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Resumo da Tese apresentada à COPPE/UFRJ como parte dos requisitos necessários para 

a obtenção do grau de Doutor em Ciências (D.Sc.) 

 

COMPORTAMENTO DO CHUMBO EM UM SOLO TÍPICO DE UMA ÁREA DE 

DESTRUIÇÃO DE MUNIÇÃO 

 

Shirlei Aparecida de Oliveira 

 

Novembro/2017 

 

Orientador: Maria Claudia Barbosa  

 

Programa: Engenharia Civil 

 

 A contaminação do solo por chumbo foi verificada em área destinada à atividade 

de destruição de munição. Este estudo tem como objetivo avaliar a retenção e a 

mobilidade do chumbo em um solo típico de uma área onde é desenvolvida essa atividade. 

Para tanto, foram coletadas amostras dos horizontes de um perfil de solo localizado fora 

da propriedade e sem contaminação prévia. Uma contaminação com nitrato de Pb foi 

induzida nas amostras de cada horizonte do solo e avaliou-se o comportamento do metal 

no solo por dois métodos: extração sequencial e ensaios de lixiviação (pH 2-10). A 

capacidade de adsorção do Pb nas amostras dos horizontes do solo foi determinada em 

ensaios de batelada em duas condições de pH (natural e 2). O código Hydrus-1D foi 

empregado para simular o transporte do Pb no perfil do solo. Os resultados indicaram que 

a retenção do Pb no solo é altamente dependente do pH. O metal encontrou-se, em maior 

proporção, associado as fases redutível e trocável do solo. As camadas superficiais do 

solo (horizontes A e BA) mostraram-se mais suscetíveis a mobilizar o metal. A isoterma 

de Langmuir foi considerada a mais apropriada para representar os dados experimentais 

de sorção. O código Hydrus-1D mostrou-se uma ferramenta útil para simular o transporte 

do Pb no solo.  
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Abstract of Thesis presented to COPPE/UFRJ as a partial fulfillment of the requirements 

for the degree of Doctor of Science (D.Sc.) 

 

BEHAVIOR OF LEAD IN A TYPICAL SOIL OF AN AMMUNITION 

DESTRUCTION AREA 

 

Shirlei Aparecida de Oliveira 

 

November/2017 

 

Advisor: Maria Claudia Barbosa 

       

Department: Civil Engineering 

 

 The soil contamination by lead was verified in area used for ammunition 

destruction activity. This study aims to evaluate the retention and mobility of lead in a 

typical soil of an area where this activity is developed. Therefore, samples were collected 

from the horizons of a soil profile located outside the property and without previous 

contamination. A contamination with Pb nitrate was induced in the samples of each soil 

horizon and the metal behavior in the soil was evaluated by two methods: chemical 

fractionation and leaching tests (pH 2-10). The Pb adsorption capacity on the soil horizons 

samples was determined in a batch tests at two pH conditions (natural and 2). The Hydrus 

1D code was used to simulate the transport of Pb in the soil profile. The results indicated 

that the Pb retention in soil is highly pH dependent. Pb was found in higher proportion 

associated with the reducible and exchangeable phases of the soil. The soil surface layers 

(A and BA horizons) showed more susceptible to mobilize the metal. The Langmuir 

isotherm was considered the most appropriate to represent the sorption experimental data. 

The Hydrus-1D code proved to be a useful tool to simulate Pb transport in the soil.  
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CAPÍTULO 1.  INTRODUÇÃO 

1.1. Considerações iniciais 

 O chumbo (Pb) é considerado um metal tóxico não essencial que pode se acumular 

no organismo e causar danos à saúde humana (MOREIRA e MOREIRA, 2004). Portanto, 

a contaminação de áreas pelo metal torna-se um caso de saúde pública, sendo importante 

a avaliação dos riscos que o elemento oferece ao meio ambiente e a população. No Brasil, 

é desconhecido o número de áreas contaminadas por Pb, apesar de algumas agências 

ambientais estaduais realizarem o cadastro de locais contaminados por substâncias 

químicas. 

 A contaminação por Pb oriunda de atividades militares é pouco relatada no Brasil. 

Entretanto, estudos realizados em uma área de destruição de munições inservíveis 

identificaram concentrações do metal no solo, nas águas superficiais, nos sedimentos de 

fundo e na vegetação (GUEDES, 2009; SILVA, 2010; XAVIER, 2012; CASTILHO, 

2015). A contaminação ocorre devido as munições apresentarem o Pb em sua composição 

(BRUM, 2010), e durante o processo de destruição (detonação à céu aberto) os resíduos 

gerados serem dispersos na área. 

 O Pb, quando presente no solo, é considerado um dos metais menos móveis 

(KABATA-PENDIAS, 2011). Porém, determinadas características do solo podem 

influenciar na sua mobilidade, como a textura, o pH, o mineral de argila e o percentual 

de matéria orgânica (ZIMDAH e SKOGERBOE, 1977). Assim, compreender o 

comportamento do metal no solo é um modo de prever os riscos que este representa para 

o meio ambiente. Uma das formas de estimar esses riscos é mensurando-se a fração 

biodisponível do metal no solo, ou seja, a quantidade que pode ser mobilizada para águas 

superficiais e subsuperficiais, absorvidas pelas plantas e, consequentemente, entrar na 

cadeia alimentar. Contudo, prever essa quantidade é uma tarefa complexa, pois depende 

de diferentes fatores, como das características do solo, do metal e do processo analítico 

selecionado (ABREU et al., 2002).     

 A biodisponibilidade dos metais no solo pode ser avaliada por uma variedade de 

processos. Na literatura, os métodos comumente empregados são a extração sequencial, 

que quantifica a proporção do metal associada a cada componente da fase sólida do solo; 

e os extratores químicos, que podem quantificar os metais disponíveis em água e em 
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soluções ácidas, salinas e complexantes (ABREU et al., 2002). Os ensaios de lixiviação 

também são utilizados para aferir a mobilização dos metais no solo. Esses ensaios ainda 

podem refletir a solubilidade do metal em função do pH, que é um dos parâmetros 

fundamentais para determinar a mobilidade do metal no solo (CAPPUYNS e 

SWENNEN, 2008). Por outro lado, o processo de retenção e/ou acumulação dos metais 

no solo está relacionado ao processo de adsorção (BRADL, 2004), que pode ser 

mensurado por ensaios de batelada e descrito por equações matemáticas. 

 Os pacotes computacionais para a modelagem e simulação do transporte de 

solutos no solo também constituem uma ferramenta útil na avaliação e previsão dos riscos 

provenientes da contaminação dos solos e das águas. Esses programas permitem estimar 

a migração e/ou lixiviação do contaminante no solo com maior rapidez. Porém, para que 

esses modelos matemáticos representem, de forma satisfatória, as condições de campo, 

faz-se necessário o fornecimento de dados confiáveis, obtidos no local e/ou 

experimentalmente.  

 Em geral, na literatura, há um amplo entendimento acerca do comportamento do 

chumbo no solo (ZIMDAHL e SKOGERBOE, 1977; BILLETT et al., 1991; CHUAN et 

al., 1996; PIERANGELI et al., 2001; MARTINEZ-VILLEGAS et al. 2004; WAHBA e 

ZAGHLOU, 2007; DIAGBOYA et al., 2015). Entretanto, a complexidade de cada solo 

e, consequentemente, a forma como o metal interage com os seus atributos dificultam a 

formulação de um prognóstico. Sendo assim, o estudo caso a caso é a forma mais 

apropriada para identificar os riscos da contaminação no solo e estabelecer medidas de 

remediação.   

1.2. Contexto, justificativa e motivação 

A avaliação dos impactos das atividades militares no meio ambiente é recente, 

tanto em âmbito nacional quanto internacional. Segundo PICHTEL (2012), somente nas 

duas últimas décadas é que um aumento da consciência ambiental tem obrigado agências 

militares nos Estados Unidos, Canadá e em alguns países europeus e asiáticos a avaliarem 

os impactos dessas atividades na qualidade do solo e da água. No Brasil, apenas a partir 

do final da última década é que alguns centros de pesquisas iniciaram estudos ambientais 

em uma área militar que é destinada ao descarte e a destruição de diferentes tipos de 
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munições desde 2004 (BRUM, 2010). Esta tese apoiou-se nos poucos estudos 

desenvolvidos nessa área.  

A Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro (UFRRJ) foi a pioneira no 

desenvolvimento de estudos relacionados a área de destruição de munição retratada nesta 

tese. GUEDES (2009) realizou uma investigação ambiental na área, que indicou a 

presença de metais pesados no solo, na água e nos sedimentos de fundo. A partir desse 

estudo, ainda foi possível verificar a variabilidade espacial da concentração dos metais 

pesados no solo da área. Outro estudo foi elaborado por RODRIGUES (2010), que 

avaliou técnicas de remediação ambiental, combinando o uso de vegetação com resíduos 

adsorventes, em amostras do solo contaminado, coletada na área de destruição de 

munição.  

No Programa de Pós-Graduação em Engenharia Civil da COPPE/UFRJ, em 

parceria com o Instituto Militar de Engenharia (IME) e a Embrapa, desenvolveram-se 

duas dissertações de mestrado (SILVA, 2010; XAVIER, 2012) sobre investigação 

ambiental em área impactada por atividades militares dentro de um projeto de pesquisa 

financiado pela CAPES (Edital Pro-Defesa 2008). Nessas investigações, 

aproximadamente 133 amostras de solo e 112 amostras de vegetação foram coletadas na 

área de destruição de munição e analisadas. Os resultados indicaram contaminação do 

solo e da vegetação por metais pesados.  

Além desses estudos de investigação ambiental, outra dissertação de mestrado foi 

elaborada pela COPPE/UFRJ.  FIRMO (2013) apresentou um levantamento da literatura 

sobre o fenômeno da explosão em solos e iniciou a adaptação do programa VISED, em 

desenvolvimento no DCC/IM/UFRJ, para simular a explosão e prever a região impactada 

e o tipo e magnitude desses impactos sobre o solo. 

O Instituto Militar de Engenharia (IME) também desenvolveu dissertações de 

mestrado relacionadas ao tema. O estudo inicial foi elaborado por BRUM (2010), que 

levantou documentos militares de procedimentos referentes à atividade, as características 

e composição das diferentes munições que são periodicamente destruídas por detonação 

a céu aberto, os procedimentos adotados em diferentes países (EUA, Canadá, Austrália, 

alguns países da Europa) e as técnicas de controle e remediação que podem ser adotadas. 
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Outras duas dissertações de mestrados foram desenvolvidas no IME. 

MARANGONI (2015) propôs uma metodologia para selecionar a área mais adequada 

para realizar a destruição de munição inservível, causando o mínimo de impacto 

ambiental possível durante o processo de destruição. Já CASTILHO (2015) avaliou a 

contaminação por metais pesados em cursos de água subterrâneos e superficiais que 

circundam a área de destruição de munições e caracterizou os possíveis impactos 

ambientais causados nos mesmos. 

Com base nesses estudos foi possível obter informações importantes sobre os 

impactos da atividade de destruição de munição no meio ambiente e, principalmente, no 

compartimento solo. O metal chumbo foi identificado como um dos principais 

contaminantes da área onde essa atividade é desenvolvida. Portanto, com o estudo atual 

buscou-se aprofundar o conhecimento da interação do Pb com o solo característico do 

local, com o intuito de prever os possíveis riscos que a contaminação pelo metal 

representa para à área em questão.   

1.3. Objetivos 

Este estudo tem como objetivo geral avaliar o comportamento do chumbo (Pb2+) 

no que se refere à mobilidade e à retenção nos horizontes de um perfil de solo localizado 

na mesma região onde está inserida a área de destruição de munição, com coleta fora da 

propriedade e em área não contaminada previamente.  

Diante do objetivo geral proposto, pretende-se, em especial:  

 avaliar a influência dos atributos do solo na retenção e mobilidade do Pb;  

 averiguar a lixiviação, o fracionamento químico e a adsorção do Pb nos 

horizontes do solo em função do pH;  

 verificar a isoterma de adsorção que melhor se ajusta aos dados 

experimentais;  

 e simular o transporte do Pb em um perfil de solo típico de uma área de 

destruição de munição, utilizando o pacote computacional Hydrus-1D.  
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1.4. Contribuições da tese 

A contribuição deste trabalho está em identificar o comportamento do Pb no solo 

representativo da área de destruição de munição, tendo em vista prever os riscos de 

lixiviação do metal e, consequentemente, de contaminação dos corpos hídricos do local. 

Além disso, auxiliar na tomada de decisão, como na escolha e aplicação de técnicas de 

remediação ambiental.  

Como cada solo possui propriedades que interferem diferentemente no 

comportamento do Pb, a metodologia aplicada neste estudo poderá servir de base para a 

avaliação de outras áreas do território nacional onde essa atividade é desenvolvida. Esse 

procedimento de destruição de munição é realizado em onze áreas distribuídas ao longo 

do país, abrangendo todos os biomas (MARANGONI, 2015) e, portanto, solos com 

características distintas.  

1.5. Estrutura do texto 

A tese é composta de cinco capítulos e cinco apêndices. O capítulo 1 é este, em 

que são apresentadas as considerações iniciais à pesquisa, a motivação do estudo, os 

objetivos geral e específicos, as contribuições da tese e a estrutura do texto.  

O Capítulo 2 refere-se à revisão bibliográfica, que abrange um histórico da 

pesquisa, em que são retratados os estudos desenvolvidos na área objeto de análise desta 

tese. Nessa revisão, também foram abordados os atributos do solo que afetam na 

mobilidade e retenção do chumbo e os métodos consolidados na literatura para mensurar 

a lixiviação, o fracionamento e a retenção desse metal no solo. No final do capítulo foi 

realizada uma descrição do código Hydrus 1D.  

O Capítulo 3 faz referência à metodologia empregada na tese, em que estão 

descritos as análises e os ensaios laboratoriais e o tratamento dos dados.  

O Capítulo 4 apresenta os resultados e discussão dos dados obtidos da 

caracterização do perfil do solo, análises e ensaios laboratoriais e do transporte do metal 

no perfil do solo pelo código Hydrus 1D.  

O Capítulo 5 apresenta as considerações finais da tese e as sugestões para 

pesquisas futuras.  
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 No final da tese, estão listadas as referências bibliográficas e dispostos os 

apêndices com os dados adicionais dos ensaios, como gráficos, tabelas e informações 

operacionais dos equipamentos utilizados.  
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CAPÍTULO 2.  FUNDAMENTOS TEÓRICOS E REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

2.1. Histórico da pesquisa  

 No Brasil, a destruição de munições inservíveis é realizada diretamente no solo, 

pelo método de detonação à céu aberto. Como as munições contêm metais pesados em 

sua composição (BRUM, 2010), os resíduos gerados durante o processo de detonação 

podem contaminar o local onde a atividade é desenvolvida. Desse modo, uma série de 

estudos de investigação ambiental foi desenvolvido, nos últimos anos, em uma área 

destinada a essa atividade (Figura 2.1), com o propósito de verificar os impactos desse 

procedimento no meio ambiente. Esses estudos serviram de base para a elaboração desta 

tese.  

 

Figura 2.1:  Método de destruição de munição realizado diretamente no solo e área onde 

a atividade é desenvolvida. Fonte: adaptado de BRUM (2010) e XAVIER 

(2012). 

Um dos primeiros estudos de investigação ambiental realizados na área foi 

desenvolvido por GUEDES (2009). Nesse estudo, o autor avaliou a distribuição espacial 

dos metais no solo da área.  Para isso, adotou um sistema de amostragem que seguiu a 
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orientação de uma grade regular, com espaçamento de 5x5 metros, totalizando 30 pontos 

de amostragem. Em cada ponto retiraram-se amostras em 5 profundidades diferentes (0-

20 cm; 20-40 cm, 40-60 cm, 60-80cm e 80-100 cm). Também foram coletadas amostras 

de solo na área circunscrita à área de destruição em 15 pontos localizados a jusante e a 

montante nas mesmas profundidades. Essa investigação cobriu uma área de 1.343,1 m2. 

Ainda, foram coletadas amostras das águas superficiais e de sedimentos de fundo do 

córrego local. Os resultados, de forma geral, indicaram que o solo da área apresenta 

contaminação por chumbo, cádmio e cobre; o sedimento de fundo, por chumbo; e as águas 

superficiais, por chumbo e manganês. Na mesma época, amostras do solo superficial 

foram analisadas na PUC-Rio e não foram encontrados contaminantes orgânicos 

conforme relatado em MARQUES et al. (2009). 

GUEDES (2009) elaborou mapas de variabilidade espacial, referentes à área 

interpolada e seus pontos de amostragem, para os metais considerados contaminantes da 

área. Nesses mapas, foi possível verificar os pontos com maior concentração de metais. 

Na Figura 2.2, estão os mapas de variabilidade espacial apresentados pelo autor para o 

metal chumbo, um dos principais contaminantes da área, e o único metal que apresentou 

regiões que se enquadravam no conceito de classe de área contaminada, segundo 

CETESB (2005). Por esses mapas, constatou-se a dispersão do Pb na superfície do solo, 

assim como a área de abrangência da contaminação. Os resultados da estatística descritiva 

dos dados ainda reforçaram os problemas relacionados à heterogeneidade da 

contaminação oriunda dessa atividade. Os coeficientes de variação obtidos foram 

relativamente altos, variando de 52,3% a 82,8% para as concentrações de Pb verificadas 

nas camadas do solo. 

SILVA (2010) aprofundou os estudos da área onde são realizadas as detonações, 

enfatizando nos metais chumbo e cobre. Nesse estudo, realizaram-se análises de campo 

como levantamento planialtimétrico; sondagens a percussão com SPT (Standard 

Penetration Test); levantamento geofísico (eletrorresistividade); e coletas de amostras de 

solo na área para a caracterização física, mineralógica e físico-química, ensaios de 

batelada, permeabilidade e extração sequencial. Os resultados do levantamento geofísico 

apontaram maior correlação com o impacto físico das detonações sobre o solo do que 

com a contaminação. Já as análises de caracterização, indicaram que os solos locais têm 
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comportamentos diferenciados em relação aos dois metais, dependendo da sua 

composição (minerais e teor de matéria orgânica). 

Figura 2.2:  Mapas de variabilidade espacial da concentração do chumbo em diferentes 

profundidades do solo da área de destruição de munição apresentados no 

estudo de GUEDES (2009). Fonte: GUEDES (2009). 
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 Nos estudos desenvolvidos por GUEDES (2009) e SILVA (2010) também foi 

avaliado o comportamento do Pb no solo, a partir da análise de extração sequencial 

(método BCR). Em ambos os estudos, verificou-se que o metal está ligado principalmente 

a fase redutível (óxido de Fe/Mn) do solo. GUEDES (2009) observou que, dos 30 pontos 

de amostras superficiais do solo analisadas, o Pb apresentou em média 18% do total na 

fração trocável; 33%, na fração redutível; 17%, na fração oxidável; e 32%, na fração 

residual.  

XAVIER (2012), além de investigar a contaminação do solo da área por oito 

metais (Pb, Cd, Cu, Cr, Fe, Mn, Ni, Zn) a um raio de abrangência de 225 m com relação 

ao epicentro das detonações, avaliou a vegetação como indicadora de poluição ambiental. 

Para isso, criou uma grade amostral, através de transectos lineares, em função dos pontos 

cardeais e colaterais (N, NE, L, SE, S, SO, O e NO). Nos pontos de observação, 

coletaram-se amostras de solo (0-20 cm e 20-40 cm) e amostras compostas da vegetação. 

De acordo com os resultados obtidos pelo autor, a área apresentou contaminação pelos 

metais cádmio, cobre e chumbo no solo e a vegetação toxicidade pelos elementos 

manganês, cromo, zinco, cádmio, cobre e chumbo. A vegetação mostrou ser uma boa 

indicadora de poluição ambiental. Nesse estudo, ainda foi constatado que a dispersão 

atmosférica da frente de contaminação é influenciada pela topografia e pelo regime de 

ventos do local.  

No estudo de XAVIER (2012) também foram confeccionados mapas 

geoestatísticos, em que foi possível verificar a variabilidade espacial dos metais no solo 

e na vegetação da área. Para o Pb, os mapas indicaram que a contaminação se encontra, 

especificamente, na área central de destruição, com predominância no quadrante leste-sul 

(Figura 2.3 e 2.4), devido possuir uma rota de fluxo favorável ao escoamento superficial 

nessa direção. Já na vegetação, a contaminação apresentou-se mais distribuída na área 

(Figura 2.5), em função da atuação dos ventos no local. O metal foi detectado na 

vegetação até cerca de 55 m de distância, e um pouco mais longe (estimado em 95 m) no 

solo da camada superficial (0-20 cm). 
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Figura 2.3: Mapa de variabilidade espacial da concentração do chumbo no solo (0-20 

cm) da área de destruição de munição apresentado no estudo de XAVIER 

(2012). Fonte: XAVIER (2012). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.4: Mapa de variabilidade espacial da concentração do chumbo no solo (20-40 

cm) da área de destruição de munição apresentado no estudo de XAVIER 

(2012). Fonte: XAVIER (2012). 



12 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.5: Mapa de variabilidade espacial da concentração do chumbo na vegetação da 

área de destruição de munição apresentado no estudo de XAVIER (2012). 

Fonte: XAVIER (2012). 

 Na tabela 2.1, está descrita a concentração máxima dos metais identificada em 

diferentes compartimentos ambientais na área de destruição de munição. 

Tabela 2.1: Concentração máxima dos metais verificada no solo, na vegetação, no 

sedimento de fundo e nas águas superficiais da área de destruição de 

munição em estudos anteriores.  

 

Estudo 
Área 

Investigada 
(m2) 

Método utilizado na 
abertura das 

amostras 
Solo (mg kg-1) 

   Cd Cu Cr Ni Pb Zn 

XAVIER (2012) 159.000 EPA 3051 A 2,22 221,0 41,9 17,6 466,0 196,0 

GUEDES (2009) 1.343 Água Régia  3,3 568,8 36,4 38,7 535,0 351,0 

   Vegetação (mg kg-1) 

XAVIER (2012) 159.000 Digestão nitro-
perclórica por via 

úmida  

Cd Cu Cr Ni Pb Zn 

  10,2 118,0 22,0 11,8 204,0 333,0 

   Águas superficiais (mg L-1) 

   Cd Cu Cr Ni Pb Zn 

GUEDES (2009) - -  - 0,34 - - 0,91 0,52 

   Sedimento de Fundo (mg kg-1) 

   Cd Cu Cr Ni Pb Zn 

GUEDES (2009)  Água Régia 2,1 112,3 18,7 18,8 203,9 243,3 
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2.2. Contaminação do solo por chumbo de projéteis e munição 

 O chumbo, por constituir mais de 90% das munições (AHMAD et al., 2012), é 

um dos metais detectados em casos de contaminação de áreas onde são desenvolvidas 

atividades militares. Na literatura, uma parcela significativa dos estudos que relacionam 

as atividades militares com a contaminação por esse elemento foi desenvolvida em áreas 

de prática de tiros (CAO et al., 2003; HARDISON Jr et al., 2004; MA et al., 2007; YIN 

et al., 2010). Esses estudos consideram a contaminação do solo por Pb a partir dos 

projéteis que são descartados na superfície. Em outras palavras, o metal está inicialmente 

presente na forma sólida e estável, e é liberado com o tempo pela degradação das peças 

metálicas, que pode ocorrer tanto por reações químicas como físicas (CAO et al., 2003; 

YIN et al., 2010). MA et al. (2007) mencionaram três mecanismos que podem envolver 

a transformação do Pb metálico em espécie iônica em solo de campo de tiro: oxidação, 

carbonatação e dissolução. Essas transformações estão descritas nas equações a seguir: 

Oxidação: 2Pb (s) + O2 ↔ 2PbO (s)                                                                                 (2.1) 

Carbonatação: PbO (s) + H2CO3 ↔ PbCO3 (s) + H2O                                                    (2.2) 

 Dissolução: PbO (s) + 2H2CO3 ↔ Pb3 (CO3)2 (OH)2 (s) + H2O                                  (2.3)     

De acordo com MA et al. (2007), uma camada de água na superfície do solo é 

necessária para a difusão dos gases que irão reagir com o Pb metálico. O O2 é necessário 

para a reação de oxidação (Equação 2.1) e o CO2 e H+, para as reações de carbonatação 

(Equação 2.2) e dissolução (Equação 2.3), respectivamente (YIN et al., 2010).  

No caso das áreas de destruição de munição por detonação a céu aberto, o processo 

de contaminação inicial do solo não ocorre pelo avanço do soluto a partir de uma fonte 

superficial, e sim pela própria explosão. A energia das explosões que quebra os projéteis 

é capaz de forçar a entrada das partículas e do próprio elemento no interior do subsolo, 

além de ejetar parte do solo e particulados contendo o metal para a atmosfera, de onde 

retornarão para a superfície e/ou para a vegetação quando interceptados, como mostrado 

no estudo realizado por XAVIER (2012). Essa desagregação física deve facilitar a 

degradação posterior das partículas e a liberação do metal no solo pelos mesmos 

mecanismos relatados MA et al. (2007).     
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BRUM (2010) também menciona em seu estudo que os resíduos metálicos que 

compõem as munições, que não são retirados do local e ficam expostos às intempéries, 

também configuram como fonte de contaminação (Figura 2.6). Segundo o autor, esses 

resíduos devem ser removidos após a destruição. BORDELEAU et al (2008), por 

exemplo, observaram baixas concentrações de metais em seu estudo e relacionaram esse 

fato à limpeza da área após as detonações. 

 

  

 

 

 

 

 

Figura 2.6: Munições destruídas de maneira incompleta que permanecem no solo. Fonte: 

BRUM (2010). 

BRUM (2010) também listou alguns dos potenciais contaminantes provenientes 

da atividade de destruição de munição na área estudada, e o chumbo foi um dos metais 

destacados. Os explosivos (iniciadores) a as munições de pequeno calibre, p.e., contém o 

metal em sua composição.   

Nesta tese será avaliado o chumbo somente na forma iônica (Pb+2) adsorvido no 

solo, dada a complexidade de estimar a fonte inicial de contaminação desse tipo de 

atividade. 

2.3.  Fatores que afetam o comportamento do Pb no solo 

 De modo geral, o Pb apresenta baixa mobilidade e biodisponibilidade no solo 

(ALLOWAY, 1995). Entretanto, os diferentes atributos do solo podem interferir na sua 

mobilidade, como a textura (QIAN et al., 1996), o pH (RAM e VERLOO, 1985; REDDY 

et al., 1995), a matéria orgânica (MILLER e FRIEDLAND, 1994; SAUVÉ et al., 1998) 

os óxidos de ferro e manganês (CHUAN et al., 1996; CHARLATCHKA e CAMBIER, 

2000) e os minerais de argila.  
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 Em termos de classificação, o tamanho das partículas do solo pode ser dividido 

em areia, silte e argila. Os solos argilosos retêm uma maior quantidade de metal quando 

comparado com o solo arenoso (SHERENE, 2010). A afinidade do Pb pelos componentes 

minerais do solo é tipicamente descrita da seguinte forma: argila > silte > areia 

(ADRIANO, 2001). O maior acúmulo de metais na fração argila pode ser atribuído a alta 

área superficial e a presença de minerais, matéria orgânica, óxidos de Fe-Mn e sulfetos 

(QIAN et al., 1996).  

 O pH afeta a mobilidade do Pb no solo (ADRIANO, 2001; CARRILLO‐

GONZÁLEZ et al., 2006), refletindo na precipitação e dissolução do metal (VERLOO et 

al., 1980; RIEUWERTS et al., 1998). Valores baixos de pH conduzem a um aumento da 

biodisponibilidade e solubilidade do metal no solo (RAM e VERLOO, 1985; SAUVÉ e 

McBRIDE, 1998); os íons de H+ podem deslocar uma fração do metal adsorvido 

(MCBRIDE, 1989). Por outro lado, com o acréscimo do pH, a adsorção do metal no solo 

tende a aumentar (LEE et al., 1998; PIERANGELI et al., 2001; MARTINEZ-VILLEGAS 

et al. 2004), pois, neste caso, o aumento do pH da solução propicia que grupos OH- nas 

superfícies das cargas desprotonem, aumentando a atração eletrostática entre a superfície 

carregada negativamente e o metal (MCBRIDE, 1994). MARTINEZ-VILLEGAS et al. 

(2004) ressaltam, em seu estudo, que a sorção do Pb no solo em função do pH está 

relacionada com a diminuição da concentração de H+ e, consequentemente, menor 

competição pelos sítios de adsorção. LEE et al. (1998) também enfatizam que a adsorção 

do Pb no solo é altamente dependente do pH.  

 O pH também exerce grande influência em solos tropicais devido ao fato de 

apresentarem minerais de cargas variáveis (NAIDU et al., 1997; APPEL et al. 2003), que 

são pH-dependentes, originadas da adsorção dos íons determinantes de potencial (H+ e 

OH-) nos coloides do solo. A caulinita, goethita, hematita e gibbsita são os principais 

minerais do solo que apresentam essa característica (FONTES et al., 2001). Dependendo 

do pH do solo, essas cargas podem estar carregadas de forma negativa ou positiva, ou 

sem carga (APPEL e MA, 2002). O pH do solo em que a carga total líquida da partícula 

é zero é chamada de ponto de carga zero (PCZ). A superfície do solo será carregada de 

forma negativa em pH > PCZ e positiva em pH < PCZ (EVANS, 1989; APPEL et al., 

2003). De modo geral, próximo ao PCZ, os solos de carga variável apresentam baixa 
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afinidade por metais pesados (NAIDU et al., 1997). A retenção de cátions também não é 

favorecida quando a superfície do solo contém cargas positivas (APPEL e MA, 2002).  

A matéria orgânica pode influenciar tanto na mobilidade e solubilidade dos metais 

(WENG et al., 2002) como favorecer a sua retenção no solo (ZIMDAHL e 

SKOGERBOE, 1977). Os mecanismos envolvidos na retenção dos metais pela matéria 

orgânica incluem tanto a complexação como a adsorção (EVANS, 1989). Diferentes 

estudos correlacionam positivamente a retenção do Pb no solo com a matéria orgânica 

(ZIMDAHL e SKOGERBOE, 1977; BILLETT et al., 1991; PIRES et al., 2007; LIMA 

et al., 2013), embora a não correlação também seja apontada em outros trabalhos 

(McBRIDE et al., 1997). BILLETT et al. (1991), por exemplo, constataram que o 

acúmulo do Pb em horizonte orgânico de solo de floresta foi significativamente 

proporcional ao acúmulo de matéria orgânica. Por outro lado, PIERANGELI et al. (2001) 

não observaram correlação entre a capacidade máxima de adsorção do Pb e a matéria 

orgânica nos latossolos brasileiros estudados.  

Com relação à solubilidade, as substâncias húmicas no solo dividem-se de três 

formas: ácido fúlvicos, ácido húmicos e humina. Os ácidos húmicos são solúveis em meio 

alcalino e insolúveis em meio ácido; os ácidos fúlvicos são solúveis em ambos os meios; 

e a humina é insolúvel (STEVENSON, 1994). Esses ácidos apresentam diferentes 

interações com os metais, enquanto os ácidos fúlvicos formam principalmente quelatos 

com os íons metálicos, os ácidos húmicos formam complexos insolúveis. Logo, nos 

ácidos fúlvicos, a solubilidade e mobilidade dos metais nos solos aumenta, enquanto, nos 

ácidos húmicos, diminui (VERLOO et al., 1980).  

Os óxidos de ferro e manganês presentes nos solos podem exercer uma importante 

função na adsorção do Pb (McBRIDE, 1989; BRADL, 2004). Na literatura é ressaltada a 

alta capacidade de adsorção e seletividade dos óxidos de manganês para o Pb (McBRIDE, 

1989; DONG et al. 2000; BRADL, 2004; HETTIARACHCHI e PIERZYNSKI, 2004). 

McKENZIE (1980), por exemplo, observou que a adsorção do Pb pelo óxido de manganês 

sintético foi até 40 vezes maior que para o óxido de ferro. BRADL (2004) cita três 

possíveis mecanismos que podem explicar a ligação do Pb aos óxidos de Mn: adsorção 

específica; afinidade especial pelos óxidos de manganês e a formação de minerais (Pb-

Mn) específicos. Já os óxidos de ferro são abundantes no solo, sendo a goethita e a 

hematita importantes constituintes de solos intemperizados de regiões tropicais e 
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subtropicais (SINGH e GILKES, 1992). O Pb aparece como preferencial na escala de 

afinidade dos óxidos de ferro amorfos pelos metais, conforme pode ser observado em 

Kinniburghet et al. 1976 apud McBRIDE (1989): Pb+ 2> Cu+2 > Zn+2 > Ni+2 > Cd+2 ≥ Co+2 

> Sr+2 > Mg+2. Porém, em condições redutoras, a adsorção dos metais em óxidos é afetada, 

devido esses óxidos (Fe e Mn) se tornarem mais solúveis, podendo liberar os metais a 

eles adsorvidos (VERLOO et al., 1980; CHUAN et al., 1996).  CHUAN et al. (1996) 

constataram, em seu estudo, que a solubilidade do Pb no solo aumentou na medida em 

que o sistema se tornou mais reduzido e as concentrações de Fe dissolvido aumentaram. 

CHARLATCHKA e CAMBIER (2000) também observaram, em seu trabalho, que 

condições de redução aumentaram a dissolução de metais no solo e o Pb se mostrou mais 

sensível a este aspecto, quando comparado com o Zn e o Cd. 

Os minerais de argila influenciam as propriedades de sorção dos solos (DUBE et 

al., 2001). Os solos brasileiros têm a sua mineralogia da argila frequentemente dominada 

pela caulinita (MELO et al., 2001). Esse argilomineral pertente ao grupo das argilas 

bilaminares 1:1, não expansíveis, que apresenta estrutura rígida com baixa substituição 

isomórfica (LUCHESE, 2002) e, consequentemente, pequena quantidade de cargas 

permanentes e baixa capacidade de adsorver cátions trocáveis (BRADY e WEIL, 2013). 

A interação da caulinita com os contaminantes é também controlada pelas reações ácido-

base da superfície, devido a esse mineral apresentar cargas dependentes de pH 

(SRIVASTAVA et al., 2004). COLES e YONG (2002), por exemplo, ao avaliarem a 

retenção do Pb e do Cd em uma caulinita pura observaram que, na faixa de pH 4-6, o 

metal foi mais retido, contudo, em pH e concentração mais elevada, ocorreu um aumento 

da adsorção do Cd em relação ao Pb. Já WAHBA e ZAGHLOU (2007) ao estudarem a 

retenção de metais em três solos com mineralogias distintas (montmorilonita, caulinita e 

calcita) observaram que, para o Pb, a adsorção seguiu a seguinte ordem: calcita > 

montmorilonita > caulinita. Essa menor adsorção da caulinita em relação aos demais 

minerais pode estar relacionada a sua menor capacidade de troca catiônica. De acordo 

com KABATA-PENDIAS (2011), os valores de CTC variam com tipo de argila na 

seguinte ordem: montmorilonita > imogolita > vermiculita > ilita > clorita > haloisita > 

caulinita.  

Os atributos físicos do solo também interferem no comportamento do Pb. O fluxo 

do metal no perfil solo pode ocorrer de forma mais rápida ou lenta, dependendo da textura, 
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densidade, porosidade e condutividade hidráulica do solo. A presença de macroporos, 

fraturas e bioporos favorecem os fluxos preferenciais dos contaminantes no solo 

(ŠIMŮNEK e Van GENUCHTEN, 2006). O aumento do fluxo preferencial pode limitar 

as reações geoquímicas no solo (sorção, precipitação-dissolução, oxirredução e 

complexação), devido a redução do tempo de permanência da água nos poros (JARDINE 

et al., 2001). YEBOAH (2016), ao estudar a lixiviação do Pb em função dos fluxos 

preferenciais em solos agrícolas, verificou que, com o aumento da macroporidade, a 

sorção do metal no solo diminuiu.  

2.4. Métodos para avaliar o comportamento dos metais no solo 

2.4.1. Ensaios de lixiviação 

Os ensaios de lixiviação têm como objetivo prever os riscos que os metais 

oferecem ao meio ambiente, pois conseguem estimar o grau de mobilização desses 

elementos no solo pela ação da água. Os ensaios que consideram o efeito do pH têm sido 

utilizados em diferentes estudos (CAPPUYNS e SWENNEN, 2008; CARTER et al., 

2009; SANTOS et al., 2015a), tendo em vista que o pH é um dos parâmetros que mais 

afeta a mobilidade dos metais no solo. Os procedimentos CEN / TS 14429 e CEN / TS 

14997 desenvolvidos pelo Comitê Europeu de Normalização são empregados para essa 

finalidade. Esses métodos, inicialmente elaborados para avaliar materiais residuais, 

também são utilizados para investigar o comportamento dos metais no solo (RIGOL et 

al., 2009; HOUBEN et al., 2013; SANTOS et al., 2015a).  

Outro ensaio de lixiviação muito empregado é o Toxicity Characteristic Leaching 

Procedure (TCLP), cujo objetivo é aferir os riscos que um determinado material oferece 

à saúde. Contudo, CAPPUYNS e SWENNEN (2008) enfatizam que esse ensaio é menos 

adequado para estimar a liberação do metal em um longo período de tempo, pois o tempo 

de extração é arbitrariamente escolhido (18h), além disso a lixiviação é direcionada a um 

único valor de pH.  

Neste estudo será utilizado o procedimento CEN / TS 14429 (2005) do Comitê 

Europeu de Normalização. Esse método tem como vantagem avaliar o comportamento 

do metal no solo em uma ampla faixa de pH. O procedimento sugere que o ensaio seja 

realizado em duas etapas: pré-teste, em que é determinada a capacidade de neutralização 
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básica e ácida do solo através de ensaios de titulação ácido-base; e o teste em si, em que 

é estimada a lixiviação do metal em diferentes pHs estabelecidos a partir da adição de 

quantidades pré-determinadas de ácido e base.  

2.4.2. Fracionamento químico nas amostras de solo  

O fracionamento químico, também denominado extração sequencial, tem como 

vantagem compartimentalizar o metal na amostra de solo e/ou sedimento em diferentes 

fases: trocável, carbonácea, redutível, oxidável e residual. Os métodos BCR - Community 

Bureau of Reference e Tessier têm sido frequentemente adotados em diversos trabalhos, 

embora existam diferentes procedimentos na literatura (RAO et al., 2008).  A diferença 

entre esses dois métodos consiste, entre outros aspectos, no tipo de reagente aplicado, e o 

método Tessier ser composto por mais uma fase que é a ligada à carbonatos.  

Neste estudo será utilizado o método Community Bureau of Reference (BCR) 

(RAURET et al., 1999). Esse método compartimentaliza os metais no solo e/ou sedimento 

em quatro frações. Na fase (F1), é avaliado o metal fracamente adsorvido na superfície 

das partículas coloidais do solo. Nessa fase, a ligação do metal com as partículas do solo 

é considerada de esfera externa, isto é, o metal pode ser facilmente trocado por outro 

elemento na solução do solo. Já na fase (F2), é analisado o metal ligado aos óxidos de 

manganês e de ferro do solo que são instáveis sob condições redutoras. Na fase (F3), é 

verificado o metal complexado à matéria orgânica do solo. Por último, na fase (F4), 

avalia-se o metal fortemente retido no solo. 

 A extração sequencial, embora muito utilizada, pode apresentar determinados 

problemas. De acordo com LÃ et al. (2003), uma solução extratora pode dissolver menos 

a fração alvo e mais de uma outra forma geoquímica não desejada. É praticamente 

impossível encontrar um reagente 100% seletivo para uma única fração (ABREU et al., 

2002). Além disso, durante as etapas da extração, os metais podem sofrer o processo de 

readsorção, ou seja, o metal extraído por um reagente pode ser imediatamente adsorvido 

no substrato sólido remanescente, superestimando as fases subsequentes (HO e EVANS, 

2000). Segundo RAKSASATAYA et al. (1996), a redistribuição (readsorção) ocorre 

tanto em função do método de extração como do metal sob investigação. Para alguns 

metais, esse processo é aparentemente insignificante, enquanto, para outros, é mais 
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acentuado. Os autores observaram em seu estudo que, para o metal Pb, a redistribuição 

ocorreu tanto no método Tessier como no BCR.  

2.4.3. Extratores químicos  

A biodisponibilidade dos metais no solo pode ser mensurada por meio de 

extratores simples. ABREU et al. (2002) divide esses extratores em sete categorias: água 

ou extrato de saturação, soluções salinas, soluções ácidas, soluções complexantes, 

oxidantes/redutoras e os combinados. Neste estudo serão empregados um extrator ácido 

(Mehlich-1) e um complexante (DTPA). Optou-se por esses extratores devido terem sido 

amplamente empregados em diferentes estudos realizados no Brasil para avaliar a 

biodisponibilidade dos metais no solo, inclusive o Pb (BORGES e COUTINHO, 2004; 

MACEDO et al., 2012; TAVARES et al., 2013; SANTOS et al., 2015b). LI e SHUMAN 

(1997) também enfatizam que esses métodos são frequentemente utilizados para prever 

disponibilidade dos metais no solo.  De acordo com ABREU et al. (2002) o princípio das 

soluções ácidas baseia-se na dissolução dos minerais de argilas, sendo a quantidade de 

metais solubilizados dependentes de fatores como: concentração do ácido, tempo de 

extração e relação solo:solução. Já os extratores quelantes combinam-se com o íon-

metálico formando complexos solúveis, que posteriormente são dessorvidos. Esses 

extratores tem o objetivo de extrair maiores quantidades dos teores lábeis, sem dissolver 

as formas não lábeis. 

2.4.4. Ensaio de batelada   

 Este ensaio é utilizado em estudos que tem o objetivo de avaliar a capacidade de 

um material em adsorver os constituintes químicos presentes na solução 

(SHACKELFORD e DANIEL, 1991; USEPA, 1992a). É considerado um método 

simples, rápido e replicável, portanto é muito empregado em estudos de adsorção 

(SOARES e CASAGRANDE, 2009). Na prática, o método consiste em misturar uma 

quantidade de solo com uma solução química de concentração inicial conhecida e agitar 

por um determinado período de tempo até que o equilíbrio físico-químico seja 

estabelecido. A quantidade do soluto adsorvido por massa de solo é calculada através da 

Equação 2.4.  

                                               �/� =  �� �
� . �                                                   (2.4) 
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em que: “x/m” é a quantidade de soluto adsorvido por massa unitária de solo; “m” é a 

massa de solo seca [g]; “V” é volume de solução [L]; “Co” é a concentração inicial da 

solução [mg L-1]; e “Ce” é concentração de equilíbrio na solução [mg L-1]. 

 Os dados gerados nos ensaios de batelada são constantemente empregados para 

obtenção das isotermas de adsorção (TAVARES, 2009; SOARES e CASAGRANDE, 

2009; SILVA, 2010; OLIVEIRA, 2011), que são equações matemáticas usadas para 

descrever, em termos quantitativos, a adsorção de solutos por sólidos (ALLEONI et al., 

1998). As isotermas de Langmuir e Freundlich têm sido comumente utilizadas para 

ajustar os dados experimentais (SHAFQAT e PIERZYNSKI, 2014).  

A isoterma é dita linear quando existe uma relação direta e linear entre a 

quantidade de soluto adsorvido pelo solo (x/m) e a concentração de equilíbrio (Ce). Nessa 

equação, é possível determinar o coeficiente de distribuição (Kd), que descreve a partição 

do soluto entre as fases sólida e líquida do solo.  Essa isoterma é descrita pela Equação 

2.5. 
                                                               �/� = �� . ��                                                  (2.5) 

em que: “x/m” é a quantidade de soluto adsorvido por massa unitária de solo [mg kg-1]; 

“Ce” é a concentração de equilíbrio na solução [mg L-1]; e “Kd” é o coeficiente de 

distribuição [L kg-1].  

A isoterma de Langmuir supõe que a superfície do sólido é coberta por um grande 

número de sítios, em que cada um pode ser ocupado por uma molécula adsorvida. A 

adsorção torna-se completa quando todos os sítios estiverem ocupados, correspondendo 

a uma monocamada de adsorbato. Esse modelo de isoterma é descrito pela Equação 2.6.  

                                                    �/� = �.�.��
(���.��)                                                           (2.6) 

em que: “x/m” é a quantidade de soluto adsorvido por massa unitária de solo [mg kg-1]; 

“α” é a constante relacionada com a energia de adsorção [L mg-1]; “β” é a quantidade 

máxima de soluto adsorvida pelo solo [mg kg-1]; e “Ce” é a concentração de equilíbrio na 

solução [mg L-1].  

 A capacidade máxima de adsorção e a constante podem ser calculadas pela 

linearização da equação de Langmuir (Equação 2.7).  
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                                                         �
�/� =  1

�� + 1
� ��                                                   (2.7) 

 A isoterma de Freundlich é representada por uma equação empírica que pode ser 

aplicada a sistemas não ideais, em superfícies heterogêneas e sorção em multicamadas 

(RUTHVEN, 1984; COONEY, 1999). O modelo admite que a energia de adsorção 

decresce logaritmicamente à medida que a superfície vai se tornando coberta pelo 

adsorvato (SOARES, 2004). Uma limitação do modelo é não estimar a sorção máxima 

(FETTER, 1993). Esse modelo de isoterma é descrito pela Equação 2.8.                                                       

                                                          �/� =  � . ���/!                                                   (2.8) 

em que: “x/m” é a quantidade de soluto adsorvido por massa unitária de solo [mg kg-1]; 

“Kf” é a constante proporcional a capacidade de adsorção máxima do solo [L kg-1]; N é o 

parâmetro associado à inclinação da isoterma que indica afinidade entre o solo e o soluto; 

e “Ce” é a concentração de equilíbrio na solução [mg L-1]. 

As constantes da isoterma de Freundlich (Equação 2.9) podem ser determinadas 

pela linearização da Equação 2.8.  

                                              log %
� = ln � + �

' () ��                                                  (2.9)  

2.5.  Modelagem numérica no Hydrus-1D 

A modelagem numérica pode ser ferramenta valiosa para avaliar o transporte de 

contaminantes no solo. O código Hydrus, por exemplo, tem sido aplicado em diferentes 

estudos para simular o transporte de metais pesados no solo (NGOC et al., 2009; 

MALLMANN et al., 2014; ANWAR e THIEN, 2015).  

O código Hydrus 1D descreve o escoamento unidimensional em um meio poroso 

variavelmente saturado a partir da equação de Richard (Equação 2.10) (ŠIMŮNEK et al., 

2013).  

                     
*+(,)

*- =  *
*. /0(ℎ) 2*,

*. + 345�67 − 9 (ℎ)                                  (2.10) 

em que: “z” é a coordenada espacial [L] (positivo para cima); “t” é o tempo [T]; “θ” é o 

conteúdo volumétrico de água do solo [L3L-3]; “S” é o termo geral para fonte (ou 
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sumidouro) de água [L3L-3T-1]; e “k” é o coeficiente de condutividade hidráulica [LT-1], 

que é dado por (Equação 2.11):  

                                     �(ℎ, �) = �;(�)�<(ℎ, �)                                                      (2.11) 

em que: “Kr” é a condutividade hidráulica relativa [-]; e “Ks” é a condutividade hidráulica 

saturada [LT-1].  

Tanto o conteúdo de água (�) como a condutividade hidráulica (K) presentes na 

Equação (2.10) são funções não-lineares da pressão hidráulica (h). Neste estudo, foi 

utilizado o modelo de van Genuchten-Mualem (van GENUCHTEN, 1980) para descrever 

o cálculo dessas duas propriedades do solo (� � �) (Equações 2.12 e 2.13):  

                    �(ℎ) =  =+>� ? @  A?>BCA|EF|GHI        ,JK  
+@                                ,LK                                                     (2.12) 

                          �(ℎ) = �;9��M1 − 9��/�)�NO
                                                    (2.13) 

em que: “9�” é a saturação efetiva do solo [L3 L-3]; “θr” e “θs” são os conteúdos de água 

volumétrico residual e saturado, respectivamente [-]; “Ks” é o coeficiente de 

condutividade hidráulica saturado [LT-1]; e “α”, “n” e “m” são parâmetros empíricos da 

curva de retenção (m=1-1/n para n>1). O parâmetro de conectividade dos poros, “l”, é 

normalmente fixado em 0,5 (van GENUCHTEN, 1980).  

O transporte químico unidimensional em fluxo transiente de água em meio poroso 

rígido variavelmente saturado é descrito pela equação de convecção – dispersão (Equação 

2.14) (ŠIMŮNEK e van GENUCHTEN, 2008):  

                               
*+P
*- + Q *;

*- = *
*. 2�R *P

*.6 − *SP
*. − ∅                                  (2.14) 

em que: “c” é a concentração do soluto [ML-3]; “s” é a concentração adsorvida [MM1]; 

“D” é o coeficiente de dispersão que representa tanto a difusão molecular como a 

dispersão hidrodinâmica [L2T-1]; “q” é o fluxo volumétrico [LT-1] dado pela lei de Darcy-

Buckingham; “Q” é a densidade do solo [ML-3]; “∅” é a taxa da constante que representa 

as reações [ML-3T-1]; “t” é tempo [T]; e “z” é a dimensão espacial [L].  
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O coeficiente de dispersão (D) é dado pela Equação 2.15 (Bear, 1972 apud 

ŠIMŮNEK et al., 2013).  

                                       �R = U|V| + �RWX                                                 (2.15) 

em que: “RW” é o coeficiente de difusão molecular em água livre [L2T-1]; “X” é o fator de 

tortuosidade na fase líquida [-]; “|V|” é o valor absoluto da densidade do fluxo 

volumétrico [LT-1]; e “U” é a dispersividade longitudinal [L]. 

Quando o modelo considera o equilíbrio químico entre a solução (c) e a 

concentração de soluto adsorvida nas partículas do solo (s), equações lineares e não 

lineares podem descrever esse processo (Equação 2.16) (ŠIMŮNEK et al., 2013):  

                                                9 = Y@�Z
��[�Z                                                       (2.16) 

em que: “�;” [L3M-1] para sorção linear e [L3βM-β] para sorção de Freundlich, “�”[] e 

“�” [L3M-1] são coeficientes empíricos. As equações de Freundlich, Langmuir e Linear 

são casos especiais da Equação 2.16. Quando β=1, obtém-se a equação de Langmuir (Eq. 

2.6); quando �=0, obtém-se a equação de Freundlich (Eq. 2.8); e quando β=1 e �=0, 

obtém-se a equação linear (Equação 2.5). 

2.6.  Valores orientadores no Brasil 

Os valores orientadores servem para avaliar a qualidade dos solos e das águas, 

quanto a presença de substâncias químicas. No Brasil, a legislação em vigor, CONAMA 

nº 420/2009, subdivide os valores orientadores de três formas:  

Valor de Referência de Qualidade - VRQ: é a concentração de 

determinada substância que define a qualidade natural do solo, sendo 

determinado com base em interpretação estatística de análises físico-

químicas de amostras de diversos tipos de solos; 

Valor de Prevenção - VP: é a concentração de valor limite de 

determinada substância no solo, tal que ele seja capaz de sustentar as 

suas funções principais; 

Valor de Investigação - VI: é a concentração de determinada substância 

no solo ou na água subterrânea acima da qual existem riscos potenciais, 
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diretos ou indiretos, à saúde humana, considerando um cenário de 

exposição padronizado. (CONAMA nº 420/2009).  

 Já a resolução CONAMA nº 430/2011 estabelece as condições e os padrões de 

lançamento de efluentes nos corpos de água receptores. Nessa legislação são definidos os 

valores máximos admissíveis das substâncias químicas nos efluentes para lançamento nas 

águas. Na Tabela 2.2 são apresentados os valores orientadores para o Pb no solo e nas 

águas subterrâneas (CONAMA nº 420/2009), além da concentração máxima do metal que 

atende os padrões de lançamento de efluentes (CONAMA nº 430/2011).  

Tabela 2.2: Valores orientadores para o chumbo no solo e nas águas subterrâneas 

(CONAMA nº 420/2009) e concentração máxima do metal segundo os 

padrões de lançamento de efluentes (CONAMA nº 430/2011).  

Solo (mg kg-1 de peso seco) Águas Subterrâneas 

(mg L-1) 

Padrões de lançamento 
de efluentes 

(mg L-1) 

Referência Prevenção Investigação Investigação - 

  Agrícola 

APMax 

Residencial Industrial   

*E 72 180 300 900 0,01** 0,5 

*E – a ser definido pelo Estado.  

** Padrões de potabilidade de substâncias químicas que representam risco à saúde definidos na Portaria nº 
518/2004 do Ministério da Saúde.  
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CAPÍTULO 3. MATERIAL E MÉTODOS 

3.1. Estrutura da metodologia da tese 

 A metodologia empregada nesta tese abrange as etapas representadas de forma 

sintetizada no fluxograma da Figura 3.1.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  
     

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

Figura 3.1: Fluxograma da metodologia da tese. 
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  Conforme pode ser visualizado no fluxograma, este estudo foi composto por 

atividades realizadas em campo e em laboratório. Em campo, realizou-se a classificação 

do solo característico da região onde a área de destruição de munição está inserida. 

Coletaram-se amostras deformadas e indeformadas dos horizontes deste solo, de modo a 

efetuar a caracterização dos seus atributos químicos, físicos e mineralógicos, além de 

avaliar a capacidade de adsorção do Pb. Em laboratório, uma amostra de cada horizonte 

do solo foi contaminada artificialmente com Pb. Posteriormente, avaliou-se o 

comportamento do metal no solo em ensaios de lixiviação e extração sequencial. 

Estimou-se, também, a capacidade de adsorção do Pb nas amostras de solo. Os  dados 

gerados foram tratados com o auxílio de softwares.   

3.2. Atividades de campo 

 O solo localizado próximo à área de destruição de munição, fora da propriedade 

e não contaminado, foi classificado com base no Sistema Brasileiro de Classificação de 

Solos (SiBCS) (SANTOS et al., 2013). Para isso, foi aberta uma trincheira no terço médio 

de encosta para descrição morfológica do perfil e coleta de amostras dos horizontes do 

solo (Figura 3.2). De acordo com o levantamento pedológico, o solo foi classificado como 

Cambissolo Háplico Tb Eutrófico.  

Descrição morfológica: 

A 0-10 cm; bruno (7,5YR5/3 - seco) e bruno escuro (7,5YR3/2 - úmido); franco- 
argilo-arenosa; franco a moderada, pequenos blocos subangulares e pequeno 
granular; ligeiramente dura, friável, ligeiramente pegajosa e plástica; transição 
plana e clara.   

BA 10-34 cm; bruno (7,5YR5/5 - úmido); franco-argilo-arenosa; moderada, médios 
blocos subangulares; ligeiramente dura, friável, ligeiramente pegajosa e 
plástica; transição plana e clara. 

Bi1 37-70 cm; vermelho amarelado (5YR5/6 - úmido); argilosa; forte a moderada, 
médios blocos angulares e subangulares; dura, friável, pegajosa e plástica; 
transição plana e difusa. 
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 Foi observado, ainda, a partir do horizonte Bi1, a presença de material primário 

em grande quantidade na massa do solo.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.2: Perfil do cambissolo. 

Bi2 70-98 cm; vermelho amarelado (5YR5/6 - úmido); argilosa; forte a moderada, 
médios blocos angulares e subangulares; friável, pegajosa e plástica; transição 
plana e clara.  

C 98-140+ cm; bruno forte (7,5YR5/8 – úmido); franco-argilo-arenosa; maciça; 
friável, ligeiramente pegajosa e ligeiramente plástica. 
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 De acordo com o Sistema Brasileiro de Classificação dos Solos (SiBCS) 

(SANTOS et al., 2013), os solos denominados cambissolos apresentam pedogênese 

pouco avançada, são constituídos por material mineral com horizonte B incipiente, que 

tem textura franco arenosa ou mais argilosa. As características desse solo variam muito 

em função da heterogeneidade do material de origem, das formas de relevo e das 

condições climáticas.  

 O perfil de solo, avaliado neste estudo, está localizado em uma região constituída, 

essencialmente, pelos terrenos gnáissico-migmatiticos e granitoides. As unidades de 

relevo predominante na área são as planícies alúvio-coluvionar, os morros baixos e 

colinas (meias-laranjas). Já o clima característico do local é o tropical chuvoso (tipo A - 

classificação de Köppen) caracterizado como quente e úmido, com estação seca no 

inverno e cerca de 85% das chuvas anuais ocorrendo entre outubro e março (SILVA, 

2010).  

3.3. Análises de laboratório  

3.3.1. Análises de caracterização  

 As amostras coletadas (deformadas e indeformadas) de cada horizonte do solo 

foram submetidas a diferentes análises. As amostras deformadas foram secas em estufa 

com ventilação forçada a 40ºC até a obtenção de peso constante, sendo posteriormente 

tamisadas em malha de 2 mm, para a obtenção da terra fina seca em estufa (TFSE), 

homogeneizadas e armazenadas em sacos plásticos. Já as amostras indeformadas foram 

coletadas em cilindros metálicos de 100 cm3, em triplicata para cada horizonte do solo. 

As análises de caracterização dos atributos químicos, físicos e mineralógicos do solo 

foram realizadas de acordo com as metodologias descritas no Manual de Métodos de 

Análise do Solo (DONAGEMMA et al., 2011), exceto a condutividade hidráulica que foi 

realizada segundo os métodos NBR 14545 (ABNT, 2000) e NBR 13292 (ABNT, 1995).  

 A análise referente à determinação da retenção da água no solo foi efetuada no 

Instituto Agronômico de Campinas (IAC) - Laboratório de Física do Solo, de acordo com 

metodologia descrita no manual de análise química e física do solo (CAMARGO et al., 

2009). O procedimento analítico utilizado consistiu basicamente em saturar as amostras 

indeformadas por 24h e submetê-las às pressões 0, 6, 10, 33, 100, 500 e 1500 kPa no 
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extrator de Richards. Para efetuar o ajuste dos dados, foram utilizados o modelo de van 

GENUCHTEN (1980) e o programa RETC versão 6.2 (van GENUCHTEN et al., 2009). 

Os gráficos, com os resultados do ajuste dos dados, encontram-se no apêndice A (Figura 

A.1).  

3.3.2. Teores pseudototais de metais  

 As concentrações naturais de metais pesados nos horizontes do solo foram 

determinadas pelo método EPA 3051A (USEPA, 2007), recomendado pela resolução 

CONAMA 420/2009. Conforme o método, pesou-se 0,5g de amostra de solo, em 

triplicata, em tubos apropriados para uso em micro-ondas. Em seguida, adicionou-se 

ácido nos tubos. Neste estudo, as duas formas de ataque ácido proposto pelo método 

foram utilizadas: 10 mL de ácido nítrico (HNO3 65% PA Merck); e 9 mL de ácido nítrico 

(HNO3 65% PA Merck) mais 3 mL de ácido clorídrico (HCl 32% PA Vetec). Após a 

adição dos ácidos, as amostras foram submetidas à irradiação de micro-ondas (Multiwave 

3000 Anton Paar). O equipamento foi programado conforme o método USEPA (2007). 

Para a determinação analítica dos metais pesados, foi utilizado um espectrômetro de 

emissão atômica com plasma induzido (Perkin Elmer, optima 3000). As condições de uso 

do equipamento encontram-se no apêndice B (Tabela B.1).  

3.3.3. Ensaios de batelada 

Os ensaios de batelada foram baseado no método USEPA (1992a). O objetivo da 

análise foi avaliar a capacidade de adsorção do Pb, em cada horizonte do solo, em função 

do pH. Conforme recomendação do método, essa análise foi segregada em três etapas: 

razão solo:solução, tempo de equilíbrio e ensaio de equilíbrio em lote propriamente dito. 

Em todas as etapas do processo, utilizaram-se dois tipos de solução de Pb: uma com pH 

natural; e outra com o pH 2, modificada com a adição de HNO3 (Merck). Essas soluções 

foram preparadas a partir da diluição do nitrato de chumbo (Pb (NO3)2) em água Milli-Q. 

De acordo com cada etapa, a concentração das soluções e o tempo de agitação foram 

modificados. À exceção desses aspectos, o procedimento utilizado nas três etapas 

consistiu, em linhas gerais, em pesar uma massa conhecida de solo em tubos tipo falcon 

e adicionar 40 mL de solução. Em seguida, essa mistura foi agitada em agitador orbital. 

Após o período de agitação, as amostras foram centrifugadas e filtradas em papel filtro 

(filtração média). A concentração de Pb nos extratos foi determinada em espectrômetro 
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de emissão atômica com plasma induzido (Perkin Elmer, optima 3000). O pH e a CE de 

cada extrato foram mensurados em medidor multiparâmetros (Orion Versa star). A 

especiação do chumbo nas soluções foi realizada no software visual MINTEQ 3.1 

(GUSTAFSSON, 2016) para a maior concentração do metal utilizada no estudo. Esse 

programa simulou a distribuição, em percentual, das espécies formadas na solução a um 

determinado pH.  

Razão solo:solução 

 Define-se razão solo:solução a relação dada pela massa equivalente seca do solo 

em gramas por volume (mL) de solução. Nesta etapa, testou-se uma série de razões de 

1:20 a 1:200, em que se manteve o volume e a concentração da solução e se modificou a 

quantidade de massa de solo. A razão solo:solução selecionada foi a que apresentou entre 

10 a 30% de adsorção. Esse percentual foi determinado conforme a Equação 3.1:  

 
                                           %] =  ( �� �)

��  � 100                                                            (3.1) 

 

em que: “%A” é o percentual de adsorção; “C0” é a concentração inicial [mg L-1]; e “C” 

é a concentração da solução após o contato com o solo [mg L-1].   

 Tempo de equilíbrio 

 O tempo de equilíbrio é definido como o tempo mínimo necessário para 

estabelecer uma mudança na taxa de concentração da solução igual ou menor que 5 % 

para um intervalo mínimo de 24 horas (USEPA, 1992a). A razão solo:solução 

anteriormente determinada foi utilizada nesta etapa. Neste estudo, avaliou-se o 

comportamento do metal nos seguintes intervalos de tempo de agitação: 1, 24, 48 e 72 

horas. O tempo de equilíbrio obtido para cada horizonte do solo e solução (pH natural e 

pH 2) foi calculado pela Equação 3.2.  

                                        % ∆� =  �C`�a
�C  � 100                                                    (3.2) 
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em que: “% ∆C” é o percentual da variação da mudança de concentração; “C1” é a 

concentração do soluto no tempo [mg L-1]; “C2” é a concentração da solução depois de 1, 

24, 48 e 72 horas [mg L-1].  

  Ensaio de equilíbrio em lote propriamente dito 

 Nesta etapa do ensaio, foram utilizados a razão solo:solução e o tempo de 

equilíbrio definidos anteriormente. Para a construção das isotermas de adsorção foram 

empregadas oito concentrações distintas de Pb, na faixa de 8 a 148 mg L-1. A massa de 

soluto adsorvida por massa de solo foi determinada conforme a Equação 3.3. 

 

                                             �/� =  �� �
�   (�)                                                              (3.3) 

em que: “x/m” é a quantidade de soluto adsorvido por massa de solo [mg g-1]; “m” é a 

massa de solo seco [g]; “C0” é concentração inicial [mg L-1]; e “C” é a concentração da 

solução após o contato com o solo [mg L-1]; e “V” é volume da solução [L].  

 

3.3.4. Contaminação do solo   

A contaminação artificial dos horizontes do solo foi baseada nos valores 

verificados na área de destruição de munição, sendo o valor máximo observado de 535 

mg kg-1 de Pb (GUEDES, 2009; GUEDES et al., 2012). Como as detonações ainda podem 

ocorrer na área, esses valores, atualmente, podem ser maiores. Portanto, neste estudo foi 

estipulada uma contaminação de 1.000 mg kg-1 de Pb, ou seja, próximo do dobro do valor 

máximo verificado na área nas investigações anteriores. Todos os horizontes do solo 

foram contaminados com essa concentração, já que o metal foi identificado na área até 

1,6 m de profundidade (GUEDES, 2009).  

O procedimento utilizado para contaminar o solo consistiu na adição de solução 

de nitrato de Pb [Pb (NO3)2] por borrifamento em amostras de 2,0 kg de cada horizonte 

do solo. As amostras, após contaminadas, foram colocadas em recipiente plásticos e 

umidificadas duas vezes por semana por um período de 100 dias (Figura 3.3). Após esse 

tempo, foram secas em estufa com ventilação forçada a 40ºC até a obtenção de peso 
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constante. Em seguida, foram tamisadas em malha de 2 mm para a obtenção da terra fina 

seca em estufa (TFSE), homogeneizadas e armazenadas em sacos plásticos. 

Posteriormente, os atributos químicos dos horizontes do solo foram determinados pelo 

método EMBRAPA (DONAGEMMA et al., 2011) de modo a observar possíveis 

alterações.  

 

 

 

 

 

 

Figura 3.3: Amostras dos horizontes do solo contaminadas e acondicionadas em 

recipientes plásticos.  

3.3.5. Extração sequencial  

Neste estudo, foi utilizado o procedimento “Standard, Measurements and Testing 

Program”, conhecido por BCR (RAURET et al., 1999) para realizar o fracionamento do 

chumbo nos horizontes do solo. Os metais Fe e Mn também foram avaliados devido à 

afinidade do chumbo pelos óxidos desses elementos. Esta análise, inicialmente, teve 

como objetivo avaliar o efeito da contaminação do solo em função do tempo de 

incubação: 50 e 100 dias após a contaminação. Para isso, subamostras de cada horizonte 

do solo contaminado foram retiradas dos recipientes plásticos e encaminhada para estufa 

a 40º C com ventilação forçada até a obtenção de peso constante. O solo, após seco, foi 

macerado e tamisado em malha de 1 mm. Utilizou-se 1g de massa seca de solo em 

triplicata para realizar a análise. Como recomendação do método (RAURET et al., 1999), 

avaliou-se o teor pseudototal dos metais na amostra, pelo método água régia por digestão 

em forno micro-ondas (Anton Paar, Multiwave 3000). Essa análise foi realizada com o 

objetivo de calcular o percentual de recuperação do metal, ou seja, a relação entre o 
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somatório das fases da extração e o teor pseudototal. Na Tabela 3.1, é apresentado um 

resumo das etapas da extração sequencial pelo método BCR.  

Ao término de cada fase da extração, as amostras foram submetidas ao 

procedimento de limpeza através da adição de 20 mL de água Milli-Q nas amostras e 

centrifugação por 20 minutos a 3000 rpm. Os sobrenadantes foram descartados.  

Os extratos obtidos em cada fase da extração foram encaminhados para a 

determinação da concentração de Pb, Fe e Mn em espectrômetro de emissão atômica com 

plasma induzido (Perkin Elmer, Optima 3000).  

Tabela 3.1. Etapas do método BCR utilizado neste estudo.  

Esta análise foi realizada em outros momentos durante o estudo, seguindo-se o 

procedimento acima relatado.  

Fase Fração Reagentes Volume 

(mL) 

Condições experimentais 

1 Trocável 0,11 mol L-1 CH3COOH 40 Temperatura ambiente e 
agitação por 16h. 

2 Redutível 0,5 mol L-1 NH2OH.HCl 
acidificado com 2 mol L1 

de HNO3 

40 Temperatura ambiente e 
agitação por 16h. 

   3 Oxidável 8,8 mol L-1 H2O2 

 

 

8,8 mol L-1 H2O2 

1 mol L-1 NH4OAc 
(pH=2) 

10 

 

 

10 

50 

Temperatura ambiente e 
agitação ocasional por 1h, 

digestão à 85ºC por 1h. 

Digestão à 85ºC por 1h 

Temperatura ambiente e 
agitação por 16h. 

4 Residual Água régia 8 Digestão em forno micro-ondas 
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3.3.6. Extratores químicos  

Os teores biodisponíveis do Pb, Fe e Mn nos horizontes do solo contaminado 

foram avaliados também pelos extratores químicos DTPA (LINDSAY e NORVELL, 

1978) e Mehlich-1 (MEHLICH, 1953).  

DTPA: foram pesados 10,00g de TFSE, de cada amostra dos horizontes do solo, 

em tubos falcon e adicionaram-se 20 mL de solução extratora DTPA (DTPA 0,005 mol 

L-1 + TEA 0,1 mol L-1 + CaCl2 0,01 mol L-1, pH 7,3).  Em seguida, a mistura foi agitada 

por duas horas a 220 rpm em agitador mecânico orbital, centrifugada e filtrada 

imediatamente a suspensão.  

Mehlich-1: foram pesados 5,00g de TFSE, de cada amostra dos horizontes do 

solo, em tubos falcon e adicionaram-se 25 ml de solução extratora de Mehlich-1 (HCl 

0,05 mol L-1 + H2SO4 0,0125 mol L-1). Em seguida, a mistura foi agitada por cinco 

minutos a 220 rpm em agitador mecânico orbital, centrifugada e filtrada imediatamente a 

suspensão. 

As concentrações dos metais foram determinadas em espectrômetro de emissão 

atômica com plasma induzido (Perkin Elmer, Optima 3000).   

3.3.7. Análises eletroquímicas    

 O ponto de carga zero (PCZ) de cada horizonte do solo (contaminado e não 

contaminado) foi definido a partir do ponto de efeito salino nulo (PESN).  O objetivo 

desta análise é avaliar o pH do solo no qual o balanço entre as cargas negativas e positivas 

é nulo. Esse método foi realizado utilizando-se os procedimentos verificados em 

DONAGEMMA et al. (2011) e VAN RAIJ e PEECH (1972). O procedimento analítico 

consistiu em pesar 4,0 g de amostra de solo em tubos PP e adicionar 10 mL de solução 

de NaCl (Merk) em diferentes concentrações (0,2 mol L-1 M; 0,02 mol L-1; e 0,002 mol 

L-1). Posteriormente, adicionaram-se, nos frascos, diferentes volumes de 0,1 mol L-1 HCL 

(Merck) (0,25; 0,50; 1,0; 1,5; 2,0; 2,5 e 3mL) e de 0,1 mol L-1 NaOH (Merk) (0,25; 0,50; 

1,0; 1,5; 2,0; 2,5 e 3mL). Os frascos foram avolumados para 20 mL com água Milli-Q e 

deixados em repouso por 4 dias, sendo agitados ocasionalmente. Após o período de 4 

dias, determinou-se o pH dos sobrenadantes em medidor multiparâmetros (Orion Versa 

star). Todo procedimento analítico foi acompanhado de provas em branco. Para calcular 
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os valores de H+ e OH- adsorvidos, subtraíram-se os valores determinados para os brancos 

correspondentes.  

 Calculou-se também o delta pH (pHKCl – pH H2O) de acordo com MEKARU e 

UEHARA (1972); e o ponto de carga zero (2pHKCl – pH H2O) segundo KENG e UEHARA 

(1974).  

3.3.8. Ensaios de lixiviação  

 Os ensaios de lixiviação foram realizados com as amostras dos horizontes do solo 

contaminadas. O objetivo deste ensaio foi avaliar a mobilidade do chumbo e de outros 

metais (Fe, Mn, Ca e Mg) em função do pH. O ensaio foi baseado no método preconizado 

pelo Comitê Europeu de Normalização CEN/TS 14429 (2005). Antes da realização da 

análise, foi efetuada a correção da umidade residual da massa de solo pelo método 

Embrapa (DONAGEMMA et al., 2011).  

Por recomendação do método CEN/TS 14429 (2005), avaliou-se, de forma 

preliminar, a capacidade de neutralização ácida (CNA) e básica (CNB) das amostras do 

solo. Esse procedimento foi realizado por meio de titulação manual, agitação e medição 

do pH. Foram utilizadas duas soluções para titulação: 1 mol L-1 HNO3 (Merck) e 1 mol 

L-1 NaOH (Merck). Empregou-se a razão solo:solução de 1:10, 15g de solo seco (<1,0 

mm) para 150 mL de água Milli-Q. Esses ensaios preliminares consistiram, incialmente, 

em mensurar o pH das amostras em água. Posteriormente, adicionaram-se 100 a 200 µ L1 

das soluções de HNO3 e NaOH nos frascos, que foram agitados por 30 minutos e, em 

seguida, tiveram o pH mensurado em medidor multiparâmetros (Orion Versa star). Esse 

procedimento foi repetido até os sobrenadantes alcançarem pH 2 (adição de HNO3) e pH 

12 (adição de NaOH). Todo procedimento analítico foi realizado em triplicata. A 

quantidade de ácido e base expressa por grama de solo foi calculada conforme a Equação 

3.4 (KOSSON et al., 2002):  

                                                  �b/c =  ]�V .d5
eb/c                                                                 (3.4) 
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em que: “Va/b” é o volume de ácido e base adicionado [mL]; “Aeq” é a quantidade de 

ácido e base expressa por grama de solo [meq g-1]; Ms é a massa seca de solo [g]; “Na/b” 

é a normalidade do ácido e da base [meq mL-1]. 

Para os ensaios de lixiviação, foram selecionados oito pHs na faixa de 2-10, além 

do pH natural. A razão solo:solução empregada foi 1:10, 4 g de solo seco (<1,0 mm) para 

40 mL de água Milli-Q. Os pHs selecionados foram ajustados com a adição de HNO3 

(Merck) e NaOH (Merck), utilizando-se as informações obtidas no teste preliminar. 

Depois do ajuste, as amostras foram agitadas por 48 horas, com interrupções nos períodos 

de 4h e 44h, em que foi medido o pH das amostras com objetivo de verificar a condição 

de equilíbrio; e nos períodos de 30 min e 2 h para adição de ácido e base nas amostras. 

Ao término do período de agitação, os frascos foram centrifugados por 20 minutos a 3000 

rpm e os sobrenadantes filtrados em filtro de 0,45 µm. As concentrações dos metais dos 

lixiviados foram determinadas em espectrômetro de emissão atômica com plasma 

induzido (Perkin Elmer, Optima 3000). Os extratos também tiveram a condutividade 

elétrica (CE) determinada em medidor multiparâmetros (Orion Versa star). Todo 

procedimento foi realizado em triplicata e acompanhado de provas em branco.  

 Após a separação do sobrenadante, o solo residual foi seco em estufa com 

ventilação forçada a 40ºC até a obtenção de peso constante. Depois de secos, separam-se 

as amostras de cada horizonte do solo cujos lixiviados foram pH natural, pH 2 e pH 9. 

Realizou-se, com essas amostras de solo, a análise de extração sequencial pelo método 

BCR (RAURET et al., 1999), descrito anteriormente. Para efeito comparativo, também 

foi realizada uma nova extração sequencial com as amostras dos horizontes do solo 

contaminado, que foram retiradas dos recipientes, secas em estufas e homogeneizadas 

após o término do período de incubação (condição inicial). O objetivo desta análise foi 

avaliar o fracionamento do Pb, Fe e Mn em cada horizonte do solo após estes terem sido 

submetidos a diferentes pHs. Todo procedimento analítico foi realizado em triplicata e 

acompanhado de provas em branco. As concentrações dos metais foram determinadas em 

espectrômetro de emissão atômica com plasma induzido (Perkin Elmer, Optima 3000).  
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3.4. Análises dos dados   

3.4.1. Análise estatística  

Os dados gerados foram agrupados em planilhas eletrônicas (Microsoft Excel®) e 

organizados de modo a facilitar a importação dos dados para o programa estatístico. 

Realizou-se a análise de variância (ANOVA) e para isso os dados foram avaliados, 

inicialmente, quanto à normalidade (teste Anderson-Darling) e homogeneidade de 

variância (teste Levene). Quando as pressuposições não foram atendidas, os dados foram 

transformados. As médias foram comparadas pelo teste Tukey, no nível de 5% de 

probabilidade (p < 0,05). Também foi efetuada a análise de correlação linear simples de 

Pearson, considerando um nível de significância estatística de 5% e 1% de probabilidade. 

Essas análises foram realizadas com o auxílio do programa Minitab® Statistical Software 

18 (MINITAB, 2000). Os resultados finais estão apresentados em tabelas. 

3.4.2. Programa PESN para Windows (versão 1.0) 

Para calcular o ponto de efeito salino nulo, utilizou-se o Programa PESN para 

Windows (versão 1.0), desenvolvido pelo Departamento de Ciências Exatas da Escola 

Superior de Agricultura "Luiz de Queiroz" da Universidade de São Paulo, ESALQ/USP. 

Optou-se pelo uso do programa devido eliminar a subjetividade vinculada ao método do 

gráfico, que verifica o ponto de interseção das três curvas de titulação potenciométrica. 

Esse programa considera a equação polinomial de quarto grau para o ajuste da curva de 

cada série eletrolítica, segundo o método dos mínimos quadrados. O valor do PESN 

estimado corresponde à média aritmética dos três valores parciais encontrados (ALVES 

et al., 2002). 

3.4.3. ISOFIT (Isotherm Fitting Tool) 

O programa ISOFIT - Isotherm Fitting Tool- (MATOTT, 2007) foi utilizado para 

calcular e ajustar os dados experimentais (ensaios de batelada) aos parâmetros das 

isotermas de adsorção. Este programa ajusta os dados isotérmicos para os dados 

experimentais minimizando a soma ponderada de erro da função quadrática. Apresenta 

inúmeros modelos de isotermas, desde as mais simples até as mais complexas (MATOTT 

e RABIDEAU, 2008). O programa ainda calcula medidas estatísticas que avaliam o ajuste 
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dos modelos, como o critério de informação de Akaike (AIC), Akaike corrigido (AICc) 

e o coeficiente determinação (R2).  

O critério de informação de Akaike relaciona a distância de Kullback-Leibler com 

a máxima verossimilhança. Portanto, estima a distância relativa entre o modelo ajustado 

e o “verdadeiro” (desconhecido) que gerou os dados observados. O modelo com menor 

valor de AIC é o que está “mais próximo” da realidade desconhecida, logo é considerado 

o “melhor” dentre os avaliados.  (BURNHAM e ANDERSON, 2002).  O AIC é dado por 

(Equação 3.5):  

 

                                     ]f� =  −2log (ℒ(�i/j)) + 2�                                               (3.5)                                                

em que: “log (ℒ(�i/j))” é a verossimilhança máxima e “K” é o número de parâmetro do 

modelo ajustado (BURNHAM e ANDERSON, 2002).  

Já o Akaike corrigido (AICc) é sugerido quando a relação n/k (tamanho da 

amostras/parâmetros do modelo) é pequena (<40) (BURNHAM e ANDERSON, 2004). 

O AICc é dado por (Equação 3.6): 

                   ]f�3 =  −2 log 2ℒk�il6 + 2� + OY(Y��)
'Y�                                            (3.6) 

em que: “k” é o número de parâmetros do modelo e “n” é o tamanho da amostra.  

A diferença de Akaike (∆AIC) é uma comparação entre o AIC obtido pelo modelo 

e o AIC mínimo verificado entre os modelos (∆AIC = AIC - AICmin). Quando o ∆AIC é 

alto, menos plausível é o modelo ajustado. Se o ∆AIC for menor que 2, o modelo é 

considerado bom (BURNHAM e ANDERSON, 2002).  

 Portanto, para avaliar os dados experimentais ajustados as isotermas, utilizou-se 

os parâmetros fornecidos pelo programa, como o coeficiente de determinação (R2), o 

Akaike corrigido (AICc) e a diferença de Akaike (∆AIC). Quanto menor for o AICc e 

∆AIC, e mais próximo de 1 o (R2), melhor foi considerado o ajuste dos dados 

experimentais às isotermas testadas pelo programa.   
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 Já os cálculos dos parâmetros das equações de Langmuir e Freundlich foram 

realizados usando a planilha Microsoft Excel® (BOLSTER e HORNBERGER, 2007), 

pelo método não-linear. O parâmetro Kd do modelo linear também foi calculado no 

programa Microsoft Excel®.  

3.4.4. Hydrus-1D 

 O código Hydrus 1D foi utilizado para simular o fluxo de água associado ao 

transporte do Pb no perfil do solo representativo da área de destruição de munição. 

Considerou-se o fluxo unidimensional no plano vertical. Para realizar as simulações, 

utilizaram-se dados das características físicas do perfil do solo, da interação solo-

contaminante (isoterma de adsorção) e das condições meteorológicas do local. Entretanto, 

ressalta-se que o processo de detonação pode alterar a estrutura do solo (SILVA, 2010) 

e, portanto, os parâmetros físicos do solo da área de destruição de munição podem 

divergir do perfil do solo avaliado neste estudo.  

 Nas simulações, as condições de contorno foram definidas com base nos dados 

meteorológicos obtidos do Instituto Nacional de Meteorologia (INMET), coletados entre 

os anos de 2011 a 2016 de uma estação meteorológica (Código: 86878) localizada 

próxima da área de destruição de munição retratada neste estudo. Os dados utilizados no 

programa foram precipitação diária e evapotranspiração potencial diária. Este último 

dado foi calculado a partir da equação de Hargreaves (JENSEN et al., 1997; 

HARGREAVES & ALLEN, 2003) disponibilizada pelo pacote Hydrus 1D, que 

necessitou dos dados diários de temperatura máxima e mínima, precipitação e latitude em 

graus da região. Como no estudo não foi considerada a retirada de água e/ou solutos por 

raízes das plantas, a evapotranspiração foi abordada como evaporação potencial.  

 As condições de contorno para o escoamento de água no meio poroso foram 

definidas para os limites superior e inferior de carga de pressão hidráulica. A pressão 

máxima foi fixada em zero, já que se definiu o fluxo com escoamento superficial (runoff) 

sem a formação de poças d’água; e a mínima crítica em -100.000 cm (-10.000 kPa). O 

solo foi considerado não-saturado na condição inicial, adotou-se o valor de -100 cm (-10 

kPa) de carga de pressão em todo o perfil do solo. Na base do perfil foi admitida drenagem 

livre. 
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 Os parâmetros dos atributos físicos do solo utilizados como dado de entrada 

encontram-se na Tabela 4.2. Definiu-se o modelo hidráulico de van Genuchten-Mualem 

(van GENUCHTEN, 1980) para porosidade única, conforme descrito nas Equações 2.12 

e 2.13. O fenômeno de histerese não foi considerado no modelo.   

 As concentrações iniciais do Pb em todo o perfil do solo foram expressas como 

massa do contaminante por cm3 de solo. Esses valores foram calculados a partir dos dados 

da concentração em mg de Pb por kg de solo, considerando-se a densidade aparente de 

cada horizonte do solo. Neste estudo, foram selecionados três tipos de concentração 

inicial do metal no solo: 163 mg kg-1 e 535 mg kg-1, com base na concentração média e 

máxima, respectivamente, observada na área de destruição de munição (GUEDES, 2009); 

e a concentração adotada nos ensaios realizados neste estudo (1.000 mg kg-1). Optou-se, 

também, por valores mais altos do observado no estudo datado em 2009, devido não ter 

disponível dados referentes à concentração atual. Cada concentração do metal adotada foi 

distribuída de modo uniforme no perfil do solo.  

 Para o transporte do soluto, foi definido o modelo de equilíbrio químico. Os 

parâmetros do modelo de isoterma, que melhor se ajustou aos dados experimentais 

(ensaios de batelada), foram utilizados como dados de entrada nas simulações. O 

parâmetro Kd do modelo linear também foi empregado nas simulações, em razão da sua 

simplicidade e uso frequente em estudos que simulam o transporte de solutos no solo. O 

transporte do metal no solo foi avaliado para a condição de pH natural e pH 2 (ensaios de 

batelada). A dispersividade (DL) foi considerada 0,1 vezes a distância do domínio de 

transporte (SIMUNEK e van GENUCHTEN, 2006).  

 A dimensão espacial foi descrita em centímetros (cm) em uma malha de 201 nós 

para um perfil de cinco camadas (horizontes) com profundidades e características 

distintas. O transporte vertical do Pb foi simulado para um período de 2.192 dias para 

cada concentração inicial estipulada e condição de pH.   

 Para finalizar, realizou-se uma análise de sensibilidade do modelo/software 

Hydrus 1D aos parâmetros hidráulico e de sorção. O primeiro foi avaliado devido ao 

possível impacto que as denotações provocam na estrutura do solo e, consequentemente, 

nas propriedades físicas. Portanto, durante as simulações, alterou-se a condutividade 

hidráulica de cada horizonte do solo em uma e duas ordens de grandeza acima da 
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observada no perfil do solo da área. Avaliou-se, também, a sensibilidade dos parâmetros 

de sorção, uma vez que estes interferem diretamente no transporte do metal no solo. Para 

esse caso, os valores dos parâmetros da isoterma de adsorção, que melhor se ajustou aos 

dados experimentais, sofreram variações positivas (+ 10%, + 20%, + 30%) e negativas    

( -10%, - 20%, - 30%).     
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CAPÍTULO 4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

4.1. Caracterização do solo 

 Os resultados da caracterização dos atributos químicos e físicos do perfil do solo, 

classificado como cambissolo, encontram-se nas Tabelas 4.1 e 4.2, respectivamente. Com 

base nos resultados do pH em H2O, os horizontes do solo apresentaram acidez leve (pH 

6,1 – 6,5) e forte (pH 5,1 – 5,5) (USDA, 1998). Dentre as bases trocáveis, a maior 

concentração foi do magnésio. Esse alto teor do elemento pode estar vinculado a presença 

da biotita no solo, que é um mineral ferro-magnesiano do grupo das micas (GUERRA e 

GUERRA, 2008) e foi detectada nas amostras do solo na análise mineralógica. Já o 

percentual de matéria orgânica foi considerado baixo (< 1,5%), à exceção do horizonte 

A, que foi médio (1,5 – 3,0 %) (SOBRAL et al., 2015).   

 Com relação aos resultados dos atributos físicos, verificou-se que os horizontes 

do solo apresentaram coeficiente de permeabilidade baixo (10-3 a 10-5 cm s-1), exceto no 

horizonte C, que foi considerado muito baixo (10-5 a 10-7 cm s-1), tendo como base a 

classificação de TERZAGHI e PECK (1967). Essa baixa permeabilidade do horizonte C 

está relacionada com a densidade aparente, que se mostrou alta nesse horizonte. Já nos 

horizontes A e BA, notou-se que a argila se encontra, sobretudo, dispersa em água. 

Segundo KAPLAN et al. (1996), a dispersão das partículas coloidais de argila pode 

aumentar o transporte dos contaminantes adsorvidos na superfície dos colóides. Para o 

caso da área de destruição de munição, isto pode representar risco de contaminação das 

águas superficiais e subsuperficiais.  

 O resultado da análise mineralógica indicou a presença da caulinita, mica, goethita 

e vermiculita com hidróxi-Al entrecamadas (VHE) em todos os horizontes, além de 

quartzo nos horizontes A e BA. Os resultados mostraram-se iguais, o que reflete uma 

certa homogeneidade da mineralogia da fração argila, independente da profundidade e do 

horizonte. O mineral predominante foi a caulinita e, em sequência, a mica. A goethita e 

vermiculita com hidróxi-Al entrecamadas (VHE) foram detectadas em todos os 

horizontes, porém em proporções reduzidas. Resultado similar foi observado por SILVA 

(2010) ao avaliar a mineralogia de duas amostras de solo coletadas na área de destruição 

munição. Os difratogramas obtidos neste estudo encontram-se no apêndice C (Figuras 

C.1 a C.5). 
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Tabela 4.1: Caracterização das propriedades químicas dos horizontes solo.   

S: soma de bases; T: capacidade de troca de cátions; V: saturação de bases; SiO2 e Fe2O3: extração por ataque sulfúrico; Fe2O3(D): extração com ditionito-citrato-bicarbonato; 
Fe2O3(OX): extração com oxalato de amônio. 
 

Tabela 4.2: Caracterização das propriedades físicas dos horizontes solo. 

1Classificado de acordo com o Departamento de Agricultura dos Estados Unidos da América (USDA, 1987); Ksat: condutividade hidráulica saturada;  ��: umidade volumétrica 
residual da água no solo;  ��: umidade volumétrica saturada da água no solo; � e  � : parâmetros empíricos da curva de retenção de van Genuchten (1980). 

Horizonte pH CTC      

 H2O KCl Ca2+ Mg2+ K+ Na+ S H+Al T V  C MO SiO2   Fe2O3 Fe2O3(D) Fe2O3(OX) Ki 

  cmolc kg-1 % g kg-1 %  g kg-1  

A (0-10 cm) 6,3 5,2 1,9 2,1 1,3 0,02 5,3 2,4 7,7 69 15,1 2,6 79,0 18,3 7,3 1,0 2,29 

BA (10-37 cm) 5,5 4,2 1,2 2,1 0,22 0,02 3,5 2,3 5,8 60 5,8 1,0 93,3 26,0 9,0 1,2 2,15 

Bi1 (37-70 cm) 5,2 3,9 1,2 3,1 0,04 0,08 4,4 3,3 7,6 58 3,3 0,6 221,0 54,6 22,7 2,1 1,89 

Bi2 (70-98 cm) 5,2 3,8 0,9 3,4 0,05 0,09 4,4 3,2 7,6 58 2,3 0,4 218,6 55,6 19,5 1,4 1,98 

C (98-140+ cm) 5,2 3,5 0,5 3,6 0,6 0,11 4,8 3,6 8,4 57 1,2 0,2 185,0 50,3 12,4 0,8 2,17 

Horizonte Granulometria Textura1 Argila dispersa 

em H2O 

Grau de 

floculação 

Densidade Porosidade Ksat ��2 ��2 �2 �2 

 Areia Silte Argila  Solo Partícula       

 %  (%) (%) g.cm-3 cm3/100cm3 cm.s-1 cm3cm-3 cm-1  

A (0-10 cm) 64,2 15,6 20,2 franco-argilo-arenosa 80 20 1,50 2,48 39,51 1,08 x10-3 0,145 0,439 0,121 1,488 

BA (10-37 cm) 62,9 12,9 24,2 franco-argilo-arenosa 92 8 1,52 2,64 42,42 2,29 x10-3 0,153 0,413 0,230 1,371 

Bi1 (37-70 cm) 35,2 13,8 51,0 Argilosa 0 100 1,50 2,62 42,74 2,12 x10-4 0,261 0,452 0,238 1,251 

Bi2 (70-98 cm) 39,3 15,9 44,8 argilosa 0 100 1,55 2,67 41,94 7,11 x10-4 0,199 0,415 0,256 1,197 

C (98-140+ cm) 61,3 16,4 22,3 franco-argilo-arenosa 0 100 1,61 2,68 39,92 7,21 x10-6 0,196 0,389 0,175 1,224 
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 A análise para verificar o background dos metais no solo indicou que os 

horizontes não apresentam concentrações naturais de cobalto, cádmio e chumbo, tendo 

em vista os limites de detecção do equipamento ICP-OES (Tabela 4.3). Portanto, a 

concentração de chumbo verificada no solo da área de destruição de munição está 

diretamente relacionada à atividade desenvolvida no local. Esses resultados ainda 

ratificam a contaminação por cobre e cádmio no solo da área, que foram detectados, 

respectivamente, com concentração acima do valor de investigação e prevenção 

estimados pela CETESB (2005) em estudo anterior (XAVIER, 2012).  

 O método USEPA 3051a na versão modificada, com a adição do ácido clorídrico 

(água régia invertida), recuperou concentrações maiores dos metais. O ácido clorídrico, 

quando misturado a outro ácido, potencializa a digestão (ABREU, 1997). Na resolução 

CONAMA 420/2009 há uma permissividade em relação a utilização dos dois métodos, 

embora, como observado neste estudo, gerem resultados diferentes. Essa falta de 

similaridade entre os métodos de extração, também foi relatada por PÉREZ et al. (2013), 

que enfatizaram a necessidade de uniformizar as metodologias de coleta, preparo de 

amostra e análise de solo para o estabelecer os valores de referência de qualidade (VRQ) 

para os metais traço nos solos do Brasil.  

 Os metais Fe o Mn, que são comumente encontrados nos solos tropicais, 

apresentaram concentração média de 14.963,6 mg kg-1 e 232,12 mg kg-1, respectivamente, 

em estudo anterior (XAVIER, 2012), que avaliou a distribuição dos metais no epicentro 

e proximidades da área de destruição de munição (159.000 m2). Esses valores médios, 

referem-se à concentração dos metais em até 40 cm de profundidade. A metodologia 

utilizada pelo autor para avaliar a concentração dos metais no solo foi a mesma 

empregada neste estudo.  Quando comparados esses valores médios com os verificados 

neste estudo para os horizontes A e BA, constatou-se que estão acima. Porém, não se 

pode afirmar que houve enriquecimento em função da atividade de destruição de 

munição, já que esses metais apresentam concentrações naturais elevadas no solo.   
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Tabela 4.3. Valores pseudototais (background) de metais (mg kg-1) verificados nas  

amostras dos horizonte do solo (média ± desvio padrão) pelo método 

USEPA 3051 A e sua versão modificada (com adição de HCl).  

a- abaixo do limite de detecção. 
 

4.2. Contaminação do solo 

 O fracionamento químico do Pb, Fe e Mn nas amostras dos horizontes do solo 

contaminado foi realizado em três momentos: duas vezes durante o período de incubação 

(50 e 100 dias após a contaminação); e posteriormente ao período de incubação, quando 

as amostras de solo foram retiradas dos recipientes, secas em estufa, homogeneizadas e 

armazenadas em sacos plásticos. Os resultados verificados na análise de extração 

sequencial estão apresentados nas Tabelas 4.4, 4.5 e 4.6.  

EPA 3051A  
mg kg-1 

Horizonte Al Ba Cu Co Cd Cr 
A (0-10 cm) 8.060,3 ± 928,2 30,0 ± 0,4 1,9 ± 0,5 -a - 2,7 ± 0,1 

BA (10-37 cm) 8.237,3 ± 273,2 42,6 ± 0,7 1,3 ± 0,5 - - 3,4 ± 0,2 
Bi1 (37-70 cm) 17.393,3 ± 572,7 60,5 ± 1,6 1,3 ± 0,1 - - 5,9 ± 0,3 
Bi2 (70-98 cm) 16.633,3 ± 50,3 63,7 ± 0,5 2,3 ± 0,1 - - 5,6 ± 0,5 
C (98-140+ cm) 14.256,7 ± 679,3 76,7 ± 1,1 1,0 ± 0,2 - - 7,3 ± 0,5 

       
Horizonte Fe Mn Ni Pb Zn  

A (0-10 cm) 7.620,3 ± 382,0 90,7 ± 3,5 - - 13,6 ± 0,1  
BA (10-37 cm) 8.890,7 ± 187,7 57,8 ± 2,5 - - 10,0 ± 0,2  
Bi1 (37-70 cm) 20.670,0±342,2 40,3 ± 0,9 - - 13,7 ± 0,3  
Bi2 (70-98 cm) 19.996,7±262,7 46,1 ± 0,8 - - 15,0 ± 0,5  
C (98-140+ cm) 18.933,3±813,5 82,9 ± 1,9 - - 24,4 ± 0,5  

       

EPA 3051A Modificado 
mg kg-1 

Horizonte Al Ba Cu Co Cd Cr 
A (0-10 cm) 12.790,0 ± 1.451,6 40,2 ± 2,1 2,5 ± 0,2 - - - 

BA (10-37 cm) 13.660,0 ± 552,4 54,8 ± 1,9 2,3 ± 0,1 - - 4,3 ± 0,1 
Bi1 (37-70 cm) 33.913,3 ± 3.201,5 77,5 ± 0,6 2,2 ± 0,1 - - 8,1 ± 0,4 
Bi2 (70-98 cm) 31.240,0 ± 1.756,7 83,8 ± 1,1 3,5 ± 0,2 - - 7,6 ± 0,1 
C (98-140+ cm) 25.710,0 ± 988,1 98,7 ± 1,0 1,7 ± 0,1 - - 9,5 ± 0,4 

       
Horizonte Fe Mn Ni Pb Zn  

A (0-10 cm) 8.284,0 ± 311,9 115,0 ± 5,0 - - 17,0 ± 0,5  
BA (10-37 cm) 9.863,0 ± 344,4 69,4 ± 1,0 - - 12,0 ± 0,3  
Bi1 (37-70 cm) 23.970,0 ± 628,6 50,8 ± 0,3 - - 17,2 ± 0,2  
Bi2 (70-98 cm) 21.496,7 ± 644,8 56,2 ± 1,1 - - 18,8 ± 0,7  
C (98-140+ cm) 22.480,0 ± 1.193,0 109,0 ± 1,7 - - 30,6 ± 0,2  
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 De modo geral, observou-se que as amostras dos horizontes do solo, após o 

período de incubação, apresentaram uma concentração maior (somatório de fases) dos 

metais. Essa menor concentração dos metais, principalmente do Fe, durante o período de 

incubação, nos horizontes Bi1, Bi2 e C, pode estar relacionada a formação de concreções 

e/ou nódulos de ferro e manganês em função do processo de umedecimento do solo, 

realizado duas vezes na semana. A formação de concreções de Fe e Mn é comum em 

solos que apresentam problemas de drenagem (ZHANG e KARATHANASIS, 1997; 

SZYMAŃSKI et al., 2014). Segundo LIU et al. (2002), os óxidos de Fe e Mn, em 

condições redutoras, liberam íon de Fe (II) e Mn (II) para a solução do solo. Quando o 

solo seca, esses íons se oxidam e precipitam formando novos óxidos. Esses nódulos 

podem também sequestrar metais no solo (GASPARATOS, 2013), o que é um indicativo 

da menor concentração do chumbo nos horizontes do solo durante o período de 

incubação.  

 Os resultados do fracionamento químico ainda mostraram que o Pb ficou retido 

no solo, em maior percentual, nas fases trocável e redutível. Durante o período de 

incubação, o processo de umedecimento do solo contribui para presença do metal na 

solução do solo e, consequentemente, na fase trocável. Já após o término do período de 

incubação, a fase redutível apresentou um percentual maior do metal, principalmente nos 

horizontes A, Bi2 e C. Os óxidos apresentam alta seletividade para o Pb e formam 

complexos de esfera interna com o metal (McBRIDE, 1989). GUEDES (2009) e SILVA 

(2010) também observaram que o metal ficou retido no solo, sobretudo, na fase redutível, 

em amostras contaminadas coletadas na área de destruição de munição.  

 As fases oxídica e residual foram menos significativas na retenção do metal, 

independentemente do período avaliado. Os horizontes BA e Bi1 foram os que 

apresentaram maior concentração do Pb na fase lábil, ou seja, o metal encontra-se mais 

biodisponível nesses horizontes. Esse resultado reforçou a semelhança entre esses 

horizontes. 
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  Tabela 4.4: Resultado da extração sequencial pelo método BCR para o metal Pb (média ± desvio padrão, n =3).  

Letras maiúsculas diferentes na mesma linha e letras minúsculas diferentes na mesma coluna representam diferença significativa (p < 0,05) pelo teste Tukey. 

 

Período de Incubação (50 dias) 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ (F1+F2+F3+F4) Pseudototal Recuperado (%) 

 Pb (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 474,7 ± 28,4 A 446,6 ± 21,2 A 41,7 ± 0,6 B 16,8 ± 3,5 B 979,8 ± 47,6 a 792,0 ± 31,2 a 123,7 ± 6,0 

BA (10-37 cm) 549,3 ± 10,1 A 299,9 ± 18,9 B 41,9 ± 2,3 C 20,7 ± 0,8 C 911,9 ± 22,9 ab 708,0 ± 0,0 b 128,8 ± 3,2 
Bi1 (37-70 cm) 457,3 ± 16,2 A 344,6 ± 35,9 B 52,1 ± 6,3 C 22,1 ± 1,2 C 876,2 ± 33,3 b 690,0 ± 12,0 b 127,0 ± 4,8 
Bi2 (70-98 cm) 402,5 ± 18,2 A 412,2 ± 39,0 A 51,4 ± 4,8 B 19,3 ± 1,6 B 885,4 ± 18,4 ab 694,0 ± 28,4 b 127,6 ± 2,6 
C (98-140+ cm) 389,7 ± 11,1 B 506,6 ± 52,9 A 37,6 ± 0,8 C 15,9 ± 0,1 D 949,8 ± 55,3 ab 736,0 ± 19,3 a 129,1 ± 7,5 

Período de Incubação (100 dias) 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ (F1+F2+F3+F4) Pseudototal Recuperado (%) 

 Pb (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 508,0 ± 6,9 A 377,2 ± 11,0 B 27,6 ± 0,5 C 12,2 ± 2,9 C 925,1 ± 15,7 a 827,6 ± 27,4 b 111,8 ± 1,9 

BA (10-37 cm) 640,0 ± 20,8 A 260,3 ± 9,5 B 30,6 ± 2,2 C 13,4 ± 1,4 C 944,2 ± 29,1 a 896,0 ± 16,4 a 105,4 ± 3,2 
Bi1 (37-70 cm) 504,0 ± 4,0 A 273,2 ± 8,0 B 42,3 ± 0,8 C 13,0 ± 1,5 D 832,5 ± 13,7 b 735,6 ± 31,1 c 113,2 ± 1,9 
Bi2 (70-98 cm) 452,0 ± 4,0 A 342,0 ± 8,1 B 40,8 ± 1,7 C 14,5 ± 0,4 D 849,4 ± 11,6 b 810,8 ± 18,4 b 104,8 ± 1,4 
C (98-140+ cm) 445,3 ± 10,1 A 425,1 ± 6,1 B 31,5 ± 0,3 C 16,9 ± 0,8 C 918,8 ± 4,9 a 816,8 ± 22,3 b 112,5 ± 0,6 

Após o Período de Incubação 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ (F1+F2+F3+F4) Pseudototal Recuperado (%) 

 Pb (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 502,7 ± 6,1 B 536,0 ± 8,0 A 25,0 ± 0,3 C 13,2 ± 2,0 D 1.076,9 ± 11,1a 909,6 ± 0,0a 118,4 ± 1,2 

BA (10-37 cm) 708,0 ± 22,3 A 394,3 ± 6,0 B 31,3 ± 1,1 C 13,1 ± 0,9 C 1.146,7 ± 29,1a 914,4 ± 35,7a 125,4 ± 3,2 
Bi1 (37-70 cm) 542,7 ± 8,3 A 468,0 ± 13,9 B 48,3 ± 2,1 C 13,8 ± 3,5 D 1.072,8 ± 22,4a 851,2 ± 28,3a 126,0 ± 2,6 
Bi2 (70-98 cm) 462,7 ± 10,1 B 572,0 ± 13,9 A 43,6 ± 1,2 C 11,3 ± 3,4 D 1.089,5 ± 20,9a 882,4 ± 21,6a 123,5 ± 2,4 
C (98-140+ cm) 437,3 ± 18,9 B 604,0 ± 24,3 A 31,2 ± 2,6 C 11,8 ± 1,3 C 1.084,3 ± 43,6a 890,4 ± 33,6a 121,8 ± 4,9 
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  Tabela 4.5: Resultado da extração sequencial pelo método BCR para o metal Fe (média ± desvio padrão, n =3). 

Letras maiúsculas diferentes na mesma linha e letras minúsculas diferentes na mesma coluna representam diferença significativa (p < 0,05) pelo teste Tukey. 

 

Período de Incubação (50 dias) 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ  
(F1+F2+F3+F4)  

Pseudototal Recuperado (%) 

 Fe (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 19,5 ± 2,9 C 181,7 ± 8,2 B 97,6 ± 35,8 BC 5.764,4 ± 87,1 A 6.063,2 ± 131,0 e 8.485,8 ± 330,5 d 71,5 ± 1,5 

BA (10-37 cm) 24,0 ± 0,3 D 165,8 ± 10,6 B 70,3 ± 5,1 C 12.819,7 ± 216,0 A 13.079,8 ± 206,1 d 10.485,8 ± 300,0 c 128,4 ± 2,0 
Bi1 (37-70 cm) 15,3 ± 0,7 D 170,0 ± 17,6 B 64,0 ± 4,3 C 19.439,7 ± 210,7 A 19.688,9 ± 200,3 a 16.725,8 ± 240,0 a 117,7 ± 1,2 
Bi2 (70-98 cm) 4,8 ± 0,4 D 166,6 ± 15,1 B 57,5 ± 1,8 C 18.326,4 ± 122,2 A 18.555,4 ± 114,4 b 16.285,8 ± 341,2 a 113,9 ± 0,7 
C (98-140+ cm) 1,6 ± 0,8 C 130,9 ± 26,1 B 70,6 ± 9,6 B 16.659,7 ± 480,0 A 16.862,8 ± 475,5 c 15.165,8 ± 317,4 b 111,2 ± 3,1 

Período de Incubação (100 dias) 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ 
 (F1+F2+F3+F4) 

Pseudototal Recuperado (%) 

 Fe (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 5,6 ± 0,2 D 224,0 ± 5,1 B  80,2 ± 9,6 C   8.711,0 ± 445,0 A  9.021,1 ± 440,9 b 9.605,4 ± 254,0 d 93,9 ± 4,6 

BA (10-37 cm) 3,4 ± 0,5 D 186,8 ± 1,0 B  91,2 ± 27,6 C 10.663,0 ± 1.236,0 A 10.944,7 ± 1.259,4 b  12.781,0 ± 277,0 c 84,6 ± 9,7 
Bi1 (37-70 cm) 2,3 ± 0,1 D 171,7 ± 6,2 B 101,3 ± 6,6 C 18.199,3 ± 2.004,4 A 18.474,7 ± 2.013,9 a 21.421,4 ± 567,1 a 86,2 ± 9,4 
Bi2 (70-98 cm) 1,4 ± 0,2 D 144,8 ± 2,6 B 78,2 ± 18,1 C 18.519, 3 ± 842,9 A 18.743,7 ± 858,9 a 21.941,4 ± 240,0 a 85,4 ± 3,9 
C (98-140+ cm) 0,7 ± 0,1 D 110,8 ± 3,1B 72,3 ± 3,9 C 18.839,3 ± 1.294,3 A 19.023,2 ± 1.297,8 a 19.741,4 ± 485,0 b 96,4 ± 6,6 

Após o Período de Incubação 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ 
 (F1+F2+F3+F4) 

Pseudototal Recuperado (%) 

 Fe (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 4,8 ± 0,2 D 231,4 ± 9,4 B 40,8 ± 1,0 C 7.210,0 ± 782,0 A 7.487,1 ± 192,2 d 11.184,0 ± 306,2 d 66,9 ± 1,7 

BA (10-37 cm) 5,5 ± 0,5 D 209,4 ± 12,0 B 41,2 ± 2,1 C 11.790,1 ± 1.473,7 A 12.046,2 ± 792,8 c 15.120,0 ± 635,0 c 79,7 ± 5,2 
Bi1 (37-70 cm) 2,0 ± 0,1 D 191,9 ± 5,4 B 57,7 ± 31,6 C 32.610,1 ± 1.264,3 A 32.861,7 ± 1.261,3 a 30.280,0 ± 900,7 a 108, 5 ± 4,2 
Bi2 (70-98 cm) 0,7 ± 0,0 B 176,3 ± 2,8 B 52,6 ± 14,6 B 31.890,1 ± 720,00 A 32.119,8 ± 713,2 a 30.000,0 ± 1.066,6 a 107,1 ± 2,4 
C (98-140+ cm) 0,4 ± 0,1 B 124,6 ± 5,4 B 67,5 ± 32,8 B 27.810,1 ± 207,8 A 28.002, 6 ± 228,2 b 26.600,0 ± 1.584,4 b 105,3 ± 0,9 
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 Tabela 4.6. Resultado da extração sequencial pelo método BCR para o metal Mn (média ± desvio padrão, n =3).  

Letras maiúsculas diferentes na mesma linha e letras minúsculas diferentes na mesma coluna representam diferença significativa (p < 0,05) pelo teste Tukey.

Período de Incubação (50 dias) 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 
Σ  

(F1+F2+F3+F4)  
Pseudototal Recuperado (%) 

 Mn (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 33,8 ± 0,5 AB 14,5 ± 0,7 BC 7,2 ± 4,5 C 58,3 ± 21,3 A 113,8 ± 22,8 a 107, 8± 2,1 a 109,8 ± 22,0 

BA (10-37 cm) 5,7 ± 0,1 B 8,2 ± 4,5 B 7,9 ± 1,2 B 81,1 ± 2,7 A 102,9 ± 8,3 ab 81,4 ± 4,0 b 129,5 ± 10,5 
Bi1 (37-70 cm) 1,3 ± 0,0 B 2,8 ± 2,4 B  5,3 ± 1,5 B 74,9 ± 2,4 A 84,4 ± 6,3 ab 65,2 ± 3,1 c 129,3 ± 9,7 
Bi2 (70-98 cm) 1,0 ± 0,1 D 1,4 ± 0,1 C 4,9 ± 0,4 B 75,1 ± 4,2 A 82,4 ± 4,2 b 73,4 ± 3,3 bc 112,2 ± 5,8 
C (98-140+ cm) 0,6 ± 0,0 B 1,8 ± 0,3 B 7,6 ± 1,7 B 102, 9± 5,2 A 112,8 ± 5,1 ab 103, 0± 3,4 a 109,5 ± 4,9 

Período de Incubação (100 dias) 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ 
 (F1+F2+F3+F4) 

Pseudototal Recuperado (%) 

 Mn (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 31,6 ± 0,4 B 20,0 ± 0,7 C 9,8 ± 0,0 D 50,0 ± 9,7 A 111,4 ± 9,1 a 105,6 ± 4,9 b 105,4 ± 8,6 

BA (10-37 cm) 4,6 ± 0,2 C 7,7 ± 0,2 B 8,9 ± 1,0 B 53,0 ± 12,2 A 74,3 ± 13,4 b 85,1 ± 3,8 c 84,2 ± 15,2 
Bi1 (37-70 cm) 1,1 ± 0,0 D 1,8 ± 0,1 BC 7,8 ± 0,6 B 49,8 ± 4,6 A 60,5 ± 4,8 b 66,8 ± 2,2 d 90, 5 ± 7,2 
Bi2 (70-98 cm) 0,9 ± 0,0 D 1,7 ± 0,1 C 7,2 ± 0,9 B 63,6 ± 2,9 A 73,4 ± 3,7 b 81,8 ± 2,1 c 89,7 ± 4,5 
C (98-140+ cm) 0,6 ± 0,0 D 2,1 ± 0,0 C 9,9 ± 0,3 B 108,6 ± 6,7 A 121,2 ± 7,0 a 115,0 ± 3,1 a 105,4 ± 6,1 

Após o Período de Incubação 
Horizontes Trocável 

(F1) 
Redutível 

(F2) 
Oxidável 

(F3) 
Residual 

(F4) 

Σ  
(F1+F2+F3+F4)  

Pseudototal Recuperado (%) 

 Mn (mg kg-1)   
A (0-10 cm) 30,4 ± 0,5 B 20,6 ± 0,9 C 8,4 ± 0,3 D 66,0 ± 8,2 A 125,3 ± 7,9 b 149,8 ± 7,9 a 83,7 ± 5,2 

BA (10-37 cm) 5,2 ± 0,2 C 7,7 ± 0,2 B 8,0 ± 0,1 B 78,9 ± 5,8 A 99,7 ± 6,1 c 117,7 ± 8,9 b 84,8 ± 5,2 
Bi1 (37-70 cm) 1,3 ± 0,0 B 2,0 ± 0,1 B 5,8 ± 1,2 B 91,1 ± 3,7 A 100,2 ± 3,4 c 98,2 ± 4,4 c 102,1 ± 3,4 
Bi2 (70-98 cm) 0,9 ± 0,0 C 2,0 ± 0,1 C 6,9 ± 1,3 B 101,5 ± 2,1 A 111,4 ± 1,1 c 113,1 ± 3,1 bc 98,5 ± 1,0 
C (98-140+ cm) 0,6 ± 0,0 C 2,3 ± 0,1 C 10,0 ± 1,5 B 141,3 ± 2,5 A 154,1 ± 1,3 a 160,1 ± 7,2 a 96,3 ± 0,8 
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 O resultado do fracionamento químico do ferro e do manganês indicou que os 

metais estão retidos predominantemente na fase residual (Tabela 4.5 e 4.6). Segundo 

SILVEIRA et al. (2006), isso pode ocorrer quando se utiliza metodologias desenvolvidas 

para solos temperados. Para os solos tropicais, cabe uma especificação das fases ligadas 

aos óxidos de Fe e Mn. Os autores, por exemplo, ao proporem um novo método de 

extração sequencial adaptado para solos tropicais, observaram que concentrações de Mn, 

Fe, Cu, e Zn vinculadas a fração residual pelos métodos TESSIER et al. (1979) e 

AHNSTROM e PARKER (1999) foram associadas às fases adotadas pelo método 

proposto em seu estudo, que especificou os metais ligados aos óxidos de manganês, ferro 

mal cristalizado e ferro cristalino.  

 A média de recuperação dos metais na análise de extração sequencial variou, em 

percentual, entre 104,8 a 129,06 para o Pb, 66,9 a 128,4 para o Fe e 83,7 a 129,5 para o 

Mn. O ideal é que esses valores estejam próximo de cem por cento. Contudo, diferentes 

fatores inerentes ao processo analítico podem contribuir para que isto não ocorra, como a 

heterogeneidade da amostra, perdas durante a lavagem da amostra, contaminação da 

amostra, a concentração do analito e a baixa eficiência da extração. Na literatura, 

observam-se diferentes trabalhos em que a recuperação dos metais apresentou um erro 

acima de 15-20% (DAVIDSON et al., 1998; MOSSOP e DAVIDSON, 2003; ANJU e 

BANERJEE, 2010). Neste estudo, embora o percentual de recuperação tenha ficado em 

até 29% acima para o Pb, os resultados obtidos após o período de incubação evidenciaram 

que a concentração do metal nos horizontes do solo se mostrou homogênea, sem diferença 

estatística para a soma das fases, e próxima a 1.000 mg kg-1, valor incialmente 

estabelecido para a contaminação. Já as concentrações naturais do ferro e do manganês 

apresentaram diferenças estatísticas entre os horizontes. A concentração do ferro foi mais 

significativa nos horizontes diagnósticos (Bi1 e Bi2), como já esperado, enquanto a 

concentração do manganês mostrou-se mais acentuada nos horizontes mais profundo (C) 

e superficial (A). 

 Durante e após o período de incubação, o pH de cada horizonte do solo foi 

mensurado. Conforme pode ser observado na Figura 4.1, posteriormente à contaminação 

do solo, mediante adição de nitrato de chumbo, o pH apresentou um decréscimo em todos 

os horizontes. Esse fato pode ser atribuído ao deslocamento de prótons do complexo de 

troca (PERCIVAL et al., 1999). Processo similar foi constatado por SPEIR et al. (1999), 
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PERCIVAL et al. (1999) e BASTA e TABATABAI (1992). Esses últimos autores 

verificaram que a diminuição do pH da solução para uma determinada quantidade de 

metal adicionado apresentou a seguinte sequência: Cu = Pb> Cd = Ni = Zn.   

Figura 4.1: Valor de pH das amostras dos horizontes do solo não contaminado e 

contaminado (antes e após o período de incubação).  

 Com base nos indicadores de pH para qualidade dos solos (USDA, 1998), o 

horizonte A passou da faixa de acidez leve (pH 6,1 – 6,5) para acidez forte (pH 5,1 –5,5) 

e os demais horizontes passaram de acidez forte para extremamente ácidos (pH 3,5 – 4,4). 

Já após o término do período de incubação, somente o horizonte BA passou da faixa de 

extremamente ácido para acidez forte, enquanto os demais se mantiveram na faixa 

anteriormente mencionada. SILVA (2010) verificou pH de 5,23 e 4,50 (acidez forte a 

acidez muito forte), respectivamente, em amostras coletadas na área de destruição de 

munição nas profundidades de 55-60 cm e 45-50 cm. Já XAVIER (2012) constatou um 

pH médio de 5,2 (acidez forte) para amostras coletadas nas profundidades de 0-20 cm e 

20-40 cm e GUEDES (2009) um pH médio de 5,6 (acidez moderada) para amostras 

coletadas até a profundidade de 1,6m. Essa acidez do solo da região pode contribuir para 

a mobilidade do Pb, uma vez que os metais tendem a ser mais móveis e biodisponíveis 

em pH ácido (RIEUWERTS, 2007).  

A BA Bi1 Bi2 C
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 Na Tabela 4.7, estão descritos os resultados da caracterização química do solo 

após o processo de contaminação. A capacidade de troca catiônica apresentou uma 

redução no horizonte A e um acréscimo nos demais horizontes, quando comparada com 

os valores obtidos para o solo natural, não contaminado. Os valores mais altos da CTC 

nos horizontes BA e Bi1 devem-se ao aumento da acidez potencial. Já nos horizontes Bi2 

e C, observou-se um acréscimo na soma de bases. O incremento do Ca em todos os 

horizontes após o processo de contaminação pode estar relacionado ao fato de o Pb 

deslocar esse metal no complexo de troca. A capacidade dos metais pesados, inclusive o 

Pb, em deslocar o Ca no solo é enfatizada por PERCIVAL et al. (1999) e DIATTA et al. 

(2004).  

Tabela 4.7:  Caracterização química dos horizontes solo após a contaminação. 

S: soma de bases; T: capacidade de troca de cátions; V: saturação de bases. 

Nas investigações anteriores realizadas na área de destruição de munição, 

observou-se que as amostras coletadas apresentaram um valor médio para soma de bases 

e acidez potencial, consecutivamente, de 3,27 cmolc kg-1 e 3,40 cmolc kg-1 em XAVIER 

(2012) e de 7,34 e 1,94 cmolc.kg-1 em GUEDES (2009). Esses valores estão próximos 

aos verificados neste estudo para o solo contaminado, que apresentou, em média, uma 

soma de base de 4,32 cmolc kg-1 e acidez potencial de 3,18 cmolc kg-1.  

4.3.  Atributos eletroquímicos  

 Neste estudo, avaliou-se também as propriedades eletroquímicas da fase sólida, 

uma vez que influenciam diretamente no comportamento dos elementos no solo 

(FONTES e ALLEONI, 2006), por exemplo, o chumbo. Portanto, em cada horizonte do 

solo contaminado (após o período de incubação) e não contaminado, foram mensurados 

Horizonte CTC   

 Ca2+ Mg2+ K+ Na+ S H+Al T V C MO 

 cmolc kg-1 % g kg-1 % 

A (0-10 cm) 3,43 0,16 0,38 0,03 4,00 2,02 6,0 67 9,7 1,7 

BA (10-37 cm) 1,76 1,13 0,22 0,03 3,14 3,23 6,3 48 5,1 0,9 

Bi1 (37-70 cm) 2,36 1,86 0,05 0,10 4,37 3,80 8,2 53 3,7 0,6 

Bi2 (70-98 cm) 2,76 2,03 0,05 0,09 4,93 3,30 8,2 60 2,7 0,5 

C (98-140+ cm) 1,63 3,36 0,07 0,10 5,16 3,53 8,7 59 1,6 0,3 
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o ponto de efeito salino nulo (PESN), o ponto de carga zero (PCZ) e o delta do pH. Na 

Tabela 4.8, estão descritos os valores obtidos. 

Tabela 4.8: Atributos eletroquímicos dos horizontes do solo contaminado e não 

contaminado.   

 

 Os resultados dos atributos eletroquímicos indicaram que há o predomínio de 

cargas negativas na superfície das partículas, o que favorece a adsorção de cátions, como 

o chumbo. O horizonte A foi o que apresentou valores mais elevados de PCZ e PESN. 

Pressupõe-se, que a presença da caulinita na mineralogia da argila, em maior proporção 

nos demais horizontes do solo (Apêndice C), pode ter contribuído para a redução do PCZ 

(APPEL et al., 2003). CHOROVER e SPOSITO (1995) também observaram PCLZ ≤ 4 

em solos cauliníticos representativos do Brasil.  

 Nos resultados obtidos para o solo natural, ainda foi constatada correlação 

significativa e positiva entre o carbono e o PCZ e carbono e o PESN (Tabela 4.9). Esse 

resultado mostrou-se contrário ao relatado na literatura, que enfatiza a redução do PCZ 

em função do incremento da matéria orgânica (Van RAIJ, 1973), como observado em 

estudos com latossolos eletropositivos de natureza gibbsítica (BENITES e MENDONÇA, 

1998) e latossolos de natureza oxídica (SIQUEIRA et al., 1990). Neste estudo, presume-

se que a matéria orgânica pode não ter tido efeito sobre os atributos eletroquímicos devido 

ao seu baixo percentual no solo.  

 No horizonte A, o pH mostrou-se mais próximo do PESN, entretanto, ocorreu a 

dispersão da argila. No geral, há uma tendência de a argila ser floculada quando o pH se 

aproxima do ponto de efeito salino nulo (PESN) (Van RAIJ, 1971). Porém, o teor de 

matéria orgânica, um pouco mais alto nesse horizonte, pode ter favorecido a dispersão da 

argila (Tabela 4.2). Segundo ALLEONI e CAMARGO (1994), há relatos de dispersão de 

 
  

 
Solo Não Contaminado 

Solo Contaminado 
Após o Período de Incubação 

Horizonte ∆pH PCZ PESN  ∆pH PCZ PESN  
A (0-10 cm) -1,03 4,23 5,55  -1,15 3,68 4,35  

BA (10-37 cm) -1,30 2,90 3,67  -0,48 3,52 3,79  

Bi1 (37-70 cm) -1,27 2,67 3,74  -0,52 3,40 4,26  

Bi2 (70-98 cm) -1,37 2,47 3,85  -0,52 3,30 4,26  

C (98-140+ cm) -1,70 1,80 3,73  -0,67 2,88 3,87  
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caulinita (que é o mineral predominante no solo avaliado neste estudo), devido à ação de 

ânions orgânicos produzidos pela decomposição da matéria orgânica (LEVY et al,1993).  

 De modo geral, neste estudo, pode-se inferir que a mineralogia do solo pode ter 

tido um efeito determinante sobre os atributos eletroquímicos. Esse solo, por ser um 

cambissolo, apresenta um desenvolvimento pedogenético e mineralogia diferenciada dos 

solos altamente intemperizados, como os latossolos. Além da caulinita, a presença da 

vermiculita com hidróxi-Al entrecamadas (VHE) e de minerais primários, como a mica, 

por exemplo, confere-lhe cargas permanentes, que dão origem a um PESN relativamente 

inferior (Gallez et al., 1976; Parks and de Bruyn, 1961 apud APPEL et al., 2003).   

Tabela 4.9:  Correlação linear simples entre os atributos dos horizontes do solo.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
** significativo no nível de 1% de probabilidade (p < 0,01); * significativo no nível de 5% de probabilidade 
(p < 0,05); e n.s não significativo.  
 

 Como dito anteriormente, o processo de contaminação diminuiu o pH dos 

horizontes do solo, o que consequentemente provocou alterações nos atributos 

eletroquímicos. Em função desse declínio do pH, os horizontes do solo contaminado, à 

exceção do horizonte A, tiveram o PCZ e o PESN elevados, o que diminuiu o quantitativo 

de cargas negativas. O PCZ e o PESN não apresentaram correlação significativa com os 

atributos do solo. O caráter eletronegativo averiguado para esse solo ratificou os 

resultados obtidos por SILVA (2010), que constatou o predomínio de cargas negativas 

em duas amostras coletadas na área de destruição de munição.  

Solo Natural 

 ∆pH PCZ PESN Argila MO SiO2   Fe2O3 

∆pH 1 0,939* 0,701ns 0,033ns 0,834ns -0,518ns -0,62ns 

PCZ  1 0,877* -0,288ns 0,972** -0,715ns -0,799ns 

PESN   1 -0,437ns 0,934* -0,607ns -0,679ns 

Solo Contaminado 

 ∆pH PCZ PESN Argila MO SiO2   Fe2O3 

∆pH 1 -0,375ns 
 

-0,458ns 
 

0,561ns -0,798ns 0,577ns 0,629ns 

PCZ  1 0,446ns -0,021ns 0,839ns -0,601ns -0,685ns 

PESN   1 0,462ns 0,408ns 0,197ns 0,075ns 
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4.4.  Ensaios de lixiviação 

4.4.1. Capacidade de neutralização ácida e básica 

 Os resultados da curva de titulação do pH que avaliou a capacidade de 

neutralização ácida (CNA) e básica (CNB) das amostras dos horizontes do solo 

encontram-se na Tabela 4.10 e Figura 4.2. De modo geral, esses resultados indicaram que 

as amostras apresentam baixa capacidade de neutralização. Esse fato deve-se, sobretudo, 

ao caráter mais ácido dos horizontes do solo. A adição de apenas 0,01 meq g-1 reduziu o 

pH para um valor abaixo ou próximo do PCZ mensurado. O horizonte A foi o que se 

mostrou mais suscetível a essa mudança. A adição de apenas 0,01 meq g-1 de HNO3 foi o 

suficiente para diminuir em duas ordens de grandeza o pH desse horizonte. O teor de 

carbono orgânico, embora maior nesse horizonte, não foi suficiente para provocar o 

tamponamento. 

Tabela 4.10: Valor inicial do pH, capacidade de neutralização ácida (CNB) e básica 

(CNB) e valores de pH após a adição de ácido e base. 

 Nos horizontes que apresentaram um valor mais alto de capacidade de troca de 

cátions efetiva (t), observou-se uma menor alteração inicial do pH em função da adição 

de ácido. Quanto mais elevada a CTC, mais acidez trocável e de reserva precisar ser 

neutralizada ou aumentada para proporcionar mudança no pH do solo (BRADY e WEIL, 

2013). Para a adição da base, o horizonte A, que possui um pH mais alto, sofreu menor 

alteração, enquanto o Bi1 e Bi2 tiveram comportamento similar. O horizonte BA 

apresentou maior alteração inicial do pH em função da adição da base. Esse fato pode ser 

atribuído a menor saturação de bases desse horizonte se comparado com os demais.

  

      ∆ pH 
Horizonte pH 

Inicial 
CNA 

pH 2,0 
 (±0,5) 

meq kg-1 

CNA 
pH 4,0 
 (±0,5) 

meq kg-1 

CNB 
pH 6,0 
 (±0,5) 

meq kg-1 

CNB 
pH 10,0 
 (±0,5) 

meq kg-1 

 
HNO3  

 meq g-1
 

 

 
NaOH   

meq g-1
 

 
      0,01 0,05 0,01 0,05 

A (0-10 cm) 5,98 130,0 10,0 10,0 30,0 -2,01 -3,29 0,46 4,68 
BA (10-37 cm) 4,47 130,0 0 10,0 50,0 -0,89 -2,10 1,46 5.67 
Bi1 (37-70 cm) 4,45 120,0 0 10,0 50,0 -0,76 -1,97 1,00 5,28 
Bi2 (70-98 cm) 4,35 110,0 0 10,0 70,0 -0,72 -1,88 1,02 5,34 
C (98-140+ cm) 4,23 110,0 0 10,0 70,0 -0,94 -1,74 1,29 5,82 
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Figura 4.2: Curva de titulação de pH para cada horizonte do solo. 
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 Em geral, averiguou-se que embora a adição inicial de ácido tenha favorecido uma 

alteração maior no pH de determinados horizontes, a redução total (pH 2) dependeu do 

pH inicial. Quanto maior o pH inicial do horizonte, maior quantidade de ácido foi 

necessária para provocar o seu decréscimo. Já para o aumento do pH em função da adição 

da base, observou-se comportamento contrário, quando menor o pH do horizonte do solo 

maior foi a quantidade de base aplicada para causar o seu aumento. A baixa neutralização 

ácida e básica verificada neste solo característico da área de destruição de munição é um 

fator que pode aumentar solubilidade e, consequentemente, a lixiviação do chumbo para 

as águas do subsolo. O uso de imobilizadores de metais, também conhecido como 

amenizantes, pode ser uma alternativa para casos como este. HOUBEN et al. (2013), por 

exemplo, constataram em seu estudo que a capacidade de neutralização ácida (ANC) do 

solo aumentou com o acréscimo da taxa de aplicação de biochar. Os autores concluíram 

que o tempo necessário para atingir um pH perigoso pode ser mais longo após a aplicação 

do biochar. 

4.4.2.  Lixiviação dos metais  

 Os resultados dos ensaios de lixiviação podem ser visualizados na Tabela 4.11 e 

Figuras 4.3 a 4.7. A partir desses resultados, constatou-se que a mobilização dos metais 

nos horizontes do solo é dependente do pH. Em pH baixo, os metais foram mais 

lixiviados, à exceção do Fe, que apresentou maior mobilização em pH alto. Dentre os 

metais avaliados, o Pb e o Ca foram os que apresentaram maiores percentuais de 

lixiviação.  

 Tabela 4.11: Maior percentual lixiviado dos metais em cada horizonte do solo (média ± 

desvio padrão, n =3). 

 Letras maiúsculas diferentes na mesma coluna representam diferença significativa (p < 0,05) pelo teste 
Tukey.  

 

Horizonte pH 
inicial 

Pb  Fe  Mn  Ca Mg 

  (%) 

A (0-10 cm) 5,98 65,8 ± 0,9 B 3,8 ± 0,6 B 24,9 ± 0,4 A 74,8 ± 1,1 B 11,8 ± 0,2 A 
BA (10-37 cm) 4,48 72,3 ± 1,7 A 5,6 ± 0,4 A 6,5 ± 1,0 B 86,8 ± 2,5 A 7,4 ± 0,2 D 
Bi1 (37-70 cm) 4,45 65,4 ± 1,4 B 3,5 ± 0,6 B 1,5 ± 0,0 C 65,6 ± 1,3 C 9,7 ± 0,1 B 
Bi2 (70-98 cm) 4,34 60,2 ± 0,9 C 1,5 ± 0,3 C 1,0 ± 0,0 C 61,5 ± 0,6 D 9,2 ± 0,1 C 
C (98-140+ cm) 4,22 48,2 ± 1,7 D 0,02 ± 0,0 D 0,4 ± 0,0 C 47,7 ± 1,1 E 6,2 ± 0,1 E 
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Figura 4.3: Lixiviação do Pb (%) nas amostras dos horizontes do solo em função do pH. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.4: Lixiviação do Fe (%) nas amostras dos horizontes do solo em função do pH. 
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Figura 4.5: Lixiviação do Mn (%) nas amostras dos horizontes do solo em função do pH. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.6: Lixiviação do Mg (%) nas amostras dos horizontes do solo em função do pH. 
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Figura 4.7: Lixiviação do Ca (%) nas amostras  dos horizontes do solo em função do pH. 

 Com base na figura 4.3, verificou-se que a lixiviação do Pb no solo ocorreu, 

sobretudo, entre pH 2-3, sendo também observada, porém em percentuais menores, em 

pH 4. Esse resultado indicou que a lixiviação do metal foi maior abaixo dos pHs 

estimados para o PCZ e o PESN. Teoricamente, em pH abaixo do PCZ há o predomínio 

de cargas positivas, que não contribuem para a retenção do metal no solo. Já em pH 8-9, 

notou-se que a lixiviação do Pb foi mais elevada nos horizontes A e BA. Isso pode ter 

ocorrido devido a lixiviação mais alta do Fe nesses horizontes e faixa de pH (Figura 4.4). 

O Pb ligado aos óxidos de Fe pode ter sido mobilizado junto. Na faixa de pH natural a 

pH 7, a lixiviação do Pb no solo foi baixa. No geral, esses resultados sugeriram que uma 

pequena alteração do pH do solo da área de destruição de munição, que pode ocorrer 

naturalmente em função do próprio regime hídrico que favorece o aumento da acidez 

potencial e a lixiviação das bases, é capaz de mobilizar uma quantidade significativa do 

Pb retido no solo e contaminar os corpos hídricos. 

 Quando foi comparado o percentual de lixiviação por horizonte, constatou-se o 

seguinte comportamento BA>A=Bi1>Bi2>C (Tabela 4.11). Esse resultado corroborou o 

verificado no fracionamento químico, em que foi observado maior concentração do Pb na 

fase biodisponível do solo no horizonte BA. De modo geral, o resultado da análise de 
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correlação entre a lixiviação do Pb e os atributos do solo indicou que o PCZ constitui um 

parâmetro indicativo da mobilização do metal no solo (Tabela 4.12). Quanto maior o 

PCZ, maior a lixiviação do metal no solo.  

 Tabela 4.12:  Correlação linear simples entre o percentual do metal lixiviado e os 

atributos do solo.  

 * significativo ao nível de 5% de probabilidade (p < 0,05); e n.s não significativo. 
 

 O Fe apresentou estabilidade no solo, no máximo 5,5% do metal foi lixiviado, 

mesmo quando submetido a uma ampla faixa de pH (2-9). O metal foi mobilizado em 

maior percentual em pH 9 e demonstrou o mesmo comportamento do Pb, ou seja, 

BA>A=Bi1>Bi2>C (Tabela 4.11). Essa lixiviação em pH mais alto pode estar associada 

a formação de quelatos com a matéria orgânica ou ao processo de redução (LINDSAY, 

1991). O pH e o potencial redox (condições de redução e oxidação) governam o 

comportamento desse metal solo (COLOMBO et al., 2013).   

 O manganês foi lixiviado em maior percentual em pH 2 e apresentou um 

comportamento diferente do Fe e do Pb, no que diz respeito a mobilização por horizonte, 

sendo A>BA>Bi1=Bi2=C. Nos demais pHs houve pouca lixiviação do metal, à exceção 

em pH 3 para os horizontes A e BA. Essa maior disponibilidade do metal no horizonte A 

ratifica os resultados da extração sequencial, em que foi observado que esse horizonte, 

dentre os demais, apresentou maior concentração do metal na fase trocável. O conteúdo 

de matéria orgânica no solo correlacionou-se de forma positiva e significativa com o 

percentual do metal lixiviado (Tabela 4.12). Os horizontes A e BA possuem um teor de 

carbono orgânico mais elevado, o que deve ter contribuído para a maior concentração de 

 Pb Fe Mn Ca Mg 

 pH 2 pH 9 pH 9 pH 2 pH 2 pH 2 

Areia -0,009ns 0,332ns 0,169ns 0,547ns 0,271ns -0,194ns 
Silte -0,819ns -0,731ns -0,859ns 0,061ns -0,766ns 0,04ns 

Argila 0,094ns -0,251ns -0,077ns -0,546ns -0,187ns 0,187ns 

CTC -0,752ns -0,912* -0,806ns -0,823ns -0,876* -0,464ns 

MO 0,569ns 0,758ns 0,6ns 0,979* 0,641ns 0,748ns 

Fe2O3 -0,555ns -0,806ns -0,66ns -0,857ns -0,734ns -0,346ns 

PCZ 0,897* 0,894* 0,853ns 0,715ns 0,862ns 0,761ns 

PESN 0,128ns 0,029ns -0,024ns 0,406ns -0,057ns 0,902* 
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Mn mobilizado nesses horizontes. A complexação da matéria orgânica com o Mn regula 

a solubilidade do metal em condições ácidas (ANDRADE et al., 2002).  

 Nas figuras 4.6 e 4.7, observou-se que a lixiviação do Ca e do Mg nos horizontes 

do solo apresentou comportamento similar, os metais foram mais lixiviados em pH 2. 

Esses cátions estão ligados principalmente as superfícies das partículas carregadas 

negativamente e a acidificação, adição de H+, provoca o seu deslocamento (HAYNES e 

SWIFT, 1986; ZHANG et al., 2007). O cálcio foi lixiviado dos horizontes do solo em 

maior percentual que o Mg. Entretanto, a concentração deste último no solo é maior, 

conforme pode ser observado na Tabela 4.13. Os horizontes A e BA foram os que 

apresentaram maiores percentuais de Ca mobilizado. Nesses dois horizontes, identificou-

se menor CTC, o que explica a correlação entre a lixiviação do Ca com esse atributo ter 

sido significativa e negativa (Tabela 4.13). A lixiviação das bases em função do pH 

implica em diminuição da fertilidade do solo. Dependo da técnica de remediação 

ambiental que poderá ser implementada na área, será imprescindível realizar a correção 

da fertilidade do solo, principalmente da camada superficial, caso opte pela técnica de 

fitorremediação.  

 Tabela 4.13: Valores pseudototais (background) de Ca e Mg (mg kg-1) nas amostras dos 

horizontes do solo (média ± desvio padrão) pelo método água régia.  

 

 A Figura 4.8 demonstra o resultado da condutividade elétrica mensurada dos 

lixiviados de cada horizonte do solo de acordo com o pH. De modo geral, observou-se 

que em pH 2, para todos os horizontes, ocorreu maior concentração de íons dissolvidos 

em solução, em função da maior lixiviação dos cátions nesse pH.  Nos demais pHs, notou-

se um comportamento similar.    

Horizonte Ca Mg 
 mg kg-1 

A (0-10 cm) 378,0 ± 23,8 1.284,0 ± 54,5 
BA (10-37 cm) 223,6 ± 18,6 1.580,0 ± 50,3 
Bi1 (37-70 cm) 235,2 ± 6,8 2.424,0 ± 61,2 
Bi2 (70-98 cm) 188,0 ± 4,9 3.164,0 ± 87,8 
C (98-140+ cm) 159,2 ± 1,5 4.336,0 ± 152,5 
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Figura 4.8:  Condutividade elétrica dos lixiviados das amostras dos horizontes do solo 

em função do pH.  

 

4.4.3.  Fracionamento químico dos metais no solo    
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Os resultados da recuperação dos metais encontram-se no apêndice D (Tabela D.1).  

 Para o Pb, observou-se, em todos os horizontes do solo, a partir de comparação 

direta entre os fracionamentos, que em pH 2 o metal foi mobilizado de todas as frações 
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Figura 4.9: Fracionamento químico do Pb nas amostras dos horizontes do solo antes e 

após os ensaios de lixiviação. 
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Figura 4.10: Fracionamento químico do Fe nas amostras dos horizontes do solo antes e 

após os ensaios de lixiviação.  
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Figura 4.11: Fracionamento químico do Mn nas amostras dos horizontes do solo antes e 

após os ensaios de lixiviação.   
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 Em pH 9, o comportamento do Pb nos horizontes mostrou-se diferente. Os 

horizontes A e o BA, que tiveram maior percentual do metal lixiviado, a fração retida no 

solo continuou predominantemente na fase trocável, não ocorrendo o deslocamento do 

metal para as fases menos lábeis. Esses resultados indicaram que a elevação do pH do 

solo não necessariamente irá diminuir a disponibilidade do metal. Portanto, deve-se ter 

cuidado na escolha da técnica de remediação a ser aplicada na área. O uso de 

determinados amenizantes que elevam o pH do solo pode não ser eficaz para esse caso. 

Já no horizonte Bi1, verificou-se um aumento do metal na fase oxidável, ou seja, a matéria 

orgânica, mesmo em quantidade inferior à dos horizontes A e BA, contribui para reter o 

metal no solo. Em pH alto, o Pb forma complexos estáveis com a matéria orgânica 

(KABATA-PENDIAS, 2011). Para os horizontes Bi2 e C, além da fração orgânica, 

ocorreu deslocamento do metal para as fases redutível e residual. O aumento do pH, 

sobretudo para estes dois últimos horizontes mencionados, reduziu a biodisponibilidade 

do metal no solo. 

 O fracionamento do Pb em pH natural indicou alteração na distribuição do metal 

nas fases solo, porém em menores proporções. Os horizontes na condição inicial 

apresentaram percentuais maiores do metal ligados a fase redutível, mas o contato com a 

água propiciou seu deslocamento para a fase trocável. Portanto, a simples infiltração da 

água no solo, mesmo sem alteração do pH, além de provocar a lixiviação do metal no 

solo pode mobilizá-lo para as fases mais lábeis.  

 Uma análise geral do fracionamento do Pb após os ensaios de lixiviação permite 

inferir que os horizontes A e BA são os mais suscetíveis a manterem o metal na fase mais 

biodisponível. A matéria orgânica, que apresenta baixos percentuais no solo, mostrou-se 

pouco eficaz em reter o Pb. Portanto, acredita-se que um plano de remediação ambiental 

que vise controlar a mobilidade do metal, principalmente na camada mais superficial do 

solo, torna-se necessário na área de destruição de munição. RODRIGUES (2010), por 

exemplo, avaliou a técnica de fitoestabilização em amostras do solo contaminado da área 

de destruição de munição (0-20 cm), associando o uso da Brachiaria decumbens com 

resíduos adsorventes. O autor conclui que tanto a aplicação do resíduo industrial alcalino 

(pH entre 6-7), escória de alto forno, como da zeólita, reduziu a biodisponibilidade do Pb 

no solo e diminuiu a absorção pela planta. No estudo atual, também foi observado, a partir 

dos dados do teste de lixiviação, que na faixa de pH 6-7 o Pb foi pouco lixiviado, sendo 



69 

 

o máximo observado de 1,26% e 2,54%, nos pH 6 e 7, respectivamente, nos horizontes 

superficiais. Portanto, essa faixa de pH pode ser favorável a aplicação de técnicas de 

remediação que visem estabilizar o metal no solo.  

 O fracionamento químico do Fe demonstrou que o metal se encontra estável no 

solo, aproximadamente ≥ 90% está vinculado a fração residual. Apenas os horizontes A 

e BA que mobilizaram o metal da fração residual, porém em baixo percentual. Esse metal, 

independente do pH submetido, não foi mobilizado para outras fases. 

 O fracionamento químico do manganês em pH 2 indicou que para todos os 

horizontes do solo ocorreu mobilização da fração residual. O horizonte A apresentou 

perda em todas as frações geoquímicas, o que mostra baixa estabilidade do metal. Já para 

os outros horizontes observou-se perda na fase trocável e um pequeno acréscimo das fases 

redutível e oxidável, que pode ter ocorrido em função do deslocamento do metal antes 

associado a fase residual.  

 Em pH 9, o manganês foi mobilizado somente nos horizontes superficiais, A e 

BA, sendo observado no A uma redução do metal ligado as fases trocável, redutível e 

oxidável, enquanto que no BA nas fases trocável, redutível e residual. Para os demais 

horizontes, o pH mais alto tornou o metal menos lábil, houve o deslocamento para a fase 

residual. Por outro lado, em pH natural ficou evidente que o contato do metal com a água 

propiciou sua mobilização, ainda que pequena, da fase residual para as demais. 

4.5. Extratores químicos  

 Para avaliar a biodisponibilidade dos metais no solo, realizou-se uma comparação 

entre os diferentes métodos empregados neste estudo. Na Tabela 4.14, estão descritos os 

resultados obtidos para os metais (Pb, Fe e Mn).   

 Para o Pb, constatou-se que a eficiência de cada método utilizado em extrair o 

metal variou para cada horizonte, embora o extrator DTPA tenha sido, de modo geral, 

mais significativo em recuperar os teores biodisponíveis. Para os horizontes A e BA, esse 

extrator recuperou 98,15% e 77,42%, respectivamente, da concentração pseudototal do 

metal no solo. Esse resultado indicou que a matéria orgânica, ainda que maior nesses 

horizontes, não se mostrou eficaz em formar complexos organometal, o que pode ter 

favorecido a extração do metal pelo DTPA, que atua como agente quelante. 
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  Para obter uma estimativa mais rápida da concentração do Pb que pode ser 

mobilizada em função do pH, a fase trocável do método BCR mostrou-se o método mais 

adequado, por apresentar valores mais próximos dos observados nos ensaios de lixiviação 

em pH 2. Já o Mehlich-1 foi pouco eficiente em extrair o metal na fase lábil, apresentou 

valores de até 81% a menos dos verificados em pH 2, que teve maior mobilização do 

metal nos ensaios de lixiviação.   

Tabela 4.14:  Concentração dos metais (média ± desvio padrão, n = 3) extraída pelos 

métodos DTPA, Mehlich-1, ensaio de lixiviação e fração trocável (BCR).  

 

Letras maiúsculas diferentes na mesma linha representam diferença significativa (p < 0,05) pelo teste 

Tukey. 

 

 

Horizonte pH 2 Mehlich-1 DTPA Fase Trocável 
(F1) 

 Pb (mg kg-1) 

A (0-10 cm) 599,0 ± 8,2 B 129,5 ± 2,9 D 904,1 ± 12,1 A 502,7 ± 6,1 C 
BA (10-37 cm) 661,3 ± 15,9 C 131,1 ± 0,7 D 862,5 ± 10,5 A 708,0 ± 22,3 B 
Bi1 (37-70 cm) 556,7 ± 11,6 A 107,5 ± 5,7 C 507,1 ± 8,9 B 542,7 ± 8,3 A 
Bi2 (70-98 cm) 531,3 ± 8,1 A 97,7 ± 8,8 D 502,5 ± 5,3 B 462,7 ± 10,1 C 
C (98-140+ cm) 429,0 ± 15,6 B 92,2 ± 1,0 C  619,9 ± 20,0 A 437,3 ± 18,9 B 

 Fe (mg kg-1) 

 pH 9  Mehlich-1 DTPA Fase Trocável 
(F1) 

A (0-10 cm)  427,3 ± 71,3 A 19,1 ± 1,3 C 33,3 ± 0,8 B 4,8 ± 0,2 D 
BA (10-37 cm) 867,0 ± 57,9 A 16,5 ± 0,1 C 26,7 ± 0,6 B 5,5 ± 0,5 D 
Bi1 (37-70 cm)  1.064,0 ± 193,1 A 11,3 ± 1,9 B 10,4 ± 0,7 B 2,0 ± 0,1 B 
Bi2 (70-98 cm) 461,0 ± 104,5 A 10,5 ± 0,8 B 8,5 ± 0,2 B 0,7 ± 0,0 C 
C (98-140+ cm)  12,6 ± 4,5 A 7,6 ± 0,7 A 7,01 ± 0,1 A 0,4 ± 0,1 A 

 Mn (mg kg-1) 

 pH 2 Mehlich-1 DTPA Fase Trocável 
(F1) 

A (0-10 cm) 37,3 ± 0,6 A 26,9 ± 1,3 C 20,1 ±0,2 D 30,4 ± 0,5 B 
BA (10-37 cm) 8,1 ± 1,3 A 4,3 ± 0,0 B 2,7 ±0,1 C 5,2 ± 0,2 B 
Bi1 (37-70 cm) 1,5 ± 0,0 A 1,0 ± 0,0 C 0,5 ±0,0 D 1,3 ± 0,0 B 
Bi2 (70-98 cm) 1,1 ± 0,0 A 0,9 ± 0,1 B 0,4 ±0,0 C 0,9 ± 0,0 B 
C (98-140+ cm) 0,7 ± 0,0 A 0,5 ± 0,0 B 0,3 ±0,0 C 0,6 ± 0,0 B 
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 O método que extraiu a maior concentração de Fe foi o ensaio de lixiviação em 

pH 9 para todos os horizontes do solo. Os demais métodos apresentaram concentração do 

metal muito inferior a verificada para o pH 9. Esse resultado deve-se, em parte, aos 

métodos Mehlich-1 e a fase trocável do BCR utilizarem reagentes ácidos, que não é o 

meio favorável para mobilizar o metal nesse solo, conforme ficou evidente nos ensaios 

de lixiviação. O DTPA, embora utilize reagente em meio alcalino (pH 7,3), não extraiu 

concentrações significativas do metal. Nos ensaios de lixiviação, em pH 7, o metal foi 

lixiviado em concentrações mais altas apenas nos horizontes superficiais.  

 Já o manganês, foi extraído de forma mais significativa nos ensaios de lixiviação 

em pH 2. A fase trocável foi a que apresentou uma concentração do metal mais próxima 

da verificada nos ensaios de lixiviação, seguida do Mehlich-1. A maior eficácia desses 

dois métodos em relação ao DTPA, pode estar relacionada ao fato de utilizarem solução 

ácida, que dissolve os minerais da argila (ABREU et al., 2002) e, consequentemente, os 

óxidos de manganês do solo.  

4.6. Isotermas de adsorção 

 Neste estudo, avaliou-se a capacidade de adsorção do Pb no solo para a condição 

de pH natural e pH modificado (pH 2). Optou-se pelo pH 2 devido o metal ter sido 

mobilizado em maior concentração nesse pH nos ensaios de lixiviação e, 

consequentemente, representar a condição de maior risco de contaminação dos corpos 

d'água superficiais e subsuperficias.  

 Como forma de aferir uma possível formação de precipitados e compostos 

iônicos de Pb nas soluções utilizada neste ensaio, realizou-se a especiação iônica do metal 

na solução no programa Visual MINTEQ 3.1. Os resultados obtidos estão apresentados 

na Tabela 4.15. Constatou-se nos dados, que o metal se manteve em maior percentual na 

solução na forma livre Pb+2, em ambos os pHs. Esse resultado mostrou-se satisfatório, 

geralmente a presença de ligantes inorgânicos tende a inibir a sorção do metal (SMITH, 

1999) e isso pode interferir nos dados finais. 

 

 



72 

 

 Tabela 4.15: Especiação do Pb na solução em pH natural e pH 2 no programa Visual 

MINTEQ 3.1. 

 

 

 

 

  

 Neste estudo, optou-se pelo ensaio de batelada descrito pelo método USEPA 

(1992a) para obter os dados experimentais para construção das isotermas de adsorção. De 

acordo com esse método, é necessário, de forma preliminar, determinar a razão 

solo:solução em que a adsorção do metal para a concentração mais alta adotada seja entre 

10 a 30%. Essa recomendação do método deve-se ao fato de a relação solo:solução ter 

efeito sobre o pH, a força iônica e a composição química da suspensão, o que por sua vez 

pode influenciar nos dados de adsorção. Além disso, essa seleção inicial facilita a 

comparação direta entre os dados obtidos por diferentes pesquisadores. Neste estudo, foi 

utilizada a razão solo:solução 1:200 para o pH natural e 1:40 para o pH 2 (Tabela 4.16). 

Essa avaliação inicial permitiu inferir que a modificação do pH da solução reduz em até 

5 vezes a capacidade de adsorção do Pb nos horizontes do solo.  

 Após a seleção da razão solo:solução, avaliou-se o tempo necessário para 

estabelecer o equilíbrio entre a amostra de solo e a solução de Pb. Para todos os horizontes 

e pHs avaliados foi determinado o período de 24h. Nesse período ocorreu uma variação 

da taxa de adsorção menor ou igual a 5%. Na Figura 4.12, pode-se verificar o 

comportamento da adsorção do Pb nos horizontes do solo em função do tempo de contato. 

Com base nos gráficos, observa-se que a adsorção em função do tempo não se mostrou 

contínua, ou seja, uma parte do metal adsorvido foi liberada novamente para a solução.                                       

Esse fenômeno ocorreu principalmente para a solução com pH 2. Isso é um indicativo 

que a ligação entre o metal e a superfície das partículas das amostras dos horizontes do 

solo é menos estável, o que leva a reversão do processo de adsorção.   

 

 

Espécie de Pb pH natural pH modificado (pH 2) 

 % 

Pb+2 98,966 99,261 

PbNO3
+ 0,860 0,737 

PbOH+ 0,169 
- 
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Tabela 4.16: Seleção da razão solo:solução para a solução com pH natural e modificado 

(pH 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.12: Tempo de contato e adsorção do Pb nas amostras dos horizontes do solo 

para a solução com pH natural (a) e pH 2 (b). 

 A Tabela 4.17 apresenta as medidas de avaliação (R2, AIC e ∆AIC) utilizadas para 

a seleção da isoterma que melhor se ajustou aos dados experimentais. Optou-se por 

avaliar as isotermas linear, de Langmuir e de Freundlich devido aos parâmetros gerados 

por essas isotermas servirem de dados de entrada para a modelagem numérica empregada 

neste estudo. Com base nos dados do R2, AICc e AIC, concluiu-se que o modelo de 

Langmuir foi o que melhor se ajustou aos dados experimentais para ambas as soluções, 

pH natural e modificado (pH 2). Porém, para o pH 2 o modelo de Freundlich apresentou 

∆AIC ≤ 2, que é considerado bom (BURNHAM e ANDERSON, 2002), para quase todos 

os horizontes, à exceção do Bi2. Esse resultado evidenciou que esse modelo, da mesma 

pH Natural 
Razão A BA Bi1 Bi2 C 

 (%) Adsorção 

1:20 87,17 47,83 79,93 82,75 84,06 
1:50 60,36 37,97 54,20 60,65 64,57 

1:100 39,28 24,64 31,23 44,06 45,29 
1:200 22,22 15,97 26,39 22,22 20,14 

pH modificado (pH 2)  
Razão A BA Bi1 Bi2 C 

 (%) Adsorção 

1:20 21,62 22,45 27,89 33,61 36,39 
1:40 14,67 12,00 16,67 24,00 20,67 
1:50 12,93 10,20 14,97 22,45 21,77 

1:100 4,08 9,52 8,16 16,33 17,01 
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forma que o de Langmuir, apresentou bom ajuste aos dados experimentais para a solução 

com pH 2.  

Tabela 4.17:  R2, AICc e ΔAIC estimados para os modelos de isotermas na adsorção do 

Pb nas amostras dos horizontes do solo.  

R2: Coeficiente de Determinação; AICc: critério de informação Akaike corrigido; e ΔAIC: diferença de 

Akaike. 

 A isoterma de adsorção linear, embora forneça o parâmetro Kd, que apresenta 

maior aplicação prática e é um método comum para quantificar a interação solo-

contaminante (USEPA, 1999), foi o modelo que apresentou pior ajuste para os dados 

experimentais, principalmente quando avaliado o pH natural. No geral, a alta 

concentração do Pb adotada neste estudo pode não ter contribuído para o ajuste desse 

modelo. A adsorção normalmente se torna não linear em cargas superficiais elevadas 

(CANTRELL et al., 2002). 

Horizon Linear Langmuir Freundlich  Linear Langmuir Freundlich 
        
 pH natural  pH 2 

A (0-10 cm)        
R2 0,513 0,869 0,745  0,827 0,906 0,885 

AICc 112,75 88,65 93,28  76,19 71,63 73,29 
∆AIC 24,10 0,00 4,63  4,56 0,00 1,66 

        
BA (10-37 cm)        

R2 0,425 0,848 0,677  0,701 0,841 0,789 
AICc 125,13 106,18 112,06  75,64 71,61 73,60 
∆AIC 18,95 0,00 5,88  4,03 0,00 1,99 

        
Bi1 (37-70 cm)        

R2 0,429 0,956 0,775  0,848 0,888 0,878 
AICc 127,45 98,78 111,71  77,68 76,97 77,72 
∆AIC 28,67 0,00 12,93  0,71 0,00 0,75 

        
Bi2 (70-98 cm)        

R2 0,668 0,956 0,957  0,852 0,957 0,922 
AICc 126,67 104,16 101,79  81,95 73,28 77,87 
∆AIC 24,88 2,37 0,00  8,67 0,00 4,59 

        
C (98-140+ cm)        

R2 0,465 0,969 0,808  0,899 0,961 0,947 
AICc 130,74 100,05 114,62  79,32 71,49 74,05 
∆AIC 30,69 0,00 14,57  7,83 0,00 2,56 
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 A Figura 4.13 mostra o comportamento gráfico da adsorção do chumbo nos 

horizontes do solo. GILES (1960) sugeriu quatro classes de isotermas de acordo com a 

inclinação inicial e curvatura: alta afinidade (H), Langmuir (L), partição constante (C) e 

forma sigmoidal (S). Neste trabalho, os dados experimentais indicaram o tipo L 

(Langmuir) para solução de pH natural e modificado (pH 2). Os dados experimentais 

indicaram que a adsorção do Pb diminuiu quando a concentração do soluto aumentou. A 

formação de um platô, ou seja, capacidade de sorção máxima, típica do modelo de 

Langmuir, foi observada para solução com pH natural. Por outro lado, para a solução com 

pH 2 a curva não atingiu claramente um platô quando a concentração de soluto aumentou. 

Por isso, os dados experimentais também puderam ser descritos pela isoterma de 

Freundlich. De modo geral, a análise gráfica corroborou os dados estatísticos.  

 

Figura 4.13:   Relação entre a adsorção de Pb e a solução em equilíbrio em pH natural 

(a) e pH 2 (b). 

 O pH e a CE das soluções de equilíbrio foram mensurados durante o ensaio, os 

resultados verificados estão no apêndice E (Figuras E.1 e E.2). 

 Na Tabela 4.18, estão descritos os parâmetros estimados das isotermas de 

Langmuir e Freundlich. Com bases nos dados, observou-se a seguinte sequência de 

seletividade da capacidade máxima de adsorção (Q0) do Pb para a solução com pH natural 

e pH 2, respectivamente: C> Bi2> A> Bi1> BA e C>Bi2> Bi1> A> BA. Essa maior 

retenção do Pb no horizonte C confirma os resultados do fracionamento químico, em que 

o metal, nesse horizonte, apresentou-se em menor proporção na fase biodisponível.  
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 A capacidade de adsorção do Pb nos horizontes do solo correlacionou-se de forma 

positiva somente com o silte, conforme indicado na Tabela 4.19. Pressupõe-se que a 

presença de minerais primários nessa fração do solo pode ter contribuído para esse 

resultado. Na descrição do perfil em campo, constatou-se grande quantidade de minerais 

primários na massa do solo. Já a CTC, embora não tenha apresentado correlação 

significativa, mostrou valores de correlação relativamente altos. Esse resultado é um 

indício de que a atração eletrostática pode ser o principal mecanismo pelo qual os 

horizontes do solo adsorvem o chumbo. A adsorção específica envolve principalmente os 

óxidos e a matéria orgânica (SILVEIRA et al., 2003) e esses componentes do solo não 

mostraram correlação significativa com a adsorção do Pb. No entanto, os resultados do 

fracionamento químico das amostras de solo contaminadas assinalaram que o chumbo, 

nos horizontes A, Bi2 e C, foi encontrado predominantemente ligado à fase redutível 

(óxidos Fe-Mn), seguida da trocável e uma menor quantidade esteve ligado à fase 

oxidante (matéria orgânica). Associando esses resultados, pode-se afirmar que a matéria 

orgânica pouco contribuiu para a retenção do metal no solo. Isso pode ter ocorrido devido 

a sua baixa quantidade no solo (<3%). Além disso, McBRIDE et al. (1997) ressalta que 

os experimentos de adsorção no solo muitas vezes não conseguem revelar uma forte 

correlação entre esse atributo e a capacidade de adsorção.  

Tabela 4.18: Parâmetros estimados das isotermas de adsorção pelos métodos não-linear 

(Langmuir e Freundlich) e linear.  

Sample Linear   Langmuir Freundlich 

 pH natural pH 2 pH natural pH 2 pH natural pH 2 
 Kd Q0 b Q0 b kf 1/n kf 1/n 

A (0-10 cm) 26,7 4,1 5.957,1 0,364 1.267,6 0,007 2.658,2 0,184 11,9 0,838 
BA (10-37 cm) 21,9 2,3 4.961,4 0,230 1.042,8 0,006 1.495,4 0,274 6,4 0,910 
Bi1 (37-70 cm) 24,1 5,6 5.431,5 0,579 1.905,1 0,005 1.620,9 0,294 12,3 0,873 
Bi2 (70-98 cm) 35,3 6,6 6.663,5 0,258 2.158,1 0,004 2.148,4 0,256 16,7 0,876 
C (98-140+ cm) 34,1 1,8 6.879,2 0,417 3.325,4 0,003 2.081,0 0,291 10,8 0,951 

Kd (L kg-1); Q0 (mg kg-1); b (L mg-1); Kf (L kg-1); 1/n (adimensional).  

 

Tabela 4.19:  Correlação entre a capacidade máxima de adsorção de Pb e os atributos do 

solo.    

** significativo ao nível de 1% de probabilidade (p < 0,01); e n.s não significativo. 

Q0 PCZ PESN MO CTC Fe2O3  Areia Silte Argila 

pH natural -0,412ns 0,038ns -0,304ns 0,817ns 0,471ns -0,054ns 0,963** -0,047ns 

pH 2 -0,782ns -0,394ns -0,665ns 0,766ns 0,705ns -0,144ns 0,681ns 0,071ns 
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 A concentração máxima de Pb identificada na área de destruição de munição por 

GUEDES (2009) representou até 10,8% e 51,3% do valor da capacidade máxima de 

adsorção de Pb verificada nos horizontes do solo para o pH natural e pH 2, 

respectivamente. O estudo desenvolvido por esse autor ainda indicou que a contaminação 

por chumbo ocorreu principalmente na camada superficial (0-20 cm) da área de 

destruição de munição. Essa profundidade corresponde aos horizontes A e BA deste 

estudo. Considerando-se a condição de pH natural, esses horizontes mostraram uma 

capacidade razoável para reter o Pb, mas a alteração no pH da solução reduziu essa 

retenção, o que pode representar risco de contaminação das águas superficiais e 

subsuperficiais. Esse resultado também ratificou os dados do fracionamento químico 

realizado após os ensaios de lixiviação, em que foi observado, que em pH 2, esses 

horizontes mantêm o metal na fase mais biodisponível.  

 SILVA (2010) observou valores de capacidade máxima de adsorção de Pb (Q0) 

de 3.086,4 mg kg-1 e 6.455,8 mg kg-1 em duas amostras de solo coletadas nas 

profundidades de 0,55-0,60 e 0,45-0,50 metros, respectivamente, na área de destruição de 

munição. Essa diferença na capacidade de adsorção do metal verificada pelo autor pode 

estar relacionada ao percentual de matéria orgânica, que foi de 6,09% para a amostra com 

maior capacidade de adsorção e 0,56% para a amostra com menor capacidade de 

adsorção. Considerando a mesma profundidade avaliada, os valores de Q0 obtidos no 

presente estudo ficaram dentro da faixa dos observados por SILVA (2010). O autor 

empregou a mesma metodologia deste estudo na obtenção dos dados experimentais, 

entretanto os parâmetros das isotermas foram estimados de forma distinta. Enquanto neste 

estudo optou-se pelo modelo não-linear para a obtenção dos parâmetros das isotermas de 

Langmuir e Freundlich, o autor utilizou o modelo linearizado. FOO e HAMEED (2010) 

mencionam que diferentes autores sugerem que as equações linearizadas geram 

problemas e erros decorrentes da complexidade para transformação simultânea dos dados. 

Para evitar tais problemas, SOARES e CASAGRANDE (2009) enfatizam que alguns 

programas têm sido preferencialmente utilizados para obtenção dos parâmetros de 

adsorção por empregarem a otimização não-linear dos quadrados mínimos e não exigirem 

a linearização da isoterma. 
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4.7. Modelagem numérica – Hydrus 1D 

4.7.1. Dados meteorológicos e comportamento hidráulico do solo 

 As Figuras 4.14 e 4.15 apresentam, respectivamente, os dados de precipitação e 

de evaporação potencial dos anos de 2011 a 2016 da região onde a área de destruição de 

munição, retratada nesta tese, está inserida. Com base nos gráficos, observa-se que o 

clima da região é marcado por uma estação seca e outra chuvosa.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.14: Dados da precipitação para o período de 2011 a 2016. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.15: Evaporação potencial para o período de 2011 a 2016. 
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 A Figura 4.16 mostra o resultado da simulação, que indicou o total de água 

acumulado na profundidade de 140 cm. A inclinação da curva forneceu a taxa de recarga 

do perfil, cujo valor obtido foi de 0,159 cm/dia. Esse valor corresponde a um fluxo de 

58,0 cm/ano. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.16: Fluxo de água acumulado na base do perfil para o período de 2011 a 2016.  

  A Figura 4.17 mostra o conteúdo de água no perfil do solo no período de 2011 a 

2016. Observa-se que abaixo de 40 cm de profundidade o solo manteve-se praticamente 

próximo do seu ponto de saturação (�S), conforme pode ser observado na tabela 4.2. Na 

camada de 40 a 70 cm, que corresponde ao horizonte Bi1 e apresenta maior percentual de 

argila, identificou-se maior conteúdo de água. Por outro lado, na camada superficial (0-

10 cm) notou-se menor conteúdo de água. Esse comportamento é esperado, uma vez que, 

após o processo de infiltração, ocorre a redistribuição da água no perfil do solo, que tende 

a aumentar a umidade nas camadas mais profundas com a perda da água contida nas 

camadas superficiais, inicialmente umedecidas (REICHARTD e TIMM, 2008).   

 A Figura 4.18 indica o fluxo de água no perfil do solo no período de 2011 a 2016. 

Os dados indicaram que o fluxo de água se mostrou mais alto na camada superficial do 

perfil do solo. 

 

 

-350

-300

-250

-200

-150

-100

-50

0

0 500 1000 1500 2000 2500

Tempo [dias]



80 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.17: Conteúdo de água no perfil do solo (T0 – tempo inicial; T1 – 365 dias; T2 – 

730 dias; T3 – 1.096 dias; T4 – 1.461 dias; T5- 1.826 dias; T6 – 2.192 dias).   

  

 

 

 

 

 

 

Figura 4.18:  Fluxo de água no perfil do solo (T0 – tempo inicial; T1 – 365 dias; T2 – 730 

dias; T3 – 1.096 dias; T4 – 1.461 dias; T5- 1.826 dias; T6 – 2.192 dias).   
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Langmuir e linear para a solução com pH natural e pH modificado (pH 2), estimados a 

partir dos dados dos ensaios de batelada. Essa tabela ainda indica a diferença verificada 

entre os modelos na simulação do transporte do Pb no solo. 

 A Figura 4.19 mostra os resultados das simulações do transporte do Pb no perfil 

do solo, em que foram utilizados os parâmetros do modelo de Langmuir para as condições 

de pH natural e pH 2. De modo geral, foi observado que, em pH natural, não ocorreram 

mudanças bruscas na concentração do metal em solução em função do tempo. Entretanto, 

a concentração do metal foi maior na profundidade referente ao horizonte BA. Esses 

dados corroboraram os ensaios de lixiviação, em que também foi constatado que o metal 

tende a ser mais mobilizado nessa camada do solo.  

 A Figura 4.20 indica a concentração do Pb no topo e na base do perfil nas 

simulações que utilizaram os parâmetros da isoterma de Langmuir. Com base nos 

resultados apresentados, pode-se afirmar que a concentração do Pb detectada na solução 

do solo na base do perfil, em pH natural, considerando-se até 1.000 mg kg-1 do metal no 

solo, mostrou-se em conformidade com a resolução CONAMA 430/2011, que determina 

0,5 mg L-1 de Pb no lançamento de efluentes. O máximo observado nessas simulações foi 

aproximadamente 0,0000004 g cm3 (ou 0,4 mg L-1) para 1.000 mg kg-1 do metal no solo.  

 Quando foi avaliado o topo do perfil e a condição de pH natural, os resultados 

expressos na Figura 4.20 indicaram que somente para 1.000 mg kg-1 de Pb no solo que a 

concentração do metal em solução se mostrou acima do valor estabelecido pela resolução 

CONAMA 430/201. Em geral, esses resultados advertem que a menor capacidade de 

retenção do Pb nas camadas superficiais do solo pode representar um indício da 

contaminação das águas superficiais. GUEDES (2009) avaliou a presença do Pb nas 

águas superficiais em nove pontos amostrais da área de destruição de munição e constatou 

que em alguns pontos o metal não foi detectado, porém, em outros, a concentração variou 

entre 0,001 a 0,91 mg L-1. Essa concentração mais alta do metal, 0,91 mg L1, verificada 

pelo autor, encontrou-se acima da resolução CONAMA 430/201.  
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Tabela 4.20:  Concentração do Pb nos horizontes do solo após o período de 2.192 dias e diferença verificada entre os modelos de isoterma nas 

simulações.  

C0 = concentração inicial do Pb no solo; Cf = concentração final do Pb no solo após o período de 2.192 dias.

 pH natural    pH 2   
       

 Linear Langmuir Diferença 
entre os 
modelos 

 Linear Langmuir Diferença 
entre os 
modelos 

 Cf  mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) Cf  mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) (%)  Cf  mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) Cf  mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) (%) 
            

C0 = 163 mg kg-1 
A (0-10 cm) 21,16 -87,02 161,83 -0,72 86,3  0,00 -100,00 0,13 -99,92 0,08 

BA (10-37 cm) 141,84 -12,98 162,65 -0,21 12,77  0,54 -99,67 25,89 -84,12 15,55 
Bi1 (37-70 cm) 170,78 4,77 166,31 2,03 2,74  96,70 -40,67 178,03 9,22 49,89 
Bi2 (70-98 cm) 182,95 12,24 160,87 -1,31 13,55  228,55 40,21 158,30 -2,88 43,09 
C (98-140+ cm) 161,21 -1,10 164,91 1,17 2,27  48,94 -69,98 172,22 5,66 75,64 

C0 = 535 mg kg-1 

A (0-10 cm) 69,87 -86,94 529,89 -0,96 85,98  0,00 -100,00 0,23 -99,96 0,04 
BA (10-37 cm) 466,60 -12,79 521,65 -2,50 10,29  1,97 -99,63 47,50 -91,12 8,51 
Bi1 (37-70 cm) 560,54 4,77 547,01 2,24 2,53  318,03 -40,56 432,80 -19,10 21,46 
Bi2 (70-98 cm) 600,49 12,24 529,45 -1,04 13,28  750,55 40,29 602,06 12,53 27,76 
C (98-140+ cm) 529,16 -1,09 534,15 -0,16 0,93  160,66 -69,97 612,95 14,57 84,54 

            
C0 =1.000 mg kg-1 

A (0-10 cm) 130,61 -86,94 994,20 -0,58 86,36  0,00 -100,00 0,25 -99,98 0,02 
BA (10-37 cm) 872,50 -12,75 985,36 -1,46 11,29  3,35 -99,67 50,72 -94,93 4,74 
Bi1 (37-70 cm) 1.047,77 4,78 1.018,37 1,84 2,94  594,61 -40,54 484,57 -51,54 11 
Bi2 (70-98 cm) 1.122,40 12,24 978,21 -2,18 14,42  1.403,09 40,31 817,50 -18,25 58,56 
C (98-140+ cm) 989,04 -1,10 1.012,25 1,23 2,33  300,31 -69,97 1.377,42 37,74 107,71 
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Figura 4.19: Simulação do transporte do Pb no perfil do solo utilizando os parâmetros 

(Q0 e b) da isoterma de Langmuir para três concentrações iniciais de Pb 

(163, 535 e 1.000 mg kg-1) e dois pHs (natural e 2). T0 – tempo inicial; T1 

– 365 dias; T2 – 730 dias; T3 – 1.096 dias; T4 – 1.461 dias; T5- 1.826 dias; 

T6 – 2.192 dias.   
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 Figura 4.20: Concentração do Pb no topo (top) e na base (bot) do perfil do solo utilizando 

os parâmetros (Q0 e b) da isoterma de Langmuir para três concentrações 

iniciais de Pb (163, 535 e 1.000 mg kg-1) e dois pHs (natural e 2).  
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 Em pH 2, quando foram utilizados os parâmetros da isoterma de Langmuir (Figura 

2.19), verificou-se nos resultados das simulações que a lixiviação ocorreu, sobretudo, nas 

camadas superficiais e, de modo geral, foi mais acentuada no período inicial (T0). O metal 

retido na camada superficial foi praticamente todo lixiviado do solo, independente da 

concentração inicial adotada, conforme pode ser observado nos dados da Tabela 4.20. 

Esse resultado mostrou-se acima do averiguado nos ensaios de lixiviação, em que o 

percentual máximo do metal mobilizado, em pH 2, foi de aproximadamente 72%. Para as 

demais camadas do solo, notou-se que o aumento da concentração inicial proporcionou 

uma capacidade diferenciada dos horizontes em reter o metal. Em geral, o horizonte C foi 

o mais eficaz na retenção. Esse fato se deve a maior capacidade de adsorção desse 

horizonte em relação aos demais em pH2. Entretanto, esse horizonte não foi capaz de 

reter todo o Pb transportado das camadas superiores, parte do metal foi lixiviada para as 

camadas mais profundas do solo, independentemente da concentração inicial avaliada.  

 Nos resultados apresentados na Figura 4.20, observou-se que, em pH 2, a 

concentração do Pb em solução, na base do perfil, sofreu um acréscimo com o decorrer 

do tempo e foi superior a detectada no topo do perfil. De modo geral, essa concentração 

mostrou-se alta, variou entre aproximadamente 17 a 230 mg L-1, para a menor e maior 

concentração inicial do metal no solo avaliada na simulação, respectivamente. Esses 

resultados indicaram que a alteração do pH do meio pode resultar em contaminação 

potencial dos corpos hídricos da área.  

 Ao estabelecer uma comparação entre as condições de pH avaliadas, quando 

foram utilizados os parâmetros da isoterma de Langmuir, notou-se que, para o pH natural, 

a concentração do metal em solução mostrou-se uniforme no decorrer do tempo, sendo o 

mesmo não observado em pH 2 (Figura 4.19). Como nesse último pH a lixiviação do 

metal foi relativamente alta, a concentração do Pb em solução diminuiu com o passar do 

tempo. Entretanto, para ambos os pHs avaliados a concentração do Pb em solução foi 

mais alta no topo do perfil. Isso ocorreu devido a capacidade das camadas superficiais do 

solo em reter o metal ser menor, fato este confirmado em outros ensaios realizados neste 

estudo. Para as duas condições de pH, a concentração do metal em solução no topo do 

perfil diminuiu com o decorrer do tempo. Entretanto, em pH2 essa redução ocorreu de 

forma rápida, em um período inferior a 500 dias o metal foi praticamente todo lixiviado 

da camada superficial.  
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 Nos resultados apresentados na Figura 4.20, constatou-se ainda que a 

concentração do metal na base do perfil mostrou-se uniforme em função do tempo para o 

pH natural, em todas as concentrações iniciais avaliadas. O mesmo foi observado em pH 

2 até a concentração inicial de 535 mg kg-1. Para esse último pH, o aumento para 1.000 

mg kg-1 de Pb no solo propiciou um acréscimo na concentração do metal na base do perfil 

no decorrer do tempo. Esse fato ocorreu devido a capacidade da camada mais profunda 

do perfil do solo em reter o metal ter diminuído em função do tempo, conforme pode ser 

verificado nos resultados demonstrados na Figura 4.19. 

 A Figura 4.21 mostra os resultados das simulações que utilizaram o parâmetro Kd 

da isoterma linear para as condições de pHs natural e 2. Em geral, constatou-se que a 

lixiviação foi mais acentuada nas camadas dos horizontes A e BA, para ambos os pHs. A 

camada referente ao horizonte A apresentou um percentual alto de lixiviação do metal, 

aproximadamente 87%, mesmo em pH natural (Tabela 4.20). Esse resultado discordou 

dos gerados tanto pelo modelo de Langmuir como pelos ensaios de lixiviação, em que foi 

observado baixo percentual de lixiviação (<3%) nessa mesma condição de pH. Porém, a 

isoterma linear não apresentou um bom ajuste aos dados experimentais em pH natural, o 

que explica esse resultado discrepante. Na camada mais profunda, referente ao horizonte 

C, também ocorreu a lixiviação do metal, mas em baixo percentual.  

 Os resultados expressos nos gráficos da Figura 4.22 indicaram que a concentração 

do Pb em solução foi mais alta no topo do que na base do perfil, para a condição de pH 

natural. Os valores da concentração do Pb em solução, independente do conteúdo inicial 

do metal no solo avaliado, mostram-se em não conformidade com a resolução CONAMA 

430/2011.Portanto, as simulações do transporte do Pb no solo, que adotaram o parâmetro 

(Kd) da isoterma linear, assinalaram risco de contaminação das águas mesmo para uma 

condição de pH natural. 
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Figura 4.21: Simulação do transporte do Pb no perfil do solo utilizando o parâmetro (Kd) 

da isoterma linear para três concentrações iniciais de Pb (163, 535 e 1.000 

mg kg-1) e dois pHs (natural e pH 2). T0 – tempo inicial; T1 – 365 dias; T2 

– 730 dias; T3 – 1.096 dias; T4 – 1.461 dias; T5- 1.826 dias; T6 – 2.192 

dias. 
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Figura 4.22: Concentração do Pb no topo (top) e na base (bot) do perfil do solo utilizando 

o parâmetro (Kd) da isoterma linear para três concentrações iniciais de Pb (163, 

535 e 1.000 mg kg-1) e dois pHs (natural e 2).  
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 Para a condição de pH 2, os resultados das simulações, que utilizaram o parâmetro 

da isoterma linear, indicaram que a lixiviação foi mais acentuada no período inicial (até 

730 dias) (Figura 4.21). A única camada do solo que não teve o metal lixiviado foi a 

correspondente ao horizonte Bi2, que ainda reteve o metal mobilizado das camadas 

superiores (Tabela 4.20). O horizonte C, que para esse modelo mostrou uma baixa 

capacidade de adsorção, lixiviou 70% do Pb presente no solo e apresentou concentrações 

altas do metal em solução, mesmo para a menor concentração inicial adotada. A 

concentração máxima de Pb em solução verificada na base do perfil foi de 

aproximadamente 0,0005 g cm3 (ou 500 mg L-1) para a concentração inicial de 1.000 mg 

kg-1.  

 Comparando-se as condições de pH pelo modelo linear, observou-se que a 

concentração do metal em solução se manteve mais uniforme no perfil no decorrer do 

tempo, independente da concentração inicial do metal adotada, quando foi avaliado o pH 

natural. Já em pH 2, esse comportamento não foi verificado. Em ambos os pHs a 

lixiviação do metal na camada superficial, referente ao horizonte A, foi elevada. A baixa 

capacidade de retenção dessa camada associada ao volume de água passante pode ter 

contribuído para esse resultado. Isso também propiciou um decréscimo na concentração 

no topo do perfil de forma rápida, para as duas condições de pH, conforme pode 

visualizado nos gráficos da Figura 4.22.  

 Já a concentração do Pb na base do perfil apresentou um comportamento 

diferenciado entre as condições de pH para o modelo linear. Com o passar do tempo, 

manteve-se constante em pH natural e sofreu um decréscimo em pH 2. Esse decréscimo 

verificado em pH 2 pode estar relacionado a baixa capacidade de retenção da camada 

mais profunda do perfil, o horizonte C, verificada por esse modelo de isoterma. Na Figura 

4.21 é possível observar que a concentração do metal em solução nessa camada do solo 

diminuiu no decorrer do tempo. 

 Na análise comparativa entre os modelos empregados, ficou evidente a 

discrepância entre estes na simulação do transporte do Pb no perfil do solo (Tabela 4.20). 

O modelo de Langmuir, que melhor se ajustou aos dados experimentais, foi o que 

apresentou um resultado mais próximos do verificado nos ensaios de lixiviação, 

principalmente quando foi avaliada a condição de pH natural. 
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  Os horizontes do solo apresentaram uma capacidade distinta em reter ou mobilizar 

o metal entre os modelos avaliados. Essa diferença foi mais expressiva na camada 

superficial do solo, referente ao horizonte A e menor nos horizontes Bi1 e C, na condição 

de pH natural. Já em pH 2, observou-se uma diferença maior para o horizonte C, em todas 

as concentrações avaliadas. Enquanto que, para os horizontes A e BA, essa diferença foi 

menor, principalmente com o aumento da concentração inicial do metal no solo.  

 No que se refere a concentração do Pb em solução, notou-se que os valores 

apresentados pelo modelo linear foram maiores em até duas ordens de grandeza do que 

os observados para o modelo de Langmuir, quando foi avaliado o pH natural. Enquanto 

para o modelo de Langmuir as concentrações na base do perfil mostraram-se em 

conformidade com a resolução CONAMA 430/2011, no modelo linear estiveram acima 

do permitido. Já em pH 2, as diferenças verificadas foram de uma ordem de grandeza. 

KODEŠOVÁ et al. (2004) também constataram em seu estudo diferenças entre os 

modelos de isotermas utilizados para simular o transporte do chlorotoluron no perfil do 

solo. Segundo os autores, as concentrações do elemento tenderam a ser maiores nas 

simulações que utilizaram os parâmetros da isoterma de Freundlich quando comparadas 

com as realizadas com os parâmetros da isoterma de Langmuir.   

 A Tabela 4.21 e a Figura 4.23 apresentam os resultados das simulações que 

utilizaram diferentes concentrações iniciais do Pb no solo. Essa avaliação teve como 

objetivo prever o risco que determinadas concentrações do metal no solo oferecem ao 

meio, considerando-se a condição de pH natural. Nesta etapa, foram utilizados somente 

os parâmetros da isoterma de Langmuir, tendo em vista que este foi o modelo que se 

mostrou mais adequado para representar o transporte do metal no perfil do solo. Com 

base na análise gráfica, notou-se que a medida que a concentração inicial do Pb no solo 

aumentou, houve um acréscimo na concentração do metal em solução, com o decorrer do 

tempo, em todo o perfil e não somente nos horizontes superficiais, como verificado nas 

concentrações iniciais de até 4.000 mg kg-1. A lixiviação do metal nas camadas do solo 

mostrou-se acima de 10% a partir da concentração inicial de 5.000 mg kg-1 de Pb. 

Entretanto, para essa concentração inicial ainda foi possível observar que o metal 

transportado das camadas superiores ficou retido nas camadas inferiores. Por outro lado, 

para a concentração inicial de 7.000 mg kg-1 de Pb, o metal foi mobilizado em todas as 

camadas do solo.  
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Tabela 4.21: Concentração final do Pb no solo nas simulações que utilizam os parâmetros 

da isoterma de Langmuir e a condição de pH natural para diferentes 

concentrações iniciais do metal no solo.  

 pH natural   -    Langmuir 

 C0 = 2.000 mg kg-1 C0 = 3.000 mg kg-1 C0 = 4.000 mg kg-1 
 mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) 

A (0-10 cm) 1.997,88 -0,11 2.970,31 -0,99 3.911,35 -2,22 
BA (10-37 cm) 1.971,50 -1,43 2.936,75 -2,11 3.872,32 -3,19 
Bi1 (37-70 cm) 2.055,91 2,80 3.093,55 3,12 4.190,49 4,76 
Bi2 (70-98 cm) 1.979,48 -1,03 2.948,36 -1,72 3.948,32 -1,29 
C (98-140+ cm) 2.010,24 0,51 3.007,40 0,25 4.038,87 0,97 

       

 C0 = 5.000 mg kg-1 C0 = 6.000 mg kg-1 C0 = 7.000 mg kg-1 
 mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) mg kg-1 ∆ = Co-Cf (%) 

A (0-10 cm) 4.806,96 -3,86 4.994,71 -16,75 4.987,47 -28,75 
BA (10-37 cm) 4.362,91 -12,74 4.482,78 -25,29 4.480,87 -35,99 
Bi1 (37-70 cm) 5.254,49 5,09 5.277,13 -12,05 5.276,49 -24,62 
Bi2 (70-98 cm) 5.666,57 13,33 6.346,06 5,77 6.344,55 -9,36 
C (98-140+ cm) 5.069,43 1,39 6.715,71 11,93 6.714,88 -4,07 

C0 = concentração inicial no solo; Cf = concentração final no solo após 2.192 dias. 

 

 Com base nos resultados expressos nos gráficos da Figura 4.24, foi possível notar 

que para todas as concentrações iniciais adotadas, acima de 1.000 mg kg-1 de Pb no solo, 

a quantidade do metal em solução mostrou-se acima da resolução CONAMA 430/2011 

tanto no topo quanto na base do perfil. Até 5.000 mg kg-1 inicias do Pb no solo, a 

concentração do metal em solução no topo do perfil foi superior à verificada na base. 

Efeito contrário foi observado somente acima dessa concentração, devido a capacidade 

das camadas inferiores em reter o metal mostrar-se reduzida a partir da concentração 

inicial de 6.000 mg kg-1 de Pb no solo. A concentração do metal na base do perfil mudou 

de 6 mg L-1 para 282 mg L-1 com o aumento de 5.000 para 6.000 mg kg-1 de Pb no solo, 

respectivamente. Portanto, a concentração de 5.000 mg kg1 de Pb no solo pode ser 

definida, neste estudo, como o limite de adsorção do metal, com base nos resultados 

apresentados da simulação do transporte do metal no perfil do solo, utilizando a condição 

de pH natural e os parâmetros da isoterma que melhor se ajustou aos dados experimentais.  
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Figura 4.23:  Simulação do transporte do Pb no perfil do solo utilizando os parâmetros 

(Q0 e b) obtidos da isoterma de Langmuir para diferentes concentrações 

iniciais de Pb (2.000, 3.000, 4.000, 5.000, 6.000 e 7.000 mg kg-1) e pH 

natural. T0 – 0; T1 – 365 dias; T2 – 730 dias; T3 – 1.096 dias; T4 – 1.461 

dias; T5- 1.826 dias; e T6 – 2.192 dias. 
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Figura 4.24: Concentração do Pb no topo (top) e na base (bot) do perfil do solo utilizando   

os parâmetros (Q0 e b) da isoterma de Langmuir para diferentes 

concentrações iniciais de Pb (2.000, 3.000, 4.000, 5.000, 6.000 e 7.000 mg 

kg-1) pH natural.  
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 A Tabela 4.22 mostra o resultado das simulações após a alteração da 

condutividade hidráulica das camadas do solo. Nessas simulações foram utilizados os 

parâmetros da isoterma de Langmuir para a condição de pH natural. Com base nos dados, 

constatou-se que a alteração da condutividade hidráulica de cada horizonte do solo em 

uma e duas ordens de grandeza não teve impacto sobre o transporte do metal no solo. Os 

resultados mostraram-se praticamente similares, independente da condutividade 

hidráulica adotada. Desse modo, o possível impacto ocasionado pelo processo de 

detonação na estrutura do solo e, consequentemente, na condutividade hidráulica, pode 

não ter efeito sobre o transporte do metal no solo, para a condição retratada neste estudo, 

ou seja, o metal inicialmente adsorvido no solo. Resultado análogo foi verificado por 

LEWIS et al. (2013), que concluíram em seu estudo que a detonação de uma rodada de 

artilharia pode afetar a condutividade hidráulica em uma ordem de grandeza, porém com 

pouco efeito sobre o transporte de contaminantes na zona de vadosa.  

Tabela 4.22:  Concentração do Pb no perfil do solo verificada nas simulações antes e 

após a alteração da condutividade hidráulica dos horizontes do solo.  

 

 

 Ks inicial das amostras Uma ordem de grandeza Duas ordens de grandeza 

 C0 = 163 mg kg-1  

 mg kg-1 
A (0-10 cm) 161,83 161,05 161,11 

BA (10-37 cm) 162,65 160,20 160,11 
Bi1 (37-70 cm) 166,31 167,35 167,39 
Bi2 (70-98 cm) 160,87 159,58 159,58 
C (98-140+ cm) 164,91 165,23 165,31 

    
 C0 = 535 mg kg-1  

 mg kg-1 
A (0-10 cm) 529,89 530,34 530,47 

BA (10-37 cm) 521,65 520,94 520,42 
Bi1 (37-70 cm) 547,01 547,32 547,62 
Bi2 (70-98 cm) 529,45 529,40 529,40 
C (98-140+ cm) 534,15 533,57 534,20 

 C0 = 1.000 mg kg-1 

 mg kg-1 
A (0-10 cm) 994,20 993,69 995,21 

BA (10-37 cm) 985,36 984,63 983,16 
Bi1 (37-70 cm) 1.018,37 1.019,62 1.019,72 
Bi2 (70-98 cm) 978,21 978,17 978,06 
C (98-140+ cm) 1.012,25 1.013,42 1.013,58 
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 Na Tabela 4.23 estão expressos os resultados da análise de sensibilidade para os 

parâmetros de sorção utilizados como dado de entrada na simulação do transporte do Pb 

no perfil do solo. Conforme pode-se observar nos resultados, a concentração do metal na 

base do perfil sofreu acréscimo e decréscimo à medida que os parâmetros de sorção foram 

alterados. A sensibilidade desse parâmetro ao modelo é previsível, uma vez que é 

responsável pelo particionamento do metal entre a fase líquida e sólida.  

  Com base nos dados demostrados na tabela 4.25, verificou-se, ainda, que para a 

concentração inicial de 163 mg kg-1 de Pb no solo, a redução de até 30% dos dados de 

sorção manteve a concentração do metal em solução, na base do perfil, em conformidade 

com o estabelecido pela resolução CONAMA 430/2011. Por outro lado, para a 

concentração inicial de 1.000 mg kg-1 de Pb no solo, a redução dos dados de sorção em 

10%, fez com que a concentração do metal na base do perfil se mostrasse acima do 

permitido pela resolução citada. Efeito contrário foi observado para essa mesma 

concentração inicial do metal no solo quando os dados de sorção foram aumentados em 

10%. 

Tabela 4.23:  Concentração máxima do Pb em solução verificada na base do perfil do 

solo nas simulações com a variação em -30 a +30% dos parâmetros de 

sorção (Q0 e b) da isoterma de Langmuir para a condição de pH natural.  

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 C0 =163 mg kg-1 C0 = 535 mg kg-1 C0 = 1.000 mg kg-1 

 
 Pb (mg L-1) 
    

-30% 0,120 0,423 0,895 
-20% 0,091 0,323 0,663 
-10% 0,072 0,254 0,506 

- 0,058 0,200 0,410 
+10% 0,047 0,167 0,333 
+20% 0,039 0,139 0,278 
+30% 0,034 0,116 0,232 
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CAPÍTULO 5. CONSIDERAÇÕES FINAIS E SUGESTÕES  

5.1. Considerações finais 

 Nesta tese, avaliou-se o comportamento do Pb em um perfil de solo característico 

de uma área destinada a atividade de destruição de munições inservíveis, que foi 

investigada, sob o ponto de vista ambiental, em estudos anteriores. Com base nos 

resultados verificados neste trabalho, destacam-se, a seguir, as principais conclusões: 

 O solo da área pertence a classe dos cambissolo, portanto, apresenta um 

desenvolvimento pedogenético intermediário. A fração argila desse solo é dominada 

pela caulinita. Os horizontes do solo apresentam acidez leve a forte e conteúdo de 

matéria orgânica médio a baixo. A argila encontra-se dispersa nos horizontes 

superficiais (A e BA). O solo não apresenta concentrações naturais de Pb, 

considerando-se o limite de detecção do equipamento utilizado neste estudo.  

 Os atributos PCZ, CTC e silte mostraram-se parâmetros indicativos da retenção e 

mobilidade do Pb no solo. O percentual de Pb lixiviado correlacionou-se 

significativamente com o PCZ e a CTC, sendo de forma negativa com este e positiva 

com aquele. Enquanto, a adsorção do metal no solo apresentou correlação positiva e 

significativa com o percentual de silte. 

 O Pb apresentou-se, em maior proporção, associado às fases redutível e trocável do 

solo. O percentual do metal retido na fase redutível variou entre 34 a 56% e na fase 

trocável, em 40 a 62%. Por outro lado, as fases oxidável e residual apresentaram, no 

máximo, 4,5% do  metal retido. A alta biodisponibilidade do Pb nos horizontes do 

solo também foi constatada na extração com o agente quelante DTPA.  

 O solo apresentou baixa capacidade de neutralização ácida e básica. Essa 

suscetibilidade do solo à mudança de pH, principalmente para um caráter mais ácido, 

pode favorecer à solubilização do Pb e torná-lo ainda mais biodisponível no solo. 

 A retenção e a mobilização do Pb no solo mostrou-se altamente dependente do pH. O 

metal foi lixiviado do solo, sobretudo, em pH abaixo do PCZ. Entretanto, a afinidade 

do Pb com o óxido de Fe propiciou a mobilização do metal em pH elevado, 

principalmente na camada mais superficial do solo. Em pH natural, o Pb também foi 
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lixiviado do solo, porém em proporções inferiores a 3%. Portanto, a simples 

infiltração da água no perfil do solo pode tornar o metal mais lábil e mobilizá-lo para 

as águas superficiais e subsuperficiais.  

 Os horizontes mais superficiais do solo, A e BA, foram os que se mostraram mais 

suscetíveis à alteração do pH do meio. O Pb foi lixiviado em maior proporção dessas 

camadas do solo. O PCZ elevado do horizonte A e a CTC baixa do horizonte BA 

podem ter contribuído para tal fato. O conteúdo de matéria orgânica, embora em maior 

proporção nessas camadas, foi considerado baixo no solo e não se mostrou 

significativo para a retenção do metal. Além disso, a argila apresentou-se dispersa, 

em alto percentual, nesses horizontes.  

 A isoterma de Langmuir mostrou-se mais adequada para descrever o processo de 

adsorção do Pb nos horizontes do solo. Esse fato foi comprovado pela análise gráfica 

e estatística. Esta última indicou um menor critério de informação de Akaike corrigido 

(AICc) para essa isoterma. 

 O código Hydrus-1D mostrou-se adequado para representar o transporte do Pb no 

perfil do solo. Entretanto, deve-se ter cuidado na escolha dos dados de sorção 

utilizados como base de entrada nas simulações. Neste estudo, os parâmetros (Q0 e b) 

da isoterma de Langmuir revelaram-se satisfatórios para simular o transporte do Pb 

no solo, sendo o mesmo não observado para o parâmetro Kd da isoterma linear. Esta 

última isoterma não apresentou um bom ajuste aos dados experimentais neste 

trabalho.  

 Os resultados das simulações indicaram que a redução do pH e concentrações de Pb 

no solo acima ou igual a 1.000 mg kg-1 podem resultar em contaminação dos corpos 

hídricos, tendo como base os valores recomendados pela resolução CONAMA 

430/2011.  

 As simulações mostraram-se sensíveis à alteração dos dados de sorção, enquanto que 

a modificação da condutividade hidráulica em até duas ordens de grandeza não teve 

efeito sobre o transporte do metal no solo.  
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 O metal apresentou-se mais estável na superfície do solo na faixa de pH entre 

6-7, sendo esta, portanto, favorável ao uso técnicas de remediação cujo 

objetivo é estabilizar o metal no solo.     

5.2. Sugestões para pesquisas futuras 

 Para o aprimoramento deste estudo, propõem-se como trabalhos futuros: 

 Uma nova investigação na área de destruição de munição para determinar as 

concentrações atuais do metal nas camadas do solo. Sugere-se que, nesta nova 

investigação, seja utilizada a amostragem multi-incremento, que tem se revelado 

mais adequada para estabelecer valores médios dos metais no solo para os casos 

de contaminação heterogênea; 

 Desenvolver ensaios de coluna de leito fixo para estimar os parâmetros de 

transporte e realizar novas simulações considerando os modelos de não-equilíbrio 

químico no código Hydrus 1D;  

 Avaliar a fitoestabilização, o uso diferentes espécies vegetais e amenizantes, como 

técnica de remediação ambiental a ser aplicada na área de destruição de munição 

abordada nesta tese.  
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Apêndice A 

Resultado da análise de retenção da água nos horizontes do solo.  

 

Figura A.1: Conteúdo de água em função do logaritmo da carga de pressão para cada 

horizonte (A, BA, Bi1, Bi2 e C) do cambissolo. 
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Apêndice B 

 Condições de uso do espectrômetro de emissão atômica com plasma induzido 

(Perkin Elmer/ Optima 8300).  

 A curva de calibração foi de 0,5, 1, 2, 5 e 10 mg L-1, com fluxo de argônio do 

plasma de 9 L min-1, fluxo de argônio auxiliar de 0,2 L min-1 e fluxo de argônio no 

nebulizador de 0,53 L min-1. A vazão da amostra foi de 1,5 mL min-1.  

 Para validação dos métodos propostos, foram analisadas as amostras certificadas 

SRM 2709 – San Joaquim Soil e BCR 701.  

Tabela B.1: Comprimento de onda (nm) e limite de detecção (ppm) dos elementos 

analisados em Espectrômetro de Emissão Atômica com Plasma Induzido 

(ICP-OES). 

 

 

 

 

Elemento Comprimento de Onda (nm) Limite de detecção (ppm) 

Ca 317.933 0,030 

Mg 279.079 0,020 

Al 308.215 0,035 

Cu 324.754 / 327.396 0,003 

Fe 238.204 / 259.940 0,040 

Mn 257.610 0,001 

Zn 213.856 / 206.191 0,001 

Cr 205.560 / 267.716 0,007 

Co 228.616 0,007 

Ni 232.003 / 231.604 0,020 

Cd 214.438 / 226.502 0,002 

Pb 220.353 0,040 
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Apêndice C 

Resultado da análise mineralógica. 
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Figura C.1: Difratograma de Raios-X da fração argila da amostra total do horizonte A. 

Montagem, orientada. Radiação Kα do cobre. VHE-vermiculita com 

hidróxi-Al entrecamadas; Mi-mica; Ct-caulinita; Q- quartzo; Gt-goethita. 
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Figura C.2:  Difratograma de Raios-X da fração argila da amostra total do horizonte BA. 

Montagem, orientada. Radiação Kα do cobre. VHE-vermiculita com 

hidróxi-Al entrecamadas; Mi-mica; Ct-caulinita; Q- quartzo; Gt-goethita. 
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Figura C.3:  Difratograma de Raios-X da fração argila da amostra total do horizonte Bi1. 

Montagem, orientada. Radiação Kα do cobre. VHE-vermiculita com 

hidróxi-Al entrecamadas; Mi-mica; Ct-caulinita; Q- quartzo; Gt-goethita. 

 Horizonte Bi2 
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Figura C.4:  Difratograma de Raios-X da fração argila da amostra total do horizonte Bi2. 

Montagem, orientada. Radiação Kα do cobre. VHE-vermiculita com 

hidróxi-Al entrecamadas; Mi-mica; Ct-caulinita; Q- quartzo; Gt-goethita. 
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 Horizonte C 
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Figura C.5:  Difratograma de Raios-X da fração argila da amostra total do horizonte C. 

Montagem, orientada. Radiação Kα do cobre. VHE-vermiculita com 

hidróxi-Al entrecamadas; Mi-mica; Ct-caulinita; Q- quartzo; Gt-goethita. 
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Apêndice D 

Resultado do fracionamento químico após os ensaios de lixiviação.  

Tabela D.1:    Recuperação dos metais (Pb, Fe e Mn) no fracionamento químico realizado     

após os ensaios de lixiviação.   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 [Σ (F1+F2+F3+F4) + Lixiviado ]*100        

Ci (pseudototal)  

 Pb (%) 

Horizonte pH2 pH natural pH 9 

A (0-10 cm) 96,15±3,18 94,33±7,94 86,80±3,94 

BA (10-37 cm) 86,76±1,78 94,03±9,10 95,10±6,99 

Bi1 (37-70 cm) 110,06±3,91 118,39±2,83 104,21±7,26 

Bi2 (70-98 cm) 114,87±1,95 118,83±0,37 105,18±5,98 

C (98-140+ cm) 109,47±1,13 114,53±1,66 99,59±10,81 

    

 Fe (%) 

Horizonte pH2 pH natural pH 9 

A (0-10 cm) 73,76±0,26 73,78±12,06 67,78±0,59 

BA (10-37 cm) 65,19±0,03 71,58±15,73 75,10±1,88 

Bi1 (37-70 cm) 81,12±4,54 99,67±1,95 90,07±5,42 

Bi2 (70-98 cm) 109,87±8,82 102,63±2,57 92,46±6,15 

C (98-140+ cm) 93,54±4,05 95,34±3,92 90,45±1,05 

    

 Mn (%) 

Horizonte pH2 pH natural pH 9 

A (0-10 cm) 54,19±2,71 71,35±6,78 71,48±7,57 

BA (10-37 cm) 41,46±1,87 63,30±6,97 76,63±1,30 

Bi1 (37-70 cm) 60,86±4,67 77,46±1,55 93,15±4,78 

Bi2 (70-98 cm) 68,24±4,33 79,58±3,02 90,54±12,94 

C (98-140+ cm) 70,61±6,00 75,94±4,60 98,45±0,49 
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Apêndice E 

  Resultado do Ensaios de Batelada. 
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Figura E.1:   Potencial hidrogeniônico (pH) da solução de equilíbrio (Ce) obtido para  

cada horizonte do solo nos sistemas pH natural (A) e pH 2 (B). 
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Figura E.2:    Condutividade elétrica (CE) da solução de equilíbrio (Ce) obtido para cada   

horizonte do solo nos sistemas pH natural (A) e pH 2 (B). 

 

pH Natural

Ce (Pb mg.L-1)

0 20 40 60 80 100 120 140

C
E

 ( µ
s.

cm
-1

)

0

50

100

150

200

250

300

350

A
BA
Bi1

Bi2

C

pH 2  

Ce (Pb mg.L-1)

0 20 40 60 80 100 120 140 160

C
E

 ( µ
s.

cm
- 1

)

2000

2500

3000

3500

4000

4500

5000

A
BA
Bi1

Bi2

C


