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EPÍGRAFE  

 

 

Invictus  

Out of the night that covers me, 

Black as the pit from pole to pole, 

I thank whatever gods may be  

For my unconquerable soul 

 

In the fell clutch of circumstance 

I have not winced nor cried aloud. 

Under the bludgeonings of chance 

My head is bloody, but unbowed.  

 

Beyond this place of wrath and tears  

Looms but the horror of the shade, 

And yet the menace of the years 

Finds and shall find me unafraid.  

 

It matter not how strait the gate, 

How charged with punichments the scroll, 

I am the master of my fate: 

I’m the captain of my soul. 

 

William Ernest Henley 
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RESUMO 

Nanopartículas de ferro valência zero na imobilização de arsênio e chumbo em Latossolo 

contaminado com rejeitos da mineração 

Manter e restaurar a qualidade do meio ambiente são grandes desafios encarados pela 
população mundial no século 21. O solo é um recurso não renovável na escala humana de tempo 
e exerce funções ecológicas essenciais para manutenção da vida na terra. Contudo, atividades 
humanas como a mineração podem, sob determinadas condições, contaminar o solo com 
resíduos perigosos que contém elementos potencialmente tóxicos (EPTs). A forma mais comum 
de tratar solos e resíduos ricos em chumbo (Pb) é favorecer a imobilização do elemento em 
compostos de baixa solubilidade por meio de fontes de fosfato e carbonato. No entanto, tal 
estratégia pode mobilizar arsênio (As) e outros EPTs aniônicos quando estes ocorrem em 
conjunto com Pb. Nanopartículas de ferro valência zero (nFe) apresentam maior reatividade e 
mobilidade que as estratégias convencionais, e são capazes de imobilizar As e Pb por mecanismos 
como complexação de superfície, absorção intrapartícula e coprecipitação. A efetividade da 
remediação pode ser ainda maior quando nFe são utilizadas em conjunto com materiais porosos 
que aumentam sua estabilidade no solo, tal como o biocarvão (BC). Nesse estudo, amostras de 
um Latossolo Vermelho contaminado com As e Pb foram coletadas nos arredores da antiga 
Usina do Calabouço, em Apiaí, São Paulo. Também foram coletadas amostras de escória que, 
assim como os materiais condicionadores e as amostras de solo, foram caracterizadas quanto à 
composição química (fluorescência de raios x), e mineralógica (difração de raios x), à morfologia 
de partículas (microscopia eletrônica de varredura) e à superfície específica (adsorção física de 
nitrogênio). As amostras foram também submetidas às extrações químicas únicas e sequenciais 
para avaliar as condições da área, e a efetividade de nFe e nFe/BC em reduzir os teores de As e 
Pb nas frações mais lábeis do solo. Os difratogramas das amostras de escória revelaram reflexos 
característicos dos minerais cerusita e anglesita, principais fontes de Pb nas amostras de solo 
estudadas. Os maiores teores de Pb e As foram encontrados na fração areia, e a concentração 
média dos elementos na amostra total foi dezenas de vezes maior do que os valores de referência 
da Agência de Proteção Ambiental do Estado de São Paulo. O condicionamento do solo com 
nFe/BC reduziu em 98% a concentração de As em comparação ao controle no experimento de 
lixiviação, enquanto a redução de Pb foi de 80%. Entretanto, somente o condicionamento do 
solo com nFe/BC ou com nFe não foi suficiente para reduzir os teores de Pb a concentrações 
inferiores aos limites que classificam os resíduos como não perigosos pelo experimento de 
lixiviação, de modo que a aplicação dos materiais poderia ser associada a outra(s) estratégia(s) 
para que melhores resultados fossem atingidos.   

Palavras-chave: Mineração, Nanomateriais, Remediação do solo, Sorventes  
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ABSTRACT 

Zero valent iron nanoparticles to immobilize arsenic and lead in an Oxisol contaminated by 

wastes from mining activities  

Sustain and restoring the quality of the environment are major challenges facing society 
in the 21st century. Soil is a non-renewable resource on the human time scale and plays a key role 
in the maintenance of life on earth. However, human activities such as mining can under some 
circumstances contaminate the soil with hazardous wastes containing potentially toxic elements 
(PTEs). The most common management practice to treat wastes rich in lead (Pb) is to induce the 
immobilization of the element as low solubility compounds using phosphate and carbonate 
sources. Nevertheless, such strategy can mobilize arsenic (As) and other anionic PTEs when they 
occur together. Zero-valent iron nanoparticles (nZVI) have greater reactivity and mobility than 
conventional materials and are able to immobilize Pb and As by mechanisms such as surface 
complexation, intraparticle absorption and co-precipitation. The effectiveness of remediation can 
be even greater when nZVI are used in combination with porous materials, such as biochar (BC), 
that increase their stability in the soil. In this study, samples of an Oxisol severely contaminated 
with As and Pb were collected in the vicinity of the Calabouço facilities, in Apiaí, state of São 
Paulo, Brazil. Samples from the slag, the conditioning materials and the soil were collected and 
characterized by X-ray diffraction and X-ray fluorescence, scanning electron microscopy, physical 
adsorption of nitrogen, in addition to single and sequential extractions. The effectiveness of the 
materials in reducing the concentration of As and Pb in the most labile fractions of the soil was 
evaluated before and after amending the soil samples with nFe and nFe/BC. The diffractograms 
of the slag samples revealed characteristic reflections of cerusite and anglesite that represent the 
main mineral sources of Pb in the studied soil samples. The highest concentration of As and Pb 
was found in the sand fraction, and the average concentration of elements in the bulk sample was 
dozens of times greater than the guiding values of the Environmental Protection Agency of the 
State of São Paulo. Soil amended with nFe/BC reduced the As concentration in the leaching test 
by 98% compared to the control, while the Pb reduction was close to 80%. Even so, only soil 
amendment with nFe/BC or nFe was not able to reduce Pb levels to concentrations below the 
limit for non-hazardous waste, so that the application of the materials could be associated with 
other strategies so that better results were achieved. 

Keywords: Mining, Nanomaterials, Soil remediation, Sorbents 
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1. INTRODUÇÃO 

O território brasileiro se destaca mundialmente pela riqueza em recursos minerais (IBRAM, 2018). O 

setor mineral representa 4,2% do produto interno bruto e é responsável por 20% das exportações brasileiras, com 

destaque para os minérios de ferro, alumínio, manganês e nióbio (Mudd et al., 2017; El Hajj et al., 2019). Estima-se 

que sejam extraídas anualmente mais de 2 bilhões de toneladas de bens minerais do território brasileiro, que se 

refletem na geração de, aproximadamente, 1 milhão de empregos diretos (Silva et al., 2012; IBRAM, 2018).  

Embora a mineração tenha importância econômica e social para o Brasil, existe preocupação com seus 

potenciais efeitos na saúde pública e no meio ambiente (Dani et al., 2019; Ng et al., 2019). Impactos ambientais 

como desmatamento, degradação das funções ecológicas do solo e o acúmulo de grandes quantidades de resíduos em 

superfície que podem se espalhar no ambiente estão associados à mineração (Weiler et al., 2020). Além disso, entre 

1986 e 2015, ocorreram dez acidentes envolvendo resíduos da mineração somente no estado de Minas Gerais 

(Milanez, 2017), enquanto na região do Vale do Ribeira, no sul do estado de São Paulo, existem solos contaminados 

com rejeitos de mineração que representam uma fonte de contaminação ativa para rios e moradores da região 

(Figueiredo et al., 2004; Martins e Figueiredo, 2014). 

Resíduos sólidos de mineração são classificados como estéreis ou rejeitos (Silva et al., 2012). Os estéreis 

são os materiais escavados no decapeamento da mina, geralmente não processados e com baixo ou nenhum valor 

econômico. Os rejeitos, por sua vez, são resíduos dos processos de beneficiamento a que minerais de valor 

econômico são submetidos (Silva et al., 2012). Tanto estéreis quanto rejeitos podem conter elementos 

potencialmente tóxicos (EPTs) e contaminar os solos quando não manejados adequadamente. O grau de risco 

representado ao ecossistema está relacionado à concentração total e biodisponível do(s) EPT(s), bem como, à 

especiação química do(s) elemento(s) nos resíduos (McBride, 1994; Alloway, 2013).  

De forma geral, os EPTs de maior risco às plantas e aos animais superiores são arsênio (As), chumbo 

(Pb), mercúrio (Hg), cádmio (Cd), selênio (Se), cobalto (Co), cobre (Cu), crômio (Cr), níquel (Ni), e zinco (Zn) 

(McBride, 1994; Alleoni et al. 2005). Alguns desses elementos são essenciais às plantas (Cu, Fe, Mn, Ni e Zn), às 

bactérias fixadoras de nitrogênio (Co) e aos animais (Co, Cr, Cu, Fe, Mn e Zn), enquanto outros não estão associados 

a qualquer efeito benéfico (Pb, As, Cd e Hg) e podem causar inúmeras doenças em humanos (Sparks, 2005; Brevik e 

Burgess, 2014).  

O solo em torno da antiga Usina do Calabouço, em Apiaí, São Paulo, contém teores de Pb e As que 

excedem em dezenas de vezes os valores orientadores propostos pela Companhia Ambiental do Estado de São Paulo 

(CETESB) e pelo Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA). De acordo com os valores orientadores em 

vigor no estado de São Paulo e no Brasil, medidas de intervenção nesse local são justificadas, pois ainda existe 

constante fluxo de pessoas e animais na propriedade. O método de avaliação de contaminação proposto pela 

CETESB preconiza que amostras de solo sejam submetidas à extração semitotal que, por sua vez, utiliza uma 

combinação de ácidos inorgânicos concentrados associada à uma fonte externa de aquecimento (CETESB, 2014).  

A extração semitotal é agressiva e pode superestimar o risco representado a receptores ecológicos haja 

vista grande parte dos elementos extraídos ser imóvel ou pouco móvel no solo (Krishnamurti et al., 2008; Kumpiene 

et al., 2017). Por outro lado, esquemas de extração sequencial permitem a obtenção informações mais bem 

relacionadas à mobilidade e à biodisponibilidade de EPTs principalmente a partir de suas primeiras etapas, as quais 

consistem em extrações com soluções salinas e soluções de ácidos fracos (Fedotov e Miró, 2008; Gil-Díaz et al., 

2017). O manejo de áreas contaminadas com base nos teores biodisponíveis tem sido uma estratégia amplamente 
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adotada nas últimas décadas em virtude do aumento nos focos de contaminação do solo em termos de ocorrência e 

tamanho das áreas (Krishnamurti, 2008, Bolan et al., 2014).  

Areas agrícolas e áreas impactadas por resíduos da mineração são, na maioria dos casos, muito vastas e a 

quantidade de material muito elevada para que os EPTs possam ser extraídos e/ou realocados. Desse modo, sob o 

ponto de vista econômico, intervenções baseadas no teor total ou semitotal de EPTs mostram-se impraticáveis 

(Naidu e Bolan, 2008). As estratégias de estabilização por meio da aplicação de materiais sorventes e corretivos 

capazes de imobilizar EPTs in situ são utilizadas como alternativa às técnicas de escavação, transporte e aterro 

(Kumpiene et al., 2010; Kumpiene et al., 2019). Os materiais sorventes podem ser utilizados isolamente ou em 

combinação com outras estratégias que favoreçam a diminuição da biodisponibilidade aos organismos do solo e o 

risco de propagação dos EPTs no ambiente (Thomé et al., 2019).  

Nanomateriais são excelentes sorventes devido à elevada área superficial e alta energia livre de superfície 

(Maurice e Hochella, 2008). Nanopartículas de óxidos metálicos e materiais de carbono tem sido amplamente 

utilizadas na remediação de água, solos e sedimentos contaminados com destaque para as nanopartículas de ferro 

valência zero (nFe), um dos nanomateriais mais estudados e utilizados para remediação ambiental nos últimos 20 

anos (Stefaniuk et al., 2016; Zhao et al., 2016; Bui et al., 2017; Visentin et al., 2019). A aplicação de nFe já apresentou 

bons resultados na remediação de solos contaminados com poluentes orgânicos persistentes, como hidrocarbonetos 

halogenados e etenos clorados, bem como, na imobilização de Cr, As, Pb, Hg, Ni e Zn (Chen et al., 2014; Gao et al., 

2018; Yu et al., 2019).  

As propriedades coloidais e magnéticas que constituem as principais vantagens de nFe em termos de 

reatividade são, por outro lado, responsáveis pela rápida aglomeração e formação de agregados micrométricos que 

causam a sedimentação do material (Zhu e Chen, 2019). A sedimentação de nFe em microagregados reduz sua 

efetividade na imobilização de EPTs no solo. Por esse motivo, estratégias para contornar a rápida agregação de nFe 

foram desenvolvidas, entre as quais se destaca o fornecimento de um suporte sólido como argila, sílica e biocarvão 

(Xue et al., 2018). A combinação de nFe com biocarvão é ideal para utilização em solos contaminados com 

elementos de comportamento químico distinto devido as propriedades singulares de cada material (Wang et al., 

2019).  

Nesse estudo, objetivou-se (i) avaliar o potencial de lixiviação de EPTs do solo por meio de experimento 

de lixiviação realizado antes e após o condicionamento do solo com sorventes; ii) avaliar, por meio de extração 

sequencial, a mudança na labilidade de EPTs causada pela adição de materiais sorventes ao solo; (iii) encontrar a dose 

de nFe que promova a maior redução nos teores potencialmente lixiviáveis de Pb e As para estudá-la utilizando nFe 

e biocarvão combinados.  
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

2.1 Histórico e localização da área  

O município de Apiaí está localizado no sul do estado de São Paulo, na região geográfica conhecida como 

alto do Vale do Ribeira (Figura 1). O Vale do Ribeira, que abrange 32 municípios situados entre os estados de São 

Paulo e Paraná, é uma região que, de longa data, apresenta intensa atividade mineradora. Tal atividade foi iniciada 

com a exploração de ouro (Au) em meados do século XVI, seguida pela exploração de prata (Ag), de chumbo (Pb) e 

de zinco (Zn) (Silva, 2017).  

Em 1940 foi inaugurada em Apiaí a primeira usina brasileira de Ag e Pb conhecida como Usina do 

Calabouço (Figura 1). Essa usina, cujas operações foram encerradas em 1956, efetuava o beneficiamento de minérios 

lavrados no Vale do Ribeira e em outras minas da região sudeste do Brasil (Martins, 2009; Silva, 2017). Durante o 

período de operação da usina, áreas situadas ao seu redor receberam subprodutos derivados do beneficiamento de 

minérios, razão da ocorrência nos solos situados em seu entorno de elevados teores totais de As (≤ 12.000 mg kg-1 ) 

e de Pb ( ≤ 68.000 mg kg-1). 

 

 

Figura 1. Mapa de localização da área de estudo. 

 

Os solos predominantes na área da Usina do Calabouço foram classificados até o segundo nível 

categórico como Latossolo Vermelho, derivado da alteração de rochas básicas subjacentes (Gabro Apiaí) e, em 

menor proporção, como Latossolo Amarelo derivado de rochas metassedimentares da Formação Gorutuba (CPRM 

2009; Martins e Figueiredo, 2014). A mistura entre solo e rejeitos na área da usina poderia eventualmente ter sido 

classificada como Tecnossolo, que, por sua vez, consistem em solos constituídos por elevados teores de materiais 
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criados ou modificados por atividades humanas como solos de minas, solos urbanos e solos de aterros sanitários 

(FAO, 2015). Contudo, apesar das evidentes limitações, como nenhum levantamento pedológico foi contemplado no 

escopo desta pesquisa, optou-se por tratar as amostras como oriundas de Latossolos.  

A partir de 2005, a área da usina passou à responsabilidade do Centro Integrado de Estudos 

Multidisciplinares (CIEM), que pertence à Companhia de Pesquisa de Recursos Minerais (CPRM) do Serviço 

Geológico do Brasil. Algumas instalações do antigo empreendimento foram transformadas em alojamento e em salas 

de exposição com vistas à visitação pública e ao ecoturismo com constante afluxo de pessoas à área, algo 

incompatível com os níveis de contaminação do solo ocorrentes no local.  

 

2.2 Valores orientadores vigentes no Estado de São Paulo 

Solos podem servir tanto como fonte quanto dreno de EPTs (Cruz e Rodrigues, 2021). Em casos em que 

a concentração de EPTs é superior à esperada para um determinado tipo de solo, pode-se considerar que o 

excedente em relação aos valores de base seja consequência da atividade humana (McBride, 1994). A contaminação 

do solo refere-se à ocorrência no mesmo de espécies químicas em teores superiores aos estabelecidos por agências de 

proteção ambiental e que, por essa razão, causam deterioração ou perda de uma ou mais funções ecossistêmicas 

como capacidade de suportar plantas e outros organismos, sequestrar carbono ou filtrar e armazenar água (Cruz e 

Rodrigues, 2021).  

No estado de São Paulo, desde 2001, a CETESB utiliza valores orientadores para solo e água subterrânea, 

definidos como “concentrações de substâncias químicas derivadas por meio de critérios numéricos e dados 

existentes na literatura científica internacional para subsidiar ações de prevenção e controle da poluição, visando à 

proteção da qualidade dos solos e das águas subterrâneas e ao gerenciamento de áreas contaminadas”. Os valores 

orientadores são revisados a cada quatro anos e estão divididos em (i) valor de referência de qualidade (VRQ); (ii) 

valor de prevenção (VP); e (iii) valor de intervenção (VI) (Abreu Júnior et al., 2008).  

O VRQ é definido como “concentração de determinada substância no solo ou na água subterrânea, que 

define um solo como limpo ou a qualidade natural da água subterrânea”, enquanto o VP é definido como a 

“concentração de determinada substância, acima da qual podem ocorrer alterações prejudiciais à qualidade do solo e 

da água subterrânea. Este valor indica a qualidade de um solo capaz de sustentar as suas funções primárias, 

protegendo-se os receptores ecológicos e a qualidade das águas subterrâneas”. Por sua vez, o VI é definido como 

“concentração de determinada substância no solo ou na água subterrânea acima da qual existem riscos potenciais, 

diretos ou indiretos, à saúde humana, considerado um cenário de exposição genérico” (CETESB, 2014).  

Os VI são definidos de acordo com o uso que se pretende dar para área, sendo que a concentração 

permitida para uso agrícola é menor que para o uso residencial, que por sua vez é menor que para uso industrial 

(CETESB, 2016). Outra especificidade é a especiação do elemento, prevista no caso do Cr, que tem valores 

orientadores diferenciados para Cr hexavalente, mais tóxico a organismos do que o Cr trivalente (CETESB, 2016). 

Contudo, no caso do As, não há distinção entre valores orientadores para As(III) e As(V), espécies que exibem 

grande diferença de comportamento e de toxicidade.  

Os teores de EPTs em determinado solo podem ter contribuição de fatores geológicos e antrópicos e os 

elementos podem estar distribuídos de maneira pontual ou difusa (Gräfe e Naidu, 2007). A contaminação antrópica 

por fontes pontuais pode ser rastreada até um local específico, como curtumes, locais de tratamento de madeira e 

fossas sépticas, enquanto a contaminação do solo por fatores antrópicos difusos pode ocorrer por meio de atividades 

https://cetesb.sp.gov.br/solo/wp-content/uploads/sites/18/2014/12/valores-orientadores-nov-2014.pdf
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agrícolas, florestais e de mineração (Bradl e Xenidis, 2005; Gräfe e Naidu, 2008). A contaminação do solo em torno 

da antiga Usina do Calabouço em Apiaí, São Paulo, é um exemplo de contaminação antrópica distribuída de maneira 

pontual em locais de descarte (Martins e Figueiredo, 2014). O solo apresenta teores de As e Pb que excedem dezenas 

de vezes os valores orientadores propostos pela CETESB (Tabela 2).  

 

2.3 Propriedades químicas e comportamentos do arsênio e do chumbo na geosfera 

2.3.1 Arsênio 

O As é um semimetal de número atômico 33 pertencente ao grupo 15 (anteriormente 5a) da tabela 

periódica. O elemento apresenta configuração eletrônica [Ar]3d10 4s2 4p3 e múltiplos isótopos (71As, 72As, 73As, 74As 

e 75As) que, em sua maioria, possuem meias-vidas com durações de micro a milissegundos, exceto por 75As que é o 

único isótopo estável do elemento (Arai, 2010). O teor médio de As na crosta terrestre é 2 mg kg-1, sendo 

encontrado em rochas magmáticas em teores que variam de 0,5 a 2,6 mg kg-1 e em rochas sedimentares com teores 

compreendidos entre 1 e 13 mg kg-1 (Chatterjee et al., 2017). O teor de As em solos não contaminados situa-se entre 

0,1 e 55 mg kg-1 ao passo que em solos contaminados o referido teor pode alcançar valores superiores a 20 g kg-1 

(Wenzel, 2013).  

O processo de mineração de Co, Cu, Ni, Pb, Zn e Au, frequentemente produz rejeitos com alta 

concentração de As devido à presença de minerais que contêm o elemento nos minérios, entre os quais se destacam 

arsenopirita (FeAsS), arsenolita (As2O3), olivenita (Cu2OHAsO4), mimetita (Pb5Cl (AsO4)3 e cobaltita (CoAsS) 

(Zhang e Selim, 2008). 

O As é o primeiro elemento na lista de agentes nocivos à saúde humana proposta pela Agência de 

Substâncias Tóxicas e Registro de Doenças (ATSDR, 2007), pois apresenta relação comprovada com o 

desenvolvimento de câncer nos rins, na pele, na bexiga e nos pulmões (Chatterjee et al., 2017). Milhões de pessoas 

no mundo estão expostas à água potável com concentrações de As superiores aos 10 μg L-1 propostos como limite 

de segurança pela Organização Mundial de Saúde (Fendorf e Kocar, 2009). A contaminação da água por As é um 

problema particularmente sério em países do sudeste asiático como Bangladesh, Índia, Camboja, Nepal e Vietnã 

(Stuckey et al., 2016).  

No Brasil, a contaminação por As já foi registrada no extremo norte do país, na região da Serra do Navio, 

Amapá, onde águas superficiais foram contaminadas com As nas proximidades de uma área de mineração de Mn 

(CETEM, 2012). Na região sudeste, a contaminação ocorreu no Vale do Ribeira, onde o As está presente na geologia 

local e em rejeitos da mineração de Ag, Pb e Zn (Martins e Figueiredo, 2014), e na região do Quadrilátero Ferrífero, 

Minas Gerais, onde está relacionado à geologia e aos sistemas de drenagem de atividades mineradoras (Ng et al., 

2019).  

O maior risco de entrada de As nas cadeias tróficas está associado ao arroz (Oryza sativa) em virtude do 

mesmo ser cultivado sob condição de inundação, a qual favorece a redução e a mobilização do elemento (Williams et 

al. 2007; Xu et al. 2008). Além disso, o arroz é uma das poucas culturas eficientes na assimilação de As(III) e na sua 

exportação para os grãos, fato que representa enorme risco potencial, haja vista o referido cereal  servir como 

alimento básico para metade da população mundial (Seyfferth et al. 2018).  

Dentre os quatro estados de oxidação que o As pode apresentar (+5, +3, 0 e -3), aqueles correspondentes 

às valências +5 [As(V)] e +3 [As(III)] constituem as principais formas inorgânicas do elemento encontradas na 
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solução do solo (Figura 2). Em solos não impactados por ações antrópicas, tanto o As(V) quanto o As(III) derivam 

de processos de dissolução oxirredutiva de minerais que contém o elemento sendo encontrados, respectivamente, 

sob as formas dos ânions arsenato (AsO4
3-) e arsenito (AsO3

3-) (O’Day, 2006; Fendorf e Kocar, 2009; Fendorf et al., 

2010; Campbell e Nordstron, 2014).   

As espécies inorgânicas de As podem ser metiladas e combinadas a radicais orgânicos como metilarsina, 

ácido mono-metilarsônico, ácidos metil e di-metilarsínico, arsenobetaína e roxarsone. Dentre esses compostos, os 

dois últimos tiveram seus usos proibidos como aditivos em rações de aves por oferecerem risco ambiental quando os 

resíduos de aviários eram utilizados como fertilizante orgânico em solos agrícolas (Fu et al., 2016). A especiação do 

elemento nas fases sólida, líquida e gasosa é importante uma vez que as espécies orgânicas de arsênio são menos 

tóxicas aos organismos do que a inorgânicas que, por sua vez, também diferem entre si quanto suas toxicidades, 

sendo o As(III) cerca de 100 vezes mais tóxico que o As(V) (Fu et al., 2016; Kobayashi e Agusa, 2019).     

 

 

Figura 2. Diagrama de espécies de arsênio em soluções 
aquosas (T = 25 ° C, 1 atm.). As linhas tracejadas 
designam o estado de água no solo relatadoas por Strawn 
(2018). Solos úmidos referem-se a solos que são inundados 
sazonalmente em condições subóxicas, enquanto solos 
secos estão relacionados a condições óxicas e solos 
alagados a condições anóxicas. Eh = potencial de redução. 
pH = potencial hidrogeniônico.  

 

A elucidação de mecanismos de interação de íons e moléculas com as superfícies sólidas das micelas 

coloidais do solo aumenta a possibilidade de previsão dos comportamentos das espécies químicas nesses sistemas. A 

dissolução de óxidos, por exemplo, pode ser mais lenta quando íons são adsorvidos a eles por meio da formação de 

complexos binucleares bidentados. Por outro lado, a dissolução pode ser acelerada em decorrência da formação de 

complexos de superfície bidentados mononucleares (Hesterberg, 2010). A espectroscopia de absorção de raios X 

(XAS) vem sendo utilizada para a elucidação de mecanismos de sorção de As em constituintes da fração argila de 

solos (Gustafsson e Bhattacharya, 2007; Strawn, 2018). Medidas de XAS indicaram a formação do complexo de 
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superfície bidentado binuclear entre As(III) (H3AsO3) e a goethita (Manning et al., 1998) e a gibbsita (Arai et al., 

2001). De maneira similar, por meio da associação de XAS às técnicas de relaxamento, foi possível verificar que a 

adsorção de As(V) (H2AsO4
-) pela goethita ocorre em duas etapas representadas pela rápida formação inicial de um 

complexo de esfera interna monodentado seguida pela lenta formação de uma segunda ligação (Fendorf et al., 1997). 

A formação de complexos monodentados é favorecida em condições de baixa cobertura, enquanto a formação de 

complexos bidentados, principalmente binucleados, é favorecida na presença de elevados teores adsorvidos de As 

(Manning et al., 1998).  

 

2.3.2 Chumbo 

O Pb é um metal de número atômico 82 pertencente ao grupo 14 (anteriormente 4a) da tabela periódica 

(Kabata-Pendias, 2010). Possui quatro isótopos estáveis com abundâncias relativas de 1,4% (204Pb), 24,1% (206Pb), 

22,1% (207Pb) e 52,4% (208Pb) que podem ser tanto de origem geogênica quanto derivado dos decaimentos do urânio 

ou do tório. A proporção de isótopos de Pb é usada para datar minerais e identificar fontes de poluição (Adriano, 

2001; Kabata-Pendias, 2010). A concentração média de Pb na crosta terrestre é de 15 mg kg-1 enquanto os valores 

variam de 17 a 30 mg kg-1 em solos não contaminados (Adriano, 2001; Kabata-Pendias, 2010).  

Os principais minerais que contém Pb são galena (PbS), cerusita (PbCO3), anglesita (PbSO4) e piromorfita 

[Pb5(PO4)3Cl] (Kumpiene et al., 2019). O cátion Pb2+ (0,160 nm) pode subtituir isomorficamente K+ (0,151 nm) ou 

Ca2+ (0,112 nm) em coordenação cúbica de outros minerais (Steinnes, 2013). Os estados de oxidação Pb2+ e Pb4+ são 

estáveis, mas a química ambiental do elemento é dominada pelo íon na forma divalente Pb2+ (Hough, 2010). O Pb é 

um ácido de Lewis e de transição pela classificação de Pearson, que exibe múltiplas reações de hidrólise em baixos 

valores de pH e interage tanto com bases fortes (OH-, PO4
3- e CO3

2-) quanto com bases fracas e de transição (Arai, 

2016).  

A química do Pb no solo é afetada principalmente pela: (i) adsorção específica à fase sólida; (ii) 

precipitação de compostos moderadamente solúveis ou altamente estáveis e; (iii) formação de complexos ou quelatos 

estáveis com a matéria orgânica do solo (Bradl, 2004). A matéria orgânica do solo é o principal componente de 

interação com o Pb, sendo este um dos motivos pelos quais o elemento é encontrado principalmente na camada 

superficial de solos agrícolas e urbanos (Strawn e Sparks, 2000; Alleoni et al., 2005); outros motivos para tal 

comportamento estão relacionados à deposição atmosférica de Pb na camada superficial de solos e à movimentação 

restrita à matéria orgânica dissolvida. 

O cultivo de plantas comestíveis não é recomendado em solos que apresentam teores de Pb superiores a 

300 mg kg-1 (Finster et al, 2004). Contudo, Pettinelli (2011) reporta níveis de até 2000 mg kg-1 Pb como permissíveis 

para o cultivo de alimentos. A CETESB regulamenta o teor semitotal de Pb de 72 mg kg-1 como valor de prevenção 

e um limite de 150 mg kg-1 de Pb para que medidas de intervenção em áreas agrícolas sejam tomadas. O risco de 

movimentação do Pb do solo para as partes comestíveis das plantas é baixo (McBride, 1994). Em alguns casos, 

frutos podem ser ingeridos sem danos à saúde, mesmo quando cultivados em solos que apresentam elevados teores 

fitodisponíveis do elemento, enquanto vegetais folhosos e culturas de raízes podem representar risco para a saúde 

mesmo quando cultivadas em solos moderadamente contaminados (Pettinelli, 2011). 

Devido ao seu ponto de fusão relativamente baixo (327°C), o Pb foi um dos primeiros elementos a ser 

utilizado em processos industriais. Existem indícios de que o Pb vem sendo utilizado há pelo menos 6000 anos, fato 

que contribui para que ele seja um dos principais contaminantes inorgânicos encontrados em solos de todas as 
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regiões do mundo (Weis, 2016). As principais adições antropogênicas de Pb aos solos agrícolas são representadas 

pelo uso de pesticidas em antigos pomares (Adriano, 2001; McBride et al., 2003), pela aplicação de lodo de esgoto e 

pela deposição atmosférica (Steinnes, 2013). Em solos urbanos ou que sofreram alto impacto de ação antrópica, 

tanto combustíveis fósseis contendo aditivos (Pb-tetraetil e Pb-tetrametil) quanto tintas, cartuchos de munição e 

resíduos de mineradoras, de fundições e de refinarias podem ser importantes fontes do elemento (Steinnes, 2013). 

O Pb não é essencial ou benéfico para organismos vivos e tem relação comprovada com doenças que 

afetam o sistema nervoso central, entre elas o saturnismo, doença comum na antiguidade, e diversas neuropatias 

(Lelievre et al., 2020). A partir de 1960 a utilização de Pb em segmentos industriais começou a ser substituída, 

quando possível, por alternativas de menor impacto e permaneceu apenas em setores essenciais como na produção 

de baterias de carros. A exposição ocupacional, como na prática de soldagem, é a causa mais comum de intoxicação 

entre os adultos no século 21 (Steinnes, 2013; Scheckel et al., 2016). 

O uso de extratores químicos é a estratégia mais utilizada para avaliar a biodisponibilidade de Pb às 

plantas e o risco representado por solos e sedimentos contaminados a receptores ecológicos (Fedotov e Miró, 2008; 

Du Laing, 2010). Os principais extratores e métodos de extração são discutidos a seguir.  

 

2.4 Extratores químicos 

O impacto ecotoxicológico em relação a organismos do solo, plantas, e consequente entrada na cadeia 

alimentar são as principais preocupações impulsionando a pesquisa sobre biodisponibilidade de EPTs (Scheckel et 

al., 2009). Os extratores químicos são uma das estratégias mais utilizadas para avaliar a biodisponibilidade de 

nutrientes e EPTs às plantas (Fedotov e Miró, 2008; Du Laing, 2010). Os experimentos de extração química 

realizados em laboratório podem ser divididos em extração única e sequencial (López-Sánches et al., 2002). As 

extrações únicas podem solubilizar parcial ou totalmente elementos em função das características do(s) reagente(s) 

(Figura 3); enquanto os esquemas de extração sequencial visam solubilizar elementos associados a diferentes frações 

no solo (Davidson, 2013; Bolan et al., 2014).  

 

 
Figura 3. Esquema teórico de extrações químicas utilizadas para estudar a 
biodisponibilidade de EPTs no solo. Adaptado de Ure e Davidson (2002).  
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As soluções extratoras (Tabela 1) podem ser separadas em: (i) água; (ii) soluções salinas tamponadas ou 

não tamponadas; (iii) soluções de ácidos fortes ou fracos diluídos; (iv) soluções complexantes; (v) soluções oxidantes 

ou redutoras; (vi) resinas, e (vii) combinações entre mais de uma categoria (Abreu et al., 2001; Sobrinho et al., 2009).   

 

Tabela 1. Soluções mais comuns em análises de extração no solo. Adaptado: Du Laing (2010)  

Grupo Reagentes e Concentração             Referência 

Soluções salinas não tamponadas CaCl2 0,01-0,1 mol L-1 

NaNO3 0,1 mol L-1 

NH4NO3 1 mol L-1 

Novozamsky et al (1993) 

Gupta et al (1993) 

Novozamsky et al (1993) 

Soluções salinas tamponadas CH3COOH/CH3COONH4 1mol L-1 pH = 5 - 7 

CH3COOH/CH3COONa 1mol L-1 pH = 5 

MgCl2·6H2O pH = 7 

Ure et al (1993) 

Tessier et al (1979) 

Tessier et al (1979) 

Soluções ácidas diluídas HCl 0,05 mol L-1 + H2SO4 0,0125 L-1 

HNO3 0,43 mol L-1 

CH3COOH 0,1 mol L-1 

Mehlich (1953) 

 Groenenberg et al (2017) 

Ure et al (1993) 

Soluções contendo agentes 

quelantes 

DTPA 0,005 mol L-1 + * TEA 0,1 mol L-1 + CaCl2 0,01 

mol L-1 

CH3COOH 0,02 mol L + NH4F 0,015 mol L-1+ HNO3 

0,013 mol L + EDTA* 0,001 mol L-1 

Lindsay e Norvell (1978) 

 

Mehlich (1984) 

Soluções contendo agentes 

oxidantes 

H2O2 (30%) + HNO3 0,01 mol L-1 

NaOCl pH 8-9,5 

Tessier et al (1979) 

Mikutta et al (2005) 

Soluções contendo agentes 

redutores 

NH2OH·HCl 25% (v:v) CH3COOH  

Na3C6H5O7 0,3 mol L-1 + NaHCO3 1 mol L-1 + 0,5-3g 

Na2S2O4   

Tessier et al (1979) 

Mehra e Jackson (1960) 

Ácidos concentrados HF (48%) 29 mol L-1 + HNO3 (69%) 15 mol L-1 + 

HClO4 (70%) 12 mol L-1 

H2SO4 (98%) 18 mol L-1 

Hossner (1996) 

* TEA – Trietanolamina (C6H15NO3) 
* EDTA – Ácido etileno-diamino-tetra-acético dissódico dihidratado (C10H14N2Na2O8.2H2O) 

 

A capacidade de extração de elementos de determinado extrator é limitada, entre outros fatores, pela 

forma como cada elemento interage com o solo (McBride, 1994). Conforme mencionado anteriormente, o Pb2+ 

pode formar complexos de alta estabilibidade com a matéria orgânica enquanto outras espécies como H3AsO3
0 são 

fracamente retidas (Strawn e Sparks, 2000; Fendorf et al., 2010). No caso de solos contaminados com rejeitos de 

mineração, parte dos elementos pode ainda fazer parte da estrutura de minerais, que a depender da proporção de 

ligações covalentes e iônicas, podem apresentar baixa solubilidade. Por consequência, água e soluções salinas são 

capazes de solubilizar pelo menos parcialmente elementos fracamente sorvidos, enquanto outras frações como 

elementos ligados a estrutura mineral com maior proporção de ligações covalentes podem resistir às soluções 

quimicamente agressivas como ácidos concentrados e agentes quelantes (Kumpiene et al., 2017). Reagentes com 

poder de solubilização crescente são usados em esquemas de fracionamento conforme descrito a seguir (Bacon e 

Davidson, 2008).  
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2.4.1 Extrações totais e semitotais 

A extração única semitotal assistida por micro-ondas e composta, por exemplo, pela combinação de ácido 

nítrico concentrado (65%) e ácido clorídrico concentrado (37%) na proporção de 3:1, adicionados a 0,5 g de amostra 

de solo ou sedimento (24:1) tem sido muito utilizada no estudo de solos contaminados com EPTs (USEPA, 2007). É 

usual a inclusão de uma a:mostra padrão com concentração elementar conhecida, e também um ‘branco’ analítico 

para determinar e corrigir quaisquer efeitos da matriz. A determinação da concentração elementar pode ser realizada 

por meio de técnicas multielementares, como a espectroscopia de emissão atômica com plasma indutivamente 

acoplado (ICP OES), ou pela determinação do teor de um analito por vez, como na espectrofotometria de absorção 

atômica com atomização obtida por chama (FAAS), forno de grafite (GFAAS) ou por geração de hidretos 

(HGAAS).  

As vantagens da extração semitotal residem no menor tempo de digestão, no controle de contaminações e 

na menor perda de elementos voláteis, o que pode ser um fator significativo no caso de amostras ricas em As e Pb 

(Abreu e Abreu, 2001). Contudo, os reagentes utilizados não são capazes de solubilizar elementos ligados à fração 

silicatada, pois estes apresentam solubilidade limitada mesmo em contato com ácidos inorgânicos concentrados, com 

exceção do ácido fluorídrico (Du Laing, 2010). O ânion fluoreto (F-) apresenta grande afinidade por cátions 

polivalentes como Si e Al, e é capaz de complexar Si por meio da fomação de SiF6
2− em condições ácidas, liberando 

os elementos da estrutura mineral (Abreu e Abreu, 2001).  

Caso seja do interesse do pesquisador, os teores totais de elementos da amostra podem ser quantificados 

por espectroscopia de flourescência de raios X (XRF), ou obtidos a partir da solubilização da amostra na fusão a altas 

temperaturas, ou ainda por meio de dissoluções com ácidos inorgânicos fortes sob aquecimento (Hossner, 1996; Du 

Laing, 2010). A combinação de ácidos inorgânicos é definida de acordo com o tipo de solo. Nesse sentido, o método 

3052 (USEPA, 1996), que combina ácido nítrico e fluorídrico (3:1) e envolve aquecimento por microondas ou em 

chapa aquecedora, foi uma estratégia muito utilizada no passado (Hossner, 1996). No entanto, devido às 

particularidades no manuseio de HF que impossibilita o uso de vidrarias comuns em laboratório que possuem 

borossilicatos em sua composição, bem como, pelo fato dos elementos ligados a fração silicatada serem praticamente 

imóveis no solo, a determinação do teor total foi gradativamente substituída em análises de rotina e esquemas de 

fracionamento pelo teor semitotal utilizado como representante do ‘teor total potencialmente móvel’ (Bacon e 

Davidson, 2008; Kumpiene et al., 2017). 

 

2.4.2 Extrações simples  

Extrações simples são utilizadas em laboratórios no mundo todo para avaliar o teor de elementos 

disponível as plantas, sendo que em alguns casos reagentes de constituição diversa são combinados para possibilitar a 

extração de vários elementos em uma única etapa (Mehlich, 1984). No estado de São Paulo por exemplo, o método 

recomendado para avaliar a fitodisponibilidade de Cu, Zn, Ni, Cd, Cr e Pb em solos é por meio de uma extração em 

etapa única com solução DTPA 0,005 mol L-1 + TEA 0,1 mol L-1 + CaCl2 0,01 mol L-1 pH 7,3 (Lindsay e Norvell, 

1979; Abreu et al., 2001).  

O TCLP (Toxicity Characteristic Leaching Procedure) é outro exemplo de extração simples, sendo aceito 

internacionalmente para fins reguladores e de pesquisa (Asselin e Shaw, 2016; Baragaño et al., 2020; Shakya e Ghosh, 

2019). O objetivo, ao utilizar o TCLP em estudos ambientais, é avaliar a mobilidade de contaminantes orgânicos ou 
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inorgânicos presentes em resíduos sólidos, líquidos ou multifásicos (USEPA, 2007). Em alguns países como é o caso 

da Argentina e dos Estados Unidos, os resíduos sólidos devem ser classificados em perigosos ou não perigosos 

(Litter et al., 2019), sendo que resíduos perigosos apresentam riscos à saúde pública e ao meio ambiente, e exigem 

tratamento e disposição especiais. A solução extratora que compõe o teste TCLP nada mais é que uma combinação 

de ácido acético glacial e hidróxido de sódio, sendo que o pH e a proporção de cada reagente é definida por meio da 

realização de um pré-teste (USEPA, 2007). A extração é realizada na proporção de 20:1 entre extrator e resíduos 

sólidos agitados por 18h a 30 ± 2 rpm. Para que um resíduo seja considerado não perigoso os teores extraídos 

podem ser de até 100 vezes o limite estabelecido para água potável, ou seja, 1000 μg L-1 tanto para As quanto para 

Pb (Litter et al., 2019).   

Existem outros testes de lixiviação realizados em uma extração única que podem ou não ser derivados do 

TLCP como é o caso da norma ABNT NBR 10.005/87, que utiliza os mesmos extratores, e outros que empregam 

extratores salinos tamponados como cloreto de cálcio (CaCl2) e nitrato de sódio (NaNO3) em vez de ácidos fracos 

(Houba et al., 2002; Sahuquillo et al., 2003; CONAMA, 2009). Os testes de lixiviação mencionados produzem 

resultados similares aos extraídos nas duas primeiras etapas de esquemas de extração sequencial (Gil-Díaz et al., 

2017; Gil-Díaz et al., 2019).  

 

2.4.3 Extrações sequenciais 

Procedimentos de extração sequencial seletiva, os quais foram introduzidos na década de 1970, consistem 

na utilização consecutiva de soluções de constituição e características de extração distintas. O objetivo é estudar 

como os elementos estão distribuídos no solo em termos de disponibilidade e o quanto estão propensos à 

mobilização com eventuais alterações (Pierzynski et al., 2005). Alterações nas condições ambientais, sejam naturais 

ou antropogênicas, podem influenciar a distribuição, a mobilidade, a toxicidade e a especiação de elementos no solo 

(Kumpiene et al., 2017). As extrações sequenciais seletivas e, mais recentemente, técnicas baseadas em luz síncrotron 

como XAS, são utilizadas para caracterizar a especiação de EPTs em solos e sedimentos, sendo que ambas 

apresentam vantagens e limitações quando várias espécies de metais coexistem nas amostras (Scheinost et al., 2003). 

De forma geral, os esquemas de extração sequencial utilizam a ordem: (i) sais não tamponados; (ii) ácidos 

fracos ou sais tamponados; (iii) agentes redutores; (iv)  agentes oxidantes e (v) ácidos fortes (Tabela 1). Existem 

procedimentos de extração sequencial de três etapas, como o BCR original e modificado (Bacon e Davidson, 2008), 

de cinco etapas (Tessier et al., 1979; Wenzel et al., 2001), de sete etapas (Silveira et al., 2006) e até mesmo de oito 

etapas (Donahue e Hendry, 2003; Jay et al., 2005). 

A adoção de determinado esquema está relacionada aos objetivos do pesquisador e ao elemento estudado, 

sendo que quanto mais etapas um esquema apresenta, mais especificidade é atribuida à concentração solubilizada em 

relação a um compartimento específico do solo (Scheinost et al., 2003; Bacon e Davidson, 2008; Davidson, 2013). 

No entanto, a especificidade e seletividade da maioria das extrações é, muitas vezes, limitada pela complexidade das 

possíveis reações e cinéticas desconhecidas, sendo que os compartimentos solubilizados são definidos 

operacionalmente (Du Laing, 2010). 

O solo não é composto por partículas discretas, mas sim por uma intricada mistura de componentes 

orgânicos, minerais e biológicos (Huang et al., 2007; Kleber et al., 2015). Superfícies minerais naturais podem ser 

revestidas por finas camadas de precipitados, ácidos orgânicos, biofilmes microbianos etc., em agregados de diversas 

conformações que podem dificultar a solubilização e o estudo de uma fase específica (Johnston e Tombácz, 2002; 
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Qafoku et al., 2004). Consequentemente, os extratores utilizados em sequência podem extrair outras frações que não 

a fração alvo ou a concentração extraída da fração alvo pode ser incompleta e ocorrer redistribuição de analitos entre 

etapas subsequentes de extração. Além disso, pode ocorrer precipitação de outras/novas fases minerais durante as 

extrações (López-Sánchez et al., 2002). Ressalvas à parte, o interesse pela extração sequencial é constante, pois os 

resultados são úteis se interpretados e comunicados adequadamente (Davidson, 2013).  

 

2.5 Condicionadores de solo na imobilização de elementos in situ 

Vários fatores são importantes na definição da estratégia adequada de remediação de um solo. Dentre eles 

se destacam a natureza química e a concentração de contaminante(s), os teores biodisponíves, e o custo de 

implantação (Komarék et al., 2013; Kumpiene et al., 2019). A caracterização química e mineralógica é importante, 

pois não é rara a ocorrência de elevados teores totais e baixos teores biodisponíveis de EPTs, ou a ocorrência 

simultânea de dois ou mais EPTs em concentrações que colocam o ambiente em risco, e que também tornam 

algumas estratégias de remediação inviáveis (Hiller et al., 2021).  

A técnica de imobilização de EPTs in situ, também chamada de estabilização ou remediação natural 

assistida (Adriano et al., 2004), se destaca frente às demais estratégias por causar uma perturbação mínima ao solo e, 

principalmente, pelo menor custo quando comparada a escavação e tratamento do mesmo (Grafe e Naidu, 2008). 

Por exemplo, a agência americana de proteção ambiental realizou uma estimativa do tempo e custo necessário para 

escavar e transportar o solo de uma área de 20,7 km2 no estado de Utah, Estados Unidos. A escavação seria realizada 

até um máximo de 45 cm de solos contendo em alguns pontos até 150,000 mg kg-1 de Pb e 7,520 mg kg-1 de As. O 

custo foi estimado em US$ 9.647.000, e o tempo de tratamento de 12 meses (UDEQ, 2015). Áreas como a de Utah 

contendo EPTs com características químicas distintas e distribuídos em uma grande extensão territorial são comuns 

nos Estados Unidos, Europa e China, e impulsionaram os estudos com estratégias de menor custo como a 

imobilização in situ seguida pelo gerenciamento de risco.  

A imobilização de EPTs in situ ocorre por meio da aplicação de condicionadores de solo capazes de 

induzir processos biogeoquímicos que limitam a mobilidade e a bioacessibilidade dos elementos (Bolan et al., 2014, 

Komárek et al., 2013). Os materiais utilizados com essa finalidade incluem fostatos, carbonatos, fosfogesso, 

biocarvão, nanopartículas metálicas, aluminossilicatos sintéticos e naturais, entre outros (Liu et al., 2017).  

O método mais utilizado no tratamento de solos que contêm concentrações elevadas de Pb biodisponível 

é a aplicação de compostos de fosfato ou carbonato que induzem a precipitação do elemento em compostos de baixa 

solubilidade (Melamed e Ma, 2008; Kumpiene et al., 2019). A aplicação de calcário pode induzir a formação de 

PbCO3 que apresenta Kps = 1,58 x 10-13, enquanto a aplicação de fontes de fosfato pode favorecer a formação de 

compostos Pb5(PO4)3X em que X = F, Cl, Br, ou OH (Kumpiene et al., 2019). A hidroxipiromorfita Pb5(PO4)3OH, 

por exemplo, é um mineral de baixíssima solubilidade com Kps 1,58 x 10-77 (Lindsay, 1979; Kumpiene et al., 2019). 

Por outro lado, a utilização de fosfatos e carbonatos pode causar a mobilização de As por meio da competição com 

fosfato pelos sítios de sorção no solo e/ou da elevação do pH que resulta em menos cargas variáveis positivas 

(Strawn, 2018; Tiberg et al., 2020).  

Quatro fatores são causas importantes de mobilização de As em matrizes ambientais: (i) deslocamento do 

íon por ânions competidores; (ii) alcalinidade a valores de pH ≥ 8,5 (iii) redução de arsenato a arsenito, e (iv) 

dissolução mineral, com destaque para dissolução redutiva de óxidos de Fe e Mn (Fendorf et al., 2010; Stuckey et al., 

2016). A utilização de fosfato e calcário esbarra nos fatores (i) e (ii). Boin (2012) testou fontes de fosfato em 
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condições de campo para imobilizar Pb no solo da Usina do Calabouço. Os resultados demonstraram que embora a 

rocha fosfática tenha sido capaz de reduzir em até 99% o Pb na fração trocável após seis meses de tratamento no 

ponto de maior concentração de EPTs, houve um aumento de até 130% do As na mesma fração, que passou de 15 

mg kg-1 para 34 mg kg-1.  

Desse modo, para que a técnica de imobilização in situ possa ser empregada com sucesso no solo da Usina 

do Calabouço se faz necessário o emprego de materiais capazes de imobilizar ambos os elementos em formas 

estáveis. Nesse sentido, os nanomateriais de ferro metálico são uma alternativa promissora em relação às rochas 

fosfáticas para imobilização simultânea de Pb e As.  

 

   2.5.1 Nanopartículas de ferro 

A nanotecnologia é um dos setores que mais cresce na economia com mais de 1600 produtos 

comercializados para uso ambiental, pessoal, médico e militar (Vance et al., 2015; Libralato et al., 2017). O termo 

nanomaterial é utilizado para designar materiais que apresentam pelo menos uma de suas dimensões entre 1 e 100 

nm, enquanto a definição de nanopartícula leva em conta duas dimensões com esse tamanho (Mackenzie e Georgi, 

2019; Visentin et al., 2019). Em perspectiva, uma célula bacteriana tem um diâmetro médio na ordem de 1 µm (1000 

nm). Nanopartículas são encaradas como possíveis soluções para problemas expressivos, como as nanopartículas de 

Ag exploradas no controle de estirpes bacterianas resistentes a antibióticos (Baptista et al., 2018; Stefaniuk et al., 

2016) e nanopartículas de Au que apresentaram resultados promissores em auxiliar a identificação de células animais 

cancerígenas (Patil et al., 2017; Wang et al., 2019).  

As nanopartículas apresentam elevado potencial de aplicação no setor ambiental e tem despertado 

interesse de pesquisadores em todo mundo (Singh e Misra, 2016; Libralato et al., 2017). A iniciativa NanoRem foi 

criada em 2013 por um comitê de países europeus interessados em dar subsídio a pesquisa e avaliar a aplicabilidade 

de estratégias de remediação por meio do uso de processos baseados em nanotecnologia, levando-os da escala 

laboratorial para aplicação no campo (NanoRem, 2017; Libralato et al., 2017). O projeto teve um orçamento de 14 

milhões de euros e foi encerrado em 2017 após o depósito das patentes de nove nanopartículas, entre elas três tipos 

de nFe modificadas. 

Nanopartículas, de modo geral, reagem 25-30 vezes mais rapidamente que partículas de mesma 

composição nas escalas micrométrica à milimétrica. Tal fato se deve principalmente à alta energia superficial, às 

interações magnéticas e à relação entre área superficial específica e volume (Waychunas, 2001; Mueller e Nowack, 

2010). A alta energia livre superficial resulta da exposição de elétrons das camadas externas que ocorre quando um 

material apresenta elevada relação superfície/volume. A energia de superfície de um nanomaterial pode ser três a seis 

vezes maior em comparação à do material como um todo (Maurice e Hochella, 2008).  

Conforme o tamanho da partícula diminui, a proporção de átomos na superfície aumenta assim como a 

tendência de reagir com outros átomos para atingir a estabilização de carga (Mukherjee et al., 2016). A cinética das 

reações heterogêneas, como as ocorrentes entre sólidos e espécies em solução, é controlada principalmente pela área 

de contato. Reações desse tipo tendem a ocorrer muito mais rapidamente se a área superficial do sólido é elevada 

como no caso das nanopartículas (Brown et al., 2017).  

O uso de nanopartículas, principalmente de óxidos metálicos e de materiais de carbono, tem sido relatado 

na remediação de água e sedimentos contaminados (Stefaniuk et al., 2016; Bui et al., 2017), entre os quais se 

destacam as nFe (Zhao et al., 2016; Lefevre et al., 2016; NanoRem, 2017; Visentin et al., 2019). Características do 
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material tais como baixa solubilidade e biodegradabilidade, baixa toxicidade de Fe, curto tempo de tratamento e 

menor custo de produção comparado ao de outras nanopartículas são responsáveis pela sua ampla adoção (Zhang et 

al., 2019; Visentin et al., 2019; Cai et al., 2019).   

A síntese de nFe pode ocorrer por meio de processos de “cima para baixo” ou “de baixo para cima” 

(Mackenzie e Georgi, 2019). A abordagem “cima para baixo” é realizada na maioria dos casos com limalhas de ferro 

de tamanho micrométrico submetidas a equipamentos abrasivos como moinhos de bola de aço inoxidável (Li et al., 

2009). A abordagem de “baixo para cima” ocorre em laboratório e inicia-se purgando N2 em água ultrapurificada, 

seguida pela dissolução de sais de Fe (II) ou Fe (III) e adição de um agente redutor, sendo o borohidreto de sódio 

(NaBH4) o mais utilizado (Mackenzie e Georgi, 2019). Há outras abordagens de produção em larga escala como a 

redução termoquímica de óxidos de Fe, principalmente ferrihidrita que ocorre em escala nanométrica, submetida a 

altas temperaturas (~500°C) na presença de gás H2 (Visentin et al., 2019; Filip et al., 2019). Este último processo é 

utilizado pela empresa que comercializa as nanopartículas utilizadas nesse trabalho.   

A corrosão do ferro metálico pode produzir vários tipos de precipitados tais como  Fe(OH)2, Fe(OH)3, 

Fe2O3, Fe3O4 e FeOOH que circundam o núcleo de Fe0 (Crane e Scott, 2012; Liu et al., 2017). Nesse processo há a 

formação de uma estrutura núcleo/casca com propriedades excepcionais para sorção e redução simultâneas de íons 

metálicos (Figura 4). O termo sorção é utilizado para descrever interações físico-químicas que, apesar de terem seus 

mecanismos desconhecidos, resultam no acúmulo de íons na interface sorvente-solução (Sparks, 2019). São 

englobados pelo termo sorção os  mecanismos de adsorção, absorção, polimerização e precipitação (Ford et al. 2001; 

Violante, 2013). 

 

 

Figura 4. Mecanismos de interação entre nanopartículas de ferro e As(III). O metalóide 
pode ser tanto reduzido ao seu estado elementar quanto oxidado pela camada de óxidos 
de ferro.  

 

Vítková et al. (2017) e Gil-Díaz et al. (2017) investigaram a sorção de As por nFe no solo e demonstraram 

que a coprecipitação foi o principal mecanismo de imobilização nas condições estudadas. Crane e Scott (2012) 

sugeriram que a eficiência redox e de retenção das nanopartículas está ligada ao seu teor de Fe, sendo que nFe > 

Fe3O4 > Fe2O3 > FeOOH. A redução de EPTs por nFe pode ocorrer diretamente na superfície da nanopartícula, ou 

por meio de Fe2+ (Figura 4), ou ainda por meio do H2 produzido na reação com a água (Elliott et al., 2007). O H2 é 

um agente redutor conhecido, particularmente no campo da microbiologia descrito como doador universal de 

elétrons. 

O mecanismo específico de remoção de EPTs na interação com nFe depende do potencial padrão de 

redução (E°) do elemento (Filip et al., 2019). Os mecanismos predominantes para remoção de íons Zn2+ e Cd2+ com 

E° próximo ou menores que o Fe (-0,41 V) são sorção/formação de complexos de superfície (O’Carroll et al., 2013). 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653518313833#bib81
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Para metais com E° ligeiramente superiores ao do Fe, como Pb2+ e Ni2+, a imobilização pode ocorrer por redução e 

sorção, enquanto para metais com E° muito mais positivo que o do Fe, como Cu2+ e Hg2+, os principais mecanismos 

de interação são redução ao estado elementar e precipitação (O’Carroll et al., 2013; Zou et al., 2016; Filip et al., 

2019).  

 

   2.5.2 Suporte e modificação de nanopartículas de ferro 

A energia livre e as propriedades magnéticas que constituem as principais vantagens de nFe em termos de 

reatividade também são responsáveis por problemas como a rápida aglomeração, passivação, baixa capacidade de 

transporte e menor capacidade de transferência de elétrons (Elliott et al., 2007; Zhu e Chen, 2019). Quando aplicadas 

ao solo as nFe puras tendem a aderir às partículas orgânicas e minerais para atingir a estabilização de cargas. Tal 

adesão dificulta o movimento das nFe no solo e na água, e consequentemente, tendem a reduzir sua eficiência de 

sorção (Wang et al., 2017).  

Diversas estratégias para controlar a rápida agregação das nFe foram desenvolvidas. Dentre elas, 

destacam-se as modificações de superfície por meio do uso de aditivos, surfactantes e polímeros, bem como o 

fornecimento de um suporte sólido em materiais porosos como argila, sílica e biocarvão (Singh e Misra, 2016; Xue et 

al., 2018; Wang et al., 2019). Algumas dessas modificações podem inviabilizar economicamente a aplicação ambiental 

de nFe ou conferir propriedades indesejáveis para remediação ambiental como a dopagem com metais nobres e a 

sulfidização. Nesse sentido, a combinação de nFe com biocarvão parece ser a altenativa ideal haja vista se tratar de 

um suporte de baixo custo, ambientalmente amigável e que pode ser utilizado em solos contaminados com 

elementos de comportamento químico distinto (Wang et al., 2019).  

Os biocarvões são produtos de carbono pirolisado produzido pela combustão incompleta de materiais 

orgânicos sob condições limitadas de oxigênio (Li et al., 2017). Os biocarvões são um contínuo de materiais 

orgânicos carbonizados que exibem ampla gama de propriedades (Sohi et al., 2010; Pignatello, 2013) e que podem 

apresentar diversos grupos funcionais e elevada área superficial quando produzidos sob condições de pirólise 

ajustadas a essa finalidade (Asere et al., 2019; Qian et al., 2017). A biomassa utilizada e as condições de pirólise são os 

principais fatores envolvidos nas características do produto final, que pode variar em teor de cinzas, área superficial, 

grau de aromaticidade etc. (Wang et al., 2019; Zhang et al., 2019). 

O suporte de nFe com biocarvão oferece vantagens como: (i) potencial controle da agregação das 

nanopartículas; (ii) redução da velocidade de oxidação e de hidrólise em água; e (iii) pré-concentração de 

contaminantes em torno do nFe por meio da adsorção (Bakshi et al., 2018; Chen e Zhu et al., 2019). Apesar da 

capacidade de biocarvões em sorver As ser baixa, pois a maioria dos biocarvões apresenta predominância de cargas 

negativas (Zhao et al., 2019), sua capacidade de sorver cátions e de estabilizar a superfície de nFe indicam a 

combinação desses materiais como estratégia promissora para a imobilização de EPTs no solo estudado (Asere et al., 

2019; Qian et al., 2017).  
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3. MATERIAL E MÉTODOS  

3.1 Amostragem 

Amostras de solo e escória da camada superficial (0 - 25 cm) foram coletadas nos arredores da antiga 

Usina do Calabouço (P1), em Apiaí – SP (Figura 5). O solo do local apresenta elevados teores de EPTs distribuídos 

de forma pontual na área, sendo a coleta direcionada por mapas de estudos prévios (Martins e Figueiredo, 2014; 

Boim et al., 2020). 

 

 

Figura 5. (A) Usina do Calabouço em 1942. Fonte: Martins (2009). (B) Ruínas da usina 
na época de implantação do CIEM. Fonte: Di Giulio (2004). (C) Ruínas da usina em 
2020.   

 

Amostras de solo foram também coletadas na camada 0-25 cm em um ponto localizado a cerca de 1 km 

da sede da usina (P2). Tal amostragem visou a obtenção de material cuja composição química pudesse ser utilizada 

como concentração de base para os elementos avaliados. Após a coleta, as amostras de solo foram secas ao ar, 

homogeneizadas e peneiradas (< 2 mm), para posterior realização de análises químicas e condução dos experimentos. 

 

3.2 Caracterização química do solo 

Amostras de 10 g de terra fina seca ao ar (TFSA) receberam 25 mL de água deionizada, e foram agitadas 

por 1 min, seguidos por 60 min de repouso antes das determinações de pH e condutividade elétrica (CE) (Teixeira et 

al., 2017). O teor de carbono foi estimado por meio da oxidação de 0,5g de amostras de TFSA com 5 mL K2Cr2O7 

 

 

A 
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0,167 mol L-1 + 5 mL H2SO4 (18 mol L-1), e aquecimento de 170°C por 30 min, sendo o extrato na sequência 

titulado com sulfato ferroso amoniacal [Fe(NH4)2(SO4)2.6H2O] 0,2 mol L-1 e solução indicadora de o-fenantrolina. 

Foram utilizados seis “brancos” controle, três com e três sem aquecimento para calcular a perda de dicromato 

durante o aquecimento (Sá Mendonça e Matos, 2005). 

A capacidade de troca de cátions (CTC) foi determinada pelo método de troca compulsiva (Gillman e 

Sumpter, 1986; Sumner e Miller, 1996).  Amostras de 2 g de TFSA foram colocadas em tubos de centrífuga de 30 

mL, e as massas registradas. Em seguida foram adicionados 10 mL de água deionizada e os tubos agitados por 1 h. A 

condutividade elétrica e o pH das suspensões foram checados e foi necessária a extração de elementos solúveis com 

20 mL de etanol 70% em água e, 20 mL de etileno-glicol 10% em água. Os sobrenadantes foram descartados após o 

processo.  

Na sequência, 10 mL de solução de cloreto de bário (BaCl2) 0,2 mol L-1 + cloreto de amônio (NH4Cl) 0,2 

mol L-1 foram adicionados aos tubos e agitados por 2 h. A seguir, foram adicionados 20 mL de BaCl2 0,05 mol L-1 

aos tubos, agitados em Vortex, centrifugados e o sobrenadante descartado. O solo foi lavado três vezes com 

alíquotas de 20 mL de solução BaCl2 0,002 mol L-1 para trazer a solução do solo à força iônica 0,006 mol L-1, 

conforme sugerido pelos desenvolvedores do método. Os tubos foram então pesados e o conteúdo utilizado para 

estimar o volume entranhado da solução de BaCl2. Na sequência, foram adicionados 10 mL de solução de MgSO4 

0,005 mol L-1 para iniciar a troca compulsiva de Ba2+ por Mg2+. Os tubos foram novamente agitados em vortex e 

deixados em repouso por 1 h. A CE da suspensão foi comparada com o da solução de referência de MgSO4 0,0015 

mol L-1 e não foram necessários incrementos. O pH da suspensão foi medido em um potenciômetro digital e 

também não foi necessária a adição de soluções ácidas ou básicas. Os tubos permaneceram em repouso por uma 

noite e dada a ausência de alterações nos valores de pH e de EC, a massa de solo foi aferida para realização dos 

cálculos.  

O ponto de efeito salino nulo (PESN) foi estimado a partir da titulação potenciométrica do extrato com 

três concentrações de eletrólito e sete adições de soluções ácidas ou básicas (Raij e Peech, 1972; Alleoni e Camargo, 

1994). As concentrações de eletrólito utilizadas foram 0,001 mol L-1; 0,01 mol L-1 e 0,1 mol L-1 de KCl e adições de 

0,5; 0,4; 0,3; 0,2 e 0,1 mL HCl 2 mol L-1 e 0,1 mL NaOH 1 mol L-1. Foram realizados inúmeros pré-testes para se 

chegar às adições adequadas de ácido e base, sendo que por fim cada combinação foi realizada em triplicata. As 

amostras foram agitadas em intervalos regulares e permaneceram nos tubos por 24 h antes da determinação 

potenciométrica (Raij e Peech, 1972).  

A determinação do teor elementar semitotal nas amostras de solo coletadas em P1 e P2 seguiu o método 

3051 A (USEPA, 2007), no qual 0,5 g de TFSA recebeu 9 mL de ácido nítrico (65%) e 3 mL de ácido cloridrico 

(37%) antes de ser levada ao forno microondas. Para controle de qualidade e validação do método foi utilizada como 

amostra padrão, a RM-Agro E2002a, Solo, certificada pelo consórcio entre Embrapa Pecuária Sudeste e diversas 

instituições de pesquisa. Após a digestão, o extrato foi filtrado com filtro Whatman N° 42 e seu volume diluído em 

balões de 100 mL com água ultrapura.  

A determinação dos teores de As, Cd, Pb, Zn, Cu, Co, Cr, Hg, Ba, Mo e Fe foi realizada por ICP-OES, 

equipamento Thermo Fisher iCAP 6000, que apresenta limite de detecção de 0,1 mg L-1 para Fe e de 0,01 mg L-1 

para Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn. Soluções multielementares contendo As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Se e Zn 

de 0,01 a 1 mg L-1 foram utilizadas para elaboração da curva de calibração contendo ítrio como padrão interno.  

Amostras de TFSA coletadas no P1 foram fracionadas fisicamente para análise química. Amostras de 40 g 

foram dispersas com solução NaOH 1 mol L-1 e agitação de 50 rpm por 16 h. Posteriormente, foi utilizada uma 
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peneira de abertura 53 µm (270 mesh) para separação da fração areia, que foi seca em estufa a 60°C, e então moída 

com auxílio de um conjunto almofariz e pistilo para facilitar a solubilização dos elementos. A mistura de silte e argila 

foi separada por meio de diversos ciclos de centrifugação de 5 min a 700 rpm calculados de acordo com o raio do 

rotor da centrífuga. Procedeu-se a lavagem da fração silte até que indícios da presença de argila dispersa não 

pudessem ser observados, enquanto a fração argila foi floculada com solução de HCl 1:1 e o sobrenadante sifonado. 

A determinação do teor semitotal de elementos nas diferentes frações foi realizada conforme descrito nos parágrafos 

anteriores.  

 

3.3 Caracterização física e mineralógica do solo e da escória 

A análise granulométrica foi realizada de acordo com o método da pipeta (Donagemma et al., 2017). A 

caracterização da composição mineralógica foi realizada por meio de difratometria de raios X (DRX). Inicialmente 

uma subamostra foi seca, peneirada, moída e submetida à DRX para análise geral e planejamento de eventuais 

tratamentos. O mineral halita foi utilizado como padrão interno (5% m/m) para corrigir a posição de reflexos 

característicos. Após obtenção e análise do primeiro difratograma, decidiu-se pela realização de pré-tratamentos para 

facilitar a dispersão e concentração de frações específicas.  

A matéria orgânica foi removida por meio da agitação de 10 g de TFSA com 30 mL de hipoclorito de 

sódio (NaOCl) 6% ajustado a pH 8,5 por 12 h (Shang e Zelazny, 2008). A utilização de NaOCl apresenta diversas 

vantagens em relação ao peróxido de hidrogênio (H2O2) na remoção da matéria orgânica, como menor alteração na 

fração oxídica, menor dissolução de minerais carbonatados e maior eficiência de remoção da matéria orgânica 

(Mikutta et al., 2005).  

A amostra foi então dividida em duas subamostras, sendo que uma foi submetida à remoção de óxidos de 

Fe com solução de citrato de sódio 0,3 mol L-1 + bicarbonato de sódio 1 mol L-1 + 3 g de ditionito de sódio. O 

procedimento foi realizado em banho-maria (85 °C), temperatura limite para evitar a dissolução de outros minerais 

(Shang e Zelazny, 2008). A segunda subamostra com Fe foi dispersa, e as frações separadas da mesma forma descrita 

para o fracionamento físico. A fração areia e a fração silte foram então seca em estufa à 60 °C, e preparadas em 

lâminas desorientadas para difração (Soukup et al., 2008; Donagemma et al., 2017).  

A fração argila desferrificada foi subdividida e uma subamostra foi saturada com potássio (K+) utilizando 

solução KCl 1 mol L-1 (Donagemma et al., 2017), enquanto a outra foi saturada com Mg2+ por meio de solução 

MgCl2 1 mol L-1 e, depois, etileno glicol. As amostras foram então preparadas em lâminas orientadas pelo método de 

gotejamento. Tratamentos térmicos a 350°C e 500 °C foram realizadas nas lâminas saturadas com K+ visando à 

diferenciação entre filossilicatos não-expansivos ou com diferentes graus de expansividade (Harris e White, 2008). 

Amostras de escória foram moídas em moinho tipo bola e então preparadas em lâminas em pó (Soukup 

et al., 2008). As lâminas da fração areia, silte e argila, bem como de escória moída, foram submetidas à difratometria 

em um equipamento Rigaku Geiger Flex operado a 30 kV com fonte de radiação Cu Kα ( = 0.1542 nm) e 

monocromador de grafite. A velocidade do goniômetro foi de 0.02º2θ s-1 e os reflexos detectados no intervalo entre 

3 e 60 º2θ.  
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3.4 Caracterização dos materiais sorventes 

Os materiais testados no trabalho foram adquiridos da empresa Nano Iron Ltd., localizada em Topólova, 

República Tcheca. Vários pesquisadores em âmbito internacional adquirem os materiais sintetizados pela empresa 

devido à qualidade e homogeneidade do material, empregado tanto em estudos acadêmicos quanto em escala 

comercial (Fajardo et al., 2019; Vítková et al., 2018; Gil-Díaz et al., 2019). As nFe são produzidas por meio da 

redução físico-química de nanopartículas de ferrihidrita a altas temperaturas (350–600 °C) sob atmosfera de H2 

enquanto a produção/pirólise de nFe/BC é realizada à 750°C (Gil-Díaz et al., 2017; Visentin et al., 2019).  

O teor elementar total dos materiais foi determinado por meio de espectroscopia de fluorescência de raios 

X com dispersão por comprimento de onda (WD-XRF). A área superficial específica (ASE) foi calculada por meio 

da adsorção física de gás nitrogênio (N2) utilizando a isoterma de Brunauer, Emmett e Teller (BET) (Brunauer et al., 

1938). As amostras foram dispersas em etanol e secas sob atmosfera de N2 e, na sequência, levadas à câmara de 

desgaseificação onde permaneceram por 20 h a 40°C para remover água, gás carbônico e/ou outros adsorbatos. As 

leituras foram realizadas a 77,3 K (-195,85 °C). 

Para avaliar as fases cristalinas nos materiais, amostras de nFe e nFe/BC foram submetidas à análise de 

DRX. As fases cristalinas foram identificadas pela combinação de pelo menos dois reflexos característicos de cada 

fase coletados no intervalo de 10-80° 2θ (Liu e Lowry, 2005; Ribas et al., 2017).  

 O potencial zeta (ζ) e o tamanho médio de nFe foram obtidos por espalhamento dinâmico de luz (DLS) 

em suspensões de 0,1 mg L-1 de nFe moídas, suspensas em água deionizada e sonicadas durante 10 min (Ribas et al., 

2019). A morfologia das partículas foi observada por meio de Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV), 

equipamento Hitachi TM3000 operado a tensão de aceleração de 5-15 kV.   

 

     3.5 Preparo dos materiais e incubação com o solo 

Nanopartículas puras de ferro zero valente são altamente reativas e pirofóricas quando em contato com o 

ar (Ribas et al., 2017). Por esse motivo, fabricantes do material em larga escala realizam a passivação superficial das 

partículas com uma fina camada de óxidos por meio da injeção controlada de oxigênio ao final do processo de 

obtenção do material (Ribas et al., 2017). O procedimento implica em maior segurança de manuseio e menores 

custos de transporte comparado às nanopartículas não estabilizadas, mas também leva à redução da reatividade do 

material em um primeiro momento. A recuperação da alta reatividade é realizada pela dissolução dos óxidos em um 

processo genericamente denominado de “ativação” (Ribas et al., 2019).  

A ativação foi realizada por meio do preparo de uma suspensão na proporção 1:4 de nFe em água, agitada 

a 11.500 rpm por 10 min com um UltraMixer Turrax (IKA). A suspensão foi mantida por 48 h em um recipiente 

vedado e coberto com papel alumínio. Na sequência, o material foi ressuspenso em dois ciclos de agitação à 11.500 

rpm de 1 min, com 1 min de intervalo entre os ciclos (Ribas et al., 2017). Subamostras de 100 g de TFSA foram 

pesadas e tratadas com as doses 1; 2; 3; 4; e 5 % de nFe (m/m). O solo foi incubado por 60 dias mantendo-se a 

capacidade máxima de retenção de água entre 60 e 70% (Gil Diaz et al., 2017). Posteriormente, o solo foi seco e 

peneirado novamente (≤ 2 mm) para execução do teste de lixiviação e da extração sequencial.   

Após análise estatística dos resultados das extrações iniciais, a dose de 3%, que equivale a 30 g kg -1, foi 

selecionada para utilização em combinação com biocarvão por não ter apresentado diferença estatística significativa 

em relação às maiores doses. Dessa forma, quatro subamostras de 100g de solo receberam doses equivalentes a 75 g 



29 
 

kg-1 de nFe/BC (3% Fe). As amostras foram incubadas nas mesmas condições descritas anteriormente, antes de 

serem submetidas ao teste de lixiviação e extração sequencial. 

  

       3.6 Teste de lixiviação 

O pré-teste preconizado pelo método 1311 foi realizado para seleção do extrator adequado (USEPA, 

2007). Amostras de TFSA foram moídas e passadas em peneira 18 mesh para obtenção de partículas ≤ 1 mm, das 

quais 5 g foram pesadas, transferidas para béqueres de 500 mL que também receberam 96,5 mL de água reagente 

(USEPA, 2007). A mistura foi agitada vigorosamente por 5 min com um agitador magnético e o pH medido após 

esse intervalo. Como o valor de pH foi menor que 5, foram adicionados 3,5 mL de HCl 1 mol L-1 e a agitação foi 

retomada por 10 min a 50° C conforme sugerido pelo método. Uma nova leitura do valor de pH foi realizada, a qual 

indicou a utilização do extrator ‘1’ descrito a seguir.  

Amostras de 1 g de TFSA foram colocadas em contato com 20 mL de solução CH3COOH 0,1 mol L-1 e 

NaOH 0,065 mol L-1, pH 4,9 (n=3). A mistura foi agitada a 30 rpm por 18 h a temperatura ambiente (25 ± 2 °C), e 

posteriormente centrifugada a 2000 g por 15 min (Gil-Díaz et al., 2017; Litter et al., 2019). O extrato líquido obtido 

foi filtrado, e a determinação executada via ICP OES para quantificação de As, Pb, Hg, Zn, Cr, Ba, Cd, Se e Ag 

(Litter et al., 2019).  

 

3.7 Extração sequencial 

A disponibilidade relativa de EPTs no solo foi avaliada pelo esquema de extração sequencial proposto por 

Tessier et al. (1979) e parcialmente modificado por Gil Diaz et al. (2014), que teoricamente extrai os elementos na 

fração trocável (F1), ligado a carbonatos (F2), ligados à matéria orgânica (F3), ligado a óxidos de Fe e Mn (F4), e 

residual (F5). Inicialmente, 2,5 g de amostras de TFSA foram colocadas em tubos falcon de 50 mL aos quais foram 

adicionados 25 mL de solução MgCl2 1 mol L-1 a pH 7. Os tubos foram levados à mesa agitadora regulada para 120 

batidas por minuto onde permaneceram por 1h. Na sequência, os tubos foram centrifugados a 3500 rpm por 10 min. 

O sobrenadante foi filtrado em papel filtro quantitativo faixa azul (filtragem lenta, no 42), e o volume completado em 

balões volumétricos de 25 mL. Os extratos foram acidificados para evitar a precipitação de analitos e proliferação de 

microorganismos, e então acondicionados em tubos tipo falcon de 15 mL mantidos sob refrigeração até a 

determinação dos teores dos elementos por ICP OES. 

O resíduo da etapa anterior recebeu 25 mL de solução CH3COONa/CH3COOH 1 mol L-1 pH 5. Os 

tubos foram brevemente agitados em vórtex para desagregar o solo do fundo dos tubos e garantir o contato com o 

extrator. Na sequência, os tubos foram agitados por 5 h, centrifugados, filtrados e o volume completado da mesma 

forma descrita na etapa anterior.  

O resíduo da etapa anterior recebeu 25 mL de solução NH2OH.HCl 0,04 mol L-1 dissolvida em 25% de 

CH3COOH. Os tubos foram brevemente agitados vórtex, e depois em banho-maria (90 °C) por 6 h; depois disso, 

foram tratados nas mesmas condições descritas na primeira etapa.  

Os resíduos da etapa anterior passaram então por um processo de extração em três etapas: (i) o resíduo 

recebeu 5 mL de H2O2 (30%) e, 3 mL de HNO3 0,01 mol L-1 e os tubos foram agitados em banho-maria (85 °C) por 

5 h; (ii) foram adicionados 2 mL de H2O2 (30%) e a suspensão agitada por mais 1 h nas mesmas condições; (iii) 
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foram adicionados 15 mL de NH4NO3 1 mol L-1 e os tubos agitados por 10 min a temperatura ambiente. Os tubos 

foram centrifugados e tratados nas mesmas condições descritas na primeira etapa.  

Por fim, o resíduo da etapa anterior foi seco em estufa de circulação forçada de ar (40°C), moído com 

almofariz/pistilo, transferido para frascos de teflon utilizando papel manteiga, e submetido à extração com 9 mL de 

HNO3 p.a. (69%) e 3 mL de HCl p.a. (37%). Os tubos foram vedados e submetidos ao aquecimento em microondas 

programado para aumento da temperatura até 175°C durante 5 min e 30 s, manutenção da temperatura de 175°C por 

4 min e 30 s, e então 15 min de resfriamento. Por fim, os extratos foram filtrados, o volume completado em balões 

de 100 mL, dos quais uma alíquota de 15 mL foi separada para leitura em ICP OES. 

 

3.8 Análise estatística 

Os resultados foram submetidos à análise de variância (p < 0,05). Os pressupostos de normalidade dos 

erros e homogeneidade de variâncias foram testados por Shapiro-Wilk e Bartlett. O teste de Tukey (p <0,05) em 

delineramento inteiramente casualizado foi utilizado para comparação dos resultados quantitativos das doses de nFe 

e das fontes (nFe e nFe/BC), pois os resultados apresentaram distribuição normal e homogeneidade de variâncias 

com este teste, o que não ocorreu quando foram utilizados testes de regressão.  
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

4.1 Caracterização química do solo 

Nas amostras de solo coletadas no P1 (ponto mais próximo a usina) a concentração média em teores 

semitotais de As foi 10.926 mg kg-1, e para Pb 37.781 mg kg-1 (n = 3). Na tabela 2, a composição química das 

amostras de solo é comparada aos valores orientadores propostos pela CETESB (CETESB, 2014).  

 

Tabela 2. Composição elementar de amostras de solo coletadas no P1 e P2 da Usina do Calabouço (n = 3).  

Elemento P1  P2 VRQ VP VIA VIR VII 

 mg kg-1 

As 10.926 ± 275 8,4 ± 4,1 3,5 15 35 55 150 

Cd 144 ± 6 5,2 ± 1,0 < 0,5 1,3 3,6 14 160 

Pb 37.782 ± 2.405 33,2 ± 2,2 17 72 150 240 4.400 

Zn 14.062 ± 235 68,9 ± 8,3 60 86 1.900 7.000 10.000* 

Cu 733 ± 48 109,6 ± 1,9 35 60 760 2.100 10.000* 

Co 13 ± 1 12,3 ± 0,6 13 25 35 65 90 

Cr total 32 ± 1 87,8 ± 0,7 40 75 150 300 400 

Cr hexavalente ** ** ** ** 0,4 3,2 10 

Hg 3,3 ± 1 *** 0,05 0,5 1,2 0,9 7 

Ba 132 ± 10  65.0 ± 0,8 75  120 500 1.300 7.300 

Mo *** *** < 4 5 11 29 180 

 

VRQ – Valor referência de qualidade de acordo com a legislação regional para o estado de São Paulo (CETESB, 2016); VP – Valor de prevenção; 

VIA – Valor de intervenção agrícola; VIR – Valor de intervenção para áreas residenciais; VII – Valor de intervenção para áreas indústriais. 

* Valor limite adotado de 1% do peso seco do solo 10.000 mg kg-1 (CETESB, 2016). 

** Espécie não determinada. 

*** Concentração abaixo do limite de detecção do equipamento. 

 

A área da usina serve atualmente como ponto de ecoturismo e atividades culturais que não se enquadram 

em nenhuma das classes previstas pela CETESB (CETESB, 2014). No entanto, mesmo ao considerar os valores 

mais permissivos previstos para áreas industriais, em que o risco de exposição ao solo é teoricamente menor do que 

de outros usos, o conteúdo de As é dezenas de vezes maior que o VII proposto pela agência (CETESB, 2016). A 

concentração de Pb e Zn também foi maior que o VII, enquanto para Cd e Hg as concentrações encontradas foram 

maiores que o valor de intervenção para uso agrícola e residencial.  

A análise semitotal das frações segregadas mostrou que a concentração média na fração areia é de 12.887 

mg kg-1 para As, e 40.857 mg kg-1 para Pb, enquanto a concentração nas amostras de silte foi 7.410 mg kg-1 para As e 

38.125 mg kg-1 para Pb, e de 6.808 mg kg-1 de As e, 18.447 mg kg-1 de Pb nas amostras de argila. Ao comparar a 

concentração dos elementos selecionados, a concentração de Pb foi 121% maior na fração areia do que na fração 

argila, enquanto a diferença foi 89% para As comparando as mesmas frações. A fonte da contaminação é um bom 

indicativo do tamanho das frações em que os EPTs estarão concentrados (Gräfe e Naidu, 2008). Quando a fonte de 

contaminantes é líquida ou gasosa, como em soluções utilizadas no tratamento de madeira, pesticidas, vapores de 
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combustíveis etc., a maior concentração de metais é encontrada associada a partículas de tamanho de argila, já que 

essa fração é mais reativa no solo devido a sua maior densidade superficial de cargas. A técnica de lavagem do solo ex 

situ, por exemplo, é utilizada em alguns casos para remover as frações mais finas do solo e os EPTs a ela associada. 

Williford et al. (1999) separaram as frações de solos contaminados com Pb em estandes de tiro e relataram que a 

concentração do elemento em partículas na faixa de 600 a 2000 μm (≥ 550.000 mg kg-1) era maior do que a 

concentração em partículas menores que 63 μm (≥ 30.000 mg kg-1).  

Era esperado que a maior concentração de Pb e As fosse encontrada na faixa de tamanhos ≥ 53 μm no 

solo coletado no P1 em Apiaí em virtude da fonte de contaminação particulada. Não obstante, como os resíduos 

estão depositados na superfície do solo há, pelo menos, 65 anos, os elementos que compõe as escórias (Figura 10) 

foram e continuam sendo liberados pelas reações de intemperismo e, ao menos parcialmente, sorvidos nas frações 

mais finas do solo, motivo pelo qual foram determinados valores médios de 6.808 mg kg-1 de As e, 18.447 mg kg-1 de 

Pb na fração argila. Além disso, a deposição atmosférica pode ter constituído uma importante fonte de As e Pb nas 

frações mais finas da camada superficial do solo (Steinnes, 2013), uma vez que a usina realizava fundição de minérios 

ricos em As e Pb facilmente volatilizados e depositados na superfície do solo pela chuva ou pela ação da gravidade, e 

que as amostras em questão foram coletadas na profundidade de 0 a 25 cm no P1 próximo à usina.  

A concentração semitotal de As e Pb foi centenas de vezes maior no P1 do que no P2, o que é coerente 

com os resultados relatados por Martins e Figueiredo (2014), que usaram a técnica de XRF para determinar a 

concentração total dos elementos em amostras de diversos pontos da área. Valores de concentração total tão altos 

quanto 20 e 30 g kg-1 de As foram relatados por outros pesquisadores em solos próximos a locais de descarte de 

rejeitos de mineração, sendo que é esperado que as concentrações diminuam drasticamente com o aumento na 

distância do local de origem (Zhang e Selim, 2008; Sprague e Vermaire, 2019). A concentração semitotal em 

amostras coletadas no P2 foi de 8 mg kg-1 para As, e de 33 mg kg-1 para Pb (n=3), valores próximos à concentração 

média relatada em referências bibliográficas para solos não contaminados que apresentaram entre 0,1 a 55 mg kg-1 As 

e de 17 a 30 mg kg-1 de Pb (Wenzel, 2013; Kabata-Pendias, 2010).  

No decorrer do estudo a determinação do teor semitotal de Pb e As foi repetida em diversas ocasiões, e as 

concentrações encontradas em cada oportunidade variaram de 8.000 a 12.000 mg kg-1 de As e de 25.000 a 45.000                

mg kg-1 de Pb. As diferenças encontradas entre as leituras devem estar relacionadas a proporção de areia, silte e argila 

compondo as sub-amostras de solo em cada determinação, pois conforme discutido anteriormente a concentração de 

EPTs é maior nessas frações. Além disso, teores totais tão altos quanto 188 g kg-1 de Pb e, 15 g kg-1 de As foram 

encontrados por outros autores em amostras de escória coletadas na área, e quanto mais fragmentos de escória 

presentes nas sub-amostras maior a concentração de EPTs provalmente encontrada (Martins e Figueiredo, 2014). 

Devido a tal variação na composição das amostras, valores de Zn e Cd acima do VII em algumas determinações e 

abaixo do VRQ em outras não foram incluídos no escopo deste trabalho.   

O valor de pH em água foi 6,8 enquanto a conduvidade elétrica foi 0,42 dS m-1, e o PESN na amostra de 

solo coletada no P1 de 6,5 (Figura 6). O valor de pH encontrado na amostra de solo do P1 não é convencional para 

solos tropicais altamente intemperizados e indica a presença de materiais alcalinizantes entre os rejeitos, o que foi 

confirmado pela análise de DRX na fração areia (Figura 9) que permitiu a identificação de calcita, bem como, da 

amostra de escória (Figura 10) que apresenta reflexos característicos de cerusita. O pH do solo é uma das medidas 

mais simples e informativas que se pode obter para determinar o comportamento sorptivo de um solo, sobretudo em 

solos com superfícies de carga variável (Gustafsson, 2009; Bloom e Skyllberg, 2011). O pH do solo impacta as 

reações de sorção e dessorção dos elementos, pois está relacionado à protonação e desprotonação dos grupos 
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funcionais de superfície, bem como, das espécies em solução. Valores de pH abaixo do PESN favorecem a sorção de 

As(V) em solos de carga variável, pois nessas condições a protonação de grupos funcionais é favorecida, e as 

superfícies apresentam carga líquida positiva (Strawn, 2018). Espécies de As(V) apresentam forte interação com oxi-

hidróxidos de Fe e Al em valores de pH entre 4 e 7, sendo que a adsorção máxima é encontrada em valores 

próximos à 4 (Gustafsson, 2009; Gil-Díaz et al., 2018). No entanto, o valor de pH determinado nas amostras de solo 

coletadas no P1 foi maior que PESN, o que sugere ligeira predominância de cargas negativas e maior mobilidade de 

As do que haveria em condições ácidas para esse solo. A baixa CTC das amostras de solo coletadas no P1 (25 mmolc 

kg-1) é coerente com o valor de pH determinado ligeiramente superior ao PESN. 

 

 

 

Figura 6. Ponto de efeito salino nulo de amostras de solo coletadas em um ponto 
próximo à Usina do Calabouço.  

 

Na determinação do PESN, foram necessárias adições de soluções relativamente concentradas de ácido e 

base (2 mol L-1 HCl e 1 mol L-1 NaOH) para que alguma mudança pudesse ser observada no pH das soluções de 

equilíbrio, ao contrário do que ocorre no estudo de cargas em solos agrícolas que é comumente realizado com 

adições muito menores, seja por meio de soluções mais diluídas, seja por menores alíquotas do que 0,5 mL de 

soluções concentradas. A necessidade de adicionar grande quantidade de ácido para observar algum efeito no pH foi 

outro indício da presença de materiais alcalinizantes. Além disso, a análise granulométria revelou a presença de 

grande quantidade de partículas de tamanho grosseiro, que pouco afetam o comportamento eletroquímico das 

amostras e pouco participam das reações de equilíbrio com a solução do solo.  

O Pb, ao contrário do As, é pouco móvel no solo em valores de pH próximo à neutralidade (Strawn e 

Sparks, 2000; Strawn, 2018). O valor de pH e a alta concentração de Pb lábil no P1 (6,8) sugerem condições 

favoráveis à precipitação do elemento em compostos de baixa solubilidade, pois existe forte tendência de o Pb reagir 

-250 -200 -150 -100 -50 0 50

3

4

5

6

7

8

9  NaCl 0.100 mol L-1

 NaCl 0.010 mol L-1

 NaCl 0.001 mol L-1

p
H

mmolc kg-1 H+/OH-

PESN = 6,5



34 

com CO2 e HCO3
- para formar PbCO3, Pb3(CO3)2(OH)2 em pH ≥ 5,5, ou com a água em pH ≥ 7,0 para formar 

Pb(OH)+ e Pb(OH)2 (Matera e Lé Hecho, 2001; Bradl, 2004).  

O teor de carbono orgânico total determinado foi 32 g kg-1 nas amostras coletadas no P1, valor elevado 

que não é coerente com o PESN de 6,5 encontrado nas amostras coletadas nesse ponto. Valores de PESN entre 3 e 

4 seriam esperados para solos com teor de matéria orgânica ≥ 5% conforme apontado pelo teor de carbono na 

amostra. A razão para tal divergência possivelmente se deva aos reagentes e condições empregadas na análise do 

carbono orgânico: 170°C por 30 min na presença de H2SO4 e K2Cr2O7. Tais condições, provavelmente, foram 

capazes de solubilizar o carbono inorgânico presente em alguns minerais identificados na análise de DRX e 

resultaram em valores de carbono orgânico maior do que o que está realmente presente. O método utilizado 

presume que o teor de carbono inorgânico nas amostras é insignificante, e que os resultados encontrados na análise 

estariam relacionados ao teor de carbono orgânico total no solo (Sá Mendonça & Matos, 2005). Contudo, para as 

amostras coletadas no P1 tal presunção claramente não pode ser sustentada, e o valor de 32 g kg-1 deve ser composto 

tanto por C-orgânico quanto por C-inôrganico.  

 

4.2 Características físicas e mineralógicas do solo e da escória  

A análise granulométrica de amostras de solo coletadas em P1 revelou que 18% das partículas encontram-

se na faixa de tamanho argila, 1% silte, e 81% areia, que caracteriza o solo como de textura média. Nas amostras 

coletadas no P2 foram encontradas 82% das partículas na faixa de tamanho argila, 1% silte, e 17% areia, o que 

classifica o solo como muito argiloso. As faixas de tamanho consideradas foram argila ≤ 2 µm, silte 2 - 53 µm, e areia 

de 53 µm a 2 mm (Schaetzl e Anderson, 2005). A diferença no gradiente textural entre os pontos amostrados está 

relacionada à deposição de materiais sólidos da mineração nos pontos próximos à usina.  

A densidade do solo nas amostras do P1 foi 1,64 g cm³ (n = 3), e nas amostras do P2 a densidade foi 0,97 

g cm³. A diferença entre as densidades está relacionada a maior concentração de metais densos como Pb e Hg no P1, 

que para ambos os elementos, é centenas de vezes maior que a concentração determinada nas amostras coletadas no 

P2.     

Os difratogramas obtidos nas amostras da fração argila do solo coletado no P1 (Figura 7) revelaram a 

presença de vermiculita, muscovita, caulinita, hematita, gibbsita e goethita. A presença de vermiculita foi constatada 

por meio do reflexo 002 (1,450 nm) que aparece apenas no difratograma de argila desferrificada saturada com Mg2+. 

Caso o reflexo fosse do mineral com hidróxi entrecamadas, clorita, o reflexo próximo a 6,20 °2θ permaneceria 

independentemente do tratamento químico diferencial e/ou aquecimento. A muscovita foi identificada pela 

combinação de três reflexos característicos próximos a 8,8 °2θ (0,101 nm), 17,8 °2θ (0,500 nm), e 26 °2θ (0,330 nm). 

A presença do reflexo em 45 °2θ (0,206 nm) também sugere a presença de biotita, que teve sua identificação 

dificultada nessa amostra por ter seus principais reflexos próximos aos da vermiculita e da muscovita em 8.8 

°2θ (0,101 nm) e também da muscovita em 26.7 °2θ (0,333 nm). 

Os reflexos característicos da caulinita (Ka) em 12,3 °2θ  (0,717 nm) e 25 °2θ (0,358 nm) foram 

encontrados em todos os difratogramas da fração argila, exceto no difratograma obtido após aquecimento a 500°C 

que causa o colapso da estrutura do mineral e não produz qualquer padrão de difração. Além dos minerais 

mencionados, foi possível identificar a gibbsita por meio dos reflexos característicos em 18,2 °2θ (0,485 nm) e 37,5 

°2θ (0,239 nm) presentes tanto nos difratogramas com Fe quanto nos que passaram por tratamento com DCB.  
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Reflexos amplos e de menor intensidade que da Ka foram registrados em 33,2 °2θ e 54 °2θ, e 

correspondem à hematita (Hm), enquanto os reflexos em 21,2 e 36,6 °2θ sugerem a presença de goethita (Gt). Esses 

minerais são reconhecidamente os principais sítios de sorção de As no solo (Strawn, 2018), e sua presença pode estar 

relacionada aos baixos teores de As extraídos nas primeiras frações da extração sequencial e à maior concentração 

extraída em F3, como será visto mais adiante.  

A separação por classes de tamanho aumenta a sensibilidade de detecção dos minerais, pois algumas fases 

tendem a ser mais prevalentes em uma faixa de tamanho específica. Normalmente, o teor de mica é mais alto na 

fração de silte uma vez que estes filossilicatos são facilmente degradados mecanicamente devido à sua alta 

‘clivabilidade’ (Schaetzl e Anderson, 2005). Contudo, os difratogramas demonstraram a presença de biotita e 

muscovita na fração argila do solo coletado no P1, enquanto não foram encontrados quaisquer reflexos 

característicos desses minerais na fração silte.  

 

 

Figura 7. Difratogramas de raios X da fração argila de amostras de solo coletadas em um ponto próximo à Usina 
do Calabouço. Algumas amostras foram desferrificadas, saturadas com magnésio, etilenoglicol, ou potássio, e 
submetidas ao aquecimento a 350° ou 500°C.   

 

O difratograma obtido com a fração silte (Figura 8) revelou a presença de quartzo, escorodita 

(AsFeH4O6), e plumbojarosita. A jarosita e a plumbojarosita possuem fórmula geral AB3(XO4)2(OH)6, onde A 
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representa um cátion de coordenação dodecaédrica (Na+, K+ e Pb2+), e B um cátion de coordenação octaédrica 

(Fe3+, A13+, Cu2+, Zn2+), enquanto o ânion XO4 pode ser SO4
2-, PO4

3-, AsO4
3- entre outros (Oliveira et al., 1996). 

Consequentemente, é provável a ocorrência do mineral nas amostras de solo coletadas no P1 devido à sua 

composição química rica nos elementos constituintes (Tabela 2). A mineralogia do solo está relacionada dentre 

outros fatores à composição do material de origem e do clima da área onde o solo ocorre. Contudo, solos que 

sofreram ação antrópica podem revelar uma infinidade de novos minerais, motivo pelo qual a análise química total 

ou semitotal é uma ferramenta essencial para identificação das possíveis fases presentes.   

 

          

Figura 8. Difratogramas de raios X da fração silte de amostras de solo coletadas em um ponto próximo 
à Usina do Calabouço. 

 

O difratograma obtido com a fração areia revelou a presença de quartzo identificado por meio dos 

reflexos em 20,8°; 26,6° e 36,5° 2θ, anatásio em 36,77; 37,85 e 55,27° 2θ, e plumbojarosita em 21,3°; 33,6° e 55,2° 2θ 

(Figura 10). Na fração areia assim como na fração silte, foram encontrados minerais contendo Pb e As em sua 

estrutura, o que não aconteceu na na fração argila (Figura 7). A ausência de reflexos de fases cristalinas contendo Pb 

e As na fração argila, pode estar relacionada à presença de fases de baixa cristalinidade ou amorfas que produzem 

apenas ruídos no difratograma. Outro fator é o limite de detecção do aparelho que não registra a presença de fases 

cristalinas em concentrações menores que 5%.   

O pH do solo foi também utilizado para auxiliar a identificação de minerais, pois o valor próximo à 

neutralidade sugeria a presença de materiais alcalinizantes, hipótese posteriormente confirmada pelos difratogramas 

da fração areia que sugerem a presença de calcita por meio dos reflexos em 29,25°, 36,31° e 39,4 °2θ, e do 

difratograma de escória moída que revelou a presença de PbCO3 identificado pelos reflexos em 20,6°, 22,4° e 30,8° 

10 20 30 40 50 60

°2qCuKa

  
P

lu
m

b
o

ja
ro

si
ta

  
(0

.5
9
2
 n

m
)

  
P

lu
m

b
o

ja
ro

si
ta

  
(0

.3
6
5
 n

m
)

  
P

lu
m

b
o

ja
ro

si
ta

  
(0

.3
0
7
 n

m
)

 Q
u

a
rt

z
o

 (
0
.2

4
7
 n

m
)

  
Q

u
a
rt

z
o

 (
0
.4

2
6
 n

m
)

Q
u

a
rt

z
o

 (
0
.1

6
6
 n

m
)

 Q
u

a
rt

z
o

 (
0
.1

8
2
 n

m
)

E
sc

o
ro

d
it

a
 (

0
.5

0
9
 n

m
)

E
sc

o
ro

d
it

a
 (

0
.3

15
 n

m
)

E
sc

o
ro

d
it

a
 (

0
.3

0
1 

n
m

)

E
sc

o
ro

d
it

a
 (

0
.2

5
8
 n

m
)

E
sc

o
ro

d
it

a
 (

0
.2

5
6
 n

m
)

 Q
u

a
rt

z
o

 (
0
.2

12
 n

m
)

 Q
u

a
rt

z
o

 (
0
.1

9
7
 n

m
)

  
Q

u
a
rt

z
o

 (
0
.3

3
4
 n

m
)



37 
 

2θ. Os difratogramas obtidos na escória moída revelaram, além de PbCO3, a presença de PbSO4 e adamita 

[Zn2(AsO4)(OH)], minerais instáveis e sensíveis a variações de pH (Figura 10).  

 

 

Figura 9. Difratogramas de raios X da fração areia de amostras de solo coletadas em um ponto 
próximo à Usina do Calabouço. 

 

O ambiente químico e mineralógico influencia fortemente a biodisponibilidade e deve ser levado em 

conta ao avaliar o risco representado pelo solo. O pH próximo à neutralidade e a presença de carbonatos tendem a 

reduzir a disponibilidade de Pb por vários mecanismos de quimissorção, além de inibir a transferência de Pb do solo 

para as plantas. O retrato disso é que, apesar do legado de contaminação e concentrações de EPTs extremamente 

altas, o local é vegetado (Figura 5C), principalmente por pteridófitas e gramíneas perenes que indicam que os 

elementos se encontram-se em formas não tóxicas às plantas, talvez complexados ou precipitados. Além disso, as 

espécies presentes toleram certas concentrações dos elementos biodisponíveis. 
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Figura 10. Difratograma de raios x de uma amostra de escória coletada nos arredores da 
Usina do Calabouço.  

 

4.3 Características dos materiais sorventes 

O potencial zeta de nFe foi -14,3 mV e os tamanhos médios de partículas obtido por DLS foram 111 nm 

na primeira leitura e 196 nm e 722 nm nas leituras subsequentes. Os valores encontrados são coerentes com 

resultados encontrados em referências bibliográficas e estão relacionados à falta de estabilidade coloidal do material 

puro suspenso em água que rapidamente se agrega e interage com a luz como se fosse partículas de tamanho maior 

(Ribas et al., 2017; Vítková et al., 2017). De forma geral, valores de potencial zeta acima de 30 mV e abaixo de -30 

mV são característicos de suspensões estáveis. Baragaño et al (2020) encontraram potencial zeta de -31.9 mV em nFe 

estabilizado com ácido poliacrílico que é capaz de previnir a aglomeração causada por forças magnéticas contra-

atrativas e forças de van der Waals.  

A ASE obtida por adsorção física de N2 foi 36 m² g-1 para nFe, enquanto o valor de 117 m² g-1 foi 

encontrado para nFe/BC. Esses valores também estão de acordo com valores relatados na literatura e os fornecidos 

pela empresa (Ribas et al., 2017; Ribas et al., 2019). Han et al. (2015) relataram que a ASE de nFe puras aumentou de 

20 m2 g-1 para 27 m2 g-1 com o suporte de biocarvão na proporção 1:3, para 143 m2 g-1 na proporção 1:5; e para 138 

m2 g-1 na proporção 1:7, o que sugere que até certo ponto o aumento do conteúdo de biochar no composto de 

nFe/BC é favorável para dispersão das nanopartículas. O valor relativamente baixo de 36 m2 g-1 obtido para 

nanopartículas puras deve-se ao fato de elas encontrarem-se aglomeradas, o que pode ser constatado nas 

micrografias obtidas por MEV (Figura 11) e pelo potencial zeta. As imagens obtidas pelo MEV fornecem 
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confirmação visual do tamanho, forma, e estado de agregação das partículas, que para nFe é de esferas de tamanhos 

regulares.  

 

 

Figura 11. Imagens obtidas por meio de microscopia eletrônica de varredura. A e B referem-se às nanopartículas de 
ferro suportadas por biocarvão, enquanto C e D referem-se às nanopartículas puras de ferro metálico.  

 

As nFe obtidas pelos métodos de síntese descritos na revisão bibliográfica diferem em suas configurações 

estruturais, distribuição de tamanho e área de superfície. Essas diferenças levam a diferentes propriedades de 

reatividade e agregação que, por sua vez, afetam a eficiência do processo de imobilização (Mueller e Nowack, 2010; 

O'Carroll et al., 2013). Contudo, a suspensão em água e agitação a 11.500 rpm dos materiais causa desagregação dos 

aglomerados e torna o material mais reativo para aplicação ao solo. 

A análise por WDXRF revelou altos teores de Cr no material puro, que foi o terceiro elemento mais 

abundante depois do Fe, e Si (Tabela 3). O nFe/BC é composto por aproximadamente 60% de C, O, H e os demais 

40% de elementos inorgânicos representados principalmente por Fe e Si.  

 

Tabela 3. Composição química dos materiais obtida por WDXRF. 

Material 
Fe Si Mn Mo Ca K Cr Cu Zn 

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

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

nFe 976 18028 1881 298 - - 1883 1283 433 

nFe/BC 979 11220 1677  77 4870 1402   868   521 - 

 

A técnica de WDXRF é capaz de detectar os elementos na ordem de mg kg-1, o que a torna teoricamente 

menos sensível que ICP-OES. Não obstante, a análise em WDXRF foi executada em amostras sólidas, enquanto a 

amostra deve ser solubilizada para determinação por ICP-OES, o que a dilui ao menos dez vezes pelo volume do 
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extrator. Com isso ocorre a diluição da concentração de analitos de interesse para limites inferiores ao de detecção 

pelo ICP-OES, motivo pelo qual se optou pela técnica de WDXRF, que, ademais, não é destrutiva. Caso se optasse 

pela solubilização das amostras, a melhor opção seria a determinação da concentração elementar por espectrometria 

de massa com plasma indutivamente acoplado (ICP MS) que apresenta limite de detecção menor que ICP OES na 

faixa de partes por trilhão (ppt).  

As fases cristalinas identificadas nos materiais condicionadores de solo são apresentadas na Figura 12. 

Reflexos estreitos e agudos de alta intensidade podem ser observados no difratograma em 31,7°; 44,7° e 65,02° 2θ 

que representam a halita utilizada como padrão interno, e em 44,9° e 65° 2θ de wustivita (α-Fe0). Os reflexos menos 

pronunciados em 35,7°; 54,2° e 76°2θ são característicos de maghemita (γ Fe2O3) que possivelmente compõe a 

camada externa oxidada de nFe. Os reflexos de difração entre 15-30° em nFe/BC estão relacionados a compostos 

orgânicos de baixa cristalinidade (Qian et al., 2017).  

 

 

Figura 12. Difratogramas de raios X de nanopartículas de ferro metálico e de nanopartículas 
suportadas por biocarvão. 

 

O Fe0 oxida de forma lenta e contínua no solo, o que libera íons Fe2+ e Fe3+, e cria, por exemplo, 

condições favoráveis para oxidação de As3+ a As5+ que é então adsorvido pelos óxidos recém-formados (Kumpiene, 

2010). A oxidação do Fe0 também pode causar pequenas alterações no pH do solo, que é um dos atributos mais 

importantes nas reações de adsorção (Qafoku et al., 2004). A suspensão de nFe em água apresentou pH 12, valor alto 

que resulta da redução de moléculas de água na ausência de outros aceptores de elétrons com a consequente 

formação de H2 que é volatilizado e OH- que eleva o valor de pH da solução (Xue et al., 2018). Contudo, neste 

estudo, assim como em outros artigos consultados na literatura, não houve alteração significativa no valor de pH ou 

da condutividade elétrica do solo após aplicação de nFe (Gil Diaz et al., 2017; Vítková et al., 2017). Doses de nFe 

acima de 5% podem causar elevação do valor de pH e a redução de espécies As(V), o que seria extremamente 

10 20 30 40 50 60 70 80

°2q CuKa

 nFe

 nFe/BC

Wustivita 

(0.201 nm)

Maghemita 

(0.251 nm) 

Maghemita 

(0.169 nm) 
Wustivita 

(0.142 nm)

Maghemita 

(0.125 nm) 

    Halita

(0.282 nm)

    Halita

(0.199 nm)

      Cr (0.203 nm) 

       Cr (0.144 nm) 



41 
 

indesejável, uma vez que estratégias eficientes de remediação in situ devem, se possível, transformá-las em espécies 

menos tóxicas, além de reduzir os teores biodisponíveis do elemento.  

O valor de pH de BCs normalmente é elevado com o aumento da temperatura de pirólise devido à 

separação de elementos alcalinos e decomposição de grupos funcionais ácidos (López-Capel et al., 2016). BCs 

derivados de serragem em temperaturas elevadas (> 650 °C) apresentam alto valor de pH, ASE e teor de cinzas, pois 

em geral, temperaturas de pirólise mais altas significam uma quantidade menor de BC, mas que contém uma 

proporção maior de C estável e maior área de superfície específica, o que favorece a retenção de EPTs. O BC 

combinado com nFe utilizado no trabalho foi pirolisado a 750°C, mas não foram registradas variações expressivas no 

pH do solo após o condicionamento com nFe/BC, possivelmente porque o valor de pH do solo já era próximo à 

neutralidade além de ser um solo muito tamponado, conforme observado na medida do PESN. 

 

4.4  Extrações única e sequencial  

As amostras coletadas no P1 podem ser consideradas resíduos perigosos de acordo com os valores 

preconizados pelo teste TCLP (USEPA, 2007). A concentração média de As extraída nas amostras controle (n = 3) 

foi menor que valor limite de 5 mg L-1 para que o resíduo seja considerado perigoso pelo teste de lixiviação e foi 

reduzida ainda mais com a adição dos materiais condicionadores de solo. No entanto, o teor de Pb que se encontrava 

centenas de vezes acima do limite aceitável pelo teste não foi reduzido para limites aceitáveis nem mesmo nas doses 

mais altas de nFe ou após o condicionamento do solo com nFe/BC (Figura 13). O tratamento com nFe reduziu o 

potencial de lixiviação de As e Pb em relação ao controle em todas as doses estudadas, sendo que as maiores 

reduções foram obtidas nas amostras tratadas com doses de 3 a 5%. No entanto, não foi detectada diferença (Tukey, 

p <0,05) para a concentração extraída de As.  

 

 

Figura 13. (A) Concentrações médias de arsênio em extratos do teste TCLP. (B) Concentrações médias de chumbo em extratos 
do teste TCLP. Para cada tipo de sorvente, barras com a mesma letra não diferem (Tukey, p <0,05). 
 

A solução utilizada no teste de lixiviação composta por CH3COOH 0,1 mol L-1 e NaOH 0,065 mol L-1  

pH = 4,9 não é agressiva como ácidos fortes ou agentes quelantes e, mesmo assim, extraiu em média 206 mg L-1 de 

Pb nas amostras controle, valor que corresponde a 4109 mg kg-1 de Pb potencialmente móvel (Figura 13). Portanto, é 

provável que a alta concentração de Pb extraída seja oriunda da solubilização de carbonatos como PbCO3 uma vez 
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que soluções de ácido acético são eficientes em solubilizar esses compostos no solo (Shang e Zelazny, 2008). 

Pesquisadores no estado do Missouri avaliaram a poeira coletada em uma área de mineração e constataram que a alta 

concentração de Pb na fração móvel das amostras estava associada à presença de PbCO3, PbO, PbSO4 que são fases 

minerais solúveis em ácido acético (Witt et al. 2014). O mineral PbSO4 também foi identificado nos difratogramas 

obtidos com amostras de escória, e pode ter sido solubilizado nessa extração parcial.  

O condicionamento do solo com nFe na dose de 3% (m/m) causou redução de 56% no teor de As 

extraído pelo experimento de lixiviação em relação ao controle, enquanto a redução foi de de 98% nas amostras 

condicionadas com nFe/BC (Figura 13). O condicionamento do solo com nFe na dose de 5% (m/m) reduziu em 

65% o teor de Pb no extrato do teste de mobilidade em relação ao controle, e em 80% para amostras condicionadas 

com nFe/BC. Maiores doses de nFe não são uma alternativa viável para redução da concentração móvel de Pb 

devido ao encrostramento do solo (Hiller et al., 2021) e aos potenciais efeitos tóxicos na biota do solo em doses 

maiores que 5% (Fajardo et al., 201). A dose 10% de nFe (m/m) foi testada por Gil Diaz et al (2017), e além de 

tornar a estratégia inviável do ponto de vista econômico, causou o empredramento das amostras, o que não é 

desejável para recuperar funções ecológicas do solo como a capacidade de sustentar vegetação novamente.  

Na extração sequencial, as frações F2 e F5 foram quantitativamente as mais importantes para Pb nas 

amostras controle, sendo que 16% (6531 mg kg-1) da concentração total foi solubilizada na F2, e 64% (25.231 mg kg-

1) na fração residual. Apesar de a concentração de Pb extraída na F1 ter representado menos de 1% do total extraído 

nas amostras controle, o valor médio de 228 mg kg-1 (n = 3) solúvel em cloreto de magnésio é alto considerando os 

riscos associados à mobilidade de Pb no ambiente. No caso do As, menos de 1% do As total estava associado a 

formas solúveis em cloreto de magnésio (4 mg kg-1), enquanto o restante estava associado principalmente à fração F3 

solúvel em hidroxilamina (101 mg kg-1), presumivelmente ligado a compostos redutíveis como óxidos de Fe e Mn, e 

a fração residual, que representou > 98% do As total extraído (12.832 mg kg-1).  

O risco associado à mobilização de As é menor que o de Pb pela forma como os elementos estão 

distribuídos, já que o As se concentra na F5 e apresenta baixos teores solúveis em F1 e F2, enquanto as 

concentrações de Pb foram bastante elevadas nas frações mais lábeis. A escorodita identificada na fração silte (Figura 

8) possivelmente está relacionada aos altos teores de As extraído tanto na F3 quanto na F5, por se tratar de um 

arsenato de ferro passível de solubilização tanto em soluções redutoras quando em soluções ácidas. Espécies de As 

ligadas a óxidos de ferro (identificados na fração argila) também devem estar associadas a maior concentração do 

elemento extraída em F3 do que nas frações anteriores.  

De forma geral, o condicionamento das amostras de solo com nFe reduziu o teor de Pb nas quatro 

primeiras frações e aumentou na F5, enquanto o teor de As foi reduzido nas quatro primeiras frações, e em F5 não 

foi possível separarar os resultados (Figura 14). A utilização de extratores com valor de pH entre 1 e 2 nas últimas 

etapas do esquema de fracionamento submetem o solo a condições extremas que difilmente seriam encontradas em 

condições naturais, isto é, os extratores extraem uma quantidade de elementos muito maior do que poderia ser 

dessorvido ou dissolvido com as pequenas variações que ocorrem de forma corriqueira no solo, motivo pelo qual as 

frações F1 e F2 são consideradas melhores indicadores da fração biodisponível (Kumpiene et al., 2017). 

Os elevados teores de Pb extraídos na F2 parecem estar relacionados as mesmas razões discutidas para o 

teor de Pb extraído pelo teste de lixiviação devido às semelhanças entre os extratores, que são compostos por 

solução de CH3COOH 0,1 mol L-1 e NaOH 0,065 mol L-1, pH 4,9, no caso do teste de lixiviação, e 

CH3COONa/CH3COOH 1 mol L-1, pH 5 no caso da F2 da extração sequencial.  
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Figura 14. Concentrações médias de arsênio e chumbo em F1 (solúvel em cloreto de magnésio), F2 (solúvel 
em acetado de sódio), F3 (solúvel em hidroxilamina), F4 (solúvel em ácido nítrico e peróxido de hidrogênio) e 
F5 (solúvel em ácido nítrico e ácido clorírico). Para cada fração, barras com a mesma letra não diferem 
(Tukey, p <0,05). 
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Martins e Figueiredo (2014) realizaram a extração parcial com outro extrator semelhante, o CH3COONH4 

1M pH 4,5, em 26 amostras de solo coletadas na área da Usina do Calabouço e, observaram que o teor de Pb 

extraído variou de 7 a 72 % da concentração total do elemento obtido por XRF, o que corresponde de 2,5 até 12.240 

mg kg-1. Resultados de extração parcial tão elevados só podem estar associados à solubilização de fases cristalinas ou 

amorfas solúveis em solução de ácido acético, pois mesmo partículas de elevada ASE e carga não seriam capazes de 

adsorver concentrações tão elevadas de Pb.  

Os teores relativamente baixos de Pb extraídos na F4 em relação as demais frações é outro indício de que 

o teor de carbono orgânico foi superestimado pelo método de análise utilizado. A extração em F4 é realizada com 

soluções oxidantes, como o peróxido de hidrogênio, que é capaz de oxidar compostos orgânicos e solubilizar os 

elementos complexados nessa fração. Ao considerar que a matéria orgânica é uma das frações de maior afinidade 

com Pb em solos (Bradl, 2004), seria razoável uma participação maior da F4 no teor total de Pb no solo se o teor de 

carbono realmente fosse tão elevado quanto 32 g kg-1, haja vista o altíssimo teor de Pb encontrado nas demais 

frações.  

O condicionamento do solo com nFe/BC aumentou a concentração de Pb na F4 e na F5, e foi o material 

mais eficiente em reduzir a concentração do elemento extraído na F1, F2 e F3. A maior efetividade de nFe/BC em 

relação à nFe pode ter várias causas:  

(i) a combinação de nFe/BC resulta em um material de alta reatividade que carrega grupos funcionais 

reativos de carbono capazes de complexar Pb e outros EPTs catiônicos como Zn2+ e Cd2+ que também estavam 

presentes em concentrações elevadas no solo;  

(ii) átomos de oxigênio nos grupos C=O e O-H do BC, e os grupos Fe-O podem formar complexos 

estáveis com íons metálicos, pois são capazes de ceder pares de elétrons livres, isto é, são bases de Lewis (Wang et 

al., 2019);  

(iii) o efeito de concentração dos elementos próximo à nFe por meio de interações eletrostáticas entre BC 

e EPTs em solução que facilitam a adsorção pela nanopartícula;  

 (iv) a combinação de nFe/BC apresenta maior PCZ (8-12) do que o nFe puro (7-8), o que pode ser um 

fator que contribui para aumentar a retenção de EPTs com comportamento aniônico como As(V) em valores de pH 

menor que 7 como nas amostras de solo coletadas no P1 (Wang et al., 2019).  
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5. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

A área da Usina do Calabouço apresenta restrições de uso de acordo com os valores orientadores 

propostos pela CETESB, seja para fins agrícolas, residenciais ou industriais. Portanto, existe a necessidade de 

restrição do fluxo de pessoas e animais, bem como, de medidas de remediação e proteção ambiental compatíveis 

com o uso da propriedade. 

Solos de áreas industriais com legado de décadas de contaminação apresentam, em muitos casos, 

ambientes químicos complexos onde mais de um elemento potencialmente tóxico pode estar presente em 

concentrações biodisponíveis elevadas, o que dificulta a remediação e recuperação de suas funções.  

A aplicação isolada dos materiais testados neste estudo não foi suficiente para reduzir os teores de Pb 

aceitáveis pelo teste de lixiviação utilizado e teria de ser associada a outra estratégia in situ como a fitoestabilização 

para que melhores resultados fossem atingidos, pois conforme discutido, maiores doses dos condicionadores não são 

uma boa alternativa, já que podem elevar o pH e promover a mobilização e/ou redução de espécies As(V).  

A técnica de imobilização in situ foi desenvolvida para solos moderadamente contaminados onde EPTs 

estão bem distribuídos por extensas áreas. Ao considerar que a concentração de EPTs não é bem distribuída no solo 

estudado, a escavação do solo nos “hot-spots” e posterior disposição em local adequado é uma possível solução para 

os problemas encontrados, principalmente se for associada à aplicação de condicionadores nos pontos de 

média/baixa concentração visando a reduzir os custos, o impacto das práticas e a biodisponibilidade dos elementos.  
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6. CONCLUSÕES 

O potencial de lixiviação de Pb e As foi reduzido nas amostras de solo tratadas com nanopartículas de 

ferro puras e associadas à biocarvão. Entretanto, as doses utilizadas de ambos os materiais não foram suficientes para 

reduzir a concentração de Pb a limites inferiores ao regulamentado para resíduos não perigosos de acordo com os 

valores definidos no teste TCLP. Em contrapartida, a concentração de As, que já era inferior ao limite definido pelo 

teste TCLP, foi reduzida ainda mais nas amostras tratadas com ambos os materiais.  

A dose de 3% de nanopartículas de ferro metálico foi tão eficiente quanto as doses de 4% e 5%, de modo 

que foi escolhida para utilização em combinação com biocarvão.  

O condicionamento do solo com nFe/BC foi mais eficiente do que a utilização de nFe puro em reduzir 

os teores de As e Pb tanto no teste de lixiavição como nas três primeiras frações do esquema de extração sequencial, 

como a fração solúvel em cloreto de magnésio (F1) que, teoricamente, representa a concentração de elementos 

trocáveis ou não adsorvidos especificamente, e que é mais bem correlacionada com os teores biodisponíveis. O 

mesmo ocorreu com a fração solúvel em acetato de sódio (F2) que representa a concentração de elementos ligados à 

fração de carbonatos, facilmente solubilizados por ocasião de uma chuva ácida, e com a fração solúvel em 

hidroxilamina (F3), que representa a concentração de elementos associada a compostos redutíveis como óxidos de 

Fe e Mn. 
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