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“Cabe ao homem compreender que o solo fértil, onde tudo 

que se planta dá, pode secar; que o chão que dá frutos e flores pode dar ervas 

daninhas, que a caça se dispersa e a terra da fartura pode se transformar na 

terra da penúria e da destruição. O homem precisa entender, que de sua boa 

convivência com a natureza, depende sua subsistência e que a destruição da 

natureza é sua própria destruição, pois a sua essência é a natureza; a sua 

origem e o seu fim." 

Elizabeth Jhin 
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RESUMO 

 

 

Teores de elementos potencialmente tóxicos em solos de uma bacia 
hidrográfica e avaliação de risco à saúde humana 

 

      A contaminação dos solos por elementos potencialmente tóxicos (EPTs) provoca 
alterações na estrutura e no funcionamento dos ecossistemas, além de oferecer 
riscos à saúde pública. Os EPTs estão presentes naturalmente no ambiente, sendo 
constituintes de rochas e sedimentos. Entretanto, atividades antropogênicas como 
emissões industriais, uso de efluentes urbanos, dejetos de animais, biossólidos, 
fertilizantes e defensivos agrícolas podem contribuir para aumento da concentração 
dos EPTs. O solo é um dos principais meios de exposição dos EPTs aos seres 
humanos. Logo, é importante quantificar os teores dos EPTs nos solos e sua 
distribuição na microbacia para poder avaliar o risco a saúde humana. Os efeitos dos 
elementos tóxicos que chegam ao solo sobre a diversidade e funcionalidade da biota 
podem ser avaliados por meio de testes ecotoxicológicos. Alguns organismos são 
bons indicadores ambientais por participarem de processos biológicos importantes 
do solo. Os principais organismos utilizados são os colêmbolos, artrópodes 
terrestres com alta diversidade e abundância, sendo encontrado em todos os 
biomas. Nesse estudo, quantificaram-se os teores de Arsênio (As), Cádmio (Cd), 
Cobalto (Co), Cobre (Cu), Cromo (Cr), Chumbo (Pb), Níquel (Ni) e Zinco (Zn) em 
amostras de 15 solos da microbacia do Rio Guamium, localizada em Piracicaba, São 
Paulo. Foi realizado experimento em casa de vegetação com alface (Lactuca sativa 
L.), pepino (Cucumis sativus L.), beterraba (Beta vulgaris L.) e rúcula (Eruca sativus 
Mill.) para avaliar o risco a saúde humana. Foi avaliado também o efeito da 
aplicação de doses de As na reprodução dos colêmbolos. Para tanto, foram 
coletadas amostras de solos nas profundidades 0 – 0,1; 0,1 – 0,2; 0,2 – 0,3; 0,3 – 
0,4; 0,4 – 0,6; 0,6 – 0,9 e 0,9 – 1,2 m. Foi realizada a extração dos EPTs pelo 
método EPA 3051a (0,5 g de solo + 9 ml HNO3 + 3 ml HCl  com digestão assistida 
por forno microondas). Os EPTs que apresentaram as maiores concentrações foram 
o As (3 pontos) e Cu (1 ponto), sendo as concentrações superiores ou iguais ao 
valor de prevenção estabelecido pelo órgão ambiental paulista (Cetesb). O As 
apresentou elevado risco carcinogênico, enquanto o Cu apresentou risco à saúde 
humana apenas quando 100 % dos vegetais consumidos eram provenientes da área 
com elevado teor de Cu, sendo este o cenário mais restritivo. Houve diferença na 
disponibilidade de As entre o solo natural e o solo artificial tropical (SAT), composto 
por areia, caulinita e pó de fibra de coco. O SAT apresentou alta disponibilidade de 
As o que reduziu a taxa de reprodução dos colêmbolos. No SAT a LOEC (Lowest 
Observed Effect Concentration) foi 0,25 mg kg-1 e a NOEC (No Observed Effect 
Concentration) < 0,25 mg kg-1. No solo natural não foi possível determinar a NOEC, 
enquanto a LOEC foi 8,41 mg kg-1. 

 
Palavras-chave: Elementos potencialmente tóxicos; Metais pesados; Bacia 

hidrográfica; Avaliação de riso a saúde humana; Teste toxicológico; 
Colêmbolos  
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ABSTRACT 

 
 
 

Watershed soils contents of potentially toxics elements in soils from an 
watershed and human health risk assessment   

 
 
      Soil contamination by potential toxics elements (PTEs) can change the 
ecosystem structure, its function and can cause risk to human health. PTEs occur 
naturally in the environment; however human activities such as industrial emissions, 
urban sewage, animal waste, biosolids, fertilizers and pesticides can increase their 
concentration. Soil is one of the main pathways to human exposure, so it is important 
to evaluate the contents of PTEs in soils and their distribution in the watershed in 
order to assess the human health risk. The effects of PTEs that reach the soil on the 
diversity and functionality of microorganisms can be evaluated by ecotoxicological 
tests. Organisms that take part of the biological process can be used as environment 
quality indicators. One of them is the springtails (Collembola) that are wide spread 
and have high diversity, being found in all ecosystems. In this study, we evaluated 
the Arsenic (As), Cadmium (Cd), Cobalt (Co), Copper (Cu), Chromium (Cr), Lead 
(Pb), Nickel (Ni) and Zinc (Zn) contents in 15 soil from Guamium watershed, located 
in Piracicaba, state of Sao Paulo, Brazil. To assess the human health risk lettuce 
(Lactuca sativa L.), cucumber (Cucumis sativus L.), sugar beet (Beta vulgaris L.) and 
rocket (Eruca sativus Mill.) were cultivated under greenhouse conditions. The effect 
of As rates on collembola reproduction was also evaluated. Soil samples were 
collected in the following depths: 0 – 0.1; 0.1 – 0.2; 0.2 – 0.3; 0.3 – 0.4; 0.4 – 0.6; 0.6 
– 0.9 e 0.9 – 1.2 m. Contents of PTEs were obtained after microwave extraction by 
EPA 3051a method (0.5 g soil + 9 mL HNO3 + 3 mL HCl). As and Cu had the highest 
contents, and their concentration were close or higher than prevention value 
established by Sao Paulo state environmental agency (Cetesb). As  showed high 
carcinogenic risk, otherwise Cu only represented risk to human health in the most 
restrictive scenario, when 100% of the vegetables consumed were taken from the 
contaminated area. There was difference in the As availability between natural soil 
and artificial soil (ArtS) which was composed by sand, Kaolinite and powdered 
coconut fiber. As availability was high in the ArtS and it decreased the collembola 
reproduction. The Lowest Observed Effect Concentration (LOEC) on SAT were 0.25 
mg kg-1, while and the No Observed Effect Concentration (LOEC) were less than 
0.25 mg kg-1. Otherwise, the LOEC were 8.41 mg kg-1 in the natural soil, but it was 
not possible to define the NOEC. 
 
Keywords: Potential toxics elements; Heavy metals; Watershed; Human health risk 

assessment; Toxicological tests; Springtails (Collembola)  
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1 INTRODUÇÃO  

O solo é um dos recursos naturais responsáveis pela sustentabilidade do 

suprimento de alimentos e da qualidade ambiental. As mudanças no uso da terra, 

principalmente pelo desmatamento, levam à alteração da sua qualidade, pois afetam 

a sua capacidade de depuração e imobilização de contaminantes. No entanto, essa 

capacidade é limitada, podendo ocorrer alteração da qualidade do solo em virtude 

do efeito cumulativo da deposição de poluentes atmosféricos, da aplicação de 

defensivos agrícolas e fertilizantes e da deposição de resíduos sólidos industriais, 

urbanos, materiais tóxicos e radioativos (MOREIRA-NODERMANN, 1987),  podendo 

levar à contaminação ambiental. 

Atualmente é um desafio para os pesquisadores avaliar teores dos 

elementos potencialmente tóxicos (EPTs) no solo, sua distribuição no perfil do solo e 

em bacias hidrográficas, além das fontes de contaminação. Tais informações são 

necessárias para avaliação de riscos à saúde humana.  A presença de grandes 

quantidades de EPTs com ligações pouco estáveis nos colóides do solo pode trazer 

consequências graves quanto à sua lixiviação no perfil do solo e, eventualmente, a 

migração para as águas subterrâneas (TEUTSCH et al., 2001). Além disso, tal 

contaminação pode afetar os seres humanos diretamente, por meio do consumo 

inadvertido de solo ou, mais comumente, por meio da ingestão de plantas cultivadas 

em locais contaminados (MURRAY et al., 2009), que absorvem os  EPTs na forma 

de íons presentes na solução do solo por meio das raízes ou por meio de absorção 

foliar (SHARMA et al., 2010). Esses elementos absorvidos podem ser acumulados 

em raízes, caules, frutos, sementes e folhas (FATOKI, 2000). A ingestão de plantas 

(legumes, tubérculos, verduras etc.) é uma das principais vias de entrada de alguns 

EPTs na cadeia alimentar. Elevadas concentrações de EPTs nas partes comestíveis 

das plantas podem expor os consumidores a um nível crítico de elementos químicos 

potencialmente perigosos (ANTONIOUS et al., 2010).  

A bacia hidrográfica do Ribeirão Guamium, localizada em Piracicaba, SP, 

está altamente degradada, com possibilidade de ter várias áreas contaminadas 

devido, principalmente, à presença de contaminantes eventualmente presentes em 

insumos utilizados na agricultura ou aqueles liberados por indústrias presentes na 

região. A maior parte do solo da bacia tem uso rural, com 5.477 ha (78% da área) 

cultivados com cana de açúcar, 491 ha de floresta remanescente e apenas 243 ha 
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de área de preservação permanente. Além disso, a bacia possui parte urbana onde 

há grande número de residências e indústrias de grande porte (3 fundições, 3 

metalúrgicas, 1 caldeiraria, 1 siderúrgica, 1 fábrica de embalagens e 1 fábrica de 

produção de aguardente e álcool), o que pode representar elevada geração de 

resíduos com potencial de degradação do solo. 

Como o solo  é um dos principais meios de exposição dos EPTs aos seres 

humanos, é importante quantificar os teores dos EPTs presentes na microbacia e 

avaliar o risco a saúde humana de tais elementos. Além da ingestão de vegetais, a 

ingestão de solo (principalmente por crianças) e o contato dérmico também são vias 

de exposição aos EPTs. No Brasil, a legislação ambiental exige que áreas 

degradadas sejam recuperadas (Melo, 2006). O valor de alerta é um indicativo de 

alteração da qualidade natural dos solos, sendo estabelecido com base em risco e 

no conceito de prevenção à contaminação, de modo a evitar que o solo transforme-

se em área contaminada, permitindo identificar e controlar as possíveis fontes de 

contaminação (CETESB, 2001). 

Os efeitos adversos relacionados aos seres humanos e ao ambiente são de 

grande preocupação. Por meio de testes ecotoxicológicos é possível investigar, 

avaliar e quantificar os efeitos dos elementos tóxicos do solo na diversidade e na 

funcionalidade da biota. Os testes de toxicidade podem ser classificados de acordo 

com o tempo de exposição (agudo ou crônico), com o efeito observado (morte, 

afetando o crescimento ou reprodução) ou com a resposta efetiva (letal ou subletal). 

Nestes testes, produtos químicos a serem avaliados são adicionados ao substrato 

em diferentes concentrações, e são medidos seus efeitos agudos, crônicos, 

biológicos e comportamentais para os organismos invertebrados do solo (minhocas, 

enquitreídeos, colêmbolos e ácaros predadores) (ALVES, 2010; JÄNSCH et al., 

2005; KAPANEN; ITAVAARA, 2001). 

Os colêmbolos são os mais numerosos e os mais largamente distribuídos 

artrópodes terrestres (ALVES, 2010). Além disso, possuem importante papel como 

reguladores do processo de decomposição por meio da predação da microfauna 

(JÄNSCH; RÖMBKE, 2003). A resposta dos colêmbolos aos produtos químicos em 

laboratório pode ser usada para avaliar o estresse e o risco ecológico, dando 

suporte para a criação de leis visando à proteção do ambiente e da qualidade da 

saúde pública (VAN STRAALEN, 2002). Diversas espécies têm sido testadas para o 

uso como indicadores em testes de toxicidade em solos (FOLKER-HANSEN et al., 



 19 

1996; GREENSLADE; VAUGHAN, 2003) No entanto, a espécie regularmente 

empregada é Folsomia candida (ISO, 1999; PHILLIPS et al., 2002). 

A hipótese levantada é de que o teor dos EPTs no solo de uma bacia 

hidrográfica aumenta à medida que a vegetação nativa é substituída por culturas 

agrícolas e/ou áreas residenciais e industriais, devido ao uso de produtos exógenos 

(adição de insumos agrícolas, lançamento de resíduos urbanos e industriais, dentre 

outras formas de contaminação). Também se espera que os elementos 

antropogênicos fiquem adsorvidos ao longo do perfil do solo, não atingindo os 

horizontes mais profundos. Além disso, espera-se que a adição de doses de As 

próximas ao valor de prevenção da Cetesb causem efeitos na microbiota do solo.  

Sendo assim, objetivou-se nesse trabalho quantificar os teores de Arsênio 

(As), Cádmio (Cd), Cobalto (Co), Cobre (Cu), Cromo (Cr), Chumbo (Pb), Níquel (Ni) 

e Zinco (Zn) em amostras de solos da microbacia do Rio Guamium e realizar a 

avaliação de risco dos EPTs, além da avaliar a ecotoxicidade de As em colêmbolo. 
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2 DESENVOLVIMENTO 

 

2.1 Revisão Bibliográfica 

Ao longo da história, a sociedade deixou de ser essencialmente rural e 

passou a ser predominantemente urbana, desenvolvendo um novo modelo de vida 

caracterizado pela máxima produção de alimentos e de bens de consumo. Todavia 

houve aumento no consumo de energia, na emissão de gases do efeito estufa e na 

geração de resíduos, resultando a poluição ambiental e a degradação dos recursos 

naturais existentes (TASCHNER; BOGUS, 1986).  

Os EPTs estão presentes naturalmente no ambiente, sendo constituintes de 

rochas e sedimentos. Entretanto, atividades antropogênicas como emissões 

industriais, adição de efluentes urbanos, dejetos de animais, biossólidos, fertilizantes 

e defensivos agrícolas podem contribuir no aumento da concentração dos EPTs no 

solo (di-TOPPI; GABRIELLI, 1999; YANG et al. 2004; KIRKHAM, 2006) Os EPTs 

podem estar ou ligados aos minerais silicatados e à matéria orgânica do solo ou na 

solução do solo estando disponível às plantas e aos microorganismos, o que pode 

gerar risco à saúde humana (CIÉSLÍNSKI et al., 1996; BRUS et al., 2005) 

O solo atua como ―filtro‖ para proteger a água subterrânea, tendo a 

capacidade de depuração e imobilização de grande parte dos contaminantes 

(MOREIRA-NODERMANN, 1987). Os reservatórios naturais vêm sendo depositários 

de uma variedade de subprodutos provenientes da atividade antrópica. A presença 

de EPTs é responsável por efeitos adversos no ambiente, com repercussão na 

economia e na saúde pública.  

No Brasil há poucos estudos que remetem à variação dos teores EPTs ao 

longo do perfil do solo e a sua distribuição em bacias hidrográficas. Em outros 

países, no entanto, tais estudos são importantes ferramentas para elaboração de 

legislações eficazes visando à proteção do meio ambiente e da saúde pública. Além 

disso, MERLO et al. (2011), CAZENAVE et al. (2005) e HUED; BISTONI (2005) 

mostraram que a degradação das bacias produz efeitos nocivos na biota aquática e 

terrestre. Luo et al. (2010) observaram que atividades de mineração causaram 

elevada contaminação por Cr e Ni nos solos e aumento nos teores de Cd, Cu e Zn 

na área do reservatório de Miyun, na China. Além disso, o uso de fertilizantes e 

defensivos agrícolas relacionados às atividades agrícolas pode causar aumento nas 
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concentrações de EPTs nos solos (LUO et al., 2010). Gao et al. (2011) observaram 

aumento na concentração de Cd na parte aérea de trigo e milho imediatamente após 

a aplicação de adubo fosfatado devido a redução da competição pelos sítios de 

absorção entre o Zn e Cd, a também ao aumento no desenvolvimento radicular e 

consequente maior absorção de Cd, porém esse aumento depende da concentração 

de Cd no fertilizante. Freitas et al. (2009) observaram que a concentração de Cd e 

Pb em fertilizantes depende do tipo (acidulados ou termofosfato) e da marca. 

Os sedimentos depositados ao longo da calha fluvial desempenham função 

importante na avaliação da poluição. Os sedimentos agem como carreadores de 

possíveis contaminantes, como os EPTs, que não são permanentemente fixados por 

eles e podem ser liberados por meio de mudanças nas condições ambientais como o 

pH, potencial redox e a presença de quelantes orgânicos. A determinação dos 

teores dos EPTs nas bacias hidrográficas é importante ferramenta para avaliar o 

impacto ambiental e suas complexas relações com as atividades econômicas, pois 

desta forma será possível o desenvolvimento de tecnologias visando à proteção do 

solo e dos corpos d’águas. 

 

2.1.1 Valores de referência de qualidade para elementos potencialmente 

tóxicos no solo  

A poluição do solo por EPTs é um sério problema em vários países. Os 

EPTs ocorrem naturalmente no ambiente, mas também podem estar relacionados 

com as atividades antrópicas. O impacto no solo depende, principalmente, da 

quantidade e das formas químicas em que os elementos se encontram, e da entrada 

dos EPTS na cadeia trófica por meio da absorção pelas plantas (McBRIDE, 1994; 

ACCIOLY; SIQUEIRA, 2000).  

Os teores dos EPTs nos solos dependem do material de origem, dos 

processos de formação, da composição e da proporção dos componentes de sua 

fase sólida (SANTANA et al., 2012; BOSSY et al., 2010; KABATA-PENDIAS; 

PENDIAS, 1992). A avaliação dessas concentrações é importante indicativo em 

estudos ambientais de contaminação e de poluição, principalmente no 

estabelecimento de padrões de referência. Entretanto, com o desenvolvimento 

tecnológico e o crescimento demográfico mundial, foram intensificadas as atividades 

industriais e agrícolas, o extrativismo mineral e a urbanização, causando 
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considerável aumento dos níveis de contaminantes no ambiente, especialmente, no 

solo.  

No Brasil, a Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental do estado 

de São Paulo (Cetesb) faz uso, desde 2001, de valores genéricos internacionais na 

definição de padrões de qualidade para solos e águas subterrâneas (CETESB, 

2001). Em 2009, o Conselho Nacional do Meio Ambiente (Conama), do Ministério do 

Meio Ambiente (MMA), publicou diretrizes e procedimentos para composição de uma 

tabela nacional de valores orientadores de elementos potencialmente tóxicos em 

solos por meio da resolução n°420 (CONAMA, 2009).  De acordo com a resolução, 

cada estado deverá gerar uma tabela com valores de referência de qualidade (VRQ). 

Entretanto, existe carência de resultados nacionais sobre estudos de ecotoxicidade 

e fitotoxicidade dos EPTs para a derivação dos valores de alerta e de intervenção, 

sendo que os valores utilizados atualmente pelo Conama são, em sua maioria, 

baseados em referências bibliográficas internacionais (MELO et al., 2011). 

Para determinação dos VRQs é necessária a determinação dos teores 

naturais dos EPTs nos vários tipos de solo (ISO, 2005), sendo definido como 

parâmetro os teores usualmente encontrados no solo (ZHAO, 2007). O VRQ indica o 

limite de qualidade para um solo considerado limpo a ser utilizado em ações de 

prevenção da poluição do solo e no controle de áreas contaminadas. Porém, o VRQ 

não constitui um meio preciso para avaliar o potencial de risco ao ambiente e a 

saúde humana, mas o mais simples e direto método para o estabelecimento de 

valores orientadores. O VP é intermediário entre o VRQ e o VI, que representa a 

concentração de determinada substância no solo acima da qual existem riscos 

potenciais, diretos ou indiretos à saúde humana, considerando um cenário de 

exposição padronizado (CONAMA, 2009). 

O valor de alerta (prevenção) tem caráter preventivo e indica possível 

alteração da qualidade natural dos solos, alertando para a necessidade de ações 

para identificação e controle das fontes de poluição. O valor de intervenção tem 

caráter corretivo e indica o limite de contaminação das águas subterrâneas e ou solo 

acima do qual existe risco potencial à saúde humana. É utilizado no gerenciamento 

de áreas contaminadas como critério para classificação, indicando a necessidade de 

ações emergenciais de intervenção e de início do processo de remediação por meio 

da caracterização detalhada da contaminação e da avaliação do risco específica 

para a área (CONAMA, 2009). 
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No estado de São Paulo, em maio de 2002, havia registro de 255 áreas 

contaminadas quando a lista de áreas foi divulgada pela primeira vez. Esse número 

tem crescido anualmente, sendo identificadas 1.664 em 2006 e 2.514 em 2008. 

Após a última atualização, ocorrida em dezembro de 2011, foram totalizados 4.131 

registros no Cadastro de Áreas Contaminadas e Reabilitadas no Estado de São 

Paulo. Desses 4.131 registros,  13% representam exclusivamente a contaminação 

por metais pesados, totalizando 439 áreas (CETESB, 2011). 

 

Tabela 1 – Valores orientadores para solo e água subterrânea estabelecidos pela 
Cetesb. Fonte Cetesb (2005)  

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

      
 

2.1.2 Avaliação de risco à saúde humana 

A qualidade ambiental e os riscos constituem uma das mais importantes 

preocupações da sociedade moderna devido ao impacto potencial do 

desenvolvimento tecnológico e às mudanças no estilo de vida e também o aumento 

da percepção para os perigos à saúde e segurança. O controle e a minimização das 

fontes de poluição e o encaminhamento correto dos resíduos gerados pelas 

empresas e pela sociedade são as duas soluções mais efetivas e concretas 

utilizadas para assegurar a qualidade do ambiente (ARAÚJO, 2001). 
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A Cetesb desde 2002 divulga relatório indicando as áreas contaminadas do 

Estado de São Paulo (Figura 1). O número de áreas cresce anualmente, mas isso 

não indica aumento da contaminação, mas o esforço da agência ambiental paulista 

em localizar esses locais. O Estado de São Paulo foi dividido em Unidades de 

Gerenciamento de Recursos Hídricos (UGRHI). A cidade de Piracicaba está inserida 

na UGRHI – 5 (Piracicaba/Capivari/Jundiaí). Nessa unidade há 629 áreas 

contaminadas, sendo que em Piracicaba há 40 áreas contaminadas e reabilitadas 

(CETESB, 2011). Entre os locais apontados estão 31 postos de combustíveis, 8 

indústrias e um acidente. As indústrias identificadas estão localizadas no Distrito 

Unileste (1), Jardim Califórnia (2), Monjolinho (1), Jardim Brasil (1), Cruz Caiada (1), 

Dois Córregos (1) e bairro dos Alemães (1). Enquanto que os postos de 

combustíveis estão no Distrito de Tupi (1), Centro (5), bairro dos Alemães (4), Vila 

Rezende (3), Vila Verde (2), São Dimas (2), Alto (2), Santa Terezinha (2), 

Piracicamirim (1), Jardim Monumento (1), Nova Piracicaba (1), Areão (1), Jardim 

Nova Iguaçu (1), Vila Monteiro (1), Castelinho (1), Jupiá (1), Cidade Alta (1) e Jardim 

Califórnia (1). Desse total, 4 são contaminações por metais. 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 1 – Evolução do número de áreas contaminadas cadastradas no Estado de 

São Paulo (Fonte: Cetesb, 2011) 
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A ingestão de alimentos contaminados é a principal via de exposição aos 

EPTs, embora em alguns casos, a inalação seja uma das principais formas de 

exposição (TRIPATHI et al., 1997). Informações a respeito das concentrações dos 

EPTs nos alimentos e a ingestão diária são imprescindíveis para a avaliação do risco 

à saúde humana (ZHUANG et al., 2009). A exposição a humanos depende da 

concentração dos contaminantes nos vegetais e da quantidade consumida 

(SWARTJES et al., 2007). há necessidade de uma análise da mobilidade dos 

contaminantes ao longo do perfil do solo para estimar os riscos potenciais para a 

qualidade da água, dos ecossistemas e da agricultura, tendo em vista os riscos de 

lixiviação para águas subterrâneas e superficiais de água e uma avaliação da 

absorção por organismos e plantas (RÖMKENS et al., 2005). 

A dose de referência toxicológica indica qual concentração apresenta risco 

potencial de um elemento à saúde humana. Assim, há risco potencial à saúde 

humana quando a exposição total a um determinado elemento ultrapassa a dose de 

referência. Um grande número de estudos tem sido realizado para avaliar o risco 

para os seres humanos em ingerir alimentos produzidos em solo contaminado 

(MELO et al., 2012; MURRAY et al., 2009 SWARTJES et al., 2007). Com a dose de 

referência toxicológica, é possível derivar o limite crítico de concentração no solo, 

oqual pode ser derivado com base na exposição e da dose de Referência (Figura 2). 

A definição de concentração crítica do solo é a razão entre a dose de referência 

toxicológica e a dose de referência (SWARTJES et al., 2007). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 2 – Derivação de concentração critica no solo (Fonte: Swartjes et al., 2007) 
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A ingestão de plantas (legumes, tubérculos, verduras etc.) é uma das 

principais vias de entrada de alguns EPTs na cadeia alimentar. Elevada 

concentrações de EPTs nas partes comestíveis das plantas pode expor os 

consumidores a um nível excessivo de elementos químicos potencialmente 

perigosos (ANTONIOUS et al., 2010).  

 O fator de bioconcentração (FBC), que é a razão entre a concentração 

na planta (na parte comestível) e a concentração no solo, é usado nos modelos de 

avaliação de risco para estimar a concentração do metal na planta e subsequente 

exposição humana por meio do consumo de vegetais (SWARTJES et al., 2007). 

Atributos do solo como pH, teor de argila, teor de matéria orgânica, concentração do 

metal no solo e fatores das plantas como espécie e taxa de crescimento tem forte 

influência no FBC. Além disso, o FBC também varia com a parte da planta utilizada, 

sendo geralmente maior na raiz do que nos frutos (WOJCIECHOWSKA-MAZUREK 

et al., 1995). 

 

2.1.3 Teste de toxicidade aguda 

 Bioensaios são utilizados para avaliar a toxicidade aguda e para 

determinar as concentrações adequadas para o ensaio dos efeitos subletais em 

espécies, sendo descritos em protocolos normativos (SEGAT, 2012). Esses métodos 

utilizam solos artificiais (SAT) (ISO, 1993). O SAT é composto de areia, caulim e pó 

de fibra de coco, sendo amplamente utilizado nestes ensaios. Por outro lado, muitos 

testes também são realizados em solos naturais, ou em comparação com os dois 

tipos (ALVES et al., 2012).  

Esses protocolos utilizam organismos que são considerados bons 

indicadores ambientais por participarem de processos biológicos importantes do 

solo. Os principais organismos utilizados são os colêmbolos, minhocas, 

enquitreídeos, entre outros. (ALVES et al., 2012). Os colêmbolos pertencem ao 

grupo dos artrópodes terrestres, possuindo alta diversidade e abundância, sendo 

encontrado em todos os biomas (RESH; CARDÉ, 2003; COLEMAN et al., 2004). 

Segundo Anderson (1978), 1 m2 de solo de floresta temperada pode conter mais de 

100 mil indivíduos. A resposta destes organismos aos EPTs por meio de testes 

laboratoriais pode ser usada para avaliar o estresse à comunidade microbiana e os 

riscos ecológicos, além disso, serve de base para ações legislativas  (VAN 
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STRAALEN, 2002). Folsomia candida é a espécie-padrão de colêmbolos empregada 

na avaliação de risco de poluentes em testes de toxicidade devido à sensibilidade à 

presença de EPTs (SEGAT, 2012; PHILLIPS et al., 2002). 

 

2.2 Material e Métodos 

 

2.2.1 Localização da Bacia do Guamium 

A Bacia Hidrográfica do Ribeirão Guamium está localizada integralmente na 

porção norte do Município de Piracicaba-SP, entre as longitudes 47º 34’ 20,85’’ O – 

47º 40’ 29,68’’ O e latitudes 22º 32’ 18,64’’ S – 22º 41’ 43,14’’ S, com área de 7.051 

ha, dos quais 481 ha encontram-se na zona urbana (PREFEITURA DO MUNICÍPIO 

DE PIRACICABA, 2007a) (Figura 3). Dos quatro bairros integrantes da bacia 

(Guamium, Vila Industrial, Vila Fátima e Algodoal), apenas o Guamium encontra-se 

inserido em sua totalidade nos domínios da mesma, sendo que os demais se 

encontram apenas parcialmente na bacia (PREFEITURA DO MUNICÍPIO DE 

PIRACICABA, 2007a). Em seus trechos iniciais, o principal ribeirão da bacia, o 

Guamium, atravessa região agrícola de domínio canavieiro fracamente urbanizado, 

com 1.682 habitantes na área rural, segundo dados censitários do IBGE-2000. 

Continua a se desenvolver em meio a esse cultivo até a porção média da bacia, 

sendo que em seu trecho final atravessa a malha urbana do município, onde se 

depara com acréscimo populacional (16.946 habitantes), totalizando na bacia 18.628 

habitantes e área urbanizada de 485 ha (7%). 

O bairro Algodoal, situado na foz do ribeirão Guamium, destaca-se dos 

demais por apresentar a maior densidade populacional, evidenciando a ocorrência 

de favelas (2.746 habitações), sendo a maior dentre as três outras existentes na 

área de estudo, todas, porém, em fase de regularização (PREFEITURA DO 

MUNICÍPIO DE PIRACICABA, 2007a). Neste trecho intensamente urbanizado da 

bacia, estavam sediadas em 2007 várias indústrias (3 fundições, 3 metalúrgicas, 1 

caldeiraria, 1 siderúrgica, 1 fábrica de embalagens e 1 de produção de aguardente e 

álcool) e um comércio bastante diversificado (PREFEITURA DO MUNICÍPIO DE 

PIRACICABA, 2007b). 
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2.2.2 Caracterização dos Solos da Bacia do Guamium 

Em parceria com o projeto FEHIDRO (Contrato: 333/2007) denominado 

―Projeto ÁGUAMIUM (Ribeirão Guamium, Piracicaba, SP): uma abordagem 

hidrogeoquímica da poluição orgânica visando sua recuperação‖ foi realizada 

campanha de amostragem dos principais grupos de solos da Bacia do Ribeirão 

Guamium (Figura 4). Foram coletadas amostras de solo em 15 pontos 

representativos (figura 4) ao longo da bacia nas seguintes profundidades: 0 – 0,1; 

0,1 – 0,2; 0,2 – 0,3; 0,3 – 0,4; 0,4 – 0,6; 0,6 – 0,9 e 0,9 – 1,2 m de cada ponto 

coletado (Figura 5). Os seguintes solos foram identificados  (em ordem decrescente 

de relevância na bacia): Latossolo Vermelho, Latossolo Vermelho-Amarelo, 

Gleissolo, Nitossolo Vermelho, Argissolo Vermelho-Amarelo, Neossolo Litólico, 

Argissolo Amarelo e Nitossolo Háplico (Figura 6). 

 

2.2.3 Caracterização Química dos Solos  

Foram analisadas amostras de solos coletadas nas seguintes 

profundidades: 0 – 0,1; 0,1 – 0,2; 0,2 – 0,3; 0,3 – 0,4; 0,4 – 0,6; 0,6 – 0,9 e 0,9 – 1,2 

m de cada ponto coletado. As amostras de solos foram secas ao ar e depois 

passadas em peneira de malha 2 mm. As análises químicas do solo foram 

conduzidas no Laboratório de Análises Químicas de Solo do Departamento de 

Ciência do Solo da ESALQ/USP. 
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Figura 3 – Localização   da Bacia Hidrográfica do Ribeirão do Guamium, Piracicaba, SP. Fonte: BioGeotec
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Figura 4 – Pontos de coleta de solo na Bacia do Guamium, Piracicaba, SP. Fonte: BioGeotec 
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Figura 5 – Fotos das coletas de solo da Bacia do Guamium realizada em fevereiro 

de 2012, Piracicaba, SP. (a) coleta de solo próximo à área de cana-de-
açúcar; (b) separação das amostras de solos coletadas em diferentes 
profundidades; (c) amostragem de solo próximo à área de milho; (d) 
amostragens em diferentes profundidades; (e; f) amostragem de solo 
próxima ao ribeirão Guamium 
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c d 

 f     e 
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Figura 6 – Solos da Bacia do Guamium, Piracicaba, SP 
 

Foram determinados: pH em CaCl2 0,01 M, carbono orgânico (via úmida- 

Walkley-Black), teores de P, K+ (extraídos com Mehlich 1 - 0,0125 mol L-1 de H2SO4 

e 0,05 mol L-1 de HCl), Ca2+, Mg2+ (extraídos com resina trocadora de íons), Al3+ 

(extraído com KCl 1M), H+Al (acetato de cálcio 0,5 M, pH 7,0) e Cu, Fe, Mn e Zn 

(DTPA) (CAMARGO et al., 2009; RAIJ et al. 1997). Para obtenção dos teores de 

óxidos de Si, Fe, Al e Mn foi empregado o método do ataque sulfúrico e alcalino 

descrito pela EMBRAPA (1997), sendo a seguir calculadas as relações moleculares 

Ki = 1,7 x SiO2 / Al2O3; Kr = 1,7 x SiO2 / (Al2O3+0,64 Fe2O3), conforme 

procedimentos sugeridos por Vettori (1969). Os teores de óxidos cristalinos (livres) 

foram extraídos com ditionito-citrato-bicarbonato de sódio (CAMARGO et al., 1986, 

apresentado com mais detalhes em Loeppert; Inskeep, 1996). Os teores dos óxidos 

mal cristalizados de Fe, Al e de Mn foram determinados pelo método descrito por 
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Cam0argo et al. (1989) e detalhado por Loeppert e Inskeep (1996) e por Bertsch e 

Bloom (1996), no qual foram empregados oxalato de amônio e ácido oxálico. 

 

2.2.4 Determinação dos teores dos EPTs 

Foram determinados os teores de Arsênio (As), Cádmio (Cd), Cobalto (Co), 

Cobre (Cu), Cromo (Cr), Chumbo (Pb), Níquel (Ni) e Zinco (Zn) nas amostras 

coletadas nos 15 pontos e em todas as profundidades. A extração foi realizada pelo 

método EPA 3051A (0,5 g de solo + 9 ml HNO3 + 3 ml HCl  com digestão assistida 

por forno microondas) (USEPA, 1998). As determinações de Cd, Co, Cu, Cr, Pb, Ni e 

Zn foram feitas por espectrometria de absorção atômica (AAS), sendo utilizado o 

Forno de Grafite acoplado ao AAS (GF-AAS) quando as concentrações dos 

elementos estiveram abaixo do limite de detecção do AAS.  O As foi determinado por 

Espectrometria de Fluorescência Atômica (AFS). A recuperação da extração com o 

método EPA 3051A foi verificada por meio da inclusão de amostras de solo 

certificadas (Montana Soil, NIST, SRM 2711). 

 

2.2.5 Avaliação de risco à saúde humana 

Foi conduzido experimento em casa-de-vegetação do Departamento de 

Ciência do Solo da ESALQ-USP para avaliar o risco que a população da bacia do 

Guamium estaria exposta consumindo vegetais produzidos na bacia. Foram 

selecionados os solos que apresentaram teores de EPTs iguais ou superiores ao 

VP. As amostras de solo foram coletadas na camada superficial (0- 0,2 m), e 

posteriormente secas ao ar e passadas em peneira de malha 4 mm. Foram 

realizadas adubações, antes do transplante das mudas, com macro e 

micronutrientes seguindo as recomendações técnicas para as culturas no Estado de 

São Paulo (Raij et al., 1997). O teor de água no solo foi mantido próximo a 70% da 

capacidade máxima de retenção. 

Foram cultivadas alface (Lactuca sativa L.), pepino (Cucumis sativus L.), 

beterraba (Beta vulgaris L.) e rúcula (Eruca sativus Mill.). A escolha das espécies se 

baseou no alto consumo pela população, além de poderem ser cultivadas em hortas 

caseiras. Assim, simulou-se o risco que a população da Bacia do Guamium estaria 

exposta consumindo alimentos cultivados nos solos da bacia.  

Os vasos foram dispostos em blocos casualizados com três repetições. As 

plantas foram cultivadas até a fase em que são consumidas pela população. Após 
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esse período as partes comestíveis das plantas foram colhidas e lavadas com água 

da torneira (prática popular) e também com água deionizada, para remover possíveis 

materiais de solo e contaminantes. Em seguida, o material foi seco em estufa com 

circulação forçada de ar até massa constante. Depois as amostras foram pesadas 

para obtenção da massa seca, moídas em moinho tipo Wiley e colocadas em sacos 

plásticos apropriados. O material vegetal foi digerido em forno microondas de acordo 

com o procedimento descrito em ARAUJO et al. (2002). A recuperação das 

digestões das amostras de plantas foi verificada por meio da inclusão de amostra 

certificada de folha de tomate (NIST, SRM 1573a).   

Foi estimado o Fator de Bioconcentração (FBC) para cada metal, pela 

seguinte fórmula BCF = Cplanta /Csolo (Newman, 2010), em que Cplanta (mg kg-1) é a 

concentração do metal na planta; e Csolo (mg kg-1) é o teor total do metal no solo. 

Foi calculada a ingestão diária dos EPTs conforme a seguinte formula 

(USEPA, 1989): 

 

 

 

em que C (mg kg-1) é a concentração do metal no alimento; P (kg/refeição) é a 

porcentagem ingerida; FI é a fração ingerida da fonte contaminante;  FE 

(refeições/ano) é a frequência de exposição; TE (anos) é o tempo de exposição; MC 

(kg) é a massa corpórea (70 kg para um adulto); e T (dias)  é a média do tempo de 

exposição (TEX365 dias para elementos não cancerígenos ou 70 anos X 365 dias 

para elementos cancerígenos). 

Foram calculadas as ingestões diárias de As e Cu por meio do consumo de 

vegetais utilizando os parâmetros da tabela 2. A dose de referência diária (RfD, em 

inglês) é uma estimativa de uma exposição diária (mg Kg-1/dia) de uma população 

geral (incluindo os subgrupos sensíveis), provável de não apresentar risco de um 

efeito nocivo á saúde durante uma exposição (NEWMAN, 2010). 
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Tabela 2 – Parâmetros usados para calcular a ingestão diária de As e Cu 
 

Parâmetros Símbolo Valor 

Concentração do metal na planta C Específico para cada planta 

Porcentagem ingerida (kg/refeição)¹ P Específico para cada planta³ 

Fração ingerida (%) FI 10; 25; 100 

Frequência de exposição (refeições/ano)² FE 730 

Tempo de exposição (anos)¹ TE 58 

Massa corpórea (kg) MC 60 

Tempo de exposição (dias) T C = 70 X 365*; NC = TE X 365**   

*Para elementos cancerígenos; **Para elementos não cancerígenos; ¹ Cetesb (2001); ² Com base em 
2 refeições por dia; ³ IBGE, 2010 

 
 

Para os elementos considerados carcinogênicos foi calculado o risco 

carcinogênico multiplicando o fator de carcinogenicidade (slope factor, em inglês) 

pelo valor de ingestão diária, conforme a seguinte fórmula: 

 

 

em que FC (mg kg-1/dia) é o fator de carcinogenicidade (CETESB, 2001); I (mg kg-

1/dia) é o valor de ingestão diária. 

Para os elementos não carcinogênicos foi calculado o Risco para a saúde 

humana devido à ingestão de alimento contaminado por meio do Coeficiente de 

Perigo (HQ, Hazard Quotient, em inglês), conforme a seguinte fórmula: 

 

em que I (mg kg-1/dia) é a ingestão diária do elemento (massa seca); RfD (mg kg-

1/dia) é a dose de referência de cada metal 

 

2.2.6 Teste de toxicidade em colêmbolos  

Para avaliar o efeito de mortalidade de As em F. candida, foram realizados 

testes de toxicidade aguda de acordo com a orientação da norma internacional 

ISO:11267 (ISO, 1999). Foram utilizados um solo artificial tropical e um Latossolo. O 

SAT foi constituído por uma mistura de 70% de areia industrial (fina), 20% de argila 

caulinítica, e 10% de pó de casca de coco (seca e peneirada). O material foi 

misturado, e o pHKCl 1M do SAT foi corrigido para 6 ± 0,5. Foram adicionadas cinco 

doses de arsênio (2,5; 5; 15; 45 e 135 mg kg-1) na forma de Na2HAsO4.7H2O p.a., 
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além do tratamento controle, sem adição de As. Após a contaminação, os solos 

foram mantidos com umidade próxima a 60% da capacidade máxima de retenção de 

água (CMRA) e incubados por 30 dias. Após esse período foram pesados 30 g de 

solo úmido e acondicionados em recipientes cilíndricos (3,5 x 11,5 cm diâmetro x 

altura) com cinco repetições. No inicio do biensaio, foram adicionados 10 colêmbolos 

em cada recipiente-teste, com as idades sincronizadas entre 10 e 12 dias de idade. 

A reprodução dos colêmbolos foi avaliada após 28 dias de teste, de forma 

que os recipientes testes foram esvaziados sob outro reservatório, e estes foram 

preenchidos com água, para que os organismos vivos flutuassem. Foi adicionada 

tinta de caneta para aumentar o contraste entre os colêmbolos e o 

meio. Fotografaram-se os recipientes (com água) sob vista superior (alta resolução) 

e, posteriormente, obteve-se o número de juvenis em cada tratamento após a 

análise das imagens no software UTHSCSA Image Tool 3.0. 

As diferenças significativas entre as médias dos tratamentos dos testes de 

toxicidade, com diferentes doses, foram verificadas nas análises de variância 

(ANOVA, p < 0.05). A comparação das médias dos tratamentos com o tratamento 

controle foi realizada pelo teste de Dunnett. Assim, estabeleceram-se os valores da 

NOEC (No Observed Effect Concentration) e LOEC (Lowest Observed Effect 

Concentration) dos testes de toxicidade. 

 

2.3 Resultados e discussão    

 

2.3.1 Caracterização física e química dos solos 

A maioria das amostras era composta por solos ácidos, com pH variando de 

4 a 7, com média de 5 (Tabela 3). A maior parte dos solos era de textura argilosa, 

com teor de argila entre 201 e 729 g kg-1, média de 504 g kg-1. Entretanto em alguns 

solos  os teores de areia foram elevados variando de 137 a 764 g kg-1 com média de 

364 g kg-1. Considerando os teores médios, a classe textural predominante foi a 

franco-argilo-arenosa. Os valores médios dos índices de intemperização Ki e Kr 

foram 0,9 e 0,2 respectivamente, indicando solos altamente intemperizados 

(RESENDE; SANTANA, 1988). A CTC efetiva (CTCe) média foi 39 mmolc kg-1, e CTC 

total (pH 7,0) teve valor médio de 66 mmolc kg-1. Os teores de carbono orgânico 

(CO) em geral foram elevados do que a maioria dos solos tropicais (média 28 g kg-1). 
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Os teores de argila e CO influenciam a capacidade do solo em reter e complexar os 

EPTs catiônicos (ALLEONI et al., 2005).  

Os teores médios de óxidos de Al, Fe e Mn cristalinos (DCB) foram 16; 81; e 

0,6 g kg-1, respectivamente. Os teores de óxidos amorfos (oxalato de amônio) foram 

5,3; 56; e 1,5 para Al, Fe e Mn, respectivamente.  Os teores de Fe total variaram de 

17 a 1063 g kg-1, com média de 432 g kg-1, sendo a maioria dos solos classificados 

como ricos em ferro (acima de 360 g kg-1) (EMBRAPA, 2006). 

 

2.3.2 Teores de elementos potencialmente tóxicos nos solos 

A maioria dos teores dos elementos potencialmente tóxicos nos solos da 

bacia do Guamium foi menor do que o valor de referência qualidade (VRQ) 

(CONAMA, 2009), com exceção do As e do Cu (Tabela 4). De forma geral, os teores 

médios dos EPTs dos solos da bacia do Guamium foram próximos às médias 

nacionais e internacionais (tabela 4). Biondi (2010) obteve os VRQs de solso 

pernambucanos menores do que os encontrados na bacia do Guamium. Resultados 

semelhantes foram obtidos por Santos; Alleoni (2012) que também observaram 

teores menores em solos de Mato Grosso e de Rondônia, exceto para Cd, Co e Cu 

(Tabela 4).   
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Tabela 3 – Análise descritiva dos atributos físicos e químicos das amostras de solos 
(0 – 0,2 m). (n=30) 
 

Variável Média Mínimo Máximo Mediana 
Desvio 
Padrão 

pH (CaCl2) 5,4 4,3 7,0 5,4 0,7 

mmolc kg
-1
 

Ca 21,9 4,6 65,2 21,3 12,7 

Mg 11,9 1,1 38,5 10,7 8,3 

K 3,1 0,1 8,9 3,1 2,2 

Al
+3

 2,1 0,0 15,3 0,4 4,1 

H + Al 28,8 0,1 63,7 28,1 14,0 

CTC 65,7 48,3 106,8 64,8 12,8 

CTCe 38,9 19,8 107,0 34,3 18,6 

mg kg
-1
 

P 17,8 0,5 46,9 11,8 14,7 

As 7,7 1,5 18,3 6,9 4,1 

Cd <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ 

Co 4,4 0,4 14,4 3,9 3,3 

Cr 30,2 15,9 51,7 28,8 8,5 

Cu 33,2 12,2 94,9 28,4 19,9 

Ni 9,8 0,2 34,8 6,5 10,1 

Pb 16,8 3,2 32,0 15,4 9,2 

Zn 33,4 13,2 79,4 27,6 19,5 

g kg
-1
 

CO 27,9 10,8 45,5 28,2 8,1 

Areia 364 137 764 325 168 

Silte 133 34 200 144 45 

Argila 504 201 729 541 144 

Fe2O3 DCB 81,1 27,2 142,5 79,9 32,1 

Al2O3 DCB 16,2 9,1 23,9 17,4 4,3 

MnO DCB 0,6 0,2 1,2 0,5 0,3 

Fe2O3 OX 55,9 0,0 160,9 51,5 34,2 

Al2O3 OX 5,3 0,2 8,5 4,9 1,8 

MnO OX 1,5 0,0 2,2 1,5 0,4 

SiO2 AS 170,1 65,0 232,0 175,0 42,4 

Al2O3 AS 193,9 79,4 268,9 197,3 46,6 

Fe2O3 AS  432,4 17,5 1063,4 413,7 221,7 

MnO AS 0,6 0,2 1,2 0,5 0,3 

      

V% 54 10 100 57 22 

Ki 0,9 1,5 2,7 1,5 0,4 

Kr 0,2 0,7 1,1 0,7 0,2 

CTC – capacidade de troca catiônica, CTCe – Capacidade de troca catiônica efetiva, CO – carbono 
orgânico, AS – Ataque sulfúrico-alcalino, DCB – ditionito-citrato-bicarbonato de sódio, OX – Oxalato 
de amônio, LQ – limite de quantificação (0,51 mg kg

-1
)  
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Tabela 4 – Teores naturais médios dos elementos potencialmente tóxicos em solos 
(0 – 0,2 m) da bacia do Guamium comparados com dados compilados da literatura 
internacional 
  

 As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

 
 

mg kg
-1

 

Austrália
(1)

 20,0 1,0 - 100,0 100,0 60,0 150 1400 

China
(1)

 9,2 0,1 - 53,9 20,0 23,4 23,6 67,7 

Irlanda
(2)

 5,2 0,5 - 49,5 16,9 13,5 30,4 70,3 

EUA
(1)

 0,1 - 93 1,6 20,0 37,0 17,0 13,0 16,0 48,0 

SP
(3)

 2,75 0,5 15,7 22,7 53,3 13,0 11,1 45,6 

MG
(4)

 3,8 - 50,6 0,5 16,5 100,1 30,9 30,1 3,9 13,1 

PR
(5)

 -
(11)

 0,1 23,8 105,0 141,7 34,1 23,2 75,2 

ES
(6)

 6,8 <LD
(9)

 8,6 41,0 5,5 6,6 8,8 22,6 

PE
(7)

 0,44 0,62 3,5 27,1 7,2 6,0 10,7 22,5 

RO e MT
(8)

 - <LD 20  39 17 1,3 8,1 6,8 

Guamium 7,7 <LQ
(10)

 4,4 30,2 33,2 9,84 16,8 33,4 

(1)
 Chen et al. (1991) e Guilherme et al. (2005). 

(2)
 Salonen; Korkka-Niemi, 2007  

(3)
Cetesb (2001) 

(4)
Caires, (2009). 

(5)
 MINEROPAR (2005) 

(6)
 Paye, (2008). 

(7) 
Biondi(2010)

 (8)
Santos; Alleoni (2012).      

(9)
 Abaixo do limite de detecção. 

(10)
 Abaixo do limite de quantificação. 

(11)
 Dados não avaliados. LD -   

 

 

2.3.2.1 Arsênio    

As médias dos teores de As nos solos da Bacia do Guamium na camada 

superficial (0 - 0,2 m) variaram de 3,7 a 17,6 mg kg-1, com média de 7,7 mg kg-1. 

Todos os solos apresentaram valores superiores ao VRQ (CETESB, 2005), e 

maiores que o VP em três solos (GX-1, LV-1 e LV-2) (Tabelas 3 e 5). Esses valores 

são menores apenas que os obtidos em Minas Gerais (CAIRES, 2009). Rochas de 

textura mais fina, como xistos e sedimentos de argila, podem apresentar teores mais 

elevados, na ordem de 10 – 15 mg kg-1 fazendo com que os solos oriundos de 

rochas sedimentares argilosas apresentem teores significativos de As, dependendo 

do tipo de sedimento que as originou (O’NEILL, 1990).  

A bacia do Guamium está localizada sob três grandes formações 

geológicas: Formação Serra Geral (rochas ígneas), Formação Corumbataí (rochas 

sedimentares) e Formação Irati (rochas sedimentares) (Figura 7). Como não houve 

correlação (Pearson) com a profundidade (Tabela 6), indicando baixa influência das 

ações antrópicas, esse resultado pode ser indicação de contribuição do material de 

origem.  O material de origem é um dos principais componentes na distribuição dos 
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EPTs (OLIVEIRA et al., 1999). Caires (2009) também encontrou relação positiva 

entre a concentração de As e a sequência litológica para solos do Estado de Minas 

Gerais, sendo que solos derivados de arenitos apresentaram maiores teores de As. 

Por outro lado há relatos de presença de As no ribeirão de Guamium (dados não 

publicados). Sendo assim, o elevado teor de As nos pontos S05, 09 e S10 pode 

estar relacionado a esse fato, pois essas amostras foram coletadas próximas do 

ribeirão do Guamium. Na bacia do Rio Riou Mort, na França, foi observada 

contribuição de bacias localizadas a montante dos pontos amostrados (COYNEL et 

al., 2008; BODÈNAN et al., 2004; COURTIN-NOMADE et al., 2003). O ponto S10 

pode ser considerado o mais crítico, pois é o mais próximo do ribeirão. Além disso, 

em ambiente de baixo potencial redox, há predomínio da forma As+3, a qual é a mais 

tóxica e móvel. Além disso, também ocorre dissolução redutiva dos óxidos de Fe e 

Al, aumentando a disponibilidade do As (McLAUGHLIN et al., 2011), 

O As pode escoar para os rios, percolar para as águas subterrâneas ou ser 

absorvido pelas plantas, podendo entrar na cadeia alimentar e causar sérios riscos à 

saúde humana. Ele tem se tornado uma das grandes preocupações ambientais 

devido ao seu potencial mutagênico e carcinogênico e ao aumento do número de 

áreas contaminadas.  No Brasil, na região do Quadrilátero Ferrífero, no estado das 

Minas Gerais, foi relatado elevado teor de As em corpos d’água receptores de 

drenagem ácida de rejeitos minerais (MATSCHULLAT et al., 2000).  
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Tabela 5 – Teores dos elementos potencialmente tóxicos dos principais solos da 
Bacia do Guamium extraídos pelo método EPA-3051a (média de três pontos) 
                        

(continua) 

Solo Profundidade As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

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

-------------------------------------- 

GX-1 

0 – 10 18,3* <LQ** 6,2 27,4 44,0 12,6 3,5 77,7 

10 – 20 17,0* <LQ 6,8 28,6 35,4 10,1 3,2 59,0 

20 – 30 15,5* <LQ 5,2 28,2 28,6 6,6 2,9 73,7 

30 – 40 15,3* <LQ 5,0 28,6 27,9 6,9 2,6 61,6 

40 – 60 15,2* <LQ 5,0 28,2 30,5 7,7 2,3 32,8 

60 – 90 13,2 <LQ 4,6 32,0 28,6 13,7 2,0 33,2 

90 - 120 15,6* <LQ 3,4 47,5 26,2 16,5 25,8 23,4 

GX-2 

0 - 10 9,3 <LQ 6,8 35,8 40,0 23,8 30,9 31,6 

10 - 20 9,3 <LQ 6,9 34,5 42,3 27,1 31,9 32,9 

20 - 30 9,2 <LQ 7,6 37,0 44,6 29,2 32,1 33,5 

30 - 40 9,0 <LQ 7,7 39,8 45,6 36,0 30,7 35,7 

40 - 60 6,4 <LQ 6,3 35,7 38,3 29,6 24,5 22,8 

60 - 90 8,1 <LQ 7,0 49,9 43,7 48,3 23,8 27,2 

90 - 120 15,3 <LQ 8,0 93,8 53,5 111,1 29,1 28,5 

LV-1 

0 - 10 14,8* <LQ 2,6 38,2 51,0 5,7 13,8 48,0 

10 - 20 11,5 <LQ 2,4 36,6 44,8 4,0 13,5 29,8 

20 - 30 10,2 <LQ 2,1 35,2 42,4 2,4 13,2 27,0 

30 - 40 13,9 <LQ 2,4 38,5 42,5 5,8 12,9 28,0 

40 - 60 12,2 <LQ 2,4 30,8 42,6 5,2 12,6 26,4 

60 - 90 13,4 <LQ 2,4 29,3 45,5 6,4 12,3 29,7 

90 - 120 16,7* <LQ 1,9 34,1 36,3 2,7 12,1 19,6 

LV-2 

0 - 10 8,0 <LQ 1,8 25,8 23,9 1,3 7,6 13,2 

10 - 20 2,0 <LQ 2,1 25,6 28,0 1,2 7,3 15,2 

20 - 30 10,3 <LQ 2,0 26,4 32,0 2,3 7,0 15,7 

30 - 40 9,3 <LQ 1,2 25,2 25,4 0,5 6,7 11,2 

40 - 60 8,5 <LQ 1,4 23,9 26,4 0,8 6,4 11,3 

60 - 90 13,0 <LQ 2,7 25,7 46,1 8,3 6,1 29,8 

90 - 120 2,3 <LQ 2,3 25,9 39,4 5,5 5,8 22,8 

LV-3 

0 - 10 15,8* <LQ 3,2 23,0 27,9 6,9 5,5 23,3 

10 - 20 17,5* <LQ 2,9 23,2 29,0 8,0 5,2 22,4 

20 - 30 17,2* <LQ 3,0 23,4 30,2 9,2 4,9 26,0 

30 - 40 19,0* <LQ 3,4 23,7 33,0 11,8 4,6 29,4 

40 - 60 15,3* <LQ 2,7 21,3 27,2 7,3 4,3 26,4 

60 - 90 3,3 <LQ 3,0 21,4 28,3 7,7 4,0 23,2 

90 - 120 16,1* <LQ 2,8 21,8 29,7 9,6 3,7 23,9 

LV-4 

0 - 10 1,5 <LQ 12,8 36,7 93,0* 34,8 30,5 64,7 

10 - 20 6,6 <LQ 14,4 35,4 94,9* 31,6 29,1 53,6 

20 - 30 6,3 <LQ 12,2 34,3 86,3* 25,8 27,9 49,2 

30 - 40 6,8 <LQ 12,2 35,0 86,6* 22,4 29,0 46,5 

40 - 60 6,2 <LQ 11,8 32,9 82,7* 21,1 25,3 45,4 

60 - 90 6,0 <LQ 10,4 32,1 81,2* 19,0 27,1 41,9 

90 - 120 1,2 <LQ 11,5 33,8 90,1* 25,7 26,7 44,1 

LV-5 

0 - 10 10,9 <LQ 4,3 50,3 28,3 20,9 32,0 27,2 

10 - 20 11,2 <LQ 4,7 51,7 29,3 26,0 31,8 28,1 

20 - 30 11,5 <LQ 4,3 51,2 27,3 22,1 32,9 25,9 

30 - 40 11,7 <LQ 4,3 49,2 21,7 14,2 29,6 15,4 

40 - 60 8,6 <LQ 4,4 47,3 20,2 12,0 28,1 17,5 

60 - 90 7,8 <LQ 4,7 49,9 22,8 16,1 28,9 19,5 

90 - 120 8,1 <LQ 5,0 51,6 24,1 16,9 29,8 20,4 
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Tabela 5 – Teores dos elementos potencialmente tóxicos dos principais solos da 
Bacia do Guamium extraídos pelo método EPA-3051a (média de três pontos) 
            (conclusão) 

Solo Profundidade As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

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

------------------------------------- 

LVA-1 

0 - 10 6,0 <LQ 0,4 15,9 18,2 0,2 18,0 18,4 

10 - 20 6,7 <LQ 0,5 17,6 14,9 1,5 17,7 17,1 

20 - 30 6,3 <LQ 0,5 18,5 13,3 0,8 17,4 11,6 

30 - 40 6,1 <LQ 0,5 18,0 13,2 2,2 17,1 15,1 

40 - 60 6,5 <LQ 1,0 15,3 12,3 1,0 16,8 14,1 

60 - 90 8,1 <LQ 0,6 18,1 13,5 1,3 16,5 10,9 

90 - 120 4,4 <LQ 0,3 13,3 11,2 -0,1 16,2 8,7 

LVA-2 

0 - 10 7,2 <LQ 1,4 26,4 19,0 3,2 15,9 22,4 

10 - 20 7,6 <LQ 1,7 29,3 20,5 3,4 15,6 21,8 

20 - 30 7,7 <LQ 1,7 34,2 21,9 4,9 15,3 23,3 

30 - 40 7,7 <LQ 1,3 30,7 22,6 2,6 15,0 26,3 

40 - 60 8,7 <LQ 1,4 32,0 22,4 3,6 14,7 22,7 

60 - 90 8,6 <LQ 1,6 36,7 23,0 4,4 14,4 25,9 

90 - 120 8,9 <LQ 1,7 37,4 23,3 4,5 14,1 24,1 

LVA-3 

0 - 10 7,7 <LQ 4,5 36,2 13,4 9,3 14,8 17,4 

10 - 20 7,1 <LQ 4,3 37,5 12,2 6,8 15,3 13,8 

20 - 30 8,2 <LQ 4,4 41,3 12,8 8,0 15,6 16,1 

30 - 40 1,3 <LQ 4,6 42,3 13,4 10,7 16,0 15,3 

40 - 60 1,1 <LQ 4,4 39,0 10,3 5,6 13,9 11,9 

60 - 90 6,9 <LQ 4,7 43,3 12,2 7,4 14,9 13,2 

90 - 120 7,0 <LQ 4,4 41,7 11,1 4,3 16,4 11,1 

NV-1 

0 - 10 5,0 <LQ 6,7 31,6 29,4 10,1 22,1 79,4 

10 - 20 4,6 <LQ 5,9 26,5 28,5 7,2 21,8 49,0 

20 - 30 4,8 <LQ 4,5 24,9 30,9 5,8 21,5 35,1 

30 - 40 6,2 <LQ 5,4 30,9 35,6 8,8 21,2 37,2 

40 - 60 6,8 <LQ 5,1 25,2 33,7 9,6 20,9 38,6 

60 - 90 6,3 <LQ 5,1 34,3 36,5 11,2 20,6 39,9 

90 - 120 6,2 <LQ 4,4 32,0 33,3 7,8 20,4 35,8 

NV-2 

0 - 10 3,6 <LQ 4,6 29,0 36,7 5,3 20,1 39,8 

10 - 20 3,8 <LQ 5,1 25,0 40,7 6,1 19,8 46,3 

20 - 30 3,1 <LQ 4,6 24,6 42,6 6,5 19,5 32,3 

30 - 40 3,3 <LQ 5,2 33,5 38,4 6,0 19,2 34,6 

40 - 60 2,4 <LQ 4,5 27,6 27,3 2,5 18,9 24,3 

60 - 90 4,4 <LQ 3,4 32,0 45,0 5,3 18,6 33,9 

90 - 120 4,6 <LQ 3,8 30,8 48,8 7,1 18,3 34,2 

PVA-1 

0 - 10 5,8 <LQ 3,7 30,0 29,1 8,1 11,8 40,2 

10 - 20 6,5 <LQ 2,1 23,1 19,2 2,3 11,5 18,7 

20 - 30 5,0 <LQ 1,9 22,0 15,1 1,6 11,2 13,7 

30 - 40 4,6 <LQ 2,1 21,8 14,2 0,6 10,9 15,8 

40 - 60 4,7 <LQ 1,9 24,3 14,9 0,7 10,6 10,6 

60 - 90 5,8 <LQ 1,7 27,2 17,4 0,8 10,3 12,3 

90 - 120 1,9 <LQ 1,8 23,1 19,1 1,5 10,0 12,9 

PVA-2 

0 - 10 5,9 <LQ 2,0 20,7 19,6 1,0 9,7 15,0 

10 - 20 6,6 <LQ 3,0 21,8 21,8 3,0 9,4 19,7 

20 - 30 7,3 <LQ 2,5 25,2 21,9 2,5 9,1 20,3 

30 - 40 7,4 <LQ 1,8 23,2 20,8 1,4 8,8 12,4 

40 - 60 7,2 <LQ 1,8 21,8 20,0 1,2 8,5 11,2 

60 - 90 5,7 <LQ 1,5 21,6 16,3 0,5 8,2 7,2 

90 - 120 6,7 <LQ 1,6 20,6 17,9 0,8 7,9 11,8 

        * Teores acima do VP (CONAMA, 2009); ** Limite de quantificação (0,51 mg kg
-1

) 
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Figura 7 - Mapa geológico da região de Piracicaba-SP em que se verificam as 

principais formações geológicas (Fonte: Nascimento, 2007) 
 

Os teores de As, de forma geral, se correlacionaram positivamente com os 

óxidos de Alumínio mal cristalizados (Al2O3OX) e com Ni e Pb, porém com baixos 

coeficientes (Tabela 6). As principais correlações significativas dos teores de As são 

com os teores de óxidos e hidróxidos de Fe e de Al (LIN; WU, 2001; McBRIDE, 

1994; KABATA-PENDIAS; PENDIAS, 1985), com o potencial redox, pH, teor e tipo 

de argila e matéria orgânica os quais afetam a sua disponibilidade e seu estado de 

oxidação (WALTHAM; EICK, 2002). Biondi (2010) não encontrou nenhuma relação 

do teor de As com outros atributos de solos pernambucanos, enquanto Caires (2009) 

observou correlação de As com argila, areia, Cd, Co, Cu, Fe, Pb e Zn em Argissolos 

e Latossolos mineiros. Salonen et al. (2007) verificaram que os teores de As em 100 

solos na Finlândia correlacionaram significativamente com o material de origem e 

Guamium 
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com teores de outros elementos químicos (Ba, Co, Fe, Mg, Na, Ti e V), sendo que 

materiais de origem mais argilosos apresentaram maiores teores de As em 

comparação com os arenosos. Todavia Salonen et al. (2007) não encontraram 

correlação entre os teores de MO e de As. Cantoni (2010) encontrou correlação 

positiva do teor de As de 58 amostras de solos paulistas da pedoteca do Instituto 

Agrônomo de Campinas (IAC) com teores de areia grossa, argila, SiO2, Al2O3, 

Fe2O3, Al total e Fe total. Por outro lado, a correlação foi negativa com a soma de 

bases. 

 Analisando as amostras separadamente por tipo de solo, observam-se 

correlações com coeficientes mais elevados (Tabelas 7, 8, 9, 10 e 11). No Gleissolo 

(Tabela 7) houve correlação positiva do teor de As com o pH, teor de Argila, óxidos 

de Fe cristalinos, óxidos de Al amorfos e cristalinos e com o Zn. Por outro lado, foi 

verificada correlação negativa entre os teores de As e de areia e de Pb. No 

Latossolo Vermelho (Tabela 8) houve correlação positiva com o teor de argila. No 

entanto, houve correlação negativa com óxido de Ferro amorfo, silte, areia e com 

Co, Cu Ni, Pb e Zn, porém os coeficientes foram baixos. No Latossolo Vermelho-

Amarelo (Tabela 9) o teor de As correlacionou positivamente com os teores de 

argila, Cu e Zn, e negativamente com o teor de areia, mas novamente os 

coeficientes foram baixos. No Nitossolo (Tabela 10) o teor de As apenas 

correlacionou com os teores de óxidos amorfos de Al e com Ni e Pb. Já no Argissolo 

(Tabela 11) não houve correlação do elemento com nenhum atributo do solo.  

A correlação do As com os óxidos de Fe e com a argila pode ser atribuída 

ao fato de o As ligar-se fortemente à superfície dos hidróxidos de Fe e de Al e 

argilominerais do tipo 1:1 como a caulinita, sendo esses atributos fatores 

responsáveis pela adsorção e sua consequente permanência no solo (KABATA-

PENDIAS; PENDIAS, 1985), sendo também observadas por outros autores 

(CANTONI, 2010; SMEDLEY; KININNURGH, 2002; CHEN et al., 2002). Garcia-

Sanches; Alvarez-Ayuso (2003) não encontraram correlação do As com nenhum 

atributo de solos pouco intemperizados na Espanha, com exceção do material de 

origem sendo considerado o atributo que mais influencia a distribuição do As no 

solo. Esses solos eram derivados de granitos e rochas metamórficas 

hidrotermicamente alteradas que pareciam constituir uma anomalia geoquímica.    
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Tabela 6 – Correlação de Pearson com valores significativos (p < 0,05) entre os teores de EPTs e atributos dos solos (n=98) 
 

 Prof. pH CO CTC Argila Silte Areia As Co Cr Cu Ni Pb Zn 
Fe2O3 

DCB 
Al2O3 

DCB 
MnO 

DCB 
Fe2O3 

OX 
Al2O3 

OX 
MnO 

OX 

As -0,11 -0,14 0,20 0,13 0,36 0,11 -0,36 1,00 
            

Co -0,03 0,41 -0,07 -0,10 0,04 0,41 -0,14 -0,12 1,00 
           

Cr 0,15 -0,16 -0,04 0,03 -0,02 0,11 0,00 0,19 0,41 1,00 
          

Cu 0,06 0,40 -0,19 -0,30 0,35 0,29 -0,40 -0,04 0,83 0,24 1,00 
         

Ni 0,12 0,01 -0,15 -0,08 -0,06 0,39 -0,04 0,13 0,64 0,76 0,53 1,00 
        

Pb -0,02 0,08 0,03 0,02 -0,26 0,13 0,20 -0,29 0,58 0,56 0,44 0,57 1,00 
       

Zn -0,20¹ 0,54 0,27 0,14 0,20 0,49 -0,30 0,15 0,67 0,14 0,65 0,32 0,22 1,00 
      

Fe2O3DCB 0,11 0,22 -0,25 -0,36 0,74 0,16 -0,72 0,26 0,38 0,08 0,70 0,15 0,03 0,38 1,00 
     

Al2O3DCB 0,01 -0,13 -0,18 -0,12 0,60 0,26 -0,62 0,40 -0,10 -0,15 0,08 -0,02 -0,42 -0,02 0,43 1,00 
    

MnODCB -0,29 0,39 0,31 0,17 0,00 0,54 -0,14 0,16 0,57 0,18 0,49 0,33 0,32 0,60 0,29 -0,06 1,00 
   

Fe2O3OX -0,03 0,48 -0,14 -0,28 0,35 0,20 -0,38 -0,07 0,73 0,12 0,81 0,26 0,37 0,50 0,70 0,15 0,39 1,00 
  

Al2O3OX 0,13 -0,09 -0,02 -0,10 0,45 -0,10 -0,39 0,35 0,23 0,20 0,35 0,08 0,08 0,24 0,52 0,34 -0,02 0,49 1,00 
 

MnOOX -0,31 0,50 0,18 0,06 -0,07 0,31 -0,01 -0,10 0,30 -0,02 0,25 0,08 0,26 0,42 0,08 -0,15 0,53 0,32 -0,01 1,00 

¹ significativo a p < 0,05 (em negrito)  
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Tabela 7 – Correlação de Pearson com valores significativos (p<0,05) entre os teores dos EPTs e atributos do Gleissolo (n=14) 
 

 Prof. pH CO CTC Argila Silte Areia As Co Cr Cu Ni Pb Zn 
Fe2O3 

DCB 
Al2O3 

DCB 
MnO 

DCB 
Fe2O3 

OX 
Al2O3 

OX 
MnO 

OX 

As 0,05 0,59 0,49 -0,11 0,69 -0,31 -0,71 1,00 
            

Co -0,28 -0,70 -0,37 0,10 -0,85 0,58 0,85 -0,45 1,00 
           

Cr 0,68¹ -0,49 -0,73 -0,51 -0,34 0,00 0,37 -0,04 0,39 1,00 
          

Cu -0,06 -0,83 -0,42 -0,01 -0,88 0,59 0,88 -0,36 0,91 0,58 1,00 
         

Ni 0,52 -0,64 -0,77 -0,41 -0,57 0,19 0,60 -0,20 0,61 0,96 0,76 1,00 
        

Pb 0,15 -0,72 -0,48 -0,06 -0,68 0,21 0,71 -0,70 0,55 0,50 0,62 0,56 1,00 
       

Zn -0,57 0,36 0,69 0,29 0,36 -0,04 -0,39 0,64 -0,13 -0,45 -0,21 -0,44 -0,68 1,00 
      

Fe2O3DCB -0,19 0,80 0,63 0,00 0,76 -0,47 -0,76 0,87 -0,46 -0,26 -0,48 -0,40 -0,68 0,62 1,00 
     

Al2O3DCB -0,10 0,75 0,53 -0,33 0,68 -0,46 -0,68 0,82 -0,41 -0,21 -0,44 -0,32 -0,77 0,60 0,78 1,00 
    

MnODCB -0,72 -0,24 0,32 0,80 -0,43 0,56 0,39 -0,39 0,43 -0,46 0,26 -0,28 0,27 0,14 -0,16 -0,46 1,00 
   

Fe2O3OX -0,31 0,60 0,69 0,09 0,60 -0,38 -0,61 0,33 -0,56 -0,64 -0,61 -0,72 -0,39 0,35 0,52 0,43 0,15 1,00 
  

Al2O3OX 0,05 0,84 0,51 -0,05 0,95 -0,48 -0,97 0,75 -0,76 -0,42 -0,82 -0,61 -0,81 0,53 0,77 0,73 -0,33 0,55 1,00 
 

MnOOX -0,66 -0,25 0,26 0,48 -0,43 0,29 0,43 -0,51 0,42 -0,38 0,29 -0,22 0,47 -0,09 -0,19 -0,50 0,85 0,18 -0,46 1,00 

¹ significativos a p < 0,05 (em negrito)  
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Tabela 8 – Correlação de Pearson com valores significativos (p<0,05) entre os teores dos EPTs e atributos do Latossolo Vermelho 
(n=35) 
  

 
 

Prof. pH CO CTC Argila Silte Areia As Co Cr Cu Ni Pb Zn 
Fe2O3 

DCB 
Al2O3 

DCB 
MnO 

DCB 
Fe2O3 

OX 
Al2O3 

OX 
MnO 

OX 

As -0,29 -0,38¹ 0,30 0,29 0,52 -0,34 -0,38 1,00 
            

Co 0,05 0,62 -0,24 -0,25 -0,32 0,51 0,10 -0,54 1,00 
           

Cr -0,15 -0,12 0,37 0,30 -0,56 -0,04 0,59 -0,08 0,25 1,00 
          

Cu 0,13 0,80 -0,31 -0,43 -0,18 0,30 0,05 -0,50 0,91 0,06 1,00 
         

Ni -0,02 0,32 -0,05 0,01 -0,39 0,47 0,19 -0,42 0,89 0,50 0,72 1,00 
        

Pb -0,05 0,24 0,10 0,06 -0,60 0,26 0,50 -0,39 0,71 0,84 0,51 0,84 1,00 
       

Zn -0,01 0,58 -0,07 -0,18 -0,12 0,31 -0,01 -0,35 0,85 0,18 0,91 0,79 0,54 1,00 
      

Fe2O3DCB 0,22 0,83 -0,44 -0,66 0,08 0,00 -0,08 -0,24 0,45 -0,13 0,65 0,15 0,15 0,44 1,00 
     

Al2O3DCB 0,03 0,05 -0,27 -0,15 0,45 0,06 -0,49 0,32 -0,22 -0,61 -0,19 -0,34 -0,56 -0,26 0,03 1,00 
    

MnODCB -0,24 0,76 0,10 -0,20 -0,13 0,06 0,11 -0,18 0,53 0,19 0,70 0,31 0,37 0,62 0,73 -0,25 1,00 
   

Fe2O3OX 0,01 0,84 -0,31 -0,45 -0,27 0,32 0,13 -0,41 0,83 0,15 0,83 0,63 0,56 0,66 0,71 -0,03 0,68 1,00 
  

Al2O3OX -0,18 0,39 0,02 -0,13 -0,32 -0,03 0,34 -0,06 0,54 0,52 0,46 0,61 0,64 0,50 0,23 -0,18 0,41 0,63 1,00 
 

MnOOX -0,32 0,43 0,06 -0,20 -0,20 -0,21 0,30 -0,01 0,19 0,10 0,30 0,16 0,13 0,32 0,31 -0,01 0,46 0,38 0,65 1,00 

¹ significativo a p < 0,05 (em negrito)  
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Tabela 9 – Correlação de Pearson com valores significativos (p<0,05) entre os teores dos EPTs e atributos do Latossolo Vermelo 
Amarelo (n=21) 
 

 
 

Prof. pH CO CTC Argila Silte Areia As Co Cr Cu Ni Pb Zn 
Fe2O3 

DCB 
Al2O3 

DCB 
MnO 

DCB 
Fe2O3 

OX 
Al2O3 

OX 
MnO 

OX 

As 0,04 -0,07 -0,09 0,34 0,45 0,31 -0,44 1,00 
            

Co 0,02 -0,01 -0,30 0,14 -0,23 -0,30 0,25 -0,26 1,00 
           

Cr 0,13 -0,27 -0,42 0,33 0,24 0,00 -0,21 -0,01 0,86 1,00 
          

Cu -0,08 -0,27 -0,10 0,44 0,86 0,63 -0,86 0,54 -0,39 0,07 1,00 
         

Ni -0,13 0,01 -0,18 0,31 -0,08 -0,07 0,08 -0,16 0,89 0,87 -0,14 1,00 
        

Pb -0,27 0,51 0,39 -0,63 -0,55 -0,35 0,54 -0,10 -0,51 -0,73 -0,32 -0,56 1,00 
       

Zn -0,24 -0,13 -0,07 0,48 0,79 0,58 -0,79 0,50 -0,21 0,21 0,94 0,06 -0,39 1,00 
      

Fe2O3DCB 0,03 -0,42 -0,03 0,44 0,81 0,62 -0,81 0,42 -0,35 0,00 0,75 -0,23 -0,36 0,74 1,00 
     

Al2O3DCB -0,03 -0,36 0,01 0,42 0,69 0,70 -0,72 0,29 -0,43 -0,10 0,70 -0,20 -0,27 0,61 0,61 1,00 
    

MnODCB -0,38 0,20 0,12 0,33 0,01 0,07 -0,02 -0,17 0,81 0,75 -0,11 0,78 -0,44 0,09 -0,06 -0,22 1,00 
   

Fe2O3OX -0,17 -0,17 0,00 0,84 0,49 0,54 -0,52 0,30 0,33 0,49 0,42 0,48 -0,65 0,51 0,42 0,42 0,52 1,00 
  

Al2O3OX 0,45¹ -0,76 -0,21 0,53 0,85 0,69 -0,85 0,38 -0,33 0,04 0,63 -0,23 -0,48 0,48 0,71 0,79 -0,26 0,38 1,00 
 

MnOOX -0,38 0,17 0,01 0,14 0,01 0,16 -0,04 -0,02 0,09 0,08 0,10 0,16 -0,04 0,14 0,03 0,44 0,21 0,41 0,11 1,00 

¹ significativo a p < 0,05 (em negrito)  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 50 

 

Tabela 10 – Correlação de Pearson com valores significativos (p<0,05) entre os teores dos EPTs e atributos do Nitossolo (n=14) 
 

 
 

Prof. pH CO CTC Argila Silte Areia As Co Cr Cu Ni Pb Zn 
Fe2O3 

DCB 
Al2O3 

DCB 
MnO 

DCB 
Fe2O3 

OX 
Al2O3 

OX 
MnO 

OX 

As 0,36 0,24 -0,45 0,07 0,34 0,31 -0,44 1,00 
            

Co -0,63¹ 0,63 0,25 0,70 -0,52 0,55 0,43 0,19 1,00 
           

Cr 0,47 -0,10 -0,44 -0,06 0,19 -0,29 -0,13 0,25 -0,02 1,00 
          

Cu 0,39 -0,57 -0,27 -0,37 0,73 -0,42 -0,68 -0,12 -0,59 0,18 1,00 
         

Ni 0,12 0,33 -0,34 0,34 0,24 0,39 -0,36 0,83 0,50 0,32 -0,04 1,00 
        

Pb -0,48 0,71 0,29 0,69 -0,30 0,66 0,16 0,54 0,77 -0,16 -0,69 0,57 1,00 
       

Zn -0,44 0,58 0,25 0,87 -0,22 0,55 0,10 0,23 0,77 0,11 -0,29 0,53 0,63 1,00 
      

Fe2O3DCB 0,71 -0,56 -0,57 -0,59 0,72 -0,23 -0,71 0,33 -0,65 0,21 0,79 0,21 -0,50 -0,43 1,00 
     

Al2O3DCB 0,07 -0,39 -0,08 -0,34 0,15 -0,25 -0,10 0,09 -0,29 -0,20 -0,10 -0,16 -0,11 -0,39 0,20 1,00 
    

MnODCB -0,75 0,39 0,51 0,39 -0,71 0,34 0,68 -0,38 0,64 -0,18 -0,56 -0,18 0,40 0,24 -0,80 -0,36 1,00 
   

Fe2O3OX -0,26 -0,45 0,29 -0,04 0,39 0,13 -0,45 0,14 -0,08 -0,38 0,29 0,02 0,08 -0,15 0,27 0,19 -0,05 1,00 
  

Al2O3OX 0,76 -0,18 -0,69 -0,44 0,63 -0,08 -0,66 0,78 -0,41 0,29 0,38 0,50 -0,08 -0,27 0,78 0,14 -0,73 0,14 1,00 
 

MnOOX -0,62 0,67 0,38 0,51 -0,44 0,48 0,35 0,18 0,65 -0,40 -0,58 0,13 0,77 0,43 -0,59 -0,17 0,54 0,23 -0,29 1,00 

¹ significativo a p < 0,05 (em negrito)  
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Tabela 11 – Correlação de Pearson com valores significativos (p<0,05) entre os teores dos EPTs e atributos do Argissolo (n=14) 
 

 
 

Prof. pH CO CTC Argila Silte Areia As Co Cr Cu Ni Pb Zn 
Fe2O3 

DCB 
Al2O3 

DCB 
MnO 

DCB 
Fe2O3 

OX 
Al2O3 

OX 
MnO 

OX 

As -0,38 0,26 -0,14 0,34 -0,07 0,13 0,02 1,00 
            

Co -0,62¹ 0,73 0,65 0,52 -0,32 0,51 0,15 0,15 1,00 
           

Cr -0,17 0,41 0,43 0,28 0,16 0,01 -0,17 -0,01 0,58 1,00 
          

Cu -0,39 0,44 0,18 0,38 0,14 0,33 -0,27 0,33 0,79 0,58 1,00 
         

Ni -0,48 0,58 0,51 0,38 -0,19 0,30 0,08 0,11 0,91 0,70 0,87 1,00 
        

Pb -0,48 0,37 0,74 0,16 -0,41 0,09 0,40 -0,40 0,46 0,50 0,09 0,46 1,00 
       

Zn -0,56 0,64 0,55 0,45 -0,30 0,38 0,17 0,11 0,94 0,68 0,82 0,96 0,54 1,00 
      

Fe2O3DCB 0,37 -0,31 -0,44 -0,09 0,83 -0,10 -0,83 -0,08 -0,21 0,09 0,26 -0,08 -0,36 -0,17 1,00 
     

Al2O3DCB 0,10 -0,07 0,07 -0,08 0,34 -0,02 -0,34 -0,07 0,02 0,53 -0,02 -0,04 0,06 -0,06 0,14 1,00 
    

MnODCB -0,42 0,54 0,76 0,30 -0,77 0,06 0,78 -0,31 0,41 0,20 -0,16 0,27 0,77 0,40 -0,72 -0,09 1,00 
   

Fe2O3OX 0,38 0,02 -0,25 0,09 0,02 0,06 -0,05 0,18 -0,14 -0,35 -0,08 -0,14 -0,62 -0,20 -0,05 -0,36 -0,27 1,00 
  

Al2O3OX 0,77 -0,62 -0,30 -0,53 0,80 -0,36 -0,70 -0,39 -0,45 0,07 -0,14 -0,23 -0,16 -0,34 0,62 0,12 -0,51 0,09 1,00 
 

MnOOX 0,06 0,12 -0,11 0,09 -0,21 0,49 0,04 0,20 0,33 -0,12 0,27 0,24 -0,41 0,25 -0,21 -0,18 -0,08 0,75 -0,21 1,00 

¹ significativos a p< 0,05 (em negrito)  
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Houve baixa correlação negativa dos teores de As com a distância da 

nascente do Guamium (Tabela 12), ou seja, houve diminuição na concentração de 

As à medida que os pontos coletados se aproximavam de área urbana/industrial 

(Figura 8), indicando que o material de origem foi um dos principais contribuintes 

para os elevados teores de As. A nascente do Guamium situa-se em área rural com 

pequenos fragmentos de mata e de áreas agrícolas, sendo o ponto amostrado mais 

próximo o S04. O ponto mais distante da nascente é o S01, localizado em área 

urbana na sede da  Agência Paulista de Tecnologia dos Agronegócios (APTA), 

sendo a distância entre os dois pontos foi de aproximadamente 15,5 km. Coynel et 

al. (2009) encontraram grande contribuição antrópica na concentração de As ao 

estudar a bacia Riou Mort, na França, a qual é altamente poluída, principalmente 

devido à liberação de gases da atividade de mineração. Segundo os autores, uma 

forma de controlar entrada de As na bacia seria analisar a composição do carvão 

utilizado, além de controlar a eficiência no controle de emissão dos gases 

(GOODARZI, 2002). Em estudo realizado na principal bacia que abastece Beijing, 

China, foram encontrados valores bem maiores que o VRQ da região, no solo e 

principalmente na água. Esses valores foram relacionados à mineração de ouro e 

ferro (LUO et al., 2010).    

 

Tabela 12 – Correlação de Pearson com valores significativos (p<0,05) entre os 
teores dos EPTs e a distancia da nascente (n=14) 
 

As Co Cr Cu Ni Pb Zn 

-0,57* 0,14 -0,23 0,03 -0,14 -0,04 0,18 

*Significativo   

 
2.3.2.2 Cádmio    

Todas as amostras ficaram abaixo do limite de quantificação (LQ = 0,51 mg 

kg-1) (Tabelas 3 e 5). Resultados semelhantes também foram observados para 

outros solos de São Paulo (CETESB, 2001), Espírito Santo (PAYE, 2008), Minas 

Gerais (CAIRES, 2009), Pernambuco (BIONDI, 2010) Mato Grosso e Rondônia 

(SANTOS; ALLEONI, 2012). Todavia Caires (2010) e Biondi (2010) encontraram 

valores superiores ao VP estabelecido pela Cetesb (2005).  

 

 

http://www.apta.sp.gov.br/
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Figura 8 – Distribuição dos teores de As (mg kg-1) na Bacia do Guamium na camada 

superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: BioGeotec  
 
 

O cádmio (Cd) é altamente móvel no solo e de baixa abundância na 

natureza (NAIDU et al., 1994). A média de Cd nas rochas é de 0,3 mg kg-1 e no solo 
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entre 0,06 e 1,1 mg kg-1 (KABATA-PENDIAS, 2000). Entretanto, mesmo em baixas 

concentrações, possui elevada toxicidade à plantas e a outros organismos (DAS et 

al., 1997). Solos derivados de rochas sedimentares, em média, apresentam teores 

de Cd entre 0,3 e 1,0 mg kg-1, valores superiores ao de rochas ígneas (0,1 a 0,3 mg 

kg-1) (ALLOWAY, 1990). Esperava-se que os solos localizados sobre a formação 

Botucatu (rochas sedimentares) e a formação Irati (rochas sedimentares) tivessem 

teores superiores aos solos sobre a formação Serra Geral (rochas ígneas), todavia 

essa relação não foi observada para os solos da Bacia do Guamium.  O Cd é retido 

no solo por meio de ligações não específicas ou pela formação de esfera externa 

(MATOS et al., 2001; ARAÚJO et al., 2002; PIERANGELI et al., 2004). Sendo assim, 

o Cd pode ser lixiviado no processo de intemperismo. Moreira; Alleoni (2010) 

estudaram adsorção competitiva de Cd, Cu, Ni e Zn em solos paulistas e 

observaram que o Cd foi o menos retido na maioria dos solos. Outros autores 

também observaram baixo teor de Cd no solo, como de 0,01 mg kg-1 para os solos 

do estado da Flórida (CHEN; MA, 1998), e de 0,66 mg kg-1 para Latossolos 

brasileiros (CAMPOS, 2003). Por outro lado, ele é pouco retido pelos colóides 

orgânicos e minerais do solo, possuindo baixa afinidade com os óxidos de Fe e de 

Mn. Sua solubilidade aumenta em condições ácidas, logo o baixo teor de Cd no solo 

pode estar relacionado ao processo de intemperização dos solos, onde o Cd é 

lixiviado (KABATA-PENDIAS; PENDIAS, 2001). Dias et al. (2001) observaram maior 

teor de Cd na camada superficial do que na subsuperficial de latossolos ácricos. 

Segundo Dias et al. (2001), esse fato foi devido aos baixos teores de matéria 

orgânica e à presença de grandes quantidades de óxidos de ferro e de alumínio na 

camada subsuperficial.   

 
2.3.2.3 Cobalto    

Os valores de Co na camada superficial (0 – 0,2 m) nos solos da Bacia do 

Guamium variam de 0,5 a 13,6 mg kg-1 com média de 4,4 mg kg-1 (Tabelas 3 e 5). A 

média para os solos paulistas foi 15,6 mg kg-1 (CETESB, 2001). Entretanto, 66% dos 

resultados analisados pela Cetesb foram menores que 7,5 mg kg-1. Maiores 

concentrações de Co, com médias de 44 e 11,8 mg kg-1  respectivamente foram  

encontrados nas regiões de Ribeirão Preto e de Pariquera-Açu, em São Paulo. Os 

estados de Minas Gerais (CAIRES, 2009), Paraná (MINEROPAR, 2005), Mato 

Grosso e Rondônia (SANTOS; ALLEONI, 2012) também apresentaram elevados 
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teores de Co. Por outro lado, nos estados do Espírito Santo e Pernambuco 

observaram-se menores concentrações, com valores médios de 6,0 e 8,5 mg kg-1 

respectivamente  (BIONDI, 2010; PAYE, 2008). Caires (2009) sugeriu a seguinte 

sequência para o aumento da concentração de Co nos solos de acordo com o 

material de origem: 

 

Metamórfica / Ígnea < Argilitos / Siltitos = Xisto <Máficas e Ultramáficas < Basaltos.  

 
Os teores de Co se correlacionaram de forma geral com a maioria dos 

atributos do solo (Tabela 6). As correlações com Cu, Ni, Zn e óxido de ferro amorfo 

apresentaram os maiores valores de coeficiente de correlação (r = 0,83; 0,64; 0,67 e 

0,73; respectivamente). A estreita correlação entre os teores de Co, Cu e Ni já foi 

observada por outros autores (SANTOS; ALLEONI, 2012; BIONDI, 2010). Isso indica 

que esses metais ocorrem conjuntamente nos materiais de origem como elementos 

acessórios da biota (ALLOWAY, 1990). Nos Nitossolos (S01 e S02) e nos Argissolos 

(S06 e S07) (Tabelas 10 e 11) houve correlação negativa com a profundidade, 

indicando possível ação antrópica, pois as maiores concentrações foram 

encontradas nas camadas superficiais. Esses quatro pontos (S01, S02, S06 e S07) 

são os mais próximos da zona urbana, sendo dois deles dentro da área da APTA. 

Todavia os valores ainda estiveram abaixo do VRQ (Tabela 5). Todos os solos 

apresentaram correlações positivas dos teores de Co com os de óxidos de Al, Fe e 

Mn (Tabelas 7, 8, 9, 10 e 11). Os óxidos de Fe e Mn adsorvem fortemente e 

influenciam a distribuição do Co nos solos e sedimentos (ALLOWAY; JACKSON, 

1991). Durante o intemperismo o Co é oxidado e pode substitui o Mn na estrutura 

cristalina dos minerais (KABATA PENDIAS; PENDIAS, 2000).  

Não houve correlação entre a distância da nascente e os teores de Co 

(Tabela 12). O ponto que apresentou a maior concentração foi o S12, localizado na 

beira da estrada próximo à cultura da cana-de-açúcar e de pequenos sítios (Figura 

9). Entretanto, a maior concentração foi igual ao VRQ obtido pela Cetesb em solos 

paulistas (CETESB, 2005). Coynel et al. (2009) também detectaram valores 

próximos ao VRQ da região na bacia Riou Mort. Nas bacias hidrográficas da Galícia, 

Espanha, também foram encontradas concentrações próximas ao VRQ paulista, 

todavia esses valores não se correlacionaram com o material de origem (CARRAL et 

al., 1995).  
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Figura 9 – Distribuição dos teores de Co (mg kg-1) na Bacia do Guamium na camada 

superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: BioGeotec  
 

2.3.2.4 Cromo 

Os teores de Cr na camada superficial (0 0,2 m) variaram de 16,8 a 51,0 mg 

kg-1 com média de 30,2 mg kg-1 (Tabela 3 e 5), sendo superior a média encontrada  
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em solos paulistas pela Cetesb, em 2001, porém menor que o VRQ. Na região de 

Ribeirão Preto também foram encontradas concentrações acima do VRQ, mas 

abaixo do VP (CETESB, 2001). Em comparação com outros estados, os teores da 

Bacia do Guamium foram próximos ao encontrados no Espírito Santo (PAYE, 2008), 

Mato Grosso e Rondônia (SANTOS; ALLEONI, 2012), Pernambuco (BIONDI, 2010), 

porém menores que os observados nas Minas Gerais (CAIRES, 2009) e no Paraná 

(MINEROPAR, 2005). O Cr pode ser encontrado no solo com Cr3+ e Cr6+, sendo a 

forma trivalente mais comum no ambiente, porém a forma hexavalente é mais tóxica 

que as demais formas do Cr (ASTDR, 2000; BERGMANN, 1992; KABATA-

PENDIAS; PENDIAS, 1992).  

De forma geral, o teor de Cr se correlacionou positivamente com os de Co, 

Cu, Ni e Pb (Tabela 6), o que possivelmente esteve relacionado ao material de 

origem (LUO et al., 2010). No Gleissolo houve correlação positiva com a 

profundidade (Tabela 7). Na maioria dos solos há predomínio de Cr3+ devido à rápida 

redução de Cr6+ (solúvel) para Cr3+ (insolúvel). Na água, o Cr pode estar tanto na 

forma trivalente ou hexavalente (SCHIRMER et al., 2009). A forma hexavalente 

ocorre em condições alcalinas, enquanto a forma trivalente predomina em ambientes 

de maior acidez (BOUROTTE et al., 2009). Devido ao efeito do pH baixo no 

ambiente, a forma tóxica do cromo é favorecida tornando-se disponível no ambiente, 

ou seja, a oxidação do Cr3+ para Cr6+ é beneficiada (CAMERA, 2011). Nas amostras 

do Gleissolo as médias do pH foram de 6,0 e 4,9 para o GX1 e GX2 

respectivamente, indicando perda do Cr, o que pode ocasionar contaminação da 

água, uma vez que os dois pontos coletados situavam-se próximos ao Ribeirão do 

Guamium. Além disso, também houve correlação negativa com os teores de matéria 

orgânica e de óxidos amorfos de ferro. O Cr é complexado pela MO e adsorvido 

pelos óxidos (McBRIDE, 1994). No Nitossolo não houve correlação com nenhum 

atributo do solo (Tabela 10). 

Não houve correlação entre a distância e os teores de Cr (Tabela 12). Luo 

et al. (2010) encontraram elevados valores de Cr na bacia do condado de Miyun, 

China, devido a mineração do ferro. Por outro lado, em um estudo em uma bacia do 

sudeste de Michigan, Murray et al. (2004) encontraram maiores concentrações de Cr 

na área industrial em comparação com os teores encontrados em zonas comerciais 

e  residenciais. 
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Figura 10 – Distribuição dos teores de Cr (mg kg-1) na Bacia do Guamium na 

camada superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: 
BioGeotec  
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2.3.2.5 Cobre 

O Cu foi o elemento que apresentou as mais altas concentrações na Bacia 

do Guamium, variando de 12,8 a 94,0 mg kg-1 com média de 33,2 mg kg-1 nas 

camadas superficiais (0 - 0,2 m) (Tabelas 3 e 5). O teor mais elevado foi observado 

no Latossolo, sendo este maior que o VP estabelecido pela Cetesb para solos 

paulistas (2005). O Cu tende a acumular no horizonte superficial dos solos, sendo 

adsorvido de forma específica pelos óxidos de Al, Fe e Mn, pela argila e húmus, e a 

elevação do pH aumenta a sua retenção. A origem do Cu nos solos da bacia do 

Guamium pode ser relacionada ao material de origem, pois os solos apresentaram 

concentração similar de Cu até 1,2 m de profundidade. CHAIGNON; HINSINGER 

(2003) e NACHTIGALL et al. (2007) relatam que também pode haver contribuição 

antrópica devido à aplicação de resíduos orgânicos e inorgânicos, fertilizantes e 

defensivos agrícolas como fungicidas à base de cobre. Por outro lado, a formação 

de complexos organometálicos pode aumentar a mobilidade do metal favorecendo a 

lixiviação do Cu no perfil do solo (McBRIDE, 1997). 

Campos et al. (2003) também encontraram valores elevados de Cu em 

Latossolos de diversas regiões do Brasil, com teores variando de 3 a 238 mg kg-1, 

sendo as concentrações mais elevadas derivadas de rochas máficas. Para o estado 

de São Paulo os teores variaram de 3,0 a 393 mg kg-1, com média de 53,3 mg kg-1, 

sendo as concentrações mais elevadas encontradas na região de Ribeirão Preto. A 

média da região de Piracicaba foi de 34,6 mg kg-1 (CETESB, 2001). Os estados das 

Minas Gerais (CAIRES, 2009) e Paraná (MINEROPAR, 2005)  apresentam elevadas 

concentrações de Cu, enquanto Espírito Santo (PAYE, 2008), Pernambuco (BIONDI, 

2010), Mato Grosso e Rondônia (SANTOS; ALLEONI, 2012) apresentaram médias 

menores que a da Bacia do Guamium.   

Houve correlações entre os teores de Cu e a maioria dos atributos do solo 

(Tabela 6), porém não houve correlação com o teor de MO. A interação do Cu com a 

MO tem sido reportada com umas das mais importantes formas de retenção do Cu 

no solo (NOGUEIROL et al., 2004; BIBAK, 1994; HOELGREM et al. 1993). Todavia 

diversos autores também não encontraram correlação entre eles (SANTOS; 

ALLEONI, 2012; SILVEIRA; ALLEONI; CHANG, 2008; KUO et a., 1983). O Cu 

também se correlacionou com os óxidos de Al, Fe e Mn foram, porém com baixo 

coeficiente (r<0,5), com exceção do óxido de ferro amorfo (r = 0,81). Diversos 

autores observaram que o Cu é um elemento com alta afinidade pelos minerais de 
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argila (SILVEIRA; ALLEONI; CHANG, 2008; MURRAY et al., 2004; FORBES et al., 

1976).  

A região da bacia do Guamium é caracterizada pela extensa área cultivada 

com cana de açúcar e em menor grau de milho. Todavia não houve correlação entre 

a distância e os teores de Cu (Tabela 12). Assim como para o cobalto, a maior 

concentração de Cu também foi observada no ponto S12 (Figura 11). Todavia para o 

Cu o valor excedeu o VP (CETESB, 2005). As altas concentrações de Cu podem ser 

atribuídas às ações antrópicas como aplicação de fertilizantes e defensivos 

agrícolas, uma vez que o ponto se localiza próximo a áreas de cultivo de cana de 

açúcar, porém a contribuição do material de origem não pode ser descartada. Na 

bacia Riou Mort foi observada maior concentração de Cu em áreas próximas à 

minas em comparação a áreas mais distantes (COYNEL et al., 2009). Tota et al. 

(2010), encontraram concentrações superiores a 150 mg kg-1 em área próxima a 

industrias metalúrgicas da Albânia. Observaram também que a concentração 

diminuía conforme se distanciava do local, indicando contaminação antrópica. 

 

2.3.2.6 Níquel  

O Ni foi encontrado com concentrações entre 0,8 a 33,2 mg kg-1, com média 

de 9,8 mg kg-1 (Tabelas 3 e 5) Essa faixa de variação está de acordo com o 

levantamento realizado pela Cetesb (2001), no qual a concentração de Ni para o 

estado de São Paulo variou de 1,6 a 73,5 mg kg-1 com média de 13,0 mg kg-1. 

Segundo Andrade (2011), sua distribuição está ligada à matéria orgânica, óxidos 

amorfos e frações de argila, sendo que a matéria orgânica complexa o Ni e torna-o 

imóvel. Além disso, o teor de Ni no solo também é influenciado pelo pH (BERTON, 

1992). Os teores de Ni não correlacionaram com o de  MO, enquanto com os óxidos 

o coeficiente foi baixo. Mas correlacionou com todos os  EPTs, principalmente com 

Cu e Cr (Tabela 6). Minas Gerais (CAIRES, 2009) e Paraná (MINEROPAR, 2005) 

foram as regiões brasileiras que apresentam os maiores teores de Ni nos solos.   

Não houve correlação entre a distância da nascente e os teores de Ni 

(Tabela 12). Assim como no caso do Cu, as maiores concentrações foram 

observadas nos pontos S11 e S12 (Figura 12). A associação entre esses elementos 

pode ser indicação de atividade humana ou características pedogenéticas (MARTÍN 

et al., 2008; FACCHINELLI et al., 2001). Murray et al. (2004) observaram maiores 

concentrações de Ni em áreas industriais comparadas com as áreas residenciais em 
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Michigan, EUA. Além disso, os elevados teores de Ni também podem estar 

associados à aplicação de fertilizantes e defensivos agrícolas além das 

recomendações técnicas (LUO et al., 2010).  

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 11 – Distribuição dos teores de Cu (mg kg-1) na Bacia do Guamium na 

camada superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: 
BioGeotec 
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Figura 12 – Distribuição dos teores de Ni (mg kg-1) na Bacia do Guamium na 
camada superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: 
BioGeotec  
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2.3.2.7 Chumbo  

Os teores de Pb  nas camadas superficiais nos solos da Bacia do Guamium 

variaram de 3,3 a 31,9 mg kg-1 com média de 16,8 mg kg-1 (Tabelas 3 e 5). Os 

valores estiveram próximos da média para solos paulistas (CETESB, 2001). Todavia 

a concentração nos pontos S11 e S12 foram maiores que o VRQ podendo indicar 

contaminação (CETESB, 2005). Santos; Alleoni (2012) estudaram solos do Mato 

Grosso e de Rondônia e também encontraram valores similares ao desse estudo. 

Paye (2008) e Mineropar (2005) também obtiveram concentrações próximas para os 

solos dos estados do Espírito Santo e do Paraná, respectivamente. Por outro lado, 

os teores de Pb em Minas Gerais foram bem menores, sendo o Cd e Pb os 

elementos com menores concentrações nesse estado (CAIRES, 2008).  

O teor de Pb apresentou baixa correlação com os teores de argila e de 

óxidos de Al, Fe e Mn (Tabela 6). O chumbo é retido primeiramente nas cargas 

negativas das superfícies dos colóides do solo, como as argilas e óxidos de Al, Fe e 

Mn. Entretanto, o Pb pode formar ligações estáveis, pois possui raio iônico 

semelhante ao do K e pode substituí-lo na estrutura cristalina de rochas silicatadas 

(ALLOWAY, 1990). Neste caso, ele passa a fazer parte da superfície dos coloides e 

torna-se pouco disponível para as plantas. Sua liberação para a solução do solo é 

governada por princípios de produtos de solubilidade, sendo afetada por mudanças 

nas condições do meio, tais como pH, propriedades de superfície dos constituintes 

do solo e força iônica da solução (PIERANGELI et al., 2001). No Gleissolo, no 

Latossolo Vermelho Amarelo e no Nitossolo houve correlação negativa com a argila 

(r > 0,5) (Tabelas 7, 9 e 10), indicando que o Pb liga-se a esses coloides diminuindo 

sua disponibilidade. Por outro lado, houve correlação positiva com o pH (r > 0,5). 

Pelo método EPA 3051a é extraída a fração "semi-total", extraindo o Pb adsorvido 

covalentemente. Diversos autores têm descrito que o aumento do pH aumenta a 

adsorção do Pb, logo diminuindo sua disponibilidade (APPEL; MA, 2002; ALTIN et 

al., 1999; McBRIDE, 1994; SPARKS, 1995). Logo, quando é realizada a extração, 

solos com pH mais elevados apresentaram maiores teores de Pb. Todavia o 

aumento do pH causa a solubilização da matéria orgânica, ocasionando decréscimo 

na adsorção dos metais (LOPES, 2009; ZHOU; WONG, 2000; JORDÃO et al., 

2000).   

Não houve correlação entre a distância e os teores de Pb (Tabela 12). As 

maiores concentrações foram observadas nos pontos S11, S12 e S 14 (Figura 13). 
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Na bacia do condado de Miyun, China, os teores de Pb estiveram abaixo do VRQ 

local, não sendo observada contaminação antrópica (LUO et al., 2010). Na bacia 

Riou Mort, França, foi observada baixa influência das ações antrópicas, 

principalmente devido ao uso de catalisadores nos escapamentos do carro, porém 

Coynel et al. (2009) notaram contribuição de rios a montante da bacia. Por outro 

lado, em Michigan, foi observada concentração de Pb mais de 100, 16 e 15,5 vezes 

o VRQ da região para área industrial, comercial e residencial, respectivamente 

(MURRAY et al., 2004). Segundo Murray et al. (2004), os altos níveis de Pb são 

provavelmente devido à deposição de poeira contendo Pb a partir de fontes, tais 

como tintas à base de Pb nas residências mais antigas, comuns em áreas urbanas e 

uso de gasolina com chumbo. 

 

2.3.2.8 Zinco 

As concentrações de Zn variaram de 14,2 a 68,4 mg kg-1, com média de 

33,4 mg kg-1 na camada de 0-20 cm (Tabelas 3 e 5). As concentrações encontradas 

neste trabalho são menores que as encontradas pela Cetesb (2001), que na região 

de Ribeirão Preto encontrou concentrações de até 200 mg kg-1. Todavia as 

concentrações mais elevadas das duas regiões são menores que o VP, mas maiores 

que o VRQ (CETESB, 2005). O teor médio de Zn dos solos da Bacia do Guamium 

foi menor que o encontrado no estado do Paraná (MINEROPAR, 2005), mas foi 

próximo aos dos solos do estado de Pernambuco (BIONDI, 2010) e maior que os de 

Espírito Santo (PAYE, 2008), Mato Grosso (SANTOS; ALLEONI, 2012), Minas 

Gerais (CAIRES, 2009) e Rondônia (SANTOS; ALLEONI, 2012). 

O teor de Zn correlacionou com a maioria dos atributos do solo, 

apresentando correlações mais estreitas com os teores de Co e de Cu (r = 0,67 e 

0,65; respectivamente) (Tabela 6). A correlação positiva entre os teores desses 

metais indica uma origem comum (LUO et al., 2010). Outros autores também 

encontraram correlação entre os teores desses elementos (SANTOS; ALLEONI, 

2012; BIONDI, 2010; LUO et al., 2010; CAIRES, 2009). Por outro lado, houve baixa 

correlação negativa com a profundidade, porém no Gleissolo e Argissolo a 

correlação foi maior (r > 0,56), indicando possível ação antrópica no local (Tabelas 7 

e 11). O Zn pode ser complexado nos compostos orgânicos solúveis e retido no sítio 

da matéria orgânica (ADRIANO, 1986). Além disso, dependendo do pH, pode formar 

ligações eletrostáticas com a matéria orgânica e com os minerais de argila ou ser 
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complexado pela matéria orgânica além de ser adsorvido pelos óxidos (McBRIDE, 

1994). Nesses solos também houve boa correlação com o teor de matéria orgânica. 

Não houve correlação entre a distância e os teores de Zn (Tabela 12). As 

maiores concentrações foram observadas nos pontos S01, S10 e S12 (Figura 14). 

Na bacia do condado de Miyun os teores de Zn variaram ao longo da bacia 

indicando fontes variadas inclusive contaminação antrópica resultante da mineração 

de Fe, cromita e ouro. Além disso, fertilizantes e defensivos agrícolas foram 

considerados importantes fontes para o Zn (LUO et al., 2010). Em Michigan, os 

teores de Zn foram maiores na área industrial do que na comercial e residencial; 

além disso, os teores nas camadas subsuperficiais diferiram dos da camada 

superficial (MURRAY et al., 2004). Na bacia Riou Mort a extração de minérios foi 

responsável por 27% da concentração de Zn na bacia (COYNEL et al., 2009). Em 

Elbasani, Albânia, foi observada contaminação por Zn em uma área de metalurgia 

em um raio de até 20 km da área industrial (TOTA et al., 2010).  
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Figura 13 – Distribuição dos teores de Pb (mg kg-1) na Bacia do Guamium na 

camada superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: BioGeotec  
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Figura 14 – Distribuição dos teores de Zn (mg kg-1) na Bacia do Guamium na 

camada superficial (0 – 0,2 m). ± significa desvio padrão. Fonte: BioGeotec  
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2.3.3 Estabelecimento dos valores de referência de qualidade (VRQ) 

Os VRQs para as substâncias inorgânicas de ocorrência natural no solo são 

estabelecidos a partir de interpretação estatística dos resultados analíticos obtidos 

em amostras coletadas nos principais tipos de solo do Estado na profundidade de 0 

– 0,2 m (CONAMA, 2009). Os VRQs são obtidos a partir dos percentis 75 (quartil 

superior) e 90 extraídos pelo método EPA 3051. Para a determinação do VRQs para 

a bacia do Guamium (Tabela 13) e posterior comparação com o VRQ paulista foi 

necessário excluir da matriz de dados os resultados discrepantes (outliers), 

identificados por método estatístico (Figura 15). 

Conforme a resolução do Conama (2009), se todos os resultados analíticos 

de determinada substância forem menores do que o limite de quantificação 

praticável (LQP), o VRQ da substância será igual ao LQP, não sendo necessário o 

estabelecimento dos demais procedimentos de interpretação estatística. Logo, o 

VRQ para o Cd foi o LQP (0,51 mg kg-1). 

Houve diferença entre o VRQs dos solos da Bacia do Guamium e o 

estabelecido pela Cetesb (2005). As maiores diferenças foram o As e o Ni, cujos P 

90 foram muito próximos ao valor de prevenção (CETESB, 2005). Todavia os VRQs 

foram estabelecidos pela Cetesb a partir do P 75, o qual é menos restritivo que o P 

90. 

Em comparação com o VRQ estabelecido pela Cetesb (2005), os valores de 

As foram maiores. O P75 foi aproximadamente três vezes (9,3 mg kg-1) maior que o 

VRQ paulista (3,5 mg kg-1), enquanto o P90 (14,8 mg kg-1) esteve muito próximo do 

valor de prevenção  (15 mg kg-1) (Tabela 13). Em comparação com o VRQ do estado 

do Espírito Santo, os valores de P90 são muito próximos, mas o quartil superior (P75) 

foi maior que o da bacia do Guamium (PAYE et al., 2010). O VRQ do As do estado 

de São Paulo é um dos mais restritivos do mundo, sendo apenas menor que o dos 

EUA (CETESB, 2001). Na Holanda, o VRQ (29 mg kg-1) é maior que o VP 

estabelecido pela Cetesb (2005). A França possui o maior VRQ (200 mg kg-1).   
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Figura 15 – Gráfico tipo Box-Plot dos teores naturais dos elementos potencialmente 

tóxicos dos solos da Bacia do Guamium, para identificação e exclusão 
dos valores discrepantes 

 

 

Tabela 13 – Valores de referência de qualidade (VRQs) dos solos da Bacia do 
Guamium 

 

 As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

 mg kg
-1

 

Média 6,9 <LQP 3,9 28,8 28,4 6,5 5,4 27,6 

Mínimo 1,5 <LQP 0,4 15,9 12,2 0,17 3,2 13,2 

Máximo 18,3 <LQP 14,4 51,7 94,9 34,8 32,0 79,4 

P 75 9,3 (3,5) 0,5¹ (<0,5) 6,1 (13) 35,9 (40) 40,4 (35) 11,4 (13) 21,9 (17) 47,2 (60) 

P 90 14,8 0,5 6,9 38,2 50,9 27,1 31,8 64,7 

¹ Limite de quantificação praticável; Valores em entre parênteses correspondem ao P75 estabelecido 
pela Cetesb (2005) 

 

O P90 do VRQ para o Ni foi próximo ao VP estabelecido pela Cetesb (2005), 

porém o P75 foi menor que o VRQ  paulista (Tabela 13). Para os estados de Mato 

Grosso e Rondônia, o VRQ obtido com base no método EPA 3051 (HNO3:HCl 3:1 

v/v) são menores que o de SP e o obtido nesse estudo (SANTOS; ALLEONI, 2012). 

Contudo, os autores também utilizaram o método da Água Régia (HCl:HNO3 3:1 v/v) 

para obter o VRQ. Nesse caso, o valor obtido foi próximo ao VRQ paulista, todavia 
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menor que o da bacia do Guamium. No Espírito Santo, o VRQ recomendado (17,2 

mg kg-1) foi próximo ao do estado de São Paulo (PAYE et al., 2010). Solos asiáticos 

também apresentaram valores similares (SU; YANG, 2007).   

O VRQ do Cu (P90) foi próximo ao valor de prevenção. O P75 também foi 

maior que o VRQ paulista (Tabela 13). Santos; Alleoni (2012) encontraram menores 

VRQs para MT e RO tanto em relação aos solos da bacia do Guamium quanto aos 

paulistas coletados pela Cetesb e cujos teores de EPTs foram extraídos pelo método 

EPA 3051. Todavia, o valor obtido foi próximo ao VRQ de SP quando o extrator 

utilizado foi Água Régia, porém menor que encontrado nesse estudo. Cancela et al. 

(2004) estudaram solos espanhóis e Cancela et al. (2002) estudaram solos 

holandeses e também observaram valores menores que os da Bacia do Guamium. 

O VRQ do Pb (P90) foi aproximadamente o dobro do VRQ de SP (Tabela 

13). O VRQ do ES é 8,9 mg kg-1 (PAYE et al., 2010), sendo esse valor menor que os 

obtidos pela Cetesb. Em MT e RO para ambos os extratores os valores foram 

menores que os da Bacia do Guamium, porém os VRQs obtidos pela Água Régia 

foram maiores que o de SP (SANTOS; ALLEONI, 2012). Comparado com o 

levantamento realizado por Fadigas et al. (2006), utilizando o quartil superior (P75), o 

VRQ da bacia do Guamium foi semelhante.  Nos solos asiáticos, o VRQ foi próximo 

ao do estado de SP (SU; YANG, 2007). 

O VRQs de Cr e de Zn foram próximos aos obtidos pela Cetesb (2005) 

(Tabela 13). Nos estados de MT e de RO, o VRQ do Cr foi maior quando ambos os 

métodos foram utilizados (EPA 3051 e água régia), enquanto o VRQ do Zn foi menor 

(SANTOS; ALLEONI, 2012). Resultado semelhante também foi observado nos solos 

do ES e nos solos asiáticos (PAYE et al., 2010; SU; YANG, 2007). Para os solos 

holandeses e espanhóis, os VRQ de Cr e Zn são bem superiores aos obtidos nos 

estados brasileiros (CANCELA et al. 2004; CANCELA et al., 2002).  

Tanto o P75 quanto o P90 do VRQ do Co foram menores que o da Cetesb 

(2005), sendo aproximadamente metade do VRQ paulista (Tabela 13). Esse valor é 

próximo ao valor obtido por Fadigas et al. (2006), que analisaram 162 amostras das 

principais classes de solos existentes no Brasil da pedoteca da Embrapa Solos (RJ) 

e para os solos asiáticos (SU; YANG, 2007). O valor obtido para o estado do ES é 

similar ao de SP (PAYE et al., 2010). Contudo, o VRQ de Co para os solos de MT e 

RO foram superiores aos de demais estados brasileiros (SANTOS; ALLEONI, 2012).  
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A diferença de VRQ entre os estados brasileiros e também entre os VRQs 

internacionais mostra que diferentes materiais de origem e processos pedogenéticos 

originam solos com grande variabilidade nas concentrações dos EPTs. Desta forma, 

é sugerida uma avaliação detalhada para obtenção de diversos VRQs ao longo de 

uma região ou estado, assim como foi estabelecido em Minas Gerais. 

   

2.3.4 Derivações de valores críticos de elementos potencialmente tóxicos no 

solo 

Tanto os FBCs do As quanto do Cu nas quatro plantas foram menores que 

1,0 (Tabela 14), indicando baixa transferência solo-planta, ou seja, houve baixa 

absorção pelas plantas, apesar dos teores elevados de As e Cu no solo. Além disso, 

não houve diferença no acúmulo dos EPTs entre as plantas, nem entre os solos. 

Também não foi observada diferença no acúmulo de As e Cu em pepino e beterraba 

quando a parte aérea (folha e caule) foi separada do fruto. Os FBCs variam muito e 

são muito específicos dependendo do tipo da planta, da parte da planta e do tipo de 

solo (MELO, 2011). 

 

Tabela 14 – Fator de bioconcentração (FBC) do As e Cu em plantas cultivadas em 
Latossolos (S05, S09 e S12) e Gleissolo (S10) coletados na bacia do 
Guamium 

 

Planta FBC As FBC Cu 

 S05 S09 S10 S12 

Alface 0,04 0,03 0,03 0,04 

Rúcula 0,04 0,03 0,05 0,04 

Pepino parte aérea 0,04 0,03 0,03 0,04 

Pepino fruto 0,03 0,03 0,03 0,03 

Beterraba parte 
aérea 

0,04 0,03 0,02 0,05 

Beterraba fruto 0,04 0,03 0,03 0,08 

 

Rauf et al. (2011) observaram, na Índia, FBCs maiores que 1 no arroz 

cultivado em solos contaminados com As com concentrações variando de 3,2 a 80,3 

mg kg-1. Todavia o arroz foi cultivado em solo alagado, sendo que em condição de 

baixo potencial redox ocorre à dissolução redutiva dos óxidos de Fe e Al 

(McLAUGHLIN et al., 2011), e a forma predominante do arsênio é As³+, que é mais 
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móvel e tóxica que o As5+ (XU et al., 2007; WANG et al., 2011). Em nosso estudo o 

ambiente era oxidante, logo a forma As+5 foi a predominante, o que pode explicar o 

baixo acúmulo de As nas plantas. Além disso, na faixa de pH entre 4 e 8 o As é 

altamente retido pela superfície de hidróxidos de Fe (BOWELL, 1993). A goethita 

possui alta capacidade de adsorver As, que pode substituir o Fe na estrutura do 

mineral (HARTLEY et al., 2004). Diaz et al. (2011) observaram em solos da 

Antofagasta, região árida no Chile, que menos de 1% da concentração total de As 

estava disponível. No entanto, Diaz et al. (2011) notaram FBC maiores que 1 em 

uma espécie nativa da região (L. microcarpus). Todavia, a concentração de As no 

solo da região que apresentou o maior FBC era 5,5 mg kg-1, sendo esse fato 

atribuído à elevada capacidade dessa espécie em absorver As. Outro fato que pode 

explicar a baixa acumulação de As nas plantas é a restrição a translocação de As 

para a parte aérea das plantas. Isso pode ser visto como resultado da estratégia 

desenvolvida pelas plantas para tolerar o As, em que o transporte para a parte aérea 

é limitado, concentrando-se mais no sistema radicular (MELO, 2006). 

Yoon et al. (2006) também encontraram baixos e elevados FBC de Cu em 

plantas coletadas em áreas contaminadas por Cu na Flórida, EUA, cujas 

concentrações variavam de 20 a 990 mg kg-1, sendo os valores mais elevados de 

FBC encontrados nas raízes. Stoltz; Greger (2002) também observaram baixos FBC 

nas partes aéreas de 40 plantas nativas coletadas em área contaminadas, na Suíça, 

devido à mineração. Por outro lado, Stoltz; Greger (2002) notaram elevados valores 

de FBC nas raízes das plantas, indicando inibição na translocação raiz-parte aérea 

dos EPTs. Os baixos FBC de Cu observados nesse estudo podem estar 

relacionados aos elevados valores de pH (6,1) e de MO (21,3 g kg-1). Silveira; 

Alleoni; Chang (2008) observaram que em pH 6 90% do cobre estava retido num 

biossólido, e com o decréscimo do pH para 5 apenas 6% do Cu permaneceu ligado 

ao biossólido. Além disso, geralmente o FBC é maior na raiz das plantas do que na 

parte aérea (MELO, 2011), porém não foram avaliadas as concentrações de Cu nas 

raízes das plantas 

Os valores de ingestão diária apresentados na tabela 15 são bastante 

conservativos, pois foi assumido que a população do Guamium durante o tempo de 

exposição (58 anos) consumiu, em duas refeições por dia, vegetais provenientes das 

áreas cujos valores de As e Cu foram iguais ou superiores ao VP. Com base nesse 

cenário, a dose de referência diária do Cu (0,04 mg kg-1/dia) não foi excedida, exceto 
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quando a quantidade total de vegetal consumida foi proveniente do ponto S12. Em 

relação ao As, a RfD (0,0003 mg kg-1/dia) não é excedida apenas na fração 10% 

quando é consumido apenas um tipo de vegetal, pois a RfD do As é excedida em 

todas as frações, quando somados  os valores de ingestão diária dos vegetais 

estudados . Sendo assim, considerando esse cenário, houve risco potencial à saúde 

humana relacionado à ingestão de vegetais com doses de As e Cu acima das RfDs.  

Batista et al. (2011) avaliaram o teor de As em amostras de arroz 

produzidas nos estados de Goiás, Minas Gerais, São Paulo e Rio Grande do Sul 

compradas em supermercados. Os autores encontraram teores de As no arroz 

variando de 249 a 349 ng g-1 e ingestão diária de 7.72 e 3.45 μg/dia. Esses valores 

baseados na ingestão diária de arroz pela população brasileira também 

ultrapassariam a RfD. Torres-Escribano et al. (2008) estimaram que na Ásia o 

consumo de arroz é responsável por 47% da ingestão de As. Li et al. (2011) 

calcularam a ingestão diária de As para diversos alimentos com valores variando de 

0,58 a 22,43 μg/dia, sendo que o maior valor também foi encontrado no arroz, 

indicando que 5% da população da China possui risco adicional de ter câncer.       

 
Tabela 15 – Ingestão diária de As e Cu (mg kg-1/dia) considerando as frações 

provenientes das áreas contaminadas  
 

Vegetais 
As Cu 

10% 25% 100% 10% 25% 100% 

Alface 0,0002 0,0004 0,0016 0,001 0,004 0,014 

Beterraba 0,0001 0,0003 0,0013 0,003 0,007 0,030 

Pepino 0,0001 0,0003 0,0013 0,001 0,003 0,012 

Rúcula 0,0002 0,0005 0,0019 0,001 0,004 0,015 

Acumulado 0,0006 0,0015 0,0061 0,007 0,018 0,070 

 

O risco de câncer calculado para a população da bacia do Guamium é maior 

que um em cem mil (105), recomendado pela Cetesb (2001) (Tabela 16). No cenário 

menos restritivo, o risco de câncer acumulado foi de 9,2 a cada 10.000 mil 

habitantes. Por outro lado, o risco foi 9,2 a cada 1.000 habitantes no cenário mais 

restritivo. Se as plantas fossem cultivadas em locais com baixo potencial redox o 

risco seria maior, devido a maior disponibilidade do As nesse ambiente (XU et al., 

2007; WANG et al., 2011).  
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Tabela 16 – Risco de câncer com base na ingestão diária de vegetais e na fração de 
vegetais cultivadas em solos da bacia do Guamium  

 

Vegetais 
As 

10% 25% 100% 

Alface 2,4 x 10
4
 6,0 x 10

4
 2,4 x 10

3
 

Beterraba 2,0 x 10
4
 7,2 x 10

4
 2,9 x 10

3
 

Pepino 2,0 x 10
4
 4,9 x 10

4
 2,0 x 10

3
 

Rúcula 2,9 x 10
4
 4,9 x 10

4
 2,0 x 10

3
 

Acumulado 9,2 x 10
4 2,3 x 10

3 9,2 x 10
3 

 

O Cu não é considerado um elemento carcinogênico. Sendo assim, foi 

calculado o seu risco à saúde humana por meio do coeficiente de perigo (Tabela 

17). Assim como na ingestão diária de cobre (Tabela 15), há risco à saúde apenas 

no cenário mais restritivo. O HQ é a razão entre a ingestão diária e o RfD 

(PIERZYNSKI et al., 2000). Se o HQ for maior que 1, a ingestão do elemento 

ultrapassou a dose de referência indicando que há risco à saúde humana associada 

a ingestão de alimentos (MURRAY et al., 2009). Khan et al. (2010) avaliaram a 

concentração de Cu no solo e na planta, observando valores de 55 a 147 e de  9 a 

48 mg kg-1 para solo e planta, respectivamente. Mesmo com concentrações 

elevadas Khan et al. (2010) não observaram HQ maior que 1. Hu et al. (2012) 

também observou baixos valores de HQ em solos em que aproximadamente 40% do 

teor total de Cu estavam disponíveis.  

 

Tabela 17 – Risco à saúde humana com base na ingestão diária de vegetais e na 
fração  de vegetais cultivadas em solos da bacia do Guamium calculado 
pelo HQ  

 

Vegetais 
Cu 

10% 25% 100% 

Alface 0,035 0,088 0,351 

Beterraba 0,075 0,187 0,750 

Pepino 0,029 0,073 0,294 

Rúcula 0,037 0,092 0,367 

Acumulado 0,176 0,440 1,761 
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2.3.5 Derivação de valor de prevenção para o As com base em teste 

ecotoxicológico em colêmbolos 

 
Após a incubação dos solos por trinta dias houve alteração do pH do SAT, 

variando de 4,8 a 6,5 (pH em KCl) (Tabela 18). A variação do pH pode ter efeito na 

reprodução dos colêmbolos, todavia isso não é consenso (SEGAT, 2012; 

GREENSLADE; VAUGHAN, 2003). Outro fato que poderia influenciar a reprodução 

dos colêmbolos seria o elevado teor Na, porém as concentrações de Na foram 

baixas nos dois solos, não havendo diferença entre as doses (Tabela 18). O SAT 

apresentou maiores teores de MO e CTC em relação ao solo natural. 

 
Tabela 18 – Caracterização dos solos utilizados no bioensaio após a aplicação das 

doses de As 
 

Solo Dose pHH2O pHKCl MO Na CTC 

    g kg
-1

 ------mmolc kg
-1

------ 

Solo 

Natural 

0 5,4 4,6 21 0,1 47 

2,5 5,2 4,4 18 0,0 51 

5 5,2 4,5 15 0,0 51 

15 5,1 4,4 21 0,1 46 

45 5,1 4,3 16 0,2 46 

135 5,0 4,3 18 0,4 48 

SAT 

0 5,3 4,8 49 3,9 74 

2,5 6,8 5,6 51 3,8 78 

5 6,9 6,3 54 4,0 79 

15 7,7 6,0 54 4,0 78 

45 7,8 6,3 55 3,9 81 

135 7,8 6,5 51 4,4 76 

 

 

Houve correlação linear (p > 0,05) entre as doses de As aplicadas nos dois 

solos e o teor extraído pelo método EPA 3051a (Figura 15). Houve maior 

biodisponibilidade do As no solo artificial em relação ao solo natural, tanto na 

extração realizada pelo método EPA 3051a quanto por DTPA (Figura 17).                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                      
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Figura 15 – Relação entre As doses aplicadas de As e o teor de As extraído pelo 
método EPA 3051a  

 

Não houve diferença entre os teores de As pelos dois métodos no solo 

artificial até a dose 45 mg kg-1 de As, indicando elevada disponibilidade de As nesse 

solo. Por outro lado, os teores de As disponíveis foram muito baixos no solo natural. 

A menor disponibilidade do As no solo natural esteve relacionada aos maiores 

teores de argila e de óxidos e hidróxidos de ferro e alumínio presentes nesse solo 

em comparação com o SAT, que é composto por areia (70%), argila caulinítica 

(20%) e pó de fibra de coco (10%). O As liga-se fortemente aos óxidos e hidróxidos 

de Fe e Al, argilominerais do tipo 1:1 como a caulinita e goethita (KABATA-PENDIA; 

PENDIAS, 1985). A goethita possui alta capacidade de adsorver As que pode 

substituir o Fe na estrutura do mineral (HARTLEY et al., 2004).   

A reprodução dos colêmbolos não foi afetada pelas doses de As no solo 

natural. Por outro lado, houve redução significativa na reprodução dos colêmbolos 

no SAT (Figura 17). Essa diferença entre os solos pode ser explicada pela maior 

disponibilidade de As no SAT em comparação ao solo natural (Figuras 15 e 16). 

Crouau; Cazes (2005) também observaram redução na reprodução de colêmbolos 

após a aplicação de até 60 μg g-1 de As na forma de arseniato de sódio. Crouau; 

Moia (2006) e Crouau; Pinelli (2008) também observaram resultados semelhantes. 
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Há também relatos de que a aplicação de herbicidas a base de arsênio pode 

diminuir a população dos colêmbolos pela metade (SOUTHWOOD; CROSS, 1969).  

 
  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 16 – Relação entre o teor extraído de As pelo método EPA 3051a e o teor 
extraído pelo DTPA  

 

A maior disponibilidade de As no SAT resultou em um baixo valor para 

LOEC, enquanto que no solo natural não foi possível observar essa concentração 

(Tabela 19). Sendo assim, a NOEC do solo natural foi a maior concentração extraída 

pelo método EPA 3051a. Para definir o valor do LOEC no SAT seria necessário um 

novo experimento cujas concentrações de As fossem menores que 0,25 mg kg-1. 

 

Tabela 19 – Parâmetros toxicológicos NOEC (No Observed Effect Concentration) e 
LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) baseado na observação 
dos colêmbolos expostos a doses de As (mg kg-1) 

 

Parâmetros Solo natural SAT 

LOEC > 8,41 0,25 

NOEC 8,41 < 0,25 
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Figura 17 – Número médio de juvenis de F.candida (Collembola) encontrado nos 
solos natural e artificial após aplicação de doses de As. * Médias diferem 
do controle (Dunnett, p > 0,05) 
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