de descarte de resíduos no solo, realizadas de forma 

inadequada (CETESB, 2008). 

Nos últimos anos, a aplicação indiscriminada de resíduos orgânicos e 

inorgânicos em solos agrícolas, com a finalidade de suprir a necessidade de certos 

nutrientes, tem provocado também sérios impactos ambientais. Resíduos com altas 

concentrações de metais pesados, por exemplo, podem tornar uma área improdutiva 

devido às fitotoxicidades desses elementos.  

 

2.2 Metais Pesados no solo 

Os elementos O, Si, Al, Fe, Ca, Na, K, Mg, Ti e P correspondem a 

aproximadamente 99% do total de elementos da crosta terrestre, o restante dos 

elementos encontrados na tabela periódica apresentam concentrações individuais que 

normalmente não excedem 1.000 mg kg-1 (0,1%), por isso são denominados elementos 

traços (ALLOWAY, 1995a). Elemento traço, portanto, é uma denominação dada aos 

elementos encontrados naturalmente em baixas concentrações no solo, nas plantas e em 

águas naturais.  

 Dentre os vários elementos traços existem alguns considerados micronutrientes 

para as plantas, sendo em muitos casos essenciais para seu crescimento e 

desenvolvimento. No entanto, quando presentes em altas concentrações esses elementos 

podem alcançar níveis tóxicos. Os principais elementos denominados micronutrientes 

para as plantas são: B, Cl, Cu, Fe, Mn, Mo, Zn e Ni (McBRIDE, 1994). Com exceção 

de B e do Cl  todos os elementos além de micronutrientes são metais pesados. No 

entanto, nem todo metal pesado é um micronutriente. 

 O termo metal pesado refere-se a elementos metálicos com peso atômico maior 

que do Fe (55,8 g mol-1) ou densidade maior que 5,0 g cm3. Alguns elementos, no 

entanto, possuem peso atômico menor que o do Fe, como por exemplo o Cr, ou não são 

metais e sim metalóides, como o As e o Se e ainda assim são referidos como metais 

pesados (PIERZINSKY, 2000).  

A origem dos metais presentes no solo pode ser litogênica ou antropogênica. Na 

origem litogênica eles ocorrem como constituintes de minerais primários em rochas 

ígneas ou em rochas sedimentares. Já a introdução de metais pesados no solo pelo 

homem é denominada fonte antropogênica e trata-se da principal forma de poluição, 

sendo que os mais altos teores de metais encontrados na superfície do solo são 

normalmente devido a esta ação antropogênica. 
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 A tabela 1 apresenta as principais fontes naturais e antropogênicas que podem 

contribuir com a adição de metais pesados no ambiente e, em particular, ao solo. 

 

 

Tabela 1 – Fontes naturais e antropogênicas de alguns metais pesados para o ambiente. 
 

Elemento Natural Antropogênico 

Cd Minérios de Zn e Pb 
rochas fosfáticas 

Resíduos de mineração, galvanoplastia, indústria de 
pilhas 

Cr Mineral cromitas 
solos de serpentina 

Galvanoplastia, ligas metálicas, esgoto industrial, 
produtos anticorrosivos 

Cu Sulfetos óxidos 
carbonatos 

Galvanoplastia, ligas metálicas, esgoto doméstico e 
industrial, resíduos de mineração, defensivos agrícolas 

Pb Mineral galena Indústrias de bateria, encanamento, carvão, gasolina, 
pigmentos 

Ni Solos de serpentina Ligas metálicas, indústrias de bateria, resíduo 
industrial, produção de óleos vegetais 

Zn Minerais (sulfetos, 
óxidos, silicatos) 

Ligas metálicas, pigmentos, galvanoplastia, resíduo 
industrial, encanamentos 

Fonte: MALAVOLTA, 1994. 
 

 

O Cd não é essencial para os seres vivos e, ao contrário, apresenta alta 

toxicidade. No entanto, o teor total naturalmente encontrado deste elemento no solo é 

extremamente baixo, variando entre 0,01 a 3,0 mg kg-1 (PAIS & JONES JUNIOR, 

2000). Devido à baixa concentração natural do metal, não se encontram casos de 

toxicidade, sendo, portanto, os problemas de contaminação por este elemento 

ocasionado devido às ações humanas (ALLOWAY, 1995b). Geralmente, concentrações 

de Cd acima de 0,5 mg kg-1 evidenciam contaminação do solo (McBRIDE, 1994). Este 

elemento no solo pode ser encontrado adsorvido por atração eletrostática em sítios com 

carga negativa das argilas, matéria orgânica e óxidos hidratados, adsorvidos ou 

coprecipitados com óxidos, hidróxidos de Fe, Mn e possivelmente Al, precipitados com 

carbonato, bicarbonatos e fosfatos, complexados à matéria orgânica, fixado no interior 

da rede cristalina da argila ou ainda em solução, na forma iônica ou complexada 

(ADRIANO, 1986). Segundo McBRIDE (1994), em pH abaixo de 6,0 o íon Cd+2, livre 

em solução, forma ligações fracas com a matéria orgânica e óxidos, o que provoca uma 

média a alta solubilidade e mobilidade, entretanto, em pH acima de 7,0 pode formar co-
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precipitados com CaCO3 ou precipitar na forma de CdCO3 ou fosfato de Cd, limitando 

assim sua solubilidade. Em solos neutros e alcalinos a solubilidade e disponibilidade 

deste elemento é muito baixa, resultando, conseqüentemente, em baixa mobilidade. 

 O Cr é encontrado no ambiente nas valências +3 e +6 e seu teor total no solo 

varia entre 100 e 300 mg kg-1 (MALAVOLTA, 1994). O Cr+3 é a mais estável e mais 

comum em solos, considerado essencial em muitas funções biológicas dos animais, 

como por exemplo, o transporte da glicose do sangue para a célula. O Cr+6 é 

extremamente tóxico (cerca de 100 vezes mais tóxica) às plantas, animais e ao homem, 

e apesar de ser a forma mais solúvel deste metal, não é comumente encontrada no 

ambiente (PAIS & JONES JUNIOR, 2000). As seguintes formas no solo são 

mencionadas por ADRIANO (1986): solúvel, adsorvida ao complexo de troca ou aos 

óxidos de Fe e Mn que revestem as partículas do solo, quelatizados pela matéria 

orgânica ou precipitados. O Cr+3 é bastante imóvel no solo, pois apresenta tendência em 

formar compostos coordenados, complexos e quelatos, conferindo-lhe elevada 

estabilidade. Minerais de argila adsorvem fortemente o Cr+3 quando o pH é menor que 

4,0, sendo que acima desse valor a precipitação passa a ser o fator principal de 

imobilização deste metal, predominando a valores de pH acima de 5,0 (ALCÂNTARA 

et al., 2000). Em condições ácidas Cr+3 é também fortemente complexado à matéria 

orgânica e adsorvido a óxidos, já em pH mais elevado este íon substitui o Fe+3 nas redes 

cristalinas dos minerais ou forma precipitados insolúveis como o Cr(OH)3 (McBRIDE, 

1994).  

O Cu é um elemento essencial para as plantas e animais. O teor total deste 

elemento no solo, varia entre 2 e 100 mg kg-1, podendo ocorrer nas formas cúprica 

(Cu+2), cuprosa (Cu+) e metálica, sendo a primeira a mais importante (PAIS & JONES, 

2000). No solo este metal pode ser encontrado na forma iônica ou complexado em 

solução, adsorvido a sítios de troca iônica, adsorvido especificamente, ocluso em 

óxidos, complexado à matéria orgânica ou nas redes cristalinas de minerais primários e 

secundários (ADRIANO, 1986). Segundo KABATA-PENDIAS (2001), este elemento 

tem tendência a associar-se com sulfetos formando compostos muito insolúveis. Todos 

os minerais do solo, como óxidos de Fe, Mn e Al, a argila e o húmus são capazes de 

adsorver de forma específica íons de Cu da solução, sendo que as maiores quantidades 

são encontradas em óxidos de Fe e Mn, hidróxidos de Fe e Al e argilas, as quais 

aumentam com a elevação do pH.  O Cu, quando em elevada concentração no solo, 
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pode precipitar com os ânions sulfeto, carbonatos e hidróxidos, principalmente em pH 

acima de 6,0. Além disso, várias substâncias orgânicas formam complexos com o Cu. 

 O Ni pode ser essencial para algumas atividades metabólicas e assim como o Cr, 

este metal pode ocorrer em mais de um estado de oxidação, no entanto, no ambiente 

apenas a forma bivalente é estável (McGRANTH, 1995). O Ni+2 é bastante 

eletronegativo e esta estrutura eletrônica favorece a formação de complexos muito 

estáveis com a matéria orgânica. Além disso, apresenta facilidade em formar co-

precipitados com óxidos de Fe e Mn, ser adsorvido por aluminossilicatos e minerais de 

argila, principalmente em pH acima de 6,0, sendo que o pH baixo favorece suas formas 

trocáveis e solúveis (McBRIDE, 1994). 

O chumbo geralmente ocorre como Pb+2 e é encontrado em silicatos substituindo 

o K+ ou em carbonatos, substituindo Ca+2, pois apresenta características químicas 

semelhantes ao grupo dos metais alcalinos terrosos, o que determina habilidade em 

deslocar tais elementos (KABATA-PENDIAS, 2001). Segundo McBRIDE (1994) o Pb 

é considerado um dos metais menos móveis no solo, podendo ser complexado pela 

matéria orgânica, quimiossorvido em óxidos e minerais silicatados e precipitado como 

carbonato, hidróxidos ou fosfato em condições de altos valores pH. 

 O Zn é um micronutriente essencial para as plantas e para os humanos e o seu 

teor total no solo varia de 10 a 300 mg kg-1 (PAIS & JONES, 2000). Nas rochas, o Zn 

ocorre principalmente como sulfetos, mas também pode aparecer em substituições 

isomórficas de silicatos, no lugar de Mg+2, sendo que a solubilização pelo intemperismo 

produz o íon Zn+2 (RAIJ, 1991). No solo, este metal pode ser encontrado na solução, 

complexado a composto orgânico solúvel, na forma trocável, retido em sítios da matéria 

orgânica, ocluso em sesquióxidos hidratados, precipitado, imobilizado em restos 

orgânicos e inorgânicos e nas redes cristalinas de minerais primários e secundários 

(ADRIANO, 1986). Em solo ácido este íon forma ligações eletrostáticas com minerais 

de argila e matéria orgânica, o que lhe confere solubilidade, entretanto, em solos com 

valores de pH mais elevado ocorre sua adsorção por óxidos e aluminossilicatos além de 

complexação pela matéria orgânica, o que faz com que sua solubilidade diminua 

(McBRIDE, 1994).  

  

2.3 Pool dos Metais Pesados no Solo 

 A concentração total de um elemento no solo tem utilidade limitada, contudo é 

importante conhecê-la para se ter idéia do teor do elemento no ambiente. No entanto, se 
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um elemento representar um perigo iminente de contaminação e poluição ambiental, é 

necessário conhecer em que forma ele se encontra no solo, uma vez que a mobilidade e 

a absorção pelas plantas e, conseqüentemente, a entrada na cadeia alimentar, irão 

depender dessas formas (CAMARGO et al., 2001).  

Na solução do solo os metais podem ser encontrados como íons livres, 

complexos solúveis com ânions inorgânicos ou ligantes orgânicos. Já na fase sólida os 

metais podem ser encontrados na forma trocável, ou seja, adsorvidos por forças 

eletrostáticas em sítios carregados negativamente na matéria orgânica ou minerais; 

adsorvidos covalentemente a sítios específicos; complexados por materiais orgânicos 

resistentes à degradação microbiana ou; precipitados na forma de carbonatos, sulfatos, 

fosfatos e hidróxidos, precipitados diretamente com ânions, ou ainda, co-precipitados 

junto a componentes pouco solúveis de Ca, Mg, Fe e Al (COSTA et al., 2006). 

A solução do solo é um sistema aberto e dinâmico, que troca matéria e energia 

com sua vizinhança interagindo com a fase sólida e gasosa, com microorganismos, 

plantas e fauna. Segundo KABATA-PENDIAS (2001), a fase líquida do solo é 

constantemente e rapidamente alterada, tanto na quantidade quanto na composição 

química, devido ao contato com a fase sólida e absorção de íons e água pelas raízes das 

plantas. No solo, os íons presentes na fase sólida podem ser liberados para a solução e 

os encontrados na solução podem ser retidos nas superfícies das partículas da fase 

sólida, mantendo-se, assim, um permanente estado de equilíbrio entre essas duas fases, 

através de importantes reações químicas. 

É muito comum expressar as quantidades dos íons ou moléculas presentes na 

solução do solo em termos de concentração, utilizando-se como unidades o mg L-1 e o 

mmol L-1. Entretanto, segundo RODELLA (2006), as forças interiônicas de atração 

elétrica entre as partículas com cargas opostas prejudicam sua mobilidade em solução e 

alteram sua capacidade de manifestar totalmente sua concentração, sendo a atividade 

iônica, a concentração de uma espécie iônica no meio aquoso considerando todas as 

influências. Portanto, em situações que requerem uma melhor compreensão das reações 

químicas que ocorrem na solução do solo, é mais adequado expressar a atividade do íon 

na solução e não sua concentração (MEURER & ANGHINONI, 2006). 

O teor total de metais pesados na solução do solo é determinado usando técnicas 

de espectrofotometria, cromatografia e colorimetria. Já a atividade dos elementos livres 

e suas formas, definida como especiação, devem ser calculadas (RODELLA, 2006).  
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Segundo MEURER et al. (2006), o termo sorção é utilizado para referir os 

diversos mecanismos de retenção de íons e moléculas pela fase sólida, sendo a 

adsorção, precipitação de superfície e polimerização exemplos de sorção. A adsorção, 

definida como o acúmulo de uma substância ou material na interface entre uma 

superfície sólida e uma solução, parece ser o processo químico mais importante no 

controle da disponibilidade de metais em solos (ALLOWAY, 1995). Diferentes 

mecanismos estão envolvidos na adsorção dos elementos, destacando-se adsorção não 

específica (troca iônica), adsorção específica e a complexação com material orgânico. 

A adsorção não específica trata-se da retenção dos íons presentes na solução do 

solo pelas cargas de argilominerais, óxidos e hidróxidos de Fe, Al e Mn através de 

forças eletrostáticas não específicas, fazendo com que o sistema permaneça 

eletricamente neutro. Neste tipo de reação forma-se uma nuvem catiônica ao redor da 

partícula sólida, assim, os íons podem ser trocados por outros presentes na solução, que 

não estão sob influência do campo elétrico da partícula. Por isso, a adsorção não 

específica também é conhecida como troca iônica. Esse fenômeno é reversível, 

controlado pela difusão iônica, estequiométrico e, em muitos casos, há uma seletividade 

ou preferência de um íon pelo outro (CAMARGO et al. 2001). 

A adsorção não específica depende da concentração relativa dos diferentes íons 

presentes na solução do solo, da quantidade de cargas na superfície dos colóides, do raio 

iônico e do grau de estabilização que resulta da hidratação do íon na solução de solo 

(MOORE & MOORE, 1976). A quantidade de cátions que podem ser reversivelmente 

adsorvidos de forma trocável no solo é chamada de capacidade de troca catiônica (CTC) 

e normalmente expressa por mmolc kg-1. Em geral os óxidos tendem a contribuir pouco 

à CTC em solo com valores de pH abaixo de 7,0, já a matéria orgânica, apesar de 

ocorrer em teores bem menores que a fração argila, é a principal responsável pela CTC, 

em valores de pH abaixo de 3,0, devido a sua alta capacidade adsortiva nestas condições 

(ALLOWAY, 1995c). 

Segundo COSTA et al. (2006), a afinidade dos colóides de superfície em 

adsorver cátions aumenta com a valência dos mesmos, sendo que para cátions com 

diferentes valências, a afinidade, em geral, segue a ordem M+<M+2<M+3, já para cátions 

de mesma valência, a afinidade na adsorção é determinada, principalmente, pelo seu 

raio iônico.  

Na adsorção específica os metais formam ligações covalentes com os grupos 

funcionais das superfícies de minerais silicatados, óxidos e hidróxidos de Fe, Al e Mn, 
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sendo que os íons perdem sua água de hidratação, parcial ou totalmente, formando 

complexos de esfera interna. Esse tipo de ligação é pouco reversível, pouco afetada pela 

concentração iônica da solução envolvente, seletiva e altamente dependente do pH 

(CAMARGO et al., 2001), sendo que a reatividade iônica irá depender da capacidade do 

metal em formar complexos hidroxilados (ALLOWAY, 1995c) e do número e tipo de 

grupos de valência insatisfeitos na superfície do sólido (McBRIDE, 1994). 

 Segundo MEURER et al. (2006), a eletronegatividade é um fator importante 

para se determinar qual cátion será preferencialmente quimiossorvido, sendo que quanto 

mais eletronegativo o metal, mais forte será a coordenação com os átomos de oxigênio 

do grupo funcional de superfície, sugerindo-se a seguinte ordem para cátions divalentes: 

Cu > Ni > Co > Pb > Cd > Zn > Mg > Sr. 

 Os óxidos de Al, Fe e Mn são os principais constituintes do solo envolvidos nas 

reações de adsorção específica (ALLOWAY, 1995c). Os óxidos de Mn apresentam 

particularmente alta seletividade para Cu+2, Ni+2, Co+2 e Pb+2, já os óxidos de Fe e Al, 

bem como os silicatos, adsorvem fortemente o Cu+2 e Pb+2 (McBRIDE, 1994). 

A protonação da matéria orgânica do solo (MOS) ocorre somente em valores de 

pH inferiores a 3,0, já em valores iguais ou superiores a este inicia-se a dissociação de 

prótons atingindo um valor máximo ao redor de 9,0. Desta forma, na maioria dos solos, 

a MOS está dissociada, gerando cargas negativas que podem variar entre 400 e 800 

cmolc kg-1 (SILVA et al. 2006). Essas cargas negativas podem formar ligações não 

especificas com alguns cátions do solo, principalmente com Ca+2, Mg+2 e K+ (SILVA et 

al., 2006) ou adsorver especificamente metais de transição como Zn+2, Cu+2, Mn+2 e 

Co+2 (COSTA et al., 2006), sendo que quando essa ligação ocorre em dois ou mais 

pontos da molécula orgânica, forma-se um complexo metálico, geralmente conhecido 

como quelato (CAMARGO et al., 2001). Segundo McBRIDE (1994), uma típica 

seqüência de afinidade da matéria orgânica por alguns metais pode ser: Cu > Ni > Pb > 

Co > Ca > Zn > Mn > Mg. 

 

2.4 Fatores que Influenciam na Disponibilidade dos Metais Pesados no Solo 

 A disponibilidade de metais pesados no solo tem implicação direta no 

mecanismo de absorção pelas plantas, conseqüentemente, entrada na cadeia alimentar. 

Além de influenciar na contaminação e poluição de corpos d’água subterrâneos. 

 Vários atributos do solo afetam a disponibilidade dos metais pesados no solo. 

Dentre estes fatores podem-se citar o pH, a capacidade de troca de cátions (CTC), a 
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matéria orgânica do solo (MOS), o potencial de oxiredução e a interação com outros 

elementos na solução do solo.  

 O pH é considerado o atributo mais importante do solo que afeta a 

disponibilidade dos metais pesados (McBRIDE, 1994). Segundo ALLOWAY (1995), 

em geral, os metais pesados são mais móveis em condições ácidas. Isso ocorre, pois 

segundo IMPELLITTERI et al. (2001), com a diminuição do pH o íon H+ compete com 

os metais pelos sítios de troca. Ainda segundo os mesmos autores, o aumento do pH 

normalmente reduz sua disponibilidade, pois as cargas negativas originadas pela 

desprotonação dos componentes do solo tendem a ser balanceadas pelos metais. 

A CTC é outro fator que influencia na disponibilidade de metais pesados no 

solo, sendo que, quanto maior, mais sítios de adsorção estarão disponíveis nos colóides 

do solo para adsorver metais. A elevação do pH do solo promove um aumento de cargas 

negativas na superfície, e conseqüentemente a CTC é aumentada, favorecendo a atração 

eletrostática entre o sorvente e o metal (SPOSITO, 2008). 

As cargas elétricas de superfície da MOS é a maior contribuidora na CTC dos 

solos (ALLOWAY, 1995c) chegando a fornecer entre 30 a 65% da CTC da maioria dos 

solos tropicais devido sua facilidade de desprotonação (COSTA et al., 2006) e possui 

uma  alta área superficial específica (ASE) que pode chegar a 800 – 900 m2 g-1 (SILVA 

et al. 2006). Além disso, a MOS pode ainda ser adsorvida à caulinita e aos óxidos de Fe, 

resultando na diminuição das cargas positivas, aumentando, desta forma, a capacidade 

de troca de cátions (MEURER et al., 2006). Devido a sua alta reatividade os processos e 

reações que envolvem a matéria orgânica do solo são importantes para se compreender 

o comportamento das substâncias e compostos contaminantes ou poluentes do solo, 

podendo apresentar um efeito benéfico ou maléfico, pois afeta o destino dos metais no 

solo e nas águas. A complexação de íons metálicos pelas substâncias húmicas pode 

reduzir a atividade desses elementos na solução do solo atenuando sua capacidade de 

produzir efeitos tóxicos ou de contaminar águas superficiais e subterrâneas. Por outro 

lado, as substâncias húmicas podem também servir como transportadores de metais 

tóxicos, formando complexos estáveis, porém solúveis, o que incrementa o seu 

transporte em águas (MEURER et al., 2006). 

As reações de oxirredução podem influenciar na forma química dos metais como 

As, Pb, Cu, Cr, Hg e Ag devido a mudanças nos seus estados de oxidação (CAMARGO 

et al., 2001)  ou alterar  o estado de oxidação de um elemento constituinte de um ligante 

orgânico ou inorgânico que forma ligação química com o metal (SPOSITO, 2008). Um 
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exemplo da influência das reações de oxirredução em ligantes inorgânico é o caso dos 

óxidos de Fe e Mn, que ao sofrerem redução tornam-se mais solúveis (SOUZA et al., 

2006), sendo que a dissolução de metais como ferro e manganês de seus óxidos, que 

formam compostos eficientes na retenção de outros metais, devam liberar quantidades 

significativas deles para a solução (CAMARGO et al., 2001). 

Outro fator que colabora para a diminuição da disponibilidade de alguns metais 

pesados em altos valores de pH é a formação de precipitados insolúveis como 

hidróxidos, carbonatos e complexos orgânicos. A formação de CdCO3, por exemplo, é o 

maior fator controlador da solubilidade de Cd em altos valores de pH, já o que controla 

a solubilidade de Pb é a formação de vários tipos de fosfato de Pb, como por exemplo 

Pb5(PO4)3OH, Pb3(PO4)2 e Pb5(PO4)3Cl, que podem ocorrer em amplas faixas de pH, 

sendo o último a forma menos solúvel (ALLOWAY, 1995c). A solubilidade do Cr(III), 

assim como a do Cd, é bastante controlada pela formação de precipitados com 

carbonatos em valores de pH acima de 5,5, já o Ni(OH)+ e Ni+2 são provavelmente as 

principais formas deste elemento na solução de solo com valores de pH acima de 8,0 

(McGRANTH, 1995). 

 

2.5 Avaliação dos Teores Totais e da Disponibilidade de Metais Pesados em Solo 

 A preocupação com metais pesados em solos e seus possíveis efeitos prejudiciais 

ao ambiente tem crescido cada vez mais com o aumento da aplicação de resíduos em 

solos. Entre estes efeitos pode-se citar a possibilidade de sua absorção pelas plantas com 

conseqüente entrada na cadeia alimentar.  

  

2.5.1 Teor total de metais pesados nos solos 

A quantidade total de metais presentes no solo varia bastante em função do 

material de origem, características e o sistema de manejo a que ele foi submetido, do 

tipo de metal, de outros elementos presentes no solo, entre outros. A determinação dos 

teores totais de elementos em solo é uma importante ferramenta para monitorar a 

poluição ambiental, inclusive a CETESB utiliza esta quantificação para definir os 

valores orientadores para solo e água, com relação aos elementos presente nos mesmos. 

 A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos da América (US-EPA) 

possui três métodos muito utilizados para a digestão de amostras de solos, sedimentos e 

resíduos, sendo eles: SW 846 – método 3050B, SW 846 – método 3051 e 3052 (EPA, 

2007a, b e c). 
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 O método 3050B é o método mais convencional. Nele utilizam-se béqueres e 

placas de aquecimento. O procedimento de digestão se dá pelo ataque por ácido nítrico 

e água oxigenada, liberando os metais ligados à matéria orgânica, óxidos e outras 

frações minerais, com exceção da silicatada. Segundo ABREU et al. (2006), sua 

principal desvantagem é o tempo muito longo para completar a digestão, podendo 

provocar riscos de perdas e contaminações. 

Os métodos 3051 e 3052 utilizam aquecimento por microondas e segundo 

ABREU et al. (2006) estão entre os mais utilizados para a abertura de amostras, sendo 

que dentre suas vantagens estão o menor tempo de digestão das amostras, melhor 

controle de contaminações, dissolução mais completa das amostras e menor perda dos 

elementos voláteis. No método 3051 a oxidação da matéria orgânica é realizada pelo 

ácido nítrico, mas, assim como no método 3050B, a fração silicatada não é solubilizada. 

Sendo assim, o teor total real de metais pesados, em amostras com alto teor de sílica, 

não devem ser quantificados por estes dois métodos. Já o método 3052 utiliza uma 

proporção variada de ácidos nítrico e fluorídrico, permitindo a dissolução total da 

amostra. 

Outro método bastante eficiente é o conhecido como Água Régia, mistura 

fortemente oxidante e tem a capacidade de dissolver até mesmo metais nobres, porém 

não dissolve totalmente silicatos. 

OLIVEIRA et al. (2008) estudando a eficiência de três diferentes métodos de 

análise do teor total de metais (Água Régia, EPA – 3051 e 3052), concluíram ser a 

Água Régia a mais apropriada. No entanto, cabe ressaltar que o método EPA 3051 é um 

método oficial, reconhecido e amplamente utilizado nos Estados Unidos e por muitos 

órgãos ambientais do mundo. No Brasil, vários Estados utilizam este método para poder 

comparar aos teores determinados pela lista de valores orientadores da CETESB/SP.  

 

2.5.2 Especiação iônica da solução do solo 

Embora a análise total de metais pesados forneça evidências de possíveis 

contaminações, o conhecimento da concentração dos elementos livres e suas formas na 

solução do solo são importantes para estimar sua mobilidade e fitodisponibilidade no 

ambiente, pois se sabe que a absorção de metais pelas plantas e a toxicidade destes 

apresentam grande dependência com relação às espécies químicas do metal em solução 

e que as respostas correlacionam-se melhor com a concentração ou atividade de íon 

livre em solução. 
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Para isso, cálculos de equilíbrio podem ser efetuados com base nos conceitos de 

balanço de massa, balanço de cargas e de constantes de equilíbrio, sendo essa 

discriminação das concentrações de diferentes espécies em equilíbrio denominada 

especiação (RODELLA, 2006). 

Por serem complicados demais para se resolver os cálculos de equilíbrio 

manualmente, sem ter que recorrer a simplificações, uma série de programas 

computacionais sobre modelos de equilíbrio foram desenvolvidos. Alguns desses 

programas são baseados na minimização de energia livre, enquanto que outros se 

baseiam nas constantes de equilíbrio (RODELLA, 2006). Dentre os vários programas 

pode-se citar o Visual Minteq A2. Neste programa podem ser considerados sistemas 

abertos ou fechados, além disso, foi elaborado por uma instituição de renome.  

Segundo RODELLA (2006), a vantagem desses programas de computadores é 

eliminar a preocupação com a simplificação dos cálculos e erros decorrentes e centrar-

se na compreensão dos resultados obtidos.   

Cabe ressaltar que o termo especiação remete a cálculos de equilíbrio químico 

efetuados em computador a partir de concentrações totais em soluções aquosas. Existem 

diversos métodos para extrair a fase aquosa das amostras de solo, incluindo extratos de 

saturação, deslocamentos miscíveis e imiscíveis, centrifugação e extração por pressão 

ou à vácuo em laboratório ou lisímetros no campo, e cada uma delas apresenta 

dificuldades específicas. Entretanto, uma preocupação constante é não alterar os 

equilíbrios dominantes no sistema em observação. Extratos de saturação, apesar de 

trabalhosos, são considerados, segundo ABREU et al. (2006) a melhor opção para 

determinação de sais solúveis. 

 

2.5.3 Teor disponível de metais pesados em solos 

 A disponibilidade de elementos para as plantas pode ser abordada de duas 

formas diferentes. A primeira é a disponibilidade imediata do elemento para a planta, 

que pode ser avaliada medindo-se suas concentrações na solução do solo e, depois, 

utilizando-as no cálculo de atividade iônica e a segunda é a avaliação da disponibilidade 

do metal utilizando-se um extrator apropriado, no qual a quantidade extraída é 

correlacionada com a concentração do elemento na planta, sendo este último o método 

mais empregado nas pesquisas (ABREU et al., 2002). 

 A previsão da quantidade de metais pesados presentes em solos, que se encontra 

na forma disponível, é uma tarefa complicada e depende das características do solo, do 
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metal avaliado e de outros elementos presentes, sendo extremamente difícil definir uma 

forma única de avaliação capaz de levar em conta todas essas variáveis (MATTIAZZO 

et al., 2001). Outra questão que dificulta a escolha de um método único de avaliação da 

concentração de metais presentes na solução do solo é sua concentração, geralmente 

baixa, o que exige o uso de instrumentos analíticos com maior precisão e menores 

limites de detecção (PIRES et al., 2006). 

Vários métodos extratores têm sido testados, envolvendo diversos tipos de 

soluções extratoras, que de maneira geral podem ser classificados em soluções salinas, 

soluções ácidas, soluções complexantes e as combinadas.  

 Dentre as soluções salinas pode-se citar o acetato de amônio, nitrato de amônio, 

nitrato de cálcio, cloreto de magnésio, nitrato de magnésio, cloreto de cálcio, cloreto de 

potássio, cloreto de bário e cloreto de amônio, sendo que essas extraem 

preferencialmente os metais dos sítios de troca iônica do solo. Já o princípio de extração 

com soluções ácidas baseia-se na dissolução dos minerais de argila, sendo os mais 

conhecidos o ácido clorídrico e Mehlich 1, no entanto, estes têm sido evitados por 

extraírem geralmente metais não lábeis da fase sólida (ABREU et al., 2002).  

Ainda, segundo os mesmos autores, os extratores quelantes são agentes 

quelantes que se combinam com o íon metálico em solução formando complexos 

solúveis e diminuindo sua atividade iônica na solução. Em conseqüência, os íons 

dessorvem da superfície do solo ou dissolvem se da fase sólida para restabelecer o 

equilíbrio das formas iônicas na solução. Por isso os quelantes são utilizados com o 

objetivo de extrair maiores quantidades dos teores lábeis dos micronutrientes do solo, 

porém sem dissolver as formas não lábeis, sendo que a quantidade de metais quelatados 

que se acumula na solução do solo é função da atividade do íon livre na solução, da 

habilidade do solo em restabelecer a atividade da solução, da estabilidade do quelato e 

da capacidade do quelante em competir com a matéria orgânica pelo íon. Os agentes 

quelantes mais conhecidos são: o EGTA, EDTA, HEDTA e o DTPA. 

 Conforme ABREU et al. (2002) um bom extrator deverá ser relativamente 

simples e de baixo custo; ser calibrado sobre condições de campo em diferentes tipos de 

solos; considerar o maior número de fatores do ambiente que reconhecidamente 

influenciam as concentrações dos metais nas culturas; e ser preditivo. 

Um dos problemas encontrados na determinação de metais pesados por soluções 

extratoras é que muitas vezes o CaCO3 (principalmente em solos calcáreos) são 

dissolvidos liberando micronutrientes oclusos normalmente indisponíveis para as 
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plantas. LINDSAY & NORVELL (1978) resolveram este problema, em parte 

tamponando a solução extratora em pH ligeiramente alcalino e, em parte, incluindo Ca+2 

solúvel à solução extratora DTPA. Desta forma, os autores obtiveram sucesso na 

estimativa de disponibilidade de metais pesados. NORWELL (1984) comparando cinco 

agentes quelantes a pH 5,3 e o DTPA a pH 7,3, em 25 tipos de solos, verificou ser este 

último o mais efetivo para extração de metais. Vários outros autores também 

concluíram ser o DTPA pH 7,3 o mais apropriado para a avaliação da disponibilidade 

de Zn em diferentes tipos de solos (FERREIRA & CRUZ, 1992; BATAGLIA & RAIJ, 

1994; ABREU et al., 2001). 

Alguns trabalhos com o objetivo de comparar soluções extratoras em solos que 

receberam resíduos, ou foram de alguma forma contaminados, mostram que, entre os 

extratores Mehlich 1, Mehlich 3, EDTA e DTPA, este último pode ser utilizado como 

método químico para indicar a fitodisponibilidade de metais pesados (ABREU et al., 

1998; SANTOS et al., 2002; CUNHA et al., 2008). No entanto, é importante ressaltar 

que os resultados da maioria destes trabalhos não mostram diferenças na eficiência dos 

extratores testados. 

Levantamento dos resultados referentes aos dos coeficientes de correlação entre 

metal-planta e metal-solo obtidos em vários trabalhos conduzidos no Brasil, foi 

realizado por realizado por ABREU et al. (2002) visando à seleção de métodos 

químicos para avaliar a disponibilidade de metais pesados em solos (Tabela 2). Pelo 

levantamento verifica-se que apesar de algumas vezes serem encontrados baixos 

coeficientes de correlação, estes foram significativos. Além disso, não há como se 

concluir sobre qual dos extratores seria o melhor, uma vez que, quando os coeficientes 

de correlação foram significativos, seus valores foram muito próximos uns dos outros. 

Contudo, os resultados da literatura levantada por ABREU et al (2002) mostraram, de 

maneira geral, pequena superioridade da solução de DTPA em relação a outros na 

avaliação da disponibilidade de metais pesados, no entanto, uma questão importante 

deve ser levada em consideração: o comportamento desta solução extratora em relação 

às alterações de pH. 
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Tabela 2 – Coeficientes de correlação entre metal-planta e metal-solo extraídos por 
diferentes métodos químicos.  
 

 Solução extratora 
 HCl M-1 M-3 DTPA EDTA CaCl Referências 

Cu 

Acelga    0,51*   Valadares et al. (1983) 

Acelga    0,39*   Valadares et al. (1983) 

Soja   -0,44*    Borkert et al. (1998) 

Milho   -0,69*    Borkert et al. (1998) 

Milho    0,95*   Berton et al. (1997) 

Arroz   -0,84*    Borkert et al. (1998) 

Sorgo  0,97*     Defelipo et al. (1991) 

Zn 

Acelga    0,84*   Valadares et al. (1983) 

Acelga    0,59*   Valadares et al. (1983) 

Sorgo  0,95*     Defelipo et al. (1991) 

Sorgo  0,99*     Defelipo et al. (1991) 

Milho    0,98*   Berton et al. (1997) 

Milho   NS 0,88*   Borkert et al. (1998) 

Soja   -0,85*    Borkert et al. (1998) 

Arroz   -0,80*    Borkert et al. (1998) 

Alface  0,84*     Abreu et al. (1998) 

Cd 

Acelga    0,90*   Valadares et al. (1983) 

Acelga    0,73*   Valadares et al. (1983) 

Azevém    0,61* 0,41* 0,77* Pombo (1995) 

Sorgo    0,93*   Melo et al. (1998) 

Ni 

Acelga    0,87*   Valadares et al. (1983) 

Acelga    0,96*   Valadares et al. (1983) 

Feijão    0,97*   Piccini & Malavolta (1992) 

Arroz    0,99*   Piccini & Malavolta (1992) 

Azevém     NS  Pombo (1997) 

Milho    0,69*   Berton et al. (1997) 

Alface 0,67* 0,67* 0,69 0,65*   Mantovani (1999) 

Pb 

Alface 0,67* 0,67* 0,69 0,65*   Mantovani (1999) 

NS e *: Não significativo e significativo a 5%;  
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Um trabalho realizado por ABREU & RAIJ (1996), com a finalidade de 

comparar a eficiência dos extratores DTPA e Mehlich-1 em avaliar as mudanças na 

disponibilidade de Zn para as plantas de milho, causadas pelas alterações de pH, 

mostrou maior eficiência do primeiro. MANTOVANI et al. (2004) também verificaram 

maior eficiência do DTPA em avaliar mudança da disponibilidade dos metais Ni, Cu, 

Zn, Pb e Mn causadas pela alteração do pH.   

 O DTPA está entre os mais utilizados na avaliação da disponibilidade de 

micronutrientes em amostras de solo, bem como para predizer a absorção de metais 

como Cd, Cr, Ni e Pb em solos enriquecidos com esses metais (ABREU et al., 2001). 

 

2.5.4 Extração seqüencial  

Extração seqüencial ou fracionamento de metais pesados é uma técnica que tem 

sido utilizada para definir a proporção do metal associado a cada componente da fase 

sólida do solo e com isso prever sua fitodisponibilidade. Baseia-se na extração seletiva 

dos metais presentes em cada fase sólida do solo, utilizando, para isso, diferentes 

reagentes que sejam seletivos em relação à dissolução das diferentes fases. Essa técnica, 

apesar de mais demorada e trabalhosa oferece informações mais detalhadas do estado 

em que o metal se encontra no solo (CAMARGO et al., 2001) como o modo de 

ocorrência, a disponibilidade e a mobilização (BORGES & COUTINHO, 2004a). 

Entretanto, segundo GLEYZES et al. (2002), essa técnica tem sido muito criticada 

devido a falta de uniformidade nos diferentes métodos desenvolvidos, falta de 

seletividade dos reagentes utilizados, falta de controle de qualidade e alta dependência 

dos resultados em relação a metodologia utilizada. No fracionamento a extração 

geralmente começa do reagente menos para o mais agressivo e da menor para a maior 

temperatura e agitação. 

As frações comumente quantificadas são: solúvel em água, trocável, orgânica, 

oxídica, carbonatada e residual. No entanto, alguns autores (TESSIER et al., 1979; 

AHNSTROM & PARKER 1999; SILVEIRA et al., 2006) excluem a fase solúvel em 

água, principalmente, porque quando há baixas concentrações de metais na solução 

podem ocorrer problemas nas dosagens, gerando resultados variáveis. Já outros autores 

(MILLER et al., 1986; KELLER & VEDY, 1994) não extraem os metais presos a 

carbonatos. Os principais reagentes, tempo de reação e condições de temperatura 

adotada em algumas metodologias de extração seqüencial bastante utilizadas, são 

mostrados na tabela 3. 
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A fração solúvel e trocável são as que possibilitam maior disponibilidade dos 

metais em solo, maior fitodisponibilidade, sendo formadas por íons livres em solução, 

complexos solúveis e metais ligados eletrostaticamente aos sítios de troca iônica 

existente nas superfícies dos colóides do solo.  

A fração solúvel em água é a primeira a ser extraída utilizando-se normalmente 

água destilada ou deionizada, em diferentes relações solo:solução e diferentes tempos e 

modo de agitação para cada método. 

Diversas soluções salinas, tamponadas ou não a diferentes valores de pH, tem 

sido utilizadas para a extração de metais dos sítios de troca iônica do solo. Entre os 

cátions empregados podem-se citar Ca+2, Na+1, Ba+2, K+1, Mg+2 e NH+4. De acordo com 

GLEYZES et al. (2002), o reagente mais popular é o MgCl2 devido a alta capacidade do 

Mg+2 em deslocar metais presentes nos sítios de troca. Alguns autores optam por 

elementos diferentes, como Cu+2 e Sr+2. LÃ et al. (2003) verificaram que a utilização do 

Cu+2, proposto no método de MILLER et al. (1986), faz com que os metais do solo 

sejam deslocados mais facilmente. AHNSTROM & PARKER (1999) optaram em 

utilizar o Sr+2 por ser um elemento geralmente não comum ao meio. Entre os ânions 

pode-se citar o Cl-, NO3
- e o CH3COO, sendo que, segundo GLEYZES et al. (2002), 

complexos formados por acetato são os mais estáveis, reduzindo a possibilidade de 

readsorção. Íons divalentes têm maior força de deslocamento que monovalentes, no 

entanto, para extração de alguns metais, cujas cargas são superiores, o efeito da carga 

divalente do íon extrator pode ter diminuída em relação a extratores monovalentes (LÃ 

et al., 2003). 

A escolha dos reagentes para extração dos metais da fração orgânica é difícil 

pelo fato da maioria deles extraírem também os metais associados a outras frações 

(ABREU et al., 2002). Reagentes bastante utilizados são o H2O2 ou o NaOCl, no 

entanto, é comum também utilizar agentes quelantes como o DTPA ou EDTA. Segundo 

TESSIER et al. (1979), em algumas condições o peróxido de hidrogênio não dissolve 

totalmente a matéria orgânica e sulfitos são particularmente dissolvidos, por isso não 

pode ser considerado um reagente seletivo. Uma opção é utilizar o H2O2 após a extração 

dos óxidos (GLEYZES et al., 2002). Ainda segundo os mesmos autores, o uso de 

hipoclorito de sódio como reagente oxidante, em condições alcalinas, dissolve melhor a 

matéria orgânica minimizando o ataque a componentes amorfos e minerais de argila.  
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Tabela 3 – Reagentes, temperatura e tempo de reação utilizados em diferentes métodos 
de extração seqüencial (Continua). 
 

Método de 
extração 

Fração Extrator principal T (oC) t (h) 

 

 

 

Tessier            
et al. (1979) 

Trocável MgCl2 1 mol.L-1 Amb. 1 

Carbonatos NaOH Amb. 5 

Óxidos de ferro e 
manganês 

NH2OH/HCl 0,04 mol.L-1 96 6 

Orgânica 0,02 mol.L-1 HNO3 + 30% H2O2 +      
3,2 mol.L-1  NH4OAC 

85 5 

Residual HNO3–HCl (3050b)   

 

 

 

 

Keller & 
Vedy (1994) 

Solúvel em água H2O Amb. 1 

Trocável em sal 
neutro 

NaNO3 0,1 mol.L-1 Amb. 1,25 

Óxido de manganês NH2OH.HCl 0,1 mol.L-1 Amb. 2 

Óxido de ferro NH2OH.HCl 1 mol.L-1 Amb. 4 

Fração orgânica H2O2 30 %(m/v) 85 7 

 

 

 

Miller              
et al. (1986) 

Solúvel em água H2O Amb. 16 

Trocável em sal 
neutro 

Ca(NO3)2 0,5 mol.L-1 Amb. 16 

Trocável específico Cu(NO3)2 0,05 mol.L-1 Amb. 16 

Ácido solúvel CH3COOH 0,44 mol.L-1 Amb. 8 

Óxido de Mn NH2OH.HCl 0,01 mol.L-1  Amb. 0,5 

Matéria Orgânica K4P2O7 0,1 mol.L-1 Amb. 24 

Óxido de Fe amorfo (NH4)2C2O4 0,175 mol.L-1 +        
H2C2O4 0,1 mol.L-1 

Amb. 4 

Óxido de Fe 
cristalino 

(NH4)2C2O4 0,175 mol.L-1 +        
H2C2O4 0,1 mol.L-1 

85 3 
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Tabela 3 – .... (Continuação). 
 

Método de 
extração 

Fração Extrator principal T (oC) t (h) 

 

 

 

Ahnstrom & 
Parker (1999) 

Solúvel + trocável 0,1 mol.L-1  Sr(NO3)2 
Amb. 2 

Carbonato 1 mol.L-1  NaOAC Amb. 5 

Oxidável NaOCl 90 – 95 0,5 

Redutível 0,2 mol.L-1  ácido oxálico +          
0,2 mol.L-1  NH4 oxalato +        

0,1 mol.L-1  ácido ascórbico 

90 - 95 0,5 

Residual HNO3–HCl (3050b)   

 

 

 

 

 

Silveira           
et al. (2006) 

Solúvel + trocável 0,1 mol.L-1  CaCl2 
Amb. 2 

Adsorvida a 
carbonatos 

1 mol.L-1  NaOAC Amb. 5 

Matéria orgânica NaOCl 90 – 95 0,5 

Óxido de Mn 0,05 mol.L-1  NH2OH/HCl Amb. 0,5 

Óxido de Fe amorfo 0,2 mol.L-1  ácido oxálico +      
0,2 mol.L-1  NH4 oxalato 

- 2 

Óxido de Fe 
cristalino 

6 mol.L-1  HCl Amb. 24 

Residual HNO3–HCl (3050b)   

 

 

A fração oxídica normalmente é separada em duas: óxido de Mn e óxido de Fe, 

sendo que atualmente alguns autores (SILVEIRA et al., 2006) tem ainda separado a 

fração de óxido de Fe em óxido de Fe amorfo e óxido de Fe cristalino. Para solubilizar 

os metais da fração oxídica é importante utilizar reagentes que reduzam cada uma 

dessas frações sem interferir nas demais. Os reagentes mais utilizados para extrair os 

metais retidos aos óxidos de Mn são a hidroquinona, o ácido oxálico, o ditionito e 

NH2OH/HCl. De acordo com SILVEIRA et al. (2006), este último reagente é bastante 

seletivo com relação a extração de Mn, já que extrai menos de 0,1% de Fe total, desde 

que em baixas concentrações, pois segundo KELLER & VEDY (1994), concentrações 

do reagente acima de 1 mol L-1 é considerado altamente específico para atacar óxidos de 

Fe.  Já para a extração de metais contidos nos óxidos de Fe amorfo os reagentes ácido 
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oxálico + ácido ascórbico, ácido oxálico + oxalato de amônio e hidroxilamina em HCl 

são opções bastante utilizadas. Contudo, a eficiência do ácido oxálico + ácido ascórbico 

na dissolução do Fe amorfo pode ser limitada pela incompleta reação entre a solução e a 

fase sólida (SILVEIRA et al., 2006), sendo que o oxalato ácido de amônio apresenta 

superioridade de extração de metais associados a óxido de Fe amorfo, quando 

comparado a outros reagentes (LÃ et al., 2003). Para a extração de metais ligados a 

óxidos de Fe cristalino tem sido utilizado o ditionito-citrato-bicarbonato, no entanto, 

segundo ABREU et al. (2002), o ditionito está freqüentemente contaminado com Zn, 

necessitando de purificação. Outra opção para dissolução de óxido de Fe cristalino é o 

HCl, que, segundo SILVEIRA et al. (2006), remove formas de Fe cristalino no solo tão 

eficientemente quanto o ditionito. 

 A fração carbonatada está mais presente em solos alcalinos que apresentem 

carbonato de cálcio e/ou magnésio, os quais podem reagir com metais. Entretanto, em 

algumas condições, como por exemplo, em solo que recebeu elevada dose de calcário, 

esta fração também pode ser importante. Esta fração é bastante sensível a variações nos 

valores de pH, sendo que a liberação do metal é alcançada por dissolução da mesma em 

valores de pH próximo a 5 (GLEYZES et al., 2002). Para a extração de metais 

associados a essa fração são utilizados reagentes como NaOAc e o HCl. Entretanto, 

segundo AHNISTROM & PARKER (1999), o acetato de sódio não se limita a 

dissolução de carbonatos, podendo também solubilizar metais especificamente sorvidos 

em superfícies de minerais de argila, matéria orgânica e oxi-hidróxidos de Fe e Mn, 

além disso, de acordo com GLEYZES et al. (2002), pode ocorrer incompleta dissolução 

dessa fase caso a concentração de CaCO3 seja muito alta.  

Os metais retidos a silicatos e outros minerais resistentes são extraídos pela 

digestão, usando ácidos HF, HNO3, HCl ou HClO4, geralmente em misturas. A água 

régia é uma mistura fortemente oxidante e tem a capacidade de dissolver até mesmo 

metais nobres, porém não dissolve totalmente silicatos, sendo que o único ácido capaz 

de digerir silicatos, liberando os metais oclusos na sílica, é o HF. No entanto, a principal 

limitação na utilização do ácido fluorídrico é sua alta capacidade de provocar 

queimaduras quando em contato com a pele. Atualmente alguns métodos de 

fracionamento têm utilizados os métodos desenvolvidos pela US-EPA para extração do 

teor total de metais (ABREU et al., 2006). 

De maneira geral, os extratores deveriam dissolver seletivamente cada fase 

específica do solo, induzindo a solubilização do metal. Entretanto, conforme foi exposto 
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anteriormente há uma grande dificuldade em se encontrar reagentes que sejam 

totalmente específicos. Não se pode esquecer, ainda, que a seletividade e eficiência de 

alguns reagentes diferem quando usados em seqüência com outros. Além disso, cada 

solo apresenta características diferentes, o que aumenta a necessidade de cuidados na 

hora de se determinar quais frações serão analisadas. 

Outro problema que deve ser levado em consideração é a questão da 

redistribuição ou readsorção do metal após sua liberação da fração de interesse, que 

subestima os teores de metais nas primeiras frações e superestima nas frações finais do 

processo de extração seqüencial. Segundo ABREU et al. (2002), algumas vezes é 

necessário o uso de extrações repetidas, com o mesmo reagente, para diminuir esse 

efeito. 

Por esses motivos é muito importante ressaltar a necessidade de cuidados no 

momento de comparação e interpretação dos resultados obtidos no fracionamento. 

 

2.6 Agentes Amenizantes da Disponibilidade de Metais Pesados em Solos 

Vários materiais estão sendo testados na imobilização e conseqüentemente na 

redução da disponibilidade de metais pesados em solos contaminados. KHAI et al. 

(2008), verificando a influência do carbono orgânico como sorvente de metais pesados 

em solos, observaram bons ajustes dos modelos computacionais para o Cd, Cu e Zn. 

Porém, estes ajustes foram inadequados para o Cr(III), Mn e Pb.  Estes resultados 

sugerem que matéria orgânica é um importante sorvente para alguns metais em solos. 

RIBEIRO-FILHO et al. (2001), estudando a aplicação de serragem e vermicomposto de 

lixo em solo contaminado, verificaram uma redução de  Zn e Cd, tanto nos teores da 

fase trocável quanto nos teores da parte aérea da planta teste, entretanto, para o Cu e Pb 

não verificou-se uma eficiente ação mitigadora da toxidez desses elementos para a 

planta. 

O uso de fosfato no solo também vem sendo estudado para reduzir a 

disponibilidade de metais pesados. De acordo com PIERANGELI et al. (2004), o pré 

tratamento do solo com P contribui para reduzir a disponibilidade dos metais Cd, Cu e 

Pb devido ao aumento na precipitação desses elementos, o que indica que a adição de 

fosfatos em áreas sujeitas a receber resíduos que contenham esses metais pode ser 

efetiva na prevenção da lixiviação e disponibilidade dos mesmos. 

No entanto, segundo vários autores (KHAI et al., 2008; ARAÚJO & 

NASCIMENTO, 2005) o pH é um fator importante, senão o principal, que controla a 
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solubilidade e fitodisponibilidade de metais em solos. Por isso há muito tempo utiliza-se 

e estuda-se a ação amenizante do calcário na disponibilidade de metais pesados. De 

forma geral os metais tornam-se menos disponíveis com a elevação do pH do solo. 

ACIOLLY et al. (2004), avaliando os efeitos de doses elevadas de calcário em 

misturas de solo com diferentes graus de contaminação com Zn e Cd, observaram que a 

calagem exerceu ação amenizante na toxidez desses elementos no solo devido à redução 

de suas disponibilidades. A quantidade de calcário a ser aplicada, visando uma ação 

amenizante, depende do grau de contaminação do solo, por exemplo, em solo com 

contaminação severa, onde os teores de Zn e Cd ultrapassaram 1.500 e 20 mg kg-1, os 

teores de Zn e Cd disponíveis apresentaram tendência de redução em cerca de 20 % 

com a aplicação de 10 t ha-1 de calcário, atingindo reduções de até 40 % com a dose de 

80 t ha-1 de calcário. BORGES & COUTINHO (2004a), estudando o efeito da calagem 

e da aplicação de biossólido em solos, verificaram que o aumento do pH de 4,3 para 5,3 

provocou uma redistribuição dos metais Cu, Mn, Ni, Pb e Zn da fração trocável para 

frações menos disponíveis como matéria orgânica e óxidos. Resultados semelhantes 

foram encontrados por MELO et al. (2008), que, após a calagem do solo, constataram 

uma diminuição nos teores de Cd, Pb, Cu e Zn da fração trocável e aumento dos 

mesmos nas frações matéria orgânica, óxido de Fe cristalino e amorfo. 

A alteração do pH e a disponibilidade de Zn foram estudadas por SANTOS et al. 

(2002) utilizando ZnSO4 e resíduos de siderurgia como fonte do micronutriente para 

milho cultivado em dois valores de pH (5,0 e 6,0). Esses autores verificaram uma 

diminuição da disponibilidade do elemento com o aumento do pH de 5,0 para 6,0, 

independente da fonte utilizada. Já os efeitos do pH sobre a adsorção de Cu em solos 

com cargas variáveis foram avaliados por MOUTA et al. (2008), que observaram forte 

dependência da adsorção de Cu em relação ao pH de amostras de subsolo. A retenção de 

Cu aumentou nitidamente no intervalo de pH do solo entre 4,0-5,0. No entanto, 

realizando um trabalho semelhante CASAGRANDE et al. (2004), ao avaliar a 

dessorção de Cu em amostras superficiais e subsuperficiais de um Latossolo Vermelho 

acriférrico, em pH 4,5 e 7,5, encontraram uma máxima adsorção de Cu em pH 7,5.  

Alguns autores tem incluído o pH do solo nos modelos de estimativa de 

disponibilidade de metais para as plantas com o objetivo de melhorar seus ajustes. Em 

um trabalho realizado, CONSOLINI & COUTINHO (2004), verificaram que a inclusão 

do pH nas equações de regressão entre o Zn acumulado na planta e o Zn no solo, 

extraído por DTPA, aumentou o coeficiente de determinação em todos os solos 
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testados, variando entre 0,77 e 0,88 em latossolos e 0,65 e 0,84 em neossolo. Em outro 

trabalho, ALLEONI et al. (2005), avaliando a adsorção de Cd e de Cu em amostras de 

horizontes superficiais e subsuperficiais de oito solos, verificaram que a adsorção 

máxima desses elementos correlacionou-se bem com o pH no horizonte B, onde os 

coeficientes de correlação foram de 0,63 e 0,65 para Cd e Cu, respectivamente. 

VENDRAME et al. (2007) também encontram correlação positiva entre a 

disponibilidade de Cu e o pH do solo. 

Fica evidente, portanto, que o valor do pH do solo pode afetar significativamente 

a mobilidade dos metais pesados potencialmente tóxicos, reduzindo ou aumentando sua 

percolação no perfil, bem como sua disponibilidade para as plantas. 
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3 MATERIAL E MÉTODOS 

 

 

3.1 Dados Sobre a Área Contaminada 

 O estudo foi realizado usando amostras de um CAMBISSOLO Háplico 

distrófico (EMBRAPA, 1999), contendo 27,2% de argila, 33,7% de silte, 39% de areia, 

cuja classificação textural é franco argilosas. O solo é cultivado tradicionalmente com 

cana-de-açúcar. A área localiza-se no Sítio São Luiz, Bairro Santa Terezinha, município 

de Piracicaba – SP, próximo ao km 176 da Rodovia SP 308 e apresenta uma extensão de 

aproximadamente 3 ha (Figura 1)  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 1 – Sítio São Luiz em Piracicaba – SP. 
Fonte: Biossolo Agricultura & Ambiente S/C Ldta 
 
 
 

Nesta área foi aplicado resíduo de sucata metálica com o intuito de suprir as 

necessidades de micronutrientes para a cultura, sendo que, após a aplicação, o resíduo 

foi incorporado aos primeiros 30 cm de solo por meio de gradagem. 

 A área foi interditada pelos órgãos competentes. Após a interdição da área, 

realizou-se a aplicação de 10 t ha-1 de calcário dolomítico, o qual também foi 

incorporado na mesma profundidade que o resíduo, com a finalidade de diminuir a 

disponibilidade dos metais pesados (Figura 2). 

 



 29

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2 – Solo do Sítio São Luiz, onde foi adicionado resíduo de sucata metálica. 
Fonte: Biossolo Agricultura & Ambiente S/C Ldta 

 

3.2 Coleta, Caracterização do Solo e Preparo dos Tratamentos 

 O resíduo não foi aplicado e incorporado homogeneamente. Desta forma, com 

base nos resultados das análises químicas para investigação de contaminação de solo 

(OLIVEIRA et al., 2005) foram selecionadas três sub-áreas de maior representatividade 

da contaminação e uma área adjacente não contaminada para a realização das 

amostragens, que foram realizadas na profundidade de 0-20 cm.  

As amostras coletadas foram misturadas, secas ao ar e passadas em peneiras de 

malha 2 mm. O mesmo processo foi utilizado para a coleta de amostras da área 

adjacente. As amostras foram caracterizadas quimicamente (Tabela 4). 

 

Tabela 4 – Atributos químicos do solo não contaminado (NC) e contaminado (C) com 
resíduo de sucata automobilística. 
 

Sigla Determinações* Unidades Amostras de solo 
NC C 

M. O. Dicromato de K g dm-3 20 30 
pH Solução de CaCl2 -- 6,6 7,4 
P Resina mg dm-3 28 45 
K Resina mmolc dm-3 2,8 2,3 
Ca Resina mmolc dm-3 90 294 
Mg Resina mmolc dm-3 28 80 

CTC SB + (H + Al) mmolc dm-3 115,8 336,3 
Cu DTPA mg dm-3 2,6 31,7 
Fé DTPA mg dm-3 22 26 
Mn DTPA mg dm-3 37,3 16,6 
Zn DTPA mg dm-3 2,2 365,5 

Fonte: *Raij et al., 2001. 
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3.2.1 Determinação da capacidade de retenção de água (CRA) 

A CRA foi determinada utilizando-se uma coluna de vidro, em cuja base foi 

colocado papel de filtro de faixa azul (filtragem lenta) e sobre este se adicionou 100 

gramas de amostra de solo peneirado. Em seguida, adicionou-se vagarosamente 200 ml 

de água. Após a percolação da água, por diferença calculou-se a CRA, sendo de 360 ml 

kg-1 e 425 ml kg-1, para o solo não contaminado e contaminado, respectivamente. 

 

3.2.2 Determinação dos teores totais de metais pesados nas amostras de solos da 
área controle e contaminada 

A análise de teores totais de metais pesados nas amostras de estudo foi realizada 

por meio do método EPA – 3050b. Pesou-se 500 mg de solo em um elenmeyer de 

capacidade para 125 ml. Adicionou-se 10 ml de solução de ácido nítrico (1:1) ao 

elenmeyer e este foi tampado com vidro relógio. O conjunto foi aquecido a 

aproximadamente 95 oC, em uma placa de aquecimento, por 15 minutos, sem ebulição. 

Em seguida, foram adicionados 5 ml de ácido nítrico concentrado e o material foi 

colocado sob refluxo por 1 h. Adicionou-se 2 ml de água deionizada e 8 ml de água 

oxigenada, deixando em reação por 1 h. Por último adicionou-se 5 ml de ácido 

clorídrico concentrado e 10 ml de água deionizada, colocando sob refluxo por 15 

minutos. Após esfriar, o extrato foi transferido quantitativamente, lavando-se o 

elenmeyer com pequenas proporções de ácido clorídrico (1:100), para um funil com 

papel de filtro faixa azul (filtração lenta). O extrato foi coletado em balão volumétrico 

de 50 ml. Após avolumar os extratos no balão foram feitas as determinações dos teores 

de metais utilizando um espectrômetro de emissão ótica com plasma induzido (ICP-

OES). 

 

3.2.3 Teste preliminar de acidificação 

 Como o experimento foi baseado na acidificação do solo contaminado, realizou-

se um teste preliminar de acidificação com a finalidade de verificar quais eram as 

concentrações de HNO3 necessárias para se atingir os valores de pH 6,6 e 5,0 e o tempo 

necessário para que os valores de pH atingidos se estabilizassem. 

O valor de pH 6,6 foi escolhido pelo fato de ser este o pH original do solo da 

área (Tabela 4). O valor de pH 5,0 foi escolhido pois, segundo classificações 

agronômicas, uma faixa de pH do solo entre 5,0 e 6,0 é adequada para o cultivo. Com 

isso tentou-se simular uma acidificação natural do solo contaminado. 
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 Estipulou-se a quantidade de 1.000 g de solo contaminado para realizar cada 

incubação do teste preliminar de acidificação. Com base na CTC do solo contaminado 

(336,3 mmolc dm-3) e sua densidade (1,2 g cm-3) calculou-se a quantidade de íons de H+ 

necessária para saturar os pontos de troca desse solo. Calculou-se o volume de solução 

que seria necessário adicionar em 1.000 g do solo contaminado correspondente a 70% 

de sua CRA. Em seguida foi calculada a concentração da solução de HNO3 necessária 

para suprir a quantidade de íons de H+ da quantidade de solo estipulada para a 

realização do teste. Utilizando-se potes plásticos de 2 L de capacidade foram realizadas 

cinco incubações, as quais foram adicionados 1.000 g de solo seco, moído e passado em 

peneira de 2 mm de abertura. Em seguida adicionou-se as soluções de HNO3, em 

quantidades correspondentes a 70% da CRA do solo, cujas concentrações foram 

correspondentes a 0,25; 0,50; 1, 2 e 3 CTCs  do solo contaminado (Tabela 5).  

A umidade dos potes foi mantida a 70% da CRA do solo, durante todo o período 

de condução do teste, por meio de pesagem. Os valores de pH foram medidos em 

CaCl2, semanalmente, durante 60 dias pelo método sugerido por QUAGGIO & RAIJ 

(2001). 

 

 

Tabela 5 – Concentrações de soluções de HNO3 correspondentes a diferentes CTC’s. 
 

 Quantidade de H+ Concentração da 
solução de HNO3 

pH final 
(em CaCl2) 

 ----- mmolH+----- mol L-1 --- 
0,25 CTC 69,8 0,24 7,1 
0,50 CTC 139,6 0,47 6,6 
1,00 CTC 279,2 0,94 6,2 
2,00 CTC 558,4 1,88 4,0 
3,00 CTC 837,6 2,81 3,2 

 

 

Com base na curva obtida entre a CTC e o pH do solo, cuja equação foi          

Y=-1,5293x + 7,5205,  calculou-se os valores de CTC necessários para se atingir pH de 

6,6 e 5,0 e em seguida, as concentrações de HNO3 necessárias. Os valores de CTC 

encontrados foram de 0,5 e 1,31, respectivamente, e as concentrações de HNO3 

calculadas foram de 0,47 e 1,26 mol L-1, respectivamente. 

O teste realizado mostrou que após 30 dias de incubação, o pH variou muito 

pouco (0,1 unidade de pH), com exceção para 0,25 CTC, que variou 0,3 unidades de 
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pH. Após 45 dias de incubação os valores de pH não variaram mais, ou seja, 

praticamente estabilizaram, com exceção para 2,00 CTC (Figura 3).  

Com base nos dados obtidos decidiu-se então manter a incubação do solo por 30 

dias, no ensaio definitivo. 

 

 

Figura 3 – Período de incubação do solo necessário para estabilizar os valores de pH. 

 

 

3.2.4 Aplicação dos tratamentos 

O delineamento experimental utilizado foi inteiramente ao acaso, com quatro 

tratamentos (correspondentes aos valores de pH 6,1; 7,5; 6,6 e 5,0) e três repetições. 

 No primeiro tratamento (T1) as amostras de solo da área controle foram 

homogeneizadas e passadas em peneira de 2 mm de abertura. Em seguida, 

acondicionou-se 2.000 g desse solo em potes plásticos e adicionou-se o volume 

correspondente a 70% CRA de água destilada, a fim de se manter seu pH original. A 

mistura foi homogeneizada e tampada. 

No segundo tratamento (T2) procedeu-se da mesma forma que o T1, no entanto, 

utilizou-se as amostras do solo contaminado.  

O terceiro e quarto tratamentos (T3 e T4) basearam-se no teste de acidificação 

envolvendo a CTC. As amostras do solo contaminado foram homogeneizadas e 

passadas em peneira de 2 mm de abertura. Em potes de plásticos foram pesadas 2.000 g 

desse solo. No T3 adicionou-se o volume correspondente a 70% da CRA do solo de 
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solução de HNO3 0,47 mol L-1 para se obter um valor de pH próximo a 6,6. No T4 

adicionou-se o volume correspondente a 70% da CRA do solo de solução de HNO3 1,26 

mol L-1, para se obter um valor de pH próximo a 5,0. As misturas foram 

homogeneizadas e tampadas. 

Os quatro tratamentos foram realizados em triplicata e mantidos incubados por 

30 dias. As incubações foram mantidas a 70% da CRA do solo por meio de pesagem 

dos potes. Os valores de pH foram medidos semanalmente pelo método descrito por 

QUAGGIO & RAIJ (2001) (Figura 4). 

 

 

 

 

Figura 4 – Período de incubação do solo necessário para estabilizar os valores de pH. 

  

 
3.3 Análises químicas 

 Após 30 dias de incubação foram retiradas cerca de 400 g de solo de cada 

parcela. As amostras foram secas em estufa a 40 oC até atingirem pesos constantes. Em 

seguida as amostras foram moídas em almofariz de porcelana e passadas em peneira de 

2 mm de abertura. Essas amostras foram utilizadas para a realização da determinação 

dos teores extraídos pelo DTPA pH 7,3 e para a extração seqüencial. O restante 

permaneceu incubado sob as mesmas condições iniciais para posterior utilização. 

  

 

 

Água 

T1 T2 T3 T4 

HNO3 

7,5 6,6 5,0 

- T1 = controle; 
- T2 = solo contaminado, pH 7,5; 
- T3 = solo contaminado, pH 6,6; 
- T4 = solo contaminado, pH 5,0; 
- NC = solo não contaminado; 
- C = solo contaminado. 

Repetições 

NC  C 

6,6 



 34

3.3.1 Determinação de metais pesados utilizando solução de DTPA em pH 7,3 

Os teores de metais pesados disponíveis no solo foram obtidos por meio do 

extrator DTPA a pH 7,3, segundo a metodologia descrita por ABREU et al. (2001). 

A solução extratora foi preparada com 0,005 mol L-1 de DTPA, 0,1 mol L-1 de 

trietanolamina e 0,01 mol L-1 de cloreto de cálcio. O pH da solução foi corrigido para 

7,3 usando uma solução de HCl 4 mol L-1. Foram cachimbadas 10 cm3 de solo de cada 

tratamento e colocadas em frascos plásticos com tampa. Em seguida, foram adicionados 

20 ml da solução extratora DTPA pH 7,3. Os frascos foram tampados e colocados para 

agitar em mesa agitadora com movimentos circular-horizontal a 220 rpm. Após 2 h de 

agitação a suspensão foi filtrada em papéis de filtro faixa azul (filtração lenta). A 

suspensão permaneceu filtrando de um dia para outro. 

Nos extratos foram determinados os metais Cd, Cu, Cr, Pb, Ni e Zn 

simultaneamente em um espectrômetro de emissão óptica com plasma induzido ICP-

OES. 

 

3.3.2. Extração seqüencial 

 A extração seqüencial foi realizada de acordo com a metodologia sugerida por 

SILVEIRA et al. (2006), determinando-se sete frações: trocável (F1), carbonato (F2), 

matéria orgânica (F3), óxido de Mn (F4), óxido de Fe mal cristalizado (amorfo) (F5), 

óxido de Fe cristalino (F6), residual (F7). 

Para a realização da extração seqüencial pesou-se, em tubos de centrífuga de 

policarbonato, 1,000 g do solo seco, moído e passado em peneira de 2 mm de abertura. 

A extração seqüencial foi realizada em triplicata. Paralelamente foi realizado o mesmo 

procedimento em amostras intactas para corrigir eventuais perdas de massa durante o 

processo, sendo que neste caso os tubos foram previamente tarados. 

As extrações seqüenciais procederam-se da seguinte maneira: 

 F1 – Trocável 

 Nos tubos contendo 1,000 g de solo foram adicionados 15 ml de cloreto de 

cálcio (CaCl2) 0,1 mol L-1. Em seguida, os tubos contendo as amostras foram agitados 

durante 2 h, em mesa agitadora com movimentos circular-horizontal a 220 rpm e 

temperatura ambiente de aproximadamente 25 oC. Os tubos foram dispostos 

horizontalmente no agitador para melhor homogeneização. Após o tempo estipulado 

realizou-se a centrifugação das amostras por 10 minutos a 6500 rpm. O sobrenadante foi 
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separado, filtrado em membrana de 0,45 µm e acondicionado em frascos de vidro com 

tampa. 

 F2 – Carbonato 

Após a realização da extração F1, foram adicionados 30 ml de acetato de sódio 

(NaOAc) 1,0 mol L-1, corrigido a pH 5,0 com ácido acético, aos tubos de centrifuga 

contendo os resíduos da primeira extração. Os tubos foram agitados durante 5 h da 

mesma forma que a descrita na fração anterior. Após o tempo estipulado, os tubos foram 

centrifugados a 6500 rpm, durante 10 minutos. O sobrenadante foi separado, filtrado em 

membranas de 0,45 µm e acondicionado em frasco de vidro com tampa. 

F3 – Matéria orgânica 

No resíduo proveniente de F2 foram adicionados 5 ml de hipoclorito de sódio 

(NaOCl) a 6%, corrigido a pH 8,5 com HCl. Os tubos de centrifuga foram colocados em 

banho maria a temperatura de aproximadamente 90 oC e permaneceram reagindo por 30 

minutos, sendo agitados manualmente durante várias vezes. Em seguida os tubos foram 

submetidos à centrifugação nas mesmas condições que as extrações anteriores. O 

sobrenadante foi separado, filtrado em membranas de 0,45 µm e acondicionado em 

frasco de vidro com tampa. 

F4 – Óxido de Mn 

Aos tubos contendo os resíduos de F3 foram adicionados 30 ml de cloridrato de 

hidroxilamina (NH2OH/HCl) 0,05 mol L-1, corrigido a pH 2,0 com HCl. Os tubos foram 

agitados durante 30 minutos em mesa agitadora com movimentos circular-horizontal a 

220 rpm e temperatura ambiente, sendo que os tubos foram dispostos horizontalmente 

no agitador para melhor homogeneização. Após o período estipulado, os tubos foram 

submetidos à centrifugação a 6500 rpm, durante 10 minutos. O sobrenadante foi 

separado, filtrado em membrana de 0,45 µm e acondicionado em frasco de vidro com 

tampa. 

F5 – Óxido de Fe mal cristalizado (amorfo) 

Após a extração de F4, foram adicionados 30 ml de solução contendo oxalato de 

amônio 0,2 mol L-1 e ácido oxálico 0,2 mol L-1, corrigida a pH 3,0 com acetato de sódio 

aos tubos contendo os resíduos da extração anterior. Os tubos foram agitados durante 2h 

em mesa agitadora com movimentos circular-horizontal a 220 rpm e temperatura 

ambiente, sendo que os tubos foram dispostos horizontalmente no agitador para melhor 

homogeneização. Em seguida realizou-se a centrifugação dos tubos a 6500 rpm, sendo o 
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sobrenadante separado, filtrado em membrana de 0,45 µm e acondicionado em frasco de 

vidro com tampa. 

Uma vez que o ferro extraído pelo oxalato é sensível à luz, a extração foi 

realizada no escuro, recobrindo-se os tubos de centrífuga com papel alumínio. 

F6 – Óxido de Fe cristalino 

Ao resíduo da extração F5 foram adicionados 40 ml de HCl 6 mol L-1, agitando-

se a suspensão por 24 h nas mesmas condições da extração anterior. Após o período 

estipulado, os tubos foram submetidos à centrifugação a 6500 rpm durante 10 minutos. 

Em seguida o sobrenadante foi separado, filtrado em membrana de 0,45 µm e 

acondicionado em frasco de vidro com tampa. 

F7 – Residual 

A fração residual foi obtida por meio de digestão total do resíduo de F6 de 

acordo com o método EPA 3050b, já descrito anteriormente no item 1.2.3. 

 Em todas as etapas, para deslocar a suspensão anterior que poderia ter 

permanecido no solo, reduzir a dispersão da amostra e limitar a readsorção do metal, foi 

realizado uma lavagem. Foram adicionados 5 ml de 0,1 mol L-1 de cloreto de sódio 

(NaCl2), promovendo, em seguida, a agitação dos tubos em agitador de bancada, 

durante 30 segundos e centrifugação a 6500 rpm, por 10 minutos. O sobrenadante foi 

novamente separado, filtrado em membrana de 0,45 µm e adicionado aos respectivos 

frascos da extração. Nos extratos da fração 1 e 3 foram adicionados 0,2 ml de HNO3. 

 A determinação das concentrações de metais pesados (Cd, Cu, Cr, Pb, Ni e Zn) 

nos extratos foram simultâneas e realizadas em um espectrômetro de emissão óptica 

com plasma induzido ICP-OES. Um resumo do procedimento de extração seqüencial 

pode ser observado na tabela 6.  

 
Tabela 6 – Resumo do procedimento de extração seqüencial (1,000 g de solo). 
 

Fração Soluções Tempo de 
equilíbrio 

Condições 
de equilíbrio 

F1 Solúvel + trocável 15 ml CaCl2 a 0,1 mol L-1 2 h Temp. amb. 
F2 Carbonato 30 ml NaOAC (pH 5) a 1 mol L-1   5 h Temp. amb. 
F3 M.O. 5 ml NaOCl (pH 8,5) 30 min 90–95 oC 
F4 Óx. de Mn 30 ml de NH2OH/HCl a 0,05 mol L-1  

(pH 2) 
30 min Temp. amb. 

F5 Óx. Fe amorfo 30 ml ac. oxálico a 0,2 mol L-1  + NH4 
oxalato a 0,2 mol L-1 (pH 3) 

2 h Escuro 

F6 Óx. Fe cristalino 40 ml HCl a 6 mol L-1   24 h Temp. amb. 
F7 Residual HNO3–HCl digestão (3050b)   
Óx. = óxido; Temp. amb. = temperatura ambiente. 
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Para a posterior realização do cálculo de balanço de massa, retirou-se um tubo 

de cada tratamento colocando-o em estufa a 40 oC, até atingir peso constante. Em 

seguida, os tubos foram pesados e as amostras secas descartadas. Esse procedimento foi 

realizado após a extração de cada fração. 

A recuperação dos metais em cada fração foi calculada por meio da equação (1), 

sendo que foi utilizado como critério de controle dos resultados obtidos na extração 

seqüencial e estipulou-se o limite de erro tolerável de ± 20%. 

Recuperação (%) = (∑ [ M-frações]/[M-digestão total])*100................................eq. (1) 

 O balanço de massa para cada fração foi realizado por meio da equação (2) e 

pode ser observado na tabela 7. 

Massa inicial Fn = massa inicial de Fn-1 – perda de Fn-1 ....................................... eq. (2) 

 
 

Tabela 7 – Balanço de massa dos tratamentos realizado durante a extração seqüencial. 
 

Tratamento  Massa Inicial Perda 
 F1 1,0004 0,0049 
 F2 0,9955 0,0000 
 F3 0,9955 0,0011 

Controle F4 0,9944 0,0398 
 F5 0,9546 0,0190 
 F6 0,9356 0,0917 
 F7 0,8439 -- 
 F1 1,0004 0,0127 
 F2 0,9877 0,0000 
 F3 0,9877 0,2834 

Contaminado F4 0,7043 0,0000 
pH 7,5 F5 0,7043 0,0650 

 F6 0,6393 0,1232 
 F7 0,5161 -- 
 F1 1,0002 0,0284 
 F2 0,9718 0,0000 
 F3 0,9718 0,0068 

Contaminado F4 0,9650 0,1614 
pH 6,6 F5 0,8036 0,0000 

 F6 0,8036 0,0934 
 F7 0,7102 -- 
 F1 1,0005 0,0675 
 F2 0,9330 0,0000 
 F3 0,9330 0,0123 

Contaminado F4 0,9207 0,0370 
pH 5,0 F5 0,8837 0,0369 

 F6 0,8468 0,0968 
 F7 0,7500 -- 
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3.3.3. Extrato de saturação e especiação iônica 

Para a determinação do teor total dos metais presentes em solução utilizou-se o 

método do extrato de saturação, sendo que as concentrações encontradas foram 

utilizadas para o cálculo de espécies livres, complexadas e atividade dos metais pesados 

com o auxílio do programa Visual MINTEQ A2 versão 4.0. 

Nos solos já incubados foi adicionada água deionizada aos poucos, utilizando-se 

uma espátula para a homogeneização, até que a pasta apresentasse aspecto brilhante. Os 

potes plásticos contendo as pastas foram vedados com filme de PVC transparente a fim 

de se evitar evaporação da água. As pastas permaneceram em repouso por 24h. Em 

seguida as pastas das amostras de solo saturado foram transferidas para funis de 

Büchner com papéis de filtro faixa azul (filtração lenta) e filtradas a vácuo. Os extratos 

foram coletados em tubos de centrífuga acondicionados dentro dos kitassatos, sob as 

hastes dos funis. Os extratos obtidos foram filtrados em membranas de 0,25 µm e 

enviados para determinação dos cátions Cd+2, Cr+2, Cu+2, Ni+2, Pb+2 e Zn+2 em 

espectrômetro de emissão óptica com plasma induzido ICP-OES e dos ânions Cl-1, NO3
-

2, SO4
-2 e PO4

-2 em cromatógrafo. 

 

3.3.4. Análise dos Resultados 

Para a análise dos teores de metais pesados extraídos pelo DTPA empregou-se 

análise de variância (ANOVA), utilizando apenas os tratamentos contendo o solo 

contaminado, em função de sua acidificação. Para os efeitos significativos realizou-se 

Teste de TUKEY a 5% de probabilidade com o auxílio do software Sisvar. 

Para os teores de metais obtidos nas frações da extração seqüencial realizou-se 

também uma análise de variância (ANOVA) em função dos diferentes tratamentos. 

Quando os efeitos foram significativos realizou-se o Teste de TUKEY a 5% de 

probabilidade com o auxílio do software Sisvar. 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 

4.1 Teores Totais de Metais Pesados nos Solos Não Contaminado e Contaminado 

A análise de teor total de metais no solo controle e contaminado foi realizada 

antes da incubação dos solos. Assim, os valores de pH eram originais, ou seja, 6,6 para 

o solo não contaminado e 7,4 para o solo contaminado. Os teores totais dos metais 

pesados encontrados no solo não contaminado (Tabela 9) apresentam-se, de maneira 

geral, dentro dos valores considerados normais em CAMBISSOLOS com 

predominância acentuada do caráter distrófico, não poluído, conforme níveis propostos 

por FADIGAS et al. (2006), com exceção do Cu e Zn. No entanto, quando comparado 

com os valores orientadores estipulados pela CETESB, os teores de todos os metais 

encontram-se igual ou abaixo aos valores de referência de qualidade. 

O descarte do resíduo de sucata metálica elevou a concentração total dos metais 

pesados Cd, Cr, Cu, Pb, Ni e Zn no solo (Tabela 8). 

 

 

Tabela 8 – Teor total de metais pesados presentes no solo contaminado e controle 
obtido pelo método EPA 3050b e valores orientadores estipulados pela CETESB. 
 

 
Metal 

Solo  CETESB*  

NC C Fadigas             
et al. (2006) 

-----------VI----------- Oliveira       
et al. (2005) Agríc. Resid. Ind. 

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

Cd 0,17 3,81 0,4 a 0,9 3 8 20 ND 

Cr 26,26 115,87 23 a 43 150 300 400 135,44 

Cu 25,93 353,15 2 a 12 200 400 600 453,39 

Ni 10,44 63,15 7 a 17 70 100 130 57,20 

Pb 14,30 390,30 3 a 22 180 300 900 408,92 

Zn 60,85 2388,50 12 a 35 450 1000 2000 2207,27 

*Valores orientadores para solos e águas contaminadas no estado de São Paulo. 
VI = Valor de Intervenção; Agríc. = agrícola; Resid. = residencial; Ind. = industrial; NC = Não 
contaminado; C = contaminado; ND = não detectado. 

 

 

Os teores de Cd, Cu, Pb e Zn encontram-se acima dos níveis de intervenção 

agrícola estipulado pela CETESB, sendo que o teor de Zn encontrado no solo da área 
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ultrapassa aproximadamente quatro vezes esse valor. Os teores de Cr e Ni encontrados 

na área não ultrapassam os valores de intervenção agrícola estipulados pela CETESB, 

no entanto, estão acima dos valores de prevenção, que são de 75 e 30 mg kg-1, 

respectivamente. 

Os teores totais de metais encontrados diferenciaram-se dos valores encontrados 

por OLIVEIRA et al. (2005) (Tabela 8). A concentração dos elementos Cr, Cu e Pb 

encontradas no presente trabalho foram menores do que as encontradas por aqueles 

autores, já as concentrações de Cd, Ni e Zn foram maiores. Isso pode ter ocorrido 

devido a fato do resíduo ser bastante heterogêneo e não ter sido aplicado de forma 

homogênea em toda a área.  

O maior aumento observado foi na concentração de Zn. O teor total deste 

elemento encontrado no solo contaminado foi 39 vezes maior do que o encontrado no 

solo controle, ultrapassando em mais de cinco vezes o valor estipulado pela CETESB, 

para intervenção agrícola. O Pb teve sua concentração aumentada em 27 vezes no solo 

contaminado, quando comparada a do solo controle, representando pouco mais do que o 

dobro do valor estipulado pela CETESB, para intervenção agrícola (Tabela 8). 

É ainda importante ressaltar que tanto os teores totais de Zn e Pb encontrados no 

solo contaminado, estão acima dos valores de intervenção residencial estipulados pela 

CETESB (Tabela 8). 

O teor total de Cd encontrado no solo contaminado foi 22 vezes maior do que o 

do solo controle e, apesar de ultrapassar o valor de intervenção agrícola estipulado pela 

CETESB, encontrou-se próximo ao limite mínimo. 

A concentração de Cu aumentou 13 vezes no solo contaminado em relação à 

encontrada no solo controle, representando quase que o dobro do valor de intervenção 

agrícola estipulado pela CETESB.  No entanto, deve-se lembrar que o teor total do 

metal no solo controle está acima dos valores considerados normais em 

CAMBISSOLOS com predominância acentuada do caráter distrófico, não poluído, 

segundo FADIGAS et al. (2006). 

Devido à concentração destes quatro elementos estar acima dos valores de 

intervenção, a área é classificada, segundo CETESB (2008), como Área Contaminada 

sob Investigação, indicando a existência de riscos potenciais, diretos ou indiretos, à 

saúde humana.  

O Cr e o Ni foram os únicos metais adicionados ao solo que não tiveram seus 

teores totais acima do valor de intervenção agrícola estipulado pela CETESB, no 
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entanto, ambos ultrapassaram o valor de prevenção. Sendo que a concentração de Ni 

encontra-se bastante próxima ao limite mínimo para intervenção agrícola. 

 

4.2 Efeito da Adição de H2O e HNO3 nos Valores de pH, em CaCl2 , das Amostras 
de Solo Não Contaminado e Contaminado 
 A incubação do solo controle (tratamento 1) utilizando-se água destilada fez com 

que o valor de seu pH diminuísse 0,3 unidades, após trinta dias (Figura 5). Entretanto, 

após a secagem e moagem do mesmo, o valor de pH final obtido para este solo foi de 

6,1. A variação do valor de pH do solo contaminado, no tratamento 2, onde também 

utilizou-se água destilada para incubação, foi semelhante ao tratamento 1, com a 

diferença de que, neste caso, o valor de pH subiu 0,3 unidades durante o intervalo de 

trinta dias. No entanto, após o tempo estipulado para a incubação, o valor de pH obtido 

foi praticamente o mesmo do original (Figura 5), sendo que a secagem e moagem não 

alteraram o valor do pH obtido. 

A adição de ácido nítrico no tratamento 3 fez com que o pH do solo atingisse, 

inicialmente, o valor de 6,1, no entanto, após o décimo quarto dia o pH já encontrava-se 

praticamente estável, no valor de 6,5, sendo que após 60 dias de incubação o pH ainda 

subiu mais 0,2 unidades, finalizando em 6,7 (Figura 5). Já no tratamento 4 o valor de 

pH inicialmente obtido foi de 4,1, estabilizando-se em 4,7 entre o décimo quarto e 

vigésimo primeiro dia, quando voltou a aumentar, sendo que ao final de trinta dias de 

incubação o valor do pH estabilizou-se em 4,9, finalizando em 5,1 após 60 dias (Figura 

3). Nestes casos, a secagem e moagem do solo alteraram nos tratamentos 3 (aos 30 dias) 

e tratamento 4 (aos 60 dias) 0,1 unidades de pH. 

As alterações nos valores de pH durante os 60 dias de incubação, observados na 

figura 4, mostra a dificuldade de se estabilizá-los em valores fixos. Nos tratamento 1, 2 

e 3 observa-se pequenas variações, já no tratamento 4 observa-se tendência de aumento 

nos valores do pH. De forma geral não é possível dizer com certeza se estes valores 

obtidos permaneceriam os mesmos casos a incubação se prolongasse. 

A alteração de 0,5 unidade de pH no solo controle dificultou a comparação no 

comportamento dos metais pesados entre este solo e o solo contaminado em mesmo 

valor de pH. Segundo LINDSAY (1978) a diminuição de uma unidade de pH eleva em 

100 vezes a disponibilidade dos metais. 
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Figura 5 – Valores de pH em CaCl2, para os tratamentos com solo não contaminado 
(NC(H2O)), contaminado e incubado com água (C(H2O)), contaminado e incubado com 
ácido (C(HNO3)),  obtidos durante os 60 dias de incubação. 
 

 

No solo contaminado, apesar das alterações nos valores de pH durante o período 

de incubação, os mesmos finalizaram-se bastante próximos aos estipulados, que era de 

7,4; 6,6 e 5,0 para os tratamentos 2, 3 e 4, respectivamente. O que não atrapalhou na 

análise da disponibilidade dos metais pesados com a acidificação do solo. 

Na tabela 9 pode-se observar os valores de pH obtidos após 30 e 60 dias de 

incubação, para os solos controle e contaminado secos e moídos. 

 

 

Tabela 9 – Valores de pH em CaCl2 obtidos nas amostras dos solos em todos os 
tratamentos aos 30 e 60 dias de incubação. 
 

Tratamentos 
Valores de pH 

30 dias 60 dias 
Solo úmido Solo seco Solo úmido Solo seco 

1 – solo não contaminado 6,3 6,1 6,6 6,2 
2 – solo contaminado 7,5 7,5 7,4 7,4 
3 – solo contaminado 6,5 6,6 6,7 6,7 
4 – solo contaminado 4,9 4,9 5,1 5,0 
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Como as amostras de solo utilizadas para a avaliação da disponibilidade de 

metais e a realização da extração seqüencial ter sido obtido aos 30 dias de incubação, 

serão utilizados para discussão os valores de pH 6,1; 7,5; 6,6 e 4,9 para os tratamentos 

1, 2, 3 e 4, respectivamente. 

     

4.3 Efeito da Acidificação do Solo Contaminado na Extração de Metais Pesados 
Utilizando-se o Extrator DTPA pH – 7,3 

O DTPA foi escolhido, pois, segundo MANTOVANI et al. (2004) e 

BATAGLIA & RAIJ (2004), trata-se do extrator mais eficiente em avaliar as mudanças 

de disponibilidade de metais pesados causadas pelas alterações de pH, além de ser 

referência no Estado de São Paulo. FERREIRA & CRUZ (1992), ABREU & RAIJ 

(1996) e CONSOLINI & COUTINHO (2004) encontraram resultados semelhantes para 

a extração do Zn. No entanto, é importante ressaltar que existem discussões a respeito 

da eficiência deste agente quelante na extração simultânea de metais para solos 

contaminados devido à possibilidade de sua saturação (NORVELL, 1984; VÁZQUES, 

2005). 

De forma geral a acidificação do solo contaminado fez com que houvesse um 

aumento nos teores dos metais Cd, Cr, Ni e Zn extraídos pelo DTPA, no entanto, 

reduziu significativamente os teores de Cu e Pb (Tabela 10). 

 

Tabela 10 – Teores disponíveis dos metais pesados, extraídos pelo DTPA, no solo 
contaminado. 
 

Elementos 
Teores de metais pesados extraídos por DTPA 

pH = 7,5 pH = 6,6 pH = 4,9 

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

Cd 0,35a 0,40a 0,94b 

Cr 0,01ab 0,003a 0,03b 

Cu 44,31a 32,31b 9,46c 

Ni 1,93a 3,35a 11,98b 

Pb 24,51a 1,55b 0,15b 

Zn 419,78a 489,42b 450,52c 
 

A redução do valor pH 7,5 para 6,6 não provocou alterações significativas, pelo 

Teste de Tukey (P < 0,05), na fitodisponibilidade do Cd, onde foram encontrados os 

menores teores disponíveis, que corresponderam a 0,35 e 0,40 mg kg-1, respectivamente 
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(Tabela 10), representando 9 e 10,5% de suas concentrações totais. Trabalhos mostram 

que em solos com pH próximo a neutralidade o Cd encontra-se até 45% menos 

disponível (ACCIOLY et al., 2004; SILVEIRA et al., 2008; CUNHA et al., 2008; 

PIERANGELI et al., 2005) corraborando com os resultados encontrados neste trabalho. 

Segundo McBRIDE (1994), em pH acima de 6,5 o Cd forma co-precipitados com 

CaCO3, precipitados na forma de CdCO3 ou fosfato de Cd, fatores esses, que podem ter 

sido potencializados com a alta concentração de CaCO3 encontrada na área, devido a 

calagem realizada e explicaria os menores teores desse elemento no solo com pH 7,5. 

ALLOWAY (1995c) também afirma ser a formação de CdCO3 o maior fator 

controlador da solubilidade de Cd em altos valores de pH.  

Já a acidificação do solo para pH 4,9 provocou um aumento significativo na 

extração do Cd pelo DTPA, sendo que sua concentração atingiu o valor de 0,94 mg kg-1 

(Tabela 10). Segundo McBRIDE (1994) em valores de pH abaixo de 6,0 o íon Cd2+, 

livre em solução, forma ligações fracas com a matéria orgânica e óxidos, aumentando 

sua solubilidade. 

De forma geral a acidificação do pH 7,5 para o pH 4,9 provocou um aumento de 

1,7 vezes na extração do elemento, chegando a representar cerca de ¼ de seu teor total. 

BERTON et al. (1999) também verificaram aumento na solubilidade de Cd com a 

acidificação do solo tratado com lodo de esgoto.  

A proporção de Cr extraído pelo DTPA no solo contaminado, para valores de pH 

7,5, foi menor que 0,02%, em relação a seu teor total no solo. 

A acidificação do solo contaminado para pH 6,6 provocou uma redução de 70% 

na extração do Cr pelo DTPA. Após a acidificação do solo para pH 4,9 observou-se um 

aumento significativo no teor extraído do metal, quando se comparado ao do elemento 

em pH 6,6. Isso se deu, provavelmente, pelo fato deste elemento encontrar-se em baixas 

concentrações. 

De forma geral, com a acidificação do solo para pH 4,9 houve um aumento na 

disponibilidade do elemento, no entanto, este não foi significativo pelo Teste de Tukey 

(P < 0,05), mesmo o aumento tendo sido de três vezes, sendo que o teor disponível 

passou de 0,01 mg kg-1 no pH 7,5 para 0,03 mg kg-1 no pH 4,9 (Tabela 10), 

representando menos de 0,03% de sua concentração total no solo. Segundo 

ALCÂNTARA et al. (2000), a adsorção desse metal pelos minerais do solo pode 

ocorrer em ampla faixa de pH e de acordo com McBRIDE (1994), em valores de pH 

baixo o Cr é fortemente complexado à matéria orgânica e adsorvido a óxidos e minerais 
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de argila, já em valores de pH acima de 5,5 este íon substitui o Fe3+ nas redes cristalinas 

dos minerais ou forma precipitados insolúveis como o Cr(OH)3, o que torna este 

elemento, portanto, um metal bastante imóvel no solo e explica a baixa extração deste 

elemento pelo DTPA, mesmo em valores ácidos de pH. 

O cobre é considerado o micronutriente mais imóvel no solo, muito influenciado 

por ligantes orgânicos e inorgânicos, sendo que sua disponibilidade diminui 

consideravelmente acima de pH 7,0 (KABATA-PENDIAS, 2001). Em um trabalho a 

fim de verificar os efeito do pH sobre a adsorção de Cu, MOURA et al. (2008) 

observaram que a pH 3,5 cerca de 80% de seu teor total foi adsorvido. Em trabalho 

semelhante, CASAGRANDE et al. (2004) observaram que praticamente todo o Cu tinha 

sido adsorvido em pH 7,5. Isso mostra que em baixos valores de pH o Cu já tende a 

encontrar-se menos disponível. MARTINS et al. (2003), ao estudarem a aplicação de 

lodo de esgoto como fonte de micronutrientes, não verificaram diferenças na absorção 

deste metal pelas plantas de milho após ter elevado o pH do solo através da aplicação de 

calcário, o que indicou que o aumento do pH devido a calagem não afetou a 

disponibilidade do Cu, ao contrário do observado por BORGES & COUTINHO 

(2004b), SILVEIRA et al. (2008) e BERTON et al. (1999), que encontraram menor 

disponibilidade de Cu em valores de pH mais elevados. 

Neste trabalho, ao contrário do observado pelos autores, o maior teor de Cu 

extraído pelo DTPA foi encontrado em valor de pH de 7,5, sendo de 44,31 mg kg-1, 

representando aproximadamente 12% de seu teor total.  Observou-se redução 

significativa, pelo Teste de Tukey (P < 0,05), no teor do metal com a acidificação do 

solo contaminado, sendo que a diminuição de 0,9 unidade de pH já foi o suficiente para 

reduzir 27% do teor de Cu extraído pelo DTPA, atingindo uma redução total de 77,5% 

após a acidificação para 4,9. De acordo com McBRIDE (1994) em solos com valores de 

pH mais elevados esse metal pode formar complexos solúveis com hidróxidos, 

carbonatos e matéria orgânica, aumentando, conseqüentemente, sua disponibilidade. 

Os menores valores de Ni extraído pelo DTPA, no solo contaminado, foram de 

1,93 e 3,35 mg kg-1, para os valores de pH 7,5 e 6,6, respectivamente, representando 

entre 3 e 5% de seu teor total no solo. Entretanto, apesar de observar-se um aumento nos 

teores de Ni, semelhantemente ao ocorrido para o Cd, a acidificação do solo 

contaminado, de 7,5 para 6,6, não provocou alterações significativas, pelo teste de 

Tukey (P < 0,05) (Tabela 10). Este elemento é bastante eletronegativo, o que favorece a 

formação de complexos muito estáveis com a matéria orgânica, além de apresentar 
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facilidade em formar co-precipitados com óxidos de Fe e Mn, ser adsorvido por 

aluminossilicatos e minerais de argila, principalmente em pH acima de 6,0 (McBRIDE, 

1994) e em valores de pH acima de 8,0 este metal precipita na forma de hidróxido 

(McGRANTH, 1995), o que pode explicar a pequena variação nos teores de Ni 

disponível em valores de pH acima de 6,6. 

O aumento na extração de Ni pelo DTPA observado neste trabalho foi mais 

pronunciado quando o pH do solo atingiu valores abaixo de 6,6. Após a acidificação 

para pH 4,9 houve um aumento de mais de cinco vezes nos teores do metal, quando se 

comparado aos valores iniciais (pH 7,5), provavelmente devido ao fato de nestas 

condições serem favorecidas a formas de Ni trocável e solúvel (McBRIDE, 1994). A 

acidificação para pH 4,9, do solo contaminado, disponibilizou cerca de 18% do teor 

total de Ni presente.  

De forma geral a acidificação do solo contaminado provocou aumento nos teores 

de Ni extraído pelo DTPA (Tabela 10). Resultados semelhantes foram observados por 

BERTON et al. (1999) após realizarem a acidificação de um solo tratado com lodo de 

esgoto. Já BORGES & COUTINHO (2004b) não verificaram diferenças na 

disponibilidade deste metal em solo com valor de pH ácido e solo onde foi aplicado 

calcário. 

Segundo McBRIDE (1994) o Pb pode ser complexado pela matéria orgânica, 

quimiossorvido em óxidos e minerais silicatados e precipitado como carbonato, 

hidróxidos ou fosfato em condições de alto pH, favorecendo assim uma baixa 

disponibilidade do metal. Entretanto no presente trabalho o oposto foi observado. Em 

valores de pH 7,5 o teor de Pb extraído pelo DTPA foi de 24,51 mg kg-1, sendo 163 

vezes maior do que o observado no pH 4,9 (Tabela 10). 

O Pb teve seu teor diminuído com a acidificação do solo contaminado. A 

acidificação do pH 7,5 para o pH 6,6 já provocou uma redução de mais de 93% nos seus 

teores de Pb extraído pelo DTPA. Após a acidificação para o pH 4,9 o teor do metal 

continuou a reduzir, no entanto esta não foi significativa pelo teste de Tukey (P < 0,05) 

(Tabela 10). De maneira geral, a acidificação do solo contaminado para pH 4,9 

provocou redução de 99% nos teores de Pb extraído pelo DTPA. Essa maior extração do 

metal em pH mais elevado pode ter ocorrido devido a formação de complexos solúveis 

com a matéria orgânica e hidróxidos que, segundo McBRIDE (1994), são favorecidas 

nestas condições. No entanto, apesar de o maior teor ter sido encontrado em valores de 
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pH mais elevado, este representa menos de 7% do teor total do elemento no solo 

contaminado. 

No solo contaminado a menor concentração de Zn extraído pelo DTPA foi 

encontrado em pH 7,5, sendo de 17,6 mg kg-1. Segundo McBRIDE (1994), em solos 

contaminados com altos teores do metal é favorecida a precipitação de Zn com óxidos, 

hidróxidos ou hidrocarbonatos limitando a solubilização do elemento em pH 6,0 ou 

acima disso. MARTINS et al. (2003) ao verificar a disponibilidade de micronutrientes 

adicionados via lodo de esgoto encontraram menor teor desse metal nas plantas de 

milho em solo onde foi aplicado calcário, o que indica menor disponibilidade do 

elemento, corraborando com os resultados obtidos neste trabalho. Resultados 

semelhantes foram encontrados por BORGES & COUTINHO (2004b). 

A acidificação do solo contaminado do pH original 7,5 para o pH 6,6 provocou 

um pequeno aumento nos teores deste metal extraídos pelo DTPA, no entanto, 

significativo pelo teste de Tukey  (P < 0,05), atingindo a concentração de 489,42  mg 

kg-1. Em seguida observou-se uma diminuição de aproximadamente 8%, com a 

acidificação do solo para pH 4,9. 

A adição de HNO3 no solo gerou uma alta concentração de íons H+. Estes íons 

podem ter competido com os metais pelo agente quelante DTPA, provocando sua 

saturação e impedindo que todo o Zn fosse quelatizado, já que a concentração deste 

metal no solo contaminado é bastante alta, o que explicaria o pico no valor de pH 6,6 e 

não 4,9. Em solos com alto teor de metal, NORVELL (1984) recomenda aumentar a 

concentração do agente quelante ou o número de extrações, devido a possibilidade de 

saturação do quelante, principalmente em baixos valores de pH. 

 De maneira geral, pode-se observar um aumento no teor de Zn extraído pelo 

DTPA com a acidificação do solo contaminado (Tabela 10). Comparando-se o teor do 

metal no pH original do solo contaminado (pH 7,5) com o obtido após acidificação, pH 

4,9, observou-se aumento que chegou a representar 19% do teor total de Zn. ABREU & 

RAIJ (1996), BERTON et al. (1999), CONSOLINI & COUTINHO (2004) e ACIOLLY 

et al. (2004) também observaram maiores teores de Zn extraído por DTPA em valores 

de pH abaixo de 5,0. Segundo McBRIDE (1994), em solo ácido este íon forma ligações 

fracas com minerais de argila e matéria orgânica. 

 A acidificação do solo provocou alterações negativas na extração de todos os 

elemento, com exceção do Cu e Pb. 
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O Pb foi o elemento mais sensível a alteração do pH, pois a acidificação do solo 

contaminado fez com que praticamente todo este elemento ficasse na forma 

indisponível às plantas.  

Segundo MEURER et al. (2006) e COSTA et al. (2006) o Cu é 

preferencialmente quimiossorvido pelo solo em comparação ao Pb. McBRIDE (1994) 

também apresenta preferência da matéria orgânica pelo Cu em relação ao Pb. 

Entretanto, comparando estes dois elementos, que tiveram seus teores disponíveis 

diminuídos com a acidificação do solo, observa-se que, mesmo estando em 

concentrações totais próximas no solo contaminado (Tabela 9), o Cu encontrou-se mais 

disponível que o Pb, tanto no pH original quanto no pH acidificado a 4,9 (Tabela 10) 

representando entre 12,5 e 2,7% e 6,3 e 0,04% de seus teores totais, respectivamente. 

Além disso, o Pb foi mais sensível que o Cu à acidificação, pois a diminuição de 0,9 

unidades de pH provocou uma redução de aproximadamente 93% na disponibilidade do 

primeiro e apenas 27% para o segundo. Isso indica que, provavelmente, outros 

mecanismos como a formação de óxidos, hidróxidos, carbonetos e sulfetos insolúveis, 

estão influenciando a imobilização destes metais além da adsorção específica e 

complexação pela matéria orgânica, dando maior preferência na retenção do Pb. 

Em relação aos metais Cd, Cr, Ni e Zn, que tiveram sua disponibilidade às 

plantas aumentada com a acidificação do solo, pode-se perceber um aumento 

significativo apenas após a acidificação do pH 6,6 para 4,9, com exceção para o Zn. 

Isso, provavelmente pelo fato de que em valores de pH acima de 6,0 já é favorecida a 

precipitação e adsorção desses metais.  

O Ni foi o elemento mais sensível a acidificação do solo, estando cinco vezes 

mais fitodisponível no pH 4,9 em relação à sua disponibilidade em pH 7,5 no solo 

contaminado, seguido pelo Cd e Cr, que tiveram um aumento de aproximadamente duas 

vezes nas suas concentrações fitodisponíveis. No entanto o teor de Ni disponível às 

plantas em pH 4,9 representou cerca de 19% de seu teor total, enquanto que para o Cd 

seu teor disponível chegou a aproximadamente ¼ de seu teor total. 

O Cr, apesar de apresentar um acréscimo nos seus teores fitodisponíveis 

semelhantes ao observado para o Cd, sua concentração não chegou a representar mais 

que 0,02% de seu teor total no solo contaminado, confirmando a baixa mobilidade deste 

elemento em ampla faixa de pH. 
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4.4 Extração Seqüencial de Metais Pesados nas Fases Sólidas das Amostras de Solo  
Não Contaminado e Solo Contaminado 
 A extração seqüencial dos metais Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn foi realizada nas 

amostras de solo não contaminado (pH 6,1) e solo contaminado em seu pH original 

(7,5) e acidificado a pH 6,6 e 4,9. O método de extração seqüencial utilizado foi o 

adaptado para solos tropicais por SILVEIRA et al. (2006) que determina os metais 

ligados às frações solúvel + trocável (S+T), adsorvido a carbonatos (Ads. carb.), matéria 

orgânica (M.O.), óxido de Mn (Óx. Mn), óxido de Fe amorfo (Óx. Fe am.), óxido de Fe 

cristalino (Óx. Fe crist.) e residual (Res.). 

 A quantidade total obtida pela soma das concentrações encontradas em cada 

fração foi maior ou menor do que o total obtido na análise de teor total por meio do 

método 3050b. Isso se deve, provavelmente, devido às perdas de material durante os 

processos de extração seqüencial, a falta de especificidade dos extratores e a ocorrência 

de readsorção (Tabela 11). 

No solo não contaminado não se observou a presença de Cd, Pb e Zn na fração 

solúvel+trocável e pequenos teores de Cr, Cu e Ni foram encontradas nesta fração. 

Resultado semelhante foi encontrado por ARAÚJO & NASCIMENTO (2005), para Zn 

em solo com pH 6,0. As concentrações de Cr e Cu foram 0,03 e 0,17 mg kg-1, 

respectivamente. Todos os metais foram encontrados na fração carbonato, variando 

entre 0,05 e 6,52 mg kg-1 para o Cd e Zn, respectivamente. No presente trabalho não foi 

detectada a presença de Cd na fração orgânica do solo não contaminado e 0,19 mg kg-1 

de Ni foi encontrada nesta fração, sendo a menor entre todos os metais. O Cr, Cu e Zn 

foram os principais elementos ligados à matéria orgânica, cujos teores foram 2,63  mg 

kg-1 de Cr, 3,96 mg kg-1 de Cu e 5,93 mg kg-1 de Zn (Tabela 12). 

Como era de se esperar, no solo não contaminado, as quantidades detectadas dos 

metais encontram-se distribuídas preferencialmente entre as frações menos 

fitodisponíveis, como óxido de manganês, óxido de ferro amorfo e óxido de ferro 

cristalino.  
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Tabela 11 – Soma, teor total obtido pelo método US-EPA 3050b e recuperação dos 
metais pesados nas amostras de solo não contaminado e (NC) e contaminado (C), nos 
quatro tratamentos. 
 

Tratamentos Soma Teor Total Recuperação 
 ----------------------- mg kg-1---------------------- % 

Cd 
NC (6,1)* 0,28 0,17 163,91 

C (7,5) 4,19 3,81 110,09 
C (6,6) 3,76 3,81 98,73 
C (4,9) 4,79 3,81 125,92 

Cr 
NC (6,1) 24,83 26,00 95,52 
C (7,5) 199,70 115,61 172,74 
C (6,6) 127,50 115,61 110,28 
C (4,9) 128,16 115,61 110,86 

Cu 
NC (6,1) 25,30 25,93 97,57 
C (7,5) 425,85 353,15 120,59 
C (6,6) 253,20 353,15 71,70 
C (4,9) 254,53 353,15 72,07 

Ni 
NC (6,1) 10,13 10,44 97,09 
C (7,5) 108,42 63,15 171,71 
C (6,6) 80,46 63,15 127,42 
C (4,9) 95,54 63,15 151,30 

Pb 
NC (6,1) 21,32 14,30 149,18 
C (7,5) 457,62 390,30 117,25 
C (6,6) 316,21 390,30 81,02 
C (4,9) 384,14 390,30 98,42 

Zn 
NC (6,1) 52,98 50,59 104,73 
C (7,5) 2784,43 2378,24 117,08 
C (6,6) 2045,94 2378,24 86,03 
C (4,9) 2115,54 2378,24 88,95 

 * Valores de pH. 

  

 

De maneira geral, baixas concentrações de metais foram encontradas na fração 

de óxido de Mn, variando entre 1,28 mg kg-1 para o Pb e 0,02 mg kg-1 para o Cd, no 

entanto, o Cu foi encontrado em maior concentração (3,20 mg kg-1). Na fração de óxido 

de Fe amorfo, no solo não contaminado, o único metal não encontrado foi o Cd, sendo o 

Zn o elemento encontrado em maior concentração. Assim como na maioria das outras 

frações as maiores concentrações observadas na fração óxido de Fe cristalino, no solo 

não contaminado, foi de Zn, chegando a 13,91 mg kg-1. Os metais Cr e Zn foram os 
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mais encontrados na fração residual do solo não contaminado, atingindo os valores de 

7,55 e 13,98 mg kg-1, respectivamente (Tabela 12). 

Para verificar o efeito da aplicação do resíduo, comparou-se os teores de metais 

encontrados no solo não contaminado com os encontrados no solo contaminado 

acidificado a pH 6,6, por ser este o mais semelhante ao valor de pH do solo não 

contaminado. 

A aplicação do resíduo aumentou significativamente, pelo Teste de Tukey (P > 

0,05), a concentração de metais em todas as frações (Tabela 12). O Zn foi o elemento 

que apresentou maior incremento nas frações solúvel+trocável, carbonato, orgânica, 

óxido de Mn e óxido de Fe amorfo após a adição do resíduo, principalmente na fração 

carbonatada, que passou de 6,52 mg kg-1 nas amostras de solo não contaminado para 

815,48 mg kg-1 nas amostras de solo contaminado, em pH 6,6. Já o Pb apresentou maior 

incremento nas frações óxido de Fe cristalino e residual, após a aplicação do resíduo. Na 

fração solúvel+trocável o menor incremento observado foi para o Cu que passou de 

0,17 mg kg-1 no solo não contaminado para 0,19 mg kg-1 no solo contaminado (pH 7,5). 

Na fração carbonato o menor incremento foi observado para o Cr, já nas frações 

orgânica, óxido de Mn e óxido de Fe amorfo, óxido de Fe cristalino e residual observou-

se menor aumentos nas concentrações de Cd (Tabela 12). 

No solo contaminado, em seu pH original, observou-se a presença de todos os 

elementos na fração solúvel+trocável. Entretanto, é importante ressaltar que a 

concentração de metais nesta fração é bastante baixa, quando se comparado aos seus 

teores totais, variando entre 0,15 mg kg-1 para o Cd e 4,27 mg kg-1 para o Zn (Tabela 

13). Todos os metais foram encontrados na fração carbonato, matéria orgânica e óxido 

de Mn no solo contaminado, variando entre 1,65 mg kg-1 e 919,54 mg kg-1 na primeira, 

entre 0,73 mg kg-1 e 476,71 mg kg-1 na segunda e entre 0,02 mg kg-1 e 206,95 mg kg-1 

nos óxidos de Mn, para os elementos Cd e Zn, respectivamente (Tabela 12). O Cu, Pb e 

o Zn apresentaram os maiores teores ligados a fração de óxido de Fe cristalino, no solo 

contaminado, em pH 6,6. De maneira geral, a aplicação do resíduo, com posterior 

calagem no solo contaminado, fez com que os metais ficassem retidos em maiores 

proporções nesta fração, quando se comparado ao solo controle, com exceção para o Cd 

e Zn. No solo contaminado, pH 6,6, o Zn foi o elemento encontrado em maior 

concentração também da fração residual (Tabela 12). 

A acidificação do solo contaminado para pH 4,9 provocou um aumento na 

concentração de metais na fração solúvel + trocável, com exceção para o Cr, que teve 
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sua concentração diminuída de 0,18 mg kg-1 para 0,08 mg kg-1. Os maiores aumentos 

nesta fração foram para o Cd, Ni e Zn, que de 0,15, 0,45 e 4,27 mg kg-1 nas amostras de 

solo contaminado, com pH 7,5, passaram para 2,69, 32,22 e 1064,62 mg kg-1 

respectivamente. Já na fração carbonato a concentração de metais diminuíram, com 

exceção do Cu e do Pb, que tiveram seus teores aumentados de 55,81 e 66,81 mg kg-1 

para 67,10 e 91,81 mg kg-1, respectivamente (Tabela 12). 

Com a diminuição do pH do solo contaminado os metais Cd, Cr, Ni e Zn foram 

transferidos a outras frações, diminuindo suas concentrações na fração orgânica, sendo 

que o Cd foi o elemento que teve seu teor mais diminuído. O Cu e Pb foram os únicos 

elementos que tiveram seus teores aumentados nesta fração, variando entre 13,93 mg 

kg-1 e 15,19 mg kg-1, respectivamente, no solo com pH 7,5 e 24,98 mg kg-1 e 40,14 mg 

kg-1, no solo com pH 4,9 (Tabela 12). 

Com relação aos óxidos de Mn e Fe cristalino, a acidificação do solo 

contaminado provocou diminuição nas concentrações de todos os elementos ligados a 

eles, sendo a maior transferência observada para o Zn, no primeiro, e Cu, no segundo. 

Ao contrário do observado neste trabalho, NASCIMENTO et al. (2003) observou que a 

elevação do pH 4,8 para aproximadamente 7,0 não provocou alterações significativas na 

concentração de Cu ligado aos óxidos de Fe cristalino. Já nos óxidos de Fe amorfo 

observou-se diminuição nos teores de Cd, Ni e Zn ligados a eles, enquanto que para os 

demais metais ocorreu o inverso. Foram encontradas 785,57 mg kg-1 de Zn ligados aos 

óxidos de Fe amorfo, no solo contaminado, em pH 7,5, sendo o maior teor encontrado 

nesta fração (Tabela 12). 

A acidificação do solo provocou um aumento nas concentrações de Cd na fração 

residual, sendo que a concentração de todos os demais metais diminuíram em pH 4,9. A 

maior transferência observada nesta fração, após a acidificação, foi para o Cu (Tabela 

12). 
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Tabela 12 – Concentrações de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn nas diferentes frações das amostras de solo não contaminado e contaminado.  
 

Tratamentos 
Frações 

S+T Ads. Carb. M.O. Ox. Mn Ox. Fe am. Ox. Fe Crist. Res. 
------------------------------------------------------------------------------------mg kg-1----------------------------------------------------------------------------- 

Cd 
NC. (6,1) 0,00a 0,05ª 0,00a 0,02a 0,00a 0,17a 0,03a 
C (7,5) 0,15b 1,65b 0,73b 0,08b 0,69b 0,87b 0,03a 
C (6,6) 0,81c 1,32c 0,68c 0,06c 0,11c 0,76c 0,00b 
C (4,9) 2,69d 0,40d 0,36d 0,07d 0,45d 0,63d 0,18c 

Cr 
NC. (6,1) 0,03a 0,32ª 2,63a 0,18a 1,80a 12,32a 7,55a 
C (7,5) 0,18b 3,50b 13,24b 1,13b 33,43b 101,67b 46,55b 
C (6,6) 0,09c 3,21c 9,37c 0,67c 16,34c 67,00c 30,82c 
C (4,9) 0,08d 2,10d 9,41d 0,61d 28,24d 63,42d 24,30d 

Cu 
NC. (6,1) 0,17a 1,80ª 3,96a 3,20a 6,30a 6,76a 3,11a 
C (7,5) 0,17a 55,81b 13,93b 48,78b 98,65b 182,97b 25,55b 
C (6,6) 0,19b 62,07c 14,76c 25,60c 73,03c 66,74c 10,82c 
C (4,9) 4,55c 67,10d 24,98d 18,81d 88,16d 50,85d 0,09d 

Ni 
NC. (6,1) 0,11a 0,92ª 0,19a 0,61a 1,49a 4,04a 2,77a 
C (7,5) 0,45b 15,88b 6,72b 4,37b 27,90b 44,99b 8,12b 
C (6,6) 2,53c 17,26c 6,04c 2,60c 13,41c 33,47c 5,15c 
C (4,9) 32,22d 7,83d 4,59d 1,23d 15,34d 27,07d 7,25d 

Pb 
NC. (6,1) 0,00a 2,67ª 0,62a 1,28a 9,01a 6,60a 1,15a 
C (7,5) 0,35b 66,81b 15,19b 15,24b 129,12b 188,60b 42,31b 
C (6,6) 0,15c 67,02c 20,49c 10,67c 65,46c 127,21c 25,21c 
C (4,9) 2,06d 91,81d 40,14d 10,45d 133,09d 89,75d 16,84d 

Zn 
NC. (6,1) 0,00a 6,52ª 5,36a 0,17a 13,04a 13,91a 13,98a 
C (7,5) 4,27b 919,54b 464,71b 206,95b 785,57b 316,60b 86,78b 
C (6,6) 108,72c 815,48c 402,09c 119,09c 344,31c 227,40c 28,84c 
C (4,9) 1064,62d 199,45d 249,70d 48,61d 307,79d 215,43d 29,94d 

NC = Não Contaminado; C = Contaminado. Letras iguais indicam que as médias em uma mesma coluna, para um mesmo metal, não diferem entre si pelo teste de Tukey (P > 0,05).
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O Cd, no solo não contaminado, encontra-se retido apenas nas frações 

carbonato, óxido de Mn, óxido de Fe cristalino e residual (Figura 6), sendo que 

aproximadamente 63% de sua concentração estão na fração óxido de Fe cristalino, 

mostrando que em condições naturais este elemento retém-se principalmente em frações 

menos disponíveis. GONÇALVES (2007), diferente do observado neste trabalho, 

encontrou o Cd retido 100% na fração oxídica, para o mesmo solo. 

 

 

 

Figura 6 - Distribuição de Cd nas frações do solo não contaminado (NC) e 
contaminado (C) em diferentes valores de pH. 
 

 

Segundo McBRIDE (1994), o Cd em valores de pH acima de 7,0 pode formar 

co-precipitados com CaCO3 ou precipitar-se na forma de CdCO3, limitando sua 

solubilidade. No solo contaminado o pH de 7,5, obtido após a realização da calagem, 

fez com que este elemento permanecesse principalmente na fração carbonato (39,33%) 

e orgânica (17,31%). Resultados semelhantes foram obtidos por GALINDO et al. 

(2008) e AHNSTROM & PARKER (1999) que encontraram a maior parte do Cd nas 

frações carbonato e oxidável (orgânica), para solos com pH acima de 7,0. Segundo esses 

últimos autores a quantidade de Cd ligado a carbonatos tende a aumentar com a 

elevação do pH das amostras, refletindo a alta dependência do pH na adsorção ou 

substituição do Ca+2 pelo Cd+2. Além do pH, a alta concentração de carbonato, devido a 

calagem deste solo, pode também ter influenciado nos maiores teores de Cd encontrado 
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na fração carbonato, pois segundo RIBEIRO-FILHO et al. (2001), a presença de 

carbonato de cálcio no solo aumentou consideravelmente o teor do metal retido a esta 

fração. 

Um pequeno aumento no teor de Cd ligado a fração residual foi observada após 

a acidificação do solo, entretanto o metal foi transferido das demais frações 

principalmente para a solúvel+trocável (Figura 4) representando 56,2% da soma total do 

elemento encontrado nas sete frações.  Segundo ARAÚJO et al. (2002), a CTC tem 

efeito direto na adsorção deste elemento, favorecendo, portanto, a adsorção não 

específica.  McBRIDE (1994) também afirma ser a troca de cátions o principal 

mecanismo de retenção de Cd em solos ácidos. A diminuição do pH do solo para 4,9 fez 

com que o teor de Cd na fração solúvel+trocável passasse de 3,65% para 56,21%, 

indicando, possivelmente, maior participação de ligações menos energéticas 

(eletrostáticas), e conseqüentemente, possibilitando maior fitodisponibilidade desse 

metal. AMARAL-SOBRINHO et al. (1999) e SILVEIRA et al. (2008) também 

encontraram grande parte do Cd na fração trocável, em solos com pH abaixo de 5,5. De 

acordo com McBRIDE (1994) o íon Cd2+, livre em solução, forma ligações fracas com a 

matéria orgânica e óxidos em valores de pH abaixo de 6,0.  

COSTA et al. (2007), verificando a distribuição de Cd nas frações do solo, após 

10 anos da adição do metal, também encontraram maior percentual nas frações solúvel 

em água e trocável, para solo com pH 5,1. Entretanto, os autores também observaram 

que este metal estava bastante retido nas frações orgânica e residual em todos os solos 

com valores de pH 4,8, indicando que, em condições de baixa competição com outros 

cátions, o Cd tem tendência de permanecer sob formas menos disponíveis, além disso a 

concentração total deste elemento no solo era bastante baixa. O pequeno aumento nos 

teores de Cd na fração residual, após a acidificação do solo, encontrados neste trabalho 

pode indicar, portanto, competição pelas frações menos fitodisponíveis deste metal com 

outros elementos presentes no solo. 

A distribuição do Cr foi a menos influenciada tanto pela aplicação do resíduo e 

posterior calagem do solo, quanto pela acidificação do solo contaminado (Figura 7).  

Este metal foi encontrado em todas as frações do solo controle e contaminado, 

entretanto a concentração de Cr nas frações solúvel+trocável e óxido de Mn 

representaram menos de 1% do teor total obtido com a soma de todas as frações. 

No solo controle mais de 80% da concentração do Cr encontrou-se nas frações 

óxido de Fe cristalino e residual e aproximadamente 10% foi encontrado na matéria 
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orgânica. Após a adição do resíduo houve uma pequena redução nos teores de Cr nestas 

frações, que representaram 74% da soma das concentrações obtidas nas sete frações, 

sendo observado aumento nas frações carbonato e principalmente óxido de Fe amorfo.  

De acordo com ALCÂNTARA et al. (2000), a co-precipitação do Cr com Fe apresenta 

importância considerável no controle de sua solubilidade.  GONÇALVES (2007) 

também verificou que o Cr estava retido, preferencialmente, nas frações oxídicas e 

residual para o mesmo solo.  

 

 

 

Figura 7 - Distribuição de Cr nas frações do solo não contaminado (NC) e contaminado 
(C) em diferentes valores de pH. 

 

 

Poucas alterações ocorreram na distribuição do Cr após a acidificação do solo 

contaminado para pH 4,9, sendo observado principalmente uma diminuição na 

concentração do metal ligados a fração óxido de Fe cristalino e residual e um aumento 

na fração óxido de Fe amorfo (Figura 7), o que indica que houve transferência do metal 

principalmente para essas frações. Segundo McBRIDE (1994), o Cr tende a formar 

ligações específicas inclusive em solos extremamente ácidos, sendo que em condições 

de baixo pH o Cr3+ é fortemente complexado à matéria orgânica e adsorvido a óxidos e 

minerais de argila, e em valores de pH mais elevado este íon substitui o Fe3+ nas redes 

cristalinas dos minerais ou forma precipitados insolúveis como o Cr(OH)3.  

De maneira geral, pode-se perceber que independentemente do tratamento, a 

maior porcentagem do Cr permaneceu nas frações de Fe cristalino e residual, variando 
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entre 70 e 80%. Observa-se, portanto, que mesmo em valores de pH baixo este metal 

tende a permanecer em frações pouco fitodisponíveis. 

O Cu foi encontrado em todas as sete frações analisadas, tanto no solo controle 

quanto no solo contaminado (Figura 8).  

 

 

 
Figura 8 - Distribuição de Cu nas frações do solo não contaminado (NC) e 
contaminado (C) em diferentes valores de pH. 
 

 

Entretanto, no solo controle, menos de 1% de Cu estava na forma 

solúvel+trocável. Ainda referindo-se ao solo controle, as frações óxido de Fe amorfo e 

cristalino foram as principais para reter este metal, representando 51,61% do teor total 

obtido com a soma de todas as frações. Nas demais frações o Cu apresentou-se em 

proporções bem distribuídas, com pequeno teor adsorvido a carbonatos. 

No solo contaminado, em pH original (7,5), o Cu também encontrou-se retido 

preferencialmente às frações oxídicas, representando aproximadamente 78% da soma 

total de concentrações obtidas em todas as frações do solo. Foi observado ainda 

aproximadamente 13% da concentração deste metal na fração carbonato e menos de 4% 

na matéria orgânica, ao contrário do observado no solo controle, que apresentou maior 

teor de Cu retido à fração orgânica quando se comparada à fração carbonato. De acordo 

com SHUMAN (1991) e ALLOWAY (1995) o Cu apresenta grande afinidade pela 

matéria orgânica, encontrando-se preferencialmente retido a esta fração em solos com 

pH entre 5,0 e 7,0, entretanto, o aumento de sua concentração, devido à aplicação do 
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resíduo, não provocou incremento nos teores de Cu ligados à fração orgânica. SANTOS 

(2005) ao avaliar o efeito da aplicação de materiais orgânicos como amenizantes da 

toxidez de metais pesados também verificou pequena participação da matéria orgânica 

na retenção do Cu. BORGES & COUTINHO (2004a) e NASCIMENTO et al. (2003) 

observaram diminuições significativas nos teores de Cu na fração orgânica após 

aplicação de calcário, fator este que pode ter influenciado nos resultados obtidos neste 

trabalho. 

Após a acidificação do solo para pH 4,9 percebeu-se uma diminuição na 

concentração de Cu retido nas frações óxido de Mn, óxido de Fe cristalino e residual, 

sendo que quase todo o Cu retido nesta última fração foi transferido para outras, 

passando de 25,55 mg kg-1 para 0,09 mg kg-1. Percebeu-se ainda um aumento na 

concentração de Cu solúvel+trocável, na fração carbonato, ligado à matéria orgânica e a 

óxido de Fe amorfo, entretanto o a forma solúvel + trocável deste metal é relativamente 

baixa, representando menos de 2% da soma total. 

SILVEIRA et al. (2008), ao realizar a extração seqüencial em um solo com pH 

5,0, observaram que o Cu estava retido preferencialmente na fração residual. Em outro 

trabalho SILVEIRA et al. (2006) também encontraram o elemento retido principalmente 

na fração residual, para solo com o pH também de 5,0. Outros estudos de fracionamento 

de Cu em solos com pH igual ou menor que 5,0 mostram preferência do metal pela 

fração residual (SOUZA et al., 2008; BORGES & COUTINHO, 2004a; 

NASCIMENTO et al., 2003). 

De forma geral, a acidificação do solo fez com que parte do Cu se transferisse 

para as formas mais diretamente disponíveis a planta, como solúvel+trocável e 

potencialmente disponíveis a planta, como carbonatos e matéria orgânica, 

provavelmente devido ao fato da acidificação do solo ter provocado uma redução na 

densidade de cargas negativas dependentes de pH. Entretanto, a maior parte continuou 

em frações menos disponíveis, como óxido de Mn, óxido de Fe amorfo, óxido de Fe 

cristalino, representando 62% do total obtido com a soma de todas as frações. 

De acordo com ARAÚJO et al. (2002) o átomo de Cu apresenta em sua camada 

eletrônica mais externa um elétron desemparelhado, tornando-se bastante instável e 

capaz de compartilhar elétrons facilmente com grupos funcionais que apresentem 

insuficiência eletrônica,  que ocorrem principalmente nos grupos funcionais de 

carboxila e OH fenólico de substâncias húmicas, OH de caulinita e de óxidos, 

oxidróxidos e hidróxidos de Fe, Al e Mn e em silicatos amorfo. Desta forma, a maior 
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concentração de Cu ligado aos óxidos e o pequeno teor deste metal na forma 

solúvel+trocável sugere a predominância de adsorção específica, com menor 

contribuição de adsorção não específica. 

 O Ni também foi encontrado em todas as frações dos solos estudados, em todos 

os tratamentos (Figura 9). De forma geral, em valores de pH acima de 6,0, tanto no solo 

controle quanto no solo contaminado, este metal encontra-se principalmente nas frações 

óxido de Fe amorfo, cristalino e residual, representando mais de 65% da soma total das 

concentrações. Entretanto, no solo controle, essa proporção ultrapassa 80%, sendo as 

frações óxido de Fe cristalino e residual as mais importantes na retenção deste elemento. 

Segundo McBRIDE (1994), este elemento apresenta facilidade em formar co-

precipitados com óxidos de Fe e Mn, ser adsorvido por aluminossilicatos e minerais de 

argila, principalmente em pH acima de 6,0. GONÇALVES (2007) também encontrou o 

Ni ligado preferencialmente as frações oxídicas e residual para o mesmo solo controle, 

entretanto, no solo contaminado, em seu pH original (7,5), esta autora encontrou mais 

de 50% do Ni nas frações orgânica e carbonato. 

Em condições naturais menos de 3% do teor total de Ni foi encontrado na forma 

solúvel+trocável e retido à fração orgânica. Os óxidos de Mn também não apresentaram 

grande importância na retenção deste elemento, ligando-se a cerca de 6% do teor total. 

 

 

 
Figura 9 – Distribuição de Ni nas frações do solo não contaminado (NC) e 
contaminado (C) em diferentes valores de pH. 
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 Após a acidificação do solo contaminado observou-se transferência do Ni das 

frações oxídicas para a matéria orgânica e principalmente solúvel + trocável, sendo que 

praticamente não houve alteração nos teores do metal ligados à fração residual. 

Resultados semelhantes foram encontrados por BERTON et al. (1999), após 

acidificação do solo de pH 6,8 para 4,1. Com relação à fração carbonato, observou-se 

um aumento na concentração de Ni ligado a ela até o pH 6,6, entretanto, a acidificação 

do solo do pH 6,6 para 4,9 fez com que o metal desta fração fosse transferido a outras, 

mostrando que o esta fração apresenta afinidade pelo Ni em valores de pH mais 

próximo a neutralidade. 

 AMARAL-SOBRINHO et al. (1999) aplicando resíduos ácidos em solo 

obtiveram valores de pH 5,3 e observaram que a maior parte do Ni permaneceu na 

fração trocável e em menor quantidade, na fração orgânica. Ao contrário do exposto, 

BORGES & COUTINHO (2004a) encontraram Ni retido somente nas frações óxido de 

Fe e Al cristalinos e residual mesmo em baixo valor de pH (4,3). Já neste trabalho, 

mesmo a elevada transferência de Ni das frações menos disponíveis para frações mais 

disponíveis, em valor de pH 4,9 o elemento ainda encontra-se 53,3% retido aos óxidos e 

à fração residual. 

De maneira geral, observa-se que independente do tratamento utilizado a maior 

porcentagem de Ni encontra-se nas frações de óxido de Fe cristalino e residual.  

 No solo controle o Pb não foi encontrado na forma solúvel+trocável e menos de 

15% do seu teor total encontrou-se ligado às frações orgânica, óxido de Mn e residual. 

A principal fração a reter este elemento foi o óxido de Fe amorfo, com 42,2% de sua 

concentração, seguida pelo óxido de Fe cristalino, com aproximadamente 31% (Figura 

10). 

Segundo McBRIDE (1994) o Pb é considerado um dos metais menos móveis no 

solo, podendo ser complexado pela matéria orgânica, quimiossorvido em óxidos e 

minerais silicatados e precipitado como carbonato, hidróxidos ou fosfato em condições 

de alto pH.  No solo contaminado, em pH 7,5, os dados mostram a seguinte ordem na 

distribuição do Pb: óxido de Fe cristalino > óxido de Fe amorfo > adsorvido a 

carbonatos > residual > matéria orgânica = óxido de Mn, sendo que aproximadamente 

70% encontram-se ligado aos óxidos de Fe. ARAÚJO et al. (2002) verificaram maior 

afinidade do Pb pelo grupo funcional OH- presente na superfície de caulinita, óxidos e 

hidróxidos de Fe e Al em relação aos grupos funcionais das substâncias húmicas. 
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Figura 10 - Distribuição de Pb nas frações do solo não contaminado (NC) e 
contaminado (C) em diferentes valores de pH. 
 
 

 A acidificação do solo contaminado para pH 4,9 provocou uma redução nos 

teores de Pb ligados à fração residual, que de 9,2% passou para 4,4%, ao contrário do 

observado por NOGUEIRA et al. (2008) e COSTA et al. (2007), que em solo argilosos 

com pH 5,1 e 4,8, respectivamente, encontraram mais de 73% da concentração total 

deste elemento retido na referida fração. BORGES & COUTINHO (2004a) também 

verificaram que o Pb estava preferencialmente retido a fração residual em solo arenoso, 

com valores de pH entre 4,3 e 5,3. Entretanto, em solo com alto teor de argila, mas 

mesmo valores de pH, os autores observaram que o elemento estava retido 

equitativamente aos óxidos de Fe e Al cristalinos e na fração residual. No presente 

trabalho o teor de Pb ligado às frações óxido de Mn e óxido de Fe cristalino também 

diminuíram com a redução do pH do solo contaminado. Já a concentração de Pb retido 

nas demais frações aumentaram, provocando, de maneira geral, um aumento na 

disponibilidade desse metal, entretanto menos de 1% do teor de Pb encontrada no solo 

estava na forma solúvel+trocável e cerca de 10% ligava-se a matéria orgânica. 

Apesar do aumento nas concentrações de Pb ligado a frações mais disponíveis, 

após a acidificação do solo, as  principais frações a reterem este elemento continuaram 

sendo o óxido de Fe amorfo, carbonato e óxido de Fe cristalino compreendendo 35, 24 e 

23% do teor total de Pb. SANTOS (2005) também verificaram que este elemento estava 

retido em sua maior parte aos óxidos, em solo com pH 5,3. Essa distribuição confirma o 
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comportamento típico deste metal em solos contaminados, ou seja, apresenta alta 

retenção, baixa mobilidade e disponibilidade (ALLOWAY, 1995). 

No solo controle o Zn não foi encontrado na forma solúvel+trocável e menos de 

0,5% de seu teor encontrava-se ligado à óxido de Mn. Aproximadamente 12% do teor 

total deste elemento foi encontrado adsorvido à carbonatos e 10% na fração orgânica. O 

óxido de Fe amorfo, cristalino e a fração residual foram os principais a reterem o metal, 

representando 77% da soma total obtida entre as frações (Figura 11). 

 

 

 

Figura 11 - Distribuição de Zn nas frações do solo não contaminado (NC) e 
contaminado (C) em diferentes valores de pH. 
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exceção a fração solúvel + trocável. As reduções nas concentrações de Zn seguiram a 
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seguinte ordem: adsorvido a carbonatos > óxido de Mn > residual > óxido de Fe amorfo 

> matéria orgânica > óxido de Fe cristalino. 

A adsorção não específica, devido a formação de complexos de esfera externa, 

exerce papel importante na retenção de Zn, o que explica a maior mobilidade e 

disponibilidade deste elemento (ARAÚJO et al., 2002). O Zn ligado à forma 

solúvel+trocável apresentou um aumento de 248 vezes, representando 50% de seu teor 

total. Observa-se, portanto, aumento considerável na forma de Zn disponível às plantas. 

BERTON et al. (1999) também encontraram 50% deste elemento na forma solúvel após 

acidificar um solo de pH 6,3 para pH 4,1. Segundo McBRIDE (1994) em condições 

ácidas o Zn+2 forma ligações fracas (eletrostáticas) com minerais de argila e matéria 

orgânica, o que lhe confere maior solubilidade.  Resultados diferentes aos aqui 

observados foram encontrados por ANDRÉ et al. (2003), BORGES & OUTINHO 

(2004a), SILVEIRA et al. (2006 e 2008) e NOGUEIRA et al. (2008), onde a maior 

parte de Zn estava nas frações oxídicas e residual, em solos argilosos com pH entre 4,6,  

e 5,2. ARAÚJO & NASCIMENTO (2004) também verificaram que o Zn estava retido, 

preferencialmente, na fração residual, em solo pH abaixo de 5,0. 

Segundo COSTA et al. (2006), as formas solúvel e trocável são as prontamente 

disponíveis às plantas. De maneira geral observou-se aumento na concentração de todos 

os metais ligados às frações solúvel + trocável, após a acidificação do solo 

contaminado, com exceção do Cr, variando entre 0,5 para o Pb e 56,2% para o Cd, em 

relação a soma das concentrações totais de cada elemento encontrado nas sete frações. 

Entretanto, o mesmo não foi verificado na extração realizada utilizando-se o DTPA. 

Neste caso observou-se uma diminuição nos teores fitodisponíveis de Cu e Pb após a 

acidificação do solo contaminado e a porcentagem de metais disponíveis às plantas, em 

relação à seus teores totais, variaram entre 0,02 para o Cr e 24,67% para o Cd. 

 

4.5 Especiação Iônica da Solução do Solo   

A força iônica da solução no solo não contaminado calculado pelo programa 

visual MINTEQ A2 foi de 0,013 mol L-1. Com a adição do resíduo esperava-se um 

aumento na concentração de íons na solução do solo e, conseqüentemente, um aumento 

na força iônica da solução. Entretanto, a realização da calagem no solo, elevando o pH 

para 7,5, favoreceu a adsorção dos metais, fazendo com que a concentração de espécies 

na forma solúvel fosse diminuída de 2,36 10-05 para 4,60 10-07 mg L-1  e, 
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conseqüentemente, aumentando a força iônica, que passou para 0,032 mol L-1 (Tabela 

13). 

A acidificação do solo contaminado para pH 6,6, fez com que a concentração de 

espécies encontradas na solução aumentasse de 4,6 10-07 para 2,7 10-04 mg L-1, atingindo 

uma concentração máxima de 9,9 10-03 mg L-1, após a acidificação para pH 4,9. Esse 

decréscimo no pH o que   provocou, conseqüentemente, um aumento na força iônica do 

solo que passou para 0,067 e 0,17 mol L-1, nos tratamento com pH 6,6 e 4,9, 

respectivamente. 

A concentração de metais na solução do solo aumentou com a diminuição do pH 

(Tabela 13). PIERANGELI et al. (2003) e BINGHAM et al. (1984) encontraram 

resultados semelhantes para Cd. 

Após a acidificação do solo, o maior aumento observado foi na concentração de 

Zn solúvel, provavelmente pelo alto teor deste elemento no solo, sendo que os teores 

solúveis Cd, Cr e Pb foram menos influenciados. Segundo JEFFERY & UREN (1983) a 

concentração de Zn na solução do solo é altamente dependente do pH, sendo que sua 

solubilidade aumenta com a diminuição do pH. 

 

 

Tabela 13 – Concentração de metais solúveis nos tratamentos com solo não 
contaminado (NC) e contaminado (C). 
 

Tratamento Cd Cr Cu Ni Pb Zn 
 

Total  
Força 
iônica 

 --------------------------------------- mg L-1 ---------------------------------------- 
NC (6,1) 8,9 10-09 9,9 10-17 1,0 10-16 3,4 10-07 6,0 10-12 2,3 10-05 2,4 10-05 0,013 
C (7,5) 9,9 10-17 9,9 10-17 7,9 10-10 9,9 10-17 9,9 10-17 4,6 10-07 4,6 10-07 0,032 
 C (6,6) 7,1 10-07 1,0 10-16 1,6 10-07 1,1 10-05 9,9 10-17 2,6 10-04 2,7 10-04 0,067 
C (4,9) 5,1 10-06 5,1 10-06 5,4 10-05 1,4 10-04 4,2 10-06 9,7 10-03 9,9 10-03 0,17 

 

 

No solo contaminado, em seu pH original (7,5) todos os elementos foram 

encontrados nas formas livres, ligados ao OH-, Cl-, SO4
-2 e NO3

-, com exceção do Cr, 

que foi encontrado apenas na forma livre e ligados ao OH-. Após a acidificação do solo 

contaminado para 4,9 não se encontrou Cd, Ni e Zn ligado ao OH- e o Cr continuou 

apenas na forma livre e ligado a OH- (Tabela 14). 

No solo contaminado, em pH 7,5, a maior concentração de Cd, Cu, Ni, Pb e Zn 

foi encontrado na forma livre, representando respectivamente 73,4; 51,6; 91,1; 51,7 e 
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87,5% da concentração total solúvel encontrada na solução do solo. Nestas condições o 

ligante SO4(aq) foi o mais importante na complexação dos metais Ni e Zn, sendo que o 

Cd teve como principal ligante o Cl-1 e o Cr, Cu e Pb que precipitaram com OH- , tendo 

nesta forma a maior concentração de Cr encontrado na solução do solo (Tabela 14). 

SILVEIRA (2002) também encontrou menores porcentagens de Cu livre em valores de 

pH mais elevado, quando se comparado ao Cd e Zn, entretanto, encontrou mais Cd livre 

do que Zn, ao contrário do observado neste trabalho. 

De forma geral, a acidificação do solo contaminado para pH 6,6, provocou uma 

diminuição na concentração de espécies ligadas ao OH-, Cl- e SO4(aq) com conseqüente 

aumento nas concentrações de espécies livre e complexadas ao NO3
-, para todos os 

metais, com exceção do Ni e Pb. O Ni, após a acidificação do solo para pH 6,6, 

apresentou diminuição em todas suas formas com aumento somente para os complexos 

com NO3
-, já o Pb apresentou diminuição nas espécies livres, ligadas ao Cl-, e ao 

SO4(aq), com aumento nas formas complexadas com NO3
- e precipitada com OH-, 

sendo esta última a mais importante, representando mais da metade do total deste 

elemento encontrado na solução do solo.   

O valor mais baixo de pH, observou-se aumento na concentração livre apenas de 

Cr e Pb, com conseqüente diminuição nas concentrações destes elementos ligados ao 

OH-. Para todos os demais elementos, a diminuição do pH do solo fez com que a 

concentração de espécies livres diminuíssem, com conseqüente aumento na 

concentração de metais ligados ao Cl- e principalmente complexados ao NO3
-. A maior 

concentração de espécie livre no solo contaminado após a acidificação para 4,9 foi de 

Ni+2, Zn+2 e Cu+2, que representaram 85,6; 85; 82,1% da concentração total destes 

elementos encontrados na solução do solo. O Pb foi o elemento encontrado em menor 

quantidade na forma livre. 

De forma geral mais de 50% do Cd, Cu, Ni e Zn encontraram-se na forma livre, 

independente do pH do solo. Para o Cr e Pb esse percentual depende do pH do solo. 

Dentre os metais o Zn e o Ni foram aqueles que apresentaram maiores porcentagens na 

forma livre. 
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Tabela 14 – Especiação iônica da solução do solo controle e contaminado. 
 

pH do solo 
contaminado Íon Livre OH- Cl- SO4 (aq) NO3

- 

%Cd 
7,5 73,44 0,14 18,01 7,98 0,02 
6,6 76,37 0,01 11,84 0,38 10,84 
4,9 71,10 - 12,93 0,19 14,70 

%Cr 
7,5 0,52 99,48 - - - 
6,6 6,77 93,23 - - - 
4,9 79,63 20,37 - - - 

%Cu 
7,5 51,56 38,68 0,26 5,47 0,02 
6,6 82,73 4,43 0,27 0,40 11,74 
4,9 82,10 0,08 0,31 0,21 17,05 

%Ni 
7,5 91,11 0,27 0,09 8,43 0,02 
6,6 89,46 0,02 0,05 0,38 10,09 
4,9 85,62 - 0,06 0,19 14,13 

%Pb 
7,5 51,74 30,83 4,83 11,75 0,07 
6,6 38,53 53,69 3,16 0,56 35,65 
4,9 44,73 0,03 3,09 0,25 43,45 

%Zn 
7,5 87,47 2,08 0,65 8,87 0,02 
6,6 88,84 0,15 0,42 0,41 10,02 
4,9 84,98 - 0,47 0,21 14,02 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 67

 

5 CONCLUSÕES 

 

 

Os resultados obtidos permitem concluir que: 

a) A acidificação do solo contaminado faz com que ocorra um aumento nos teores de 

Ni e Zn extraídos pelo agente quelante DTPA e reduz os teores de Cu e Pb; 

b) O valor de pH 7,5 faz com que os metais permanecem em frações menos 

fitodisponíveis; 

c) A acidificação do solo contaminado promove a transferência dos metais das frações 

consideradas menos fitodisponíveis, como oxídicas e residual, para frações mais 

fitodisponíveis, como solúvel + trocável, com exceção do Cr; 

d) Na faixa de pH estudado de 7,5 a 4,9 os metais são encontrados principalmente na 

forma livre, com exceção do Cr, que em valores de pH mais elevado encontra-se 

precipitado com OH-. 
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