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RESUMO

O crescimento acelerado da suinocultura no Brasil tem gerado acumulo
de dejetos nas propriedades, preocupando os 6rgdos ambientais, pois deposicdes
indiscriminadas desses dejetos podem resultar em excessos de alguns elementos-
traco no solo e sua possivel transferéncia para plantas e aguas subterraneas. O
uso dos dejetos liquidos de suinos (DLS) como biofertilizante tem sido estudado
como uma estratégia para auxiliar no destino adequado desse subproduto.
Entretanto, nota-se que existe ainda uma necessidade de pesquisas com o intuito
de avaliar possiveis riscos ambientais acarretados por essa pratica. Assim, torna-
se relevante o conhecimento ndo somente dos teores, mas também dos
coeficientes de distribui¢do (Kd) de elementos-traco (ETs), que ¢ uma varidvel
importante para subsidiar analises de risco a saude e ecologicas. O objetivo deste
estudo foi determinar os teores semitotais e os valores de Kd para As, Cd, Cu,
Pb e Zn em amostras de solo coletadas em diferentes profundidades, em area
localizada no municipio de Rio Verde (GO), a qual possui histérico conhecido
do uso de diferentes doses de DLS, ha varios anos. Os solos foram
caracterizados fisicamente e quimicamente, sendo os teores semitotais dos ETs
determinados segundo o método 3051A da Agéncia de Prote¢do Ambiental dos
EUA (UNITED STATES ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY -
USEPA, 1998) e a sua concentragdo na solugdo do solo, determinada em
extratos de pastas de saturagdo, conforme metodologia preconizada pela
Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecuaria — EMBRAPA (1997). Em
seguida, calculou-se o Kd pela relacdo entre os teores dos ETs na fase solida e os
da solugdo do solo. A aplicagio até a dosagem de 100 m* ha” ndo causou
polui¢do do solo pelos elementos estudados a ponto de se proibir ou suspender
as aplicagdes. Os maiores teores semitotais foram encontrados para o Zn,
variando de 26,80 a 54,72 mg kg'. Nao foram observados aumentos, apés a
utilizagdo do DLS, nos teores semitotais de Cu, Zn, Cd e Pb, a ponto de se
atingirem os valores de prevengdo estipulados pelo CONAMA. Entretanto, os
teores de As em alguns tratamentos atingiram tal valor de preven¢ao. O Kd para
Cd se correlacionou melhor com carbono total. Os teores de H+Al, carbono total
e a CTC efetiva apresentaram correlagcdes com o Kd para Zn. O Kd para Zn, na
camada de 0-10 cm, foi estatisticamente maior (527 L kg') que nas demais
profundidades. Na mesma camada de solo, houve uma tendéncia das maiores
doses de DLS causarem maiores valores de Kd para Cd. O Kd do Pb na
superficie foi menor para as maiores doses aplicadas (75 ¢ 100 m? ha™), quando
comparado a menor dose e ao tratamento controle. Em superficie (0-10 cm), o
Kd para Pb foi 113 vezes maior que o do Cd. A mobilidade dos ETs estudados,
avaliada pela ordem crescente de seus Kds, decresceu na ordem Cd > Zn > Cu >
Pb.

Palavras-Chave: Biofertilizante. Contaminagdo do solo. Metal pesado.



ABSTRACT

The accelerated growth of swine production in Brazil has led to an
accumulation of waste on farms, raising concerns by environmental agencies,
since indiscriminate waste deposition might result in excess of some trace
elements in soils and its possible transfer to plants and the groundwater. The use
of pig slurry (PS) as a biofertilizer has been studied as a strategy to assist in the
proper destination of this byproduct. Yet, there is still a need for research aiming
to assess the potential environmental risks posed by such practice. Under such
circumstances, not only the total content but also an adequate knowledge of the
distribution coefficient (Kd) of trace elements (TE) of concern is important to
support human health as well as ecological risk assessments. The objective of
this study was to evaluate the semitotal contents as well as to determine Kd
values for As, Cd, Cu, Pb and Zn in soil samples collected at different depths in
an area located in Rio Verde (GO), which has historical records of use of
different doses of pig slurry during several years. The soils were characterized
physically and chemically, and the semitotal levels of TEs determined by the
3051A method of the United States Environmental Protection Agency (USEPA,
1998). Soil solution concentrations of TE of concern were determined in
saturation extracts, according to the methodology recommended by Embrapa
(1997). Distribution coefficients (Kd) were then calculated as the ratio of TE
concentrations in the solid phase to that in the soil solution. Increasing slurry
application up to the dose of 100 m* ha™ did not cause pollution. The use of PS
increased semitotal levels of Cu, Zn, Cd, and Pb, but all values remained smaller
than regulatory levels set by the Brazilian Legislation as prevention values.
However, for As the levels in some of the treatments reached such a prevention
value. The Kd for Cd correlated better with total carbon. The contents of H + Al
and total carbon, as well as the effective CEC correlated positively with Kd for
Zn. The Kd for Zn in the 0-10-cm layer was significantly higher (527 L kg™)
that for bottom layers. In the same layer of soil, there was a tendency of higher
doses of DLS to cause higher Kd values for Cd. The Kd for Pb on the surface
was lower for higher doses (75 and 100 m* ha™") when compared to the lowest
dose and the control treatment. The Kd for Pb at the surface (0-10 cm) was 113
times greater than that of Cd. The mobility of the studied ETs, evaluated in
ascending order of their Kds, decreased as Cd > Zn > Cu > Pb.

Keywords: Biofertilizer. Soil Contamination. Heavy Metal.
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1 INTRODUCAO

Atualmente, a preocupagdo com o bem estar e com a qualidade de vida
da populagdo, bem como com o meio ambiente, tem sido constante. Assim, a
polui¢do dos solos e corpos d’agua, por oferecerem riscos a saiide do homem e
ao ambiente, tem sido bastante estudada. As principais fontes dessa polui¢cdo sdo
a queima de combustiveis fosseis, atividades de mineragdao e fundigdo de
minérios metalicos, residuos urbanos, fertilizantes, pesticidas e esgotos (WEI;
ZHOU, 2008).

Neste contexto, surge também a preocupagdo com os residuos e rejeitos
organicos que vém sendo reutilizados na agricultura se tornando, portanto, um
subproduto agricola. Esses subprodutos devem ser manejados com cuidado, pois
apesar de serem economicamente vantajosas, aplicagdes sucessivas e
indiscriminadas desses materiais podem desencadear impactos ambientais ,
comprometendo os ecossistemas e, consequentemente, a saude humana.

Dessa forma, ao se utilizar os dejetos liquidos de suinos como
biofertilizante deve-se atentar para a dosagem adequada as necessidades
agrondmicas, pois essas praticas de fertilizagdo com adubos organicos devem ser
feitas com critério, visto que, ao se adubar, pode-se estar aplicando
involuntariamente alguns elementos com potencial de contaminagdo. Vale
ressaltar que em algumas condi¢des existem riscos de contaminagdo para todo o
ecossistema, podendo, assim, chegar ao homem que se encontra presente na
area. Estimativas mostram que 52 milhdes de hectares sdo afetados por algum
nivel de contaminacdo no solo, representando mais de 16% da area total de terra
(MEMON; SCHRODER, 2009).

Considerando esses elementos contaminantes, surge entdo, a

preocupagdo com os elementos-traco (ETs), que sdo alguns metais catidnicos e
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oxianions normalmente encontrados em baixas concentragdes (menor que 0,1 g
kg™') no ambiente (SPARKS, 1995).

Esses elementos estdo presentes naturalmente em solos, por meio do
intemperismo de rochas que os contém , ou antropicamente, sendo essa ultima, a
forma de deposi¢do mais preocupante. As cinzas provenientes da queima de
carvado mineral e o descarte de produtos comerciais sdo as principais fontes
globais de contaminagdo de solos por esses elementos (GUILHERME et al.,
2005).

Além disso, aplicacdes de diversos insumos agricolas também podem
adicionar, ao decorrer de anos ou até décadas (MCBRIDE; SPIERS, 2001),
alguns ETs ao solo como produtos secundarios indesejados ou como
contaminantes. Entretanto, h4 alguns metais, por exemplo, zinco, ferro e cobre,
que sdo incluidos intencionalmente em formulagdes de fertilizantes por serem
nutrientes de plantas, além de serem utilizados em formulagdes de ragdo, o que
pode resultar em elevadas concentragdes desses elementos em esterco animal
que sdo frequentemente utilizados como adubo orgénico.

Dessa maneira, nota-se a grande relevancia desses elementos e também
a importancia dos estudos e do monitoramento dos mesmos, pois, em certas
concentragdes podem comprometer a sanidade dos ecossistemas em geral.

As instrugdes normativas que dispdem sobre a presenga de elementos-
trago nos solos, normalmente baseiam-se em teores totais desses, o que, segundo
Soares (2004), ¢ um meio impreciso de quantificar o potencial de risco ao
ambiente e a satide humana. Dessa forma, surge entdo a necessidade de validar
métodos mais precisos ¢ que considerem a fragdo moével, ou biodisponivel do
metal.

Neste contexto, destaca-se a determinag@o do coeficiente de distribuigdo

(Kd) dos elementos-trago, pois esse método permite a quantificagdo dos metais
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que se encontram biodisponiveis, bem como a sua previsdo de mobilidade,
permitindo-se visualizar se sera absorvido pela planta, podendo assim, entrar
para cadeia trofica e chegar aos humanos, ou ainda, se serd lixiviado para o
lencol freatico, causando dessa maneira problemas de contaminacao desse.
Assim, o objetivo deste estudo foi determinar os teores e os valores de
Kd para As, Cd, Cu, Pb e Zn em amostras de solo coletadas em diferentes
profundidades, em area localizada no municipio de Rio Verde (GO), a qual
possui historico conhecido de uso de diferentes doses de DLS ha varios anos.
Com isso, espera-se conhecer ndo somente os teores no solo e em solu¢do dos
ETs de interesse, mas também inferir sobre sua maior ou menor mobilidade no

ambiente.
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2 REFERENCIAL TEORICO

Nesse topico, encontram-se informagdes a respeito dos elementos-trago
(ETs) e a presenca destes em solos, solugdes do solo, plantas ¢ humanos.
Encontram-se, ainda, informacdes a respeito de todos os ETs em estudo, além de
alguns aspectos relevantes sobre o uso dos dejetos liquidos de suinos como

biofertilizante e normativas existentes.

2.1 Elementos-traco em solos

Com as inovacgdes tecnoldgicas e o desenvolvimento da agricultura e das
atividades industriais, a producdo por area tem aumentado muito, o que resulta
em um maior volume de residuos produzidos. O descarte ou a reutilizagdo
desses residuos sdo fatores preocupantes no ambito ambiental, visto que, muitos
desses materiais t€ém em sua constituigdo muitos elementos quimicos com
potencial de contaminagao.

Nesse contexto, surge entdo, a preocupagdo com a poluicao dos solos e
corpos d’agua, que tem como uma das principais causas o descarte ou a
reutilizacdo de produtos e residuos de forma incorreta. Dentre os elementos
quimicos encontrados nesses residuos (que muitas vezes sdo reutilizados,
tornando-se assim, um subproduto), estdo presentes os elementos-traco, que sdo
importantes do ponto de vista ambiental ¢ de saude publica (ACCIOLY;
SIQUEIRA, 2000).

O termo elementos-traco tem sido utilizado para definir elementos que
normalmente estdo presentes em baixas concentracdes no ambiente, ou em
concentragdes nao detectadas, por isso o termo “trago”. Porém, diversos autores

tém adotado o termo “metal pesado” para elementos como As, Cd, Pb, Cu, Zn,
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dentre outros. No presente trabalho, os metais pesados serdo denominados
elementos-tracgo.

Os elementos-trago (ETs) estdo presentes em solos, sedimentos e em
sistemas aquaticos (GUILHERME et al., 2005). Como ja foi mencionado,
podem estar presentes no meio devido a perturbagdes antropicas, ou mesmo sem
elas. Quando disponibilizados naturalmente, os teores de ETs nos solos sdo
geralmente baixos, porém, no ambito mundial sdo bastante variaveis. Uma
provavel causa dessas variagdes, € que os solos se originam de rochas diferentes,
e os teores de ETs variam de uma rocha para outra (Tabela 1). Nota-se ainda,
pela mesma tabela, as grandes diferencas nos teores para solos de cerrado devido
a variagdo na rocha de origem.

No entanto, vale lembrar que tanto a presenga dos ETs que sdo
considerados essenciais quanto os que nao o sdo, na atmosfera, solo e 4gua, em
altas quantidades, pode causar sérios problemas aos organismos em geral
(BENAVIDES; GALLEGO; TOMARO, 2005).

Neste contexto, diversas pesquisas tém sido publicadas englobando
estudos relacionados a poluicdo dos solos por ETs. Kabata-Pendias e Pendias
(2001), por exemplo, relatam que as concentragdes de Cd, Pb ¢ Cu no ambiente
podem ser aumentadas devido as atividades industriais, deposi¢des de residuos
contaminados e por meio de insumos agricolas. Teores de Cd em solos
cultivados, podem se tornar elevados devido a praticas agricolas, como
aplicacdes de fertilizantes, lodo de esgoto, irrigagdo ¢ também aplicagdes de
pesticidas (CHANG; PAGE; KRAGE, 2004; MEEUS; EDULJEE; HUTTON,
2002).

Pesquisadores descrevem ainda, que fontes de As para o ambiente
podem provir do uso continuo de seus compostos como agroquimicos,

preservativos da madeira, da sua emissdo durante a mineracdo e fundi¢do de
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ouro, chumbo, cobre e niquel, da producdo de ferro e aco e da combustio de
carvao, do qual é um contaminante (SAKUMA; CAPITANI; TIGLEA, 2003).
Desse modo, as deposigdes de elementos-traco em solos devem ser
controladas pelo fato de esses elementos serem, quando em elevadas
concentragdes, altamente toxicos para humanos e animais. Esse controle deve
ser ainda mais intenso nos locais onde os niveis de ETs sdo altos e em situagoes
em que ecles possam estar presentes em formas altamente moveis no solo,
podendo vir a ser biodisponiveis, pois assim o risco gerado pela presencga desses

elementos se eleva (GUILHERME et al., 2005).
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Tabela 1 Contetido médio natural de elementos-trago nos principais tipos de rochas, em solo do cerrado e na solugdo do

solo
Rocha Ignea Rocha Sedimentar Solo do Cerrado ~
Crosta Solugdo
Elemento
terrestre . - — — - — - - do Solo
Ultramafica Mafica Granitica Calcaria Arenito Pelitica Sedimentar Basalto Gnaisse
-1 mmol
mg kg L
As 1,5 1 1,5 1,5 1 1 13 - - - 0,01
Cd 0,1 0,12 0,13 0,009 0,028 0,05 0,22 - - - 0,04
Co 20 110 35 1 0,1 0,3 19 3+1 8+9 13+8 0,08
Cr 100 2980 200 4 1 35 90  118=76 8jli “319; 0,01
Cu 50 42 90 13 5,5 30 39 10+ 8 lS;i 34+15 1
Hg 0,05 0,004 0,01 0,08 0,16 0,29 0,18 - - - 0,0005
Ni 80 2000 150 0,5 7 9 68 8+5 3f1i 213 0,17
Pb 14 14 3 2 5,7 10 23 96  14+3 133;()* 0,005
Se 0,05 0,05 0,13 0,05 0,03 0,01 0,5 - - - 0,06
Zn 75 58 100 52 20 30 120 9+8 12+8 13£9 0,08

Adaptado de Alloway (1990), Marques et al. (2004) e Wolt (1994)
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Contudo, controlar a deposi¢do de ETs em solos ¢ uma tarefa dificil,

pois esses elementos compdem diversos produtos e subprodutos que sdo

utilizados na agricultura. Na Tabela 2, estdo dispostas algumas formas de adigdo

de ETs ao solo.

Tabela 2 Adigdes globais de elementos-traco ao solo

Fonte As Cd Cr Hg Ni Pb Se
Gg ano™
Residuos 0-6 03 4590 015 645 1527 0-75
agricolas
Residuos 1244 02-12 1060  0-02  3-36 3220 04-14
animais
Residuos de 033 022 2218 022 2223 %% 033
madeira 8,2
. . 0,09- 0,88- 0,04-
Rejeitos urbanos 0.7 7.5 6,6-33 0-0,26 2,2-10 18-62 0.62
Lodo de esgoto 0,01- 0,02- 14-11 0,01- 5.22 2,8- 0,01-
municipal 0,24 0,34 ’ 0,8 9,7 0,14
Residuos
. 0,01- 0,17-  0,02-
organicos 0-0,25 0-0,01 0.48 - 32 1.6 0-0,08
diversos
Residuos de
manufatura de 0,01- 0-0,08 0,65-2,4  0-0,08 0,84- 4,1-11 0-0,19
. 0,21 2,5
metais
Cinzas de
. 0,37- 56- 45-
quelr~na de 6,7-37 1,5-13 149-446 48 279 247 4,1-60
carvdo
Fertilizantes 0-0.02 0,03- 0,03- i 0,2- 0,42- 0,02-
inorganicos ’ 0,25 0,038 0,55 2,3 0,1
0,04- 0,04- 0,22-  0,45-
Turfa 0.5 0-0,11 oo 0002 T be 0041
Descarte de
0,78- 0,55- 195-
produtqs ‘ 36-41 1.6 305-610 0.82 6,5-32 390 0,1-0,2
comerciais
Deposicao 0,63- 202-
atmosférica 8,4-18 2,2-84 5,1-38 43 11-37 263 1,3-2,6

Fonte: Adaptado de Nriagu e Pacyna (1988) por Guilherme et al. (2005)
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Além da deposicdo de elementos-traco em solos, torna-se interessante
entender a dinamica desses elementos no solo. Uma série de testes e pesquisas
vem sendo realizada com o intuito de avaliar a reten¢do dos ETs aos coloides do
solo. Pierangeli et al. (2007) relataram que o efeito poluente de elementos-trago
no ambiente depende, principalmente, da capacidade dos coldides do solo em
sorvé-los e manté-los retidos com alta energia. Diversos estudos demonstram
que pH, concentragdo do metal, CTC e os constituintes organicos ¢ inorganicos
do solo afetam a retengdo dos ETs pelo solo (KABATA-PENDIAS; PENDIAS,
2001).

A dinamica dos ETs ¢ influenciada ndo apenas pela fase sélida do solo,
mas também pela liquida e gasosa. Portanto, a concentracdo dos ETs na solugdo

do solo ¢ dependente da sua interagdo com as diversas fases do solo (Figura 1).

Herbivoros

Volatihizagéio
Absor¢io
pelas plantas

Adsor¢iio e
Dessor¢io

Fase Gasosa
do solo

Seolugio do
solo

Livre ou complexado

Materia organica FHS_P Sﬂh.llﬂ e
e Inicrorganising s minerais

Trasporte de solutos,
evaporaciio e
escolTiinentoe
superficial

Fonte: Adaptado de Lindsay (1979)

Figura 1 Equilibrio dinamico em solos
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Pela Figura 1, nota-se a influéncia de diversos fatores no equilibrio
dindmico dos elementos em solos. Esses fatores serdo brevemente discutidos a
seguir:

Absorcao pelas plantas: Ocorre absorgdo de ions da solucdo do solo pelas raizes

das plantas, retirando assim, determinados elementos desse compartimento. No
entanto, o inverso pode ocorrer, visto que a planta pode exsudar algum composto
retirando o elemento da raiz e depositando-o na solugio.

Adsor¢do e dessorcdo: Adsor¢ao de cations ou anions por coldides do solo. Uma

vez adsorvidos, esses podem sofrer dessor¢do da superficie dos coldides ou
participarem de reagdes de troca.

Fase solida e minerais: Envolve a precipitacdo de minerais em fase solida e a

dissolucdo de minerais, que nada mais ¢ que a disponibilizagdo de alguns
elementos para a solugdo do solo, “solubilizacdo”.

Transporte de solutos, evaporacdo e escorrimento superficial: Consiste no

movimento de determinado elemento para a solugdo do solo, disponibilizando-o.
Ocorre, por exemplo, apés se fazer adubagdo. Pode acontecer também o
contrario, ou seja, movimento do elemento para fora da solucdo do solo, levado
para o lengol freatico ou perdido por erosdo e escorrimento superficial.

Matéria orgénica e microrganismos: Ocorre a mineralizacdo ou imobilizagdao de

ions pelos microrganismos. Na mineralizagdo, acontece a decomposicdo da
matéria organica e consequentemente a disponibilizagdo de ions para solugdo do
solo. J& na imobilizacdo, ocorre a retirada de ions da solugdo por
microrganismos.

Fase gasosa do solo: Pode haver dissolu¢do de gases na solu¢do do solo ou

entdo, a volatilizacdo de elementos na fase gasosa. Ainda observa-se a passagem

do elemento da solugdo do solo para a fase gasosa por difusao.
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Diante do equilibrio dindmico dos elementos, é possivel perceber que os
solos possuem caracteristicas Unicas quando comparados aos demais
componentes da biosfera (ar, agua e biota), pois além de atuarem como um
dreno para contaminantes, funcionam também como um tampdo natural que
controla o transporte de elementos quimicos e outras substincias para a
atmosfera, hidrosfera e biota (KABATA-PENDIAS; PENDIAS, 2001).

Contudo, dentre as fases do solo mencionadas, a fase solida é tida como
a mais importante em termos de disponibilidade dos ETs em solos. A sorcdo de
ions da solugdo do solo é um processo que influi fortemente na sua
disponibilidade para as plantas. Diz-se sor¢do quando ocorre remogdo do ion da
solucdo por meio de processos desconhecidos. Entretanto, o que normalmente
ocorre sdo os mecanismos de adsorcao, processo no qual os ions sdo removidos
e retidos a uma superficie solida.

Existem dois tipos de adsor¢do, a ndo especifica que € um processo no
qual a carga dos ions balanceiam as cargas das particulas do solo através da
atracdo eletrostatica e a adsorc¢do especifica que envolve a formagao de ligagdo
quimica entre os ions na solu¢do e aqueles presentes na superficie do solo
(SPOSITO, 1984). No caso da adsor¢do especifica, a liberagdo ou dessor¢do
tende a ser mais lenta e incompleta do que para a ndo especifica.

Diversos s3o os trabalhos que ressaltam a importancia e os fatores que
envolvem a adsor¢do dos ETs em solos. Sua importancia se deve principalmente
ao fato de as reagdes de adsor¢do e dessor¢do nos coldides organicos e
inorganicos dos solos controlarem as concentracdes dos elementos-traco na
solugdo do solo, além de sua biodisponibilidade e mobilidade (KABATA-
PENDIAS; PENDIAS, 2001). De acordo com McLaren (2003), o cobre, por

exemplo, pode ser retido por adsor¢do ndo especifica e interagdes especificas,
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além de ser indisponibilizado também, devido a reagdes de precipitagdo com
hidréxidos, carbonatos, fosfatos, silicatos e sulfetos.

Portanto, deve-se enfatizar que a adsor¢do de elementos quimicos ¢
fortemente dependente da natureza dos constituintes minerais e organicos, a qual
¢ o fator determinante final do acimulo de elementos quimicos na fase solida do

solo (SOARES, 2004).

2.2 Elementos-traco e a solugdo do solo

O solo pode ser entendido como um sistema trifasico, composto
basicamente pelas fases solida, liquida e gasosa. A fase gasosa ocupa o espaco
poroso do solo, sendo constituida principalmente por gas carbonico e oxigénio.
A fase solida é uma mistura heterogénea de compostos organicos e minerais, 0s
quais estio em equilibrio com os ions componentes da solugdo do solo. E a fase
solida do solo que ira determinar o ambiente quimico as raizes das plantas,
afetando a composi¢do dos ions na solugdo do solo através do principio de
produto de solubilidade e reacdes de troca (ADAMS, 1974).

A fase liquida ou solugéo do solo é a dgua que ocupa 0s espacos vazios
presentes no solo e que tem, prontamente disponiveis, elementos essenciais
(nutrientes) para o crescimento e desenvolvimento das plantas. Pérez e Campos
(2003) escolheram como a melhor definicdo para solu¢do do solo aquela feita
por Sposito (1989), que a considerou como sendo “a fase liquida e aquosa cuja
composicao ¢ influenciada pelos fluxos de matéria e energia que ocorrem dentro
dela e na sua vizinhanga, além da acdo do campo gravitacional da Terra”.
Segundo Brady (1983), essa solugdo é mutavel, variando tanto no volume
existente, quanto na propor¢do e quantidade de seus componentes soluveis,

dependendo do tipo de solo e das condig¢des de drenagem e umidade.
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A importancia de se estudar a solucdo do solo esta relacionada ao fato de
as plantas somente absorverem os ions que estdo presentes em solugdo. Ainda, a
solugdo pode fornecer indicadores de fertilidade e de acidez local (BRANDAO;
LIMA, 2002), além de ser o meio onde as principais reagdes quimicas do solo
ocorrem (GOETZ et al., 1986; TAN, 1993).

Existem, no entanto, varias rea¢des que controlam a disponibilidade dos
ions para as raizes das plantas e consequentemente a sua absor¢do, dentre as
quais se destacam as de equilibrio entre acido e base, complexagdo ibnica,
precipitacdo e dissolucdo de solidos, oxidacdo, redugdo e trocas idnicas
(MIRANDA et al., 2006). Ressalta-se, porém, que além dessas reagdes, a taxa de
absorc¢do bioldgica também controla a concentragdo do ion na solugdo do solo
(CHAVES; PAVAN; MIYAZAWA, 1991).

De acordo com Lindsay (2001), a quantidade do elemento na solugdo ¢ a
capacidade da fase solida do solo repor esse elemento quando extraido, servem
como parametros para inferir a respeito da capacidade suporte do solo para uma
dada cultura. A capacidade de reposi¢do de determinado elemento na solucao do
solo pela fase sélida, como ja mencionada, ¢ determinada principalmente pelos
fendmenos de adsorcdo e dessor¢do. Uma boa discussdo sobre esse assunto pode
ser obtida em Agbenin e Olojo (2004), Jing, He e Yang (2008) ¢ Liao e Selim
(2009).

Neste contexto, fica evidente a importancia da solucdo do solo no
transporte de dgua e nutrientes, porém, vale lembrar que nessa também podem
estar disponiveis para as plantas alguns elementos que sdo considerados toxicos
(As, Cd e Pb, por exemplo) ou mesmo nutrientes de planta em altas
concentragdes, que atingem assim niveis toxicos para as plantas.

Dessa forma, com a atual e crescente preocupagdo com o meio

ambiente, diversos estudos t€m sido dirigidos com o intuito de avaliar a presenca
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de ETs na solugdo do solo e sua possivel transferéncia para corpos d’agua, a
exemplo de rios, riachos, corregos dentre outros. Kabata-Pendias e Pendias
(1992) relatam que a solucdo do solo pode atuar como meio de transporte de
contaminantes organicos e inorganicos do solo para grandes mananciais de agua
potavel. Dados sobre as concentragdes de elementos-trago na solucdo do solo
podem ser uteis para a previsdo da sua disponibilidade, dos efeitos toxicos nas
culturas e nas atividades biologicas nos solos (KABATA-PENDIAS, 2004).
Para exemplificar, estdo dispostas na Tabela 1, as concentragdes de alguns ETs
na solugdo do solo.

Varios fatores influem na retirada desses elementos, da solugdo do solo,
pelas plantas. Existem, por exemplo, evidéncias de que a complexagdo com
cloreto, sulfato e ligantes organicos de baixo peso molecular presentes na
solucdo do solo influencia na absorgdo de metais e sua toxicidade (SMOLDERS
et al., 1998).

Enquanto tenta-se esclarecer se as plantas predominantemente absorvem
os metais da solu¢do do solo como ions metalicos livres ou como espécies
complexadas, observa-se que a fragdo de ions metdlicos livres ainda ¢
extremamente importante na determinacdo da absor¢do do metal pela planta
(VULKAN et al., 2000).

Portanto, vale ressaltar que as concentragdes dos ETs na solugdo do solo
sdo controladas e influenciadas por uma série de mecanismos, haja vista aqueles
apresentados na Figura 1. Entretanto, a fase sélida é que tem participagdo mais
ativa, influenciando fortemente a composicdo final da solucdo do solo
(LINDSAY, 2001).

Além dos parametros que envolvem a disponibilidade do elemento em

solugdo, ¢ importante também avaliar a atividade ionica da solu¢do do solo para
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constatar a efetiva participacdo do ion na nutrigdo das plantas ou até mesmo
numa possivel fito contaminag@o no caso de um solo poluido.

Neste contexto, ressaltam-se os estudos relacionados a forga idnica que
além de influenciar alguns atributos do solo, como pH, densidade de cargas,
potencial eletrostatico e espessura da dupla camada difusa (SPOSITO, 1984)
interfere ainda na atividade dos ions na solucao do solo. Pierangeli et al. (2003)
ao avaliarem o efeito da forga i6nica da solug¢dao do solo na adsor¢do de cadmio
em 17 Latossolos de diferentes regides do Brasil, concluiram que o aumento da

forga idnica decresce a adsor¢do de cadmio.

2.3 Elementos-traco em estudo

Encontram-se em seguida informagdes a respeito dos ETs em estudo, as
quais justificam a importdncia de se avaliar a presenga desses elementos no

ambiente.

2.3.1 Chumbo

O chumbo (Pb) ¢ um elemento metalico, cuja densidade é de 11,35 g
cm e que possui numero atdmico e peso atdmico 82 e 207,19, respectivamente.
Esse elemento encontra-se no grupo 14 da classificagdo periddica dos elementos
quimicos. E um elemento amplamente distribuido no meio ambiente (NRIAGU,
1998), porém sua biodisponibilidade ¢ fortemente dependente da sua forma
quimica.

De acordo com Bosso, Enzweiler e Angélica (2008), a estabilidade dos
minerais e solidos que contém Pb ¢ afetada pela solubilidade da fase individual,

mas também por outras condigdes, como pH, presenca de outras espécies e
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tempo. Para exemplificar esse fato, o autor menciona que o principal minério de
chumbo, galena (PbS), ¢ muito insoluvel, mas sob condi¢des atmosféricas, se
transforma com o tempo em anglesita (PbSO,), que se mostra varias ordens de
grandeza mais soluvel que o PbS.

Atualmente, discute-se muito na poluicdo do ambiente por meio desse
elemento. As emissOes atmosféricas de Pb despertam atencdo, pois Nriagu e
Pacyna (1988) estimaram que anualmente um total de 330.000 toneladas de
chumbo sdo diretamente despejadas na atmosfera. Da mesma forma, merece
atencdo a contaminacdo de solos por esse elemento, pois o chumbo pode ser
disposto naturalmente e antropicamente. O teor de chumbo nos solos varia
muito, sendo bem mais elevado em regides proximas as vias de trafego intenso e
de industrias que em areas isoladas (LARINI, 1993).

Nos EUA, foram constatadas diversas fontes de contaminac¢do do solo
por Pb, resultante da extragdo desse elemento, da fundi¢do e uso industrial, bem
como fontes urbanas, tais como solo residual e contaminag@o por pd ligado ao
histérico de uso de chumbo em tintas, gasolina e solda (KILGOUR et al., 2008).

No entanto, o que torna esse elemento realmente preocupante € o fato de
esse ser altamente toxico para os seres humanos e outras formas de vida
(FINSTER; KIMBERLY; HELEN, 2004), estando por isso, na segunda posi¢do
da lista de prioridade de substincias toxicas de 2007 (AGENCY FOR TOXIC
SUBSTANCES AND DISEASE REGISTRY - ATSDR, 2007). Na maioria dos
locais contaminados com chumbo, a ingestdo de solo contaminado € o maior
risco, principalmente para as criancas (SALATAS et al., 2004), que quando
expostas a esse elemento, t€ém alto risco de desenvolverem problemas
neurotoxicos (FINSTER; KIMBERLY; HELEN, 2004).

Contudo, Hettiarachchi e Pierzynski (2002) ressaltam que o chumbo

pode entrar no corpo humano por varias vias, e que essa entrada se da
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principalmente por meio de inalagdo e ingestdo de poeira de solo. Inimeras sdo
as fontes potenciais de exposi¢do humana ao Pb, variando de fontes industriais
reconhecidas, até exposi¢des inadvertidas, por meio do consumo alimentar ¢ de
bebidas alcodlicas, uso de cosméticos, brinquedos, medicamentos herbaceos, e
de terap€uticas tradicionais chinesas e indianas (CAPITANI; PAOLIELLO;
ALMEIDA, 2009).

Assim, a atengdo deve ser redobrada, pois além da contaminagdo direta
de humanos, existe também o risco de contaminagdo de forma indireta, como,
por exemplo, por meio de alimentos contaminados. Um risco potencial de
toxicidade foi identificado para ovinos em pastagens de varzea, no Pais de
Gales, através da ingestdo de altas concentragdes de Pb, tanto nas plantas da
pastagem, como também em particulas de solos contaminados (SMITH et al.,
2009). Mais de 90% da ingestao diaria desse elemento por esses animais pode
ser feita na forma de ingestdo de solo contaminado, nos meses de inverno,
quando o consumo direto do solo é mais prevalente (SMITH; DAGLEISH;
ABRAHAMS, 2010). Vale ressaltar que dessa maneira, o elemento pode entrar
para a cadeia alimentar humana e desencadear possiveis doencas.

Devido a isso, diversos estudos relacionados ao Pb em solos tém sido
publicados. O Pb apresenta comportamento tipico em solos contaminados, sendo
caracterizado por alta retengdo, baixa mobilidade e biodisponibilidade
(ALLOWAY, 1995). Esse comportamento foi também constatado por Costa et
al. (2007), que ao avaliar o fracionamento sequencial de cadmio e chumbo em
solos, encontraram predominancia de Pb nas fracdes organica e residual em
todos os solos, concentrando-se principalmente na fracdo residual. Foram
encontradas ainda, pequenas porcentagens do elemento nas fragdes soluvel em
agua e trocavel em todos os tratamentos, indicando pequena contribuicdo da

adsor¢do ndo especifica para este elemento.
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O entendimento desse comportamento do elemento em solos torna-se
imprescindivel para o desenvolvimento de estudos visando a reducdo de sua
biodisponibilidade em solos. Dentro dessa premissa, estudos tém apontado a
imobilizagcdo de Pb por reagdes com fosfato como um método promissor € bem
aceito para remediacdo de solos contaminados (BOSSO; ENZWEILER;
ANGELICA, 2008; MIRETZKY; FERNANDEZ-CIRELLI, 2008).

A formagio de fosfatos de Pb é altamente interessante para imobilizagéo
desse elemento em solos contaminados, pois tem baixa solubilidade, sendo que
sdo varias ordens de grandeza menos soliveis que os carbonatos e sulfatos
analogos (NRIAGU, 1984). Esse mesmo autor relata ainda, que os fosfatos de
metais sdo estaveis com relagdo ao pH, Eh e diagénese mineral.

A utilizacdo do P na redugdo da mobilidade de metais em areas ja
contaminadas ¢ amplamente relatada na literatura, tendo o P a capacidade de
amenizar os efeitos toxicos de Cu, Pb e Cd, dentre outros elementos, tanto por
aumentar a adsor¢do, quanto por possibilitar a formacdo de compostos
insoliveis (PIERANGELI et. al.,, 2004). Dessa forma, a estabilidade dos
produtos, o baixo custo dos materiais de fosfato e a possibilidade de aplica-los in
situ para remediagdo em longo prazo tém sido apontados como os principais
beneficios dessa abordagem (BOSSO; ENZWEILER; ANGELICA, 2008).

No entanto, por outro lado deve-se ter atengdo em relacdo aos ETs que
simultaneamente estdo presentes no solo. Kilgour et al. (2008) mencionam que
em solos contaminados com Pb, e que contém ao mesmo tempo os elementos
arsénio e antimodnio, embora o P possa auxiliar na reduc¢do da biodisponibilidade
de Pb ligada ao solo, pode também ocasionar uma significativa liberagdo de
antimoOnio e arsénio do solo, aumentando dramaticamente sua mobilidade e, em

menor medida, a sua biodisponibilidade.
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2.3.2 Arsénio

O arsénio (As) ¢ um semimetal de ocorréncia natural, cuja densidade
corresponde a 5,72 g cm™. E considerado, segundo McBride (1989), mediana a
altamente toxico para as plantas e altamente toxico para mamiferos, podendo
causar impactos negativos no solo e na agua. Encontra-se distribuido por varios
ecossistemas sendo considerado, segundo Rezanka e Sigler (2008), o vigésimo
elemento mais abundante na crosta terrestre. Assim como o nitrogénio (N) ¢ o
fosforo (P), o As pertence ao grupo V da Tabela Periddica, apresentando estes
elementos algumas semelhancas entre si (ADRIANO, 1986).

Elevadas concentragdes de As no solo podem acontecer devido ao
intemperismo de diversas rochas que o contém em sua composi¢do, sendo a
maior fonte natural desse elemento, a meteorizagdo dessas rochas (WANG;
MULLIGAN, 2006). O mineral mais abundante contendo As ¢ a arsenopirita
(FeAsS) (SMEDLEY; KINNIBURGH, 2002), o qual normalmente ocorre junto
com outros minerais, especialmente nos depdsitos e minérios sulfetados
(FIGUEIREDO, 2000).

Porém, vale ressaltar que as formas geoquimicas naturais do As
geralmente sdo pouco nocivas ao homem. Entretanto, as atividades antropicas,
especialmente a de mineragdo e a de beneficiamento de bens metalicos, expdem
o elemento que pode entdo, transformar-se em formas nocivas. De acordo com a
Agéncia de Substincias Toxicas e Registro de Doencas (ATSDR), o As ¢é
considerado o elemento quimico mais perigoso da lista de prioridade de
substancias toxicas de 2007 da “Comprehensive Environmental Response,
Compensation and Liability Act” (ATSDR, 2007), o que o torna um elemento

realmente preocupante.
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O As causa diversos efeitos nocivos a satide humana quando em contato
por um longo periodo, como por exemplo, disfungdes cardiovasculares,
desordens neurologicas, diabetes, desordens hematoldgicas, cancer em diferentes
orgaos, arteriosclerose (CHIU et al., 2004). Outras consequéncias a saude devido
a exposicdo ao As, além de uma interessante discussdo a respeito da importancia
da especiacdo do elemento em diferentes sistemas hidrologicos, sdo encontradas
em Markley e Herbert (2009).

As principais formas de contaminagdo com As sdo a ingestdo de agua,
alimentos e solo e, em alguns casos, a inalagdo (BARRA et al., 2000; BASU et
al., 2001). Criangas que estdo frequentemente em contato com o solo podem
ingeri-lo involuntariamente, sendo esta considerada a principal via de exposi¢ao
ao As (RODRIGUEZ et al., 1999).

De acordo com a United States Environmental Protection Agency -
USEPA (2000), a toxicidade do As decresce da seguinte maneira: Compostos de
As®" inorgénico > compostos de As” inorganico > compostos de As’" organico
> compostos de As”" organico, sendo o As®* inorgénico cerca de 60 vezes mais
toxicos que o As’' inorganico. Por fim, vale lembrar que o ciclo do As ¢é
influenciado por numerosos processos geoquimicos e bioldgicos que controlam
a especiacdo do elemento, distribuicdo e potencial toxicidade (MARKLEY;
HERBERT, 2009).

2.3.3 Cadmio

O cadmio (Cd) é um elemento que possui densidade 8,64 g cm™, niimero
atomico 48 e massa atomica igual a 112,4. Encontra-se no grupo 12 da Tabela
Periddica e ainda ndo se conhecem fungdes biologicas para o elemento. E

normalmente encontrado em areas de mineracao de zinco.
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Esse elemento ¢ raro, sendo encontrado em baixas concentragdes na
crosta terrestre, em média 0,1 mg kg™ (ALLOWAY, 1990). Nos solos agricolas,
o Cd tende a se acumular na camada superficial, devido a aplicagdes de
fertilizantes fosfatados em longo prazo (LOGANATHAN et al., 1995), além de
deposi¢des atmosféricas e da reciclagem de plantas (ALLOWAY, 1990). Dentre
os ETs, o Cd ¢ considerado um dos principais contaminantes do ambiente € um
dos mais toxicos (CHEN; KAO, 1995).

Dessa maneira, mesmo em baixas concentragdes, esse elemento pode
causar efeitos negativos as plantas, tais como, na germinagdo de sementes, pois
causa inibicdo do eixo embrionario e da radicula (KABATA-PENDIAS;
PENDIAS, 2001), variados efeitos na atividade enzimatica (SHAW; SAHU;
MISHRA, 2004), dentre outros, ¢ também a saide humana. Dentre as 275
substancias mais perigosas aos seres humanos listadas pela ATSDR (2007), o Cd
ocupa a sétima posicao.

Sao diversos os efeitos do Cd a satide humana, sendo alguns deles
descritos a seguir: mas formagdes fetais (POND; WALKER JUNIOR, 1975),
alteracdes no sistema nervoso (VIAENE et al., 1999), manifestagdo de doengas
como osteoporose, osteomalacia e a doenga "itai-itai" (HAMADA et al., 1991;
ABRAHAMS, 2002). O Cd esta ainda associado com o aparecimento de
neoplasias no pulmio, prostata e testiculo (WAALKES; OBERDORSTER,
1990) e pode causar também doencas cardiovasculares (ABRAHAMS, 2002;
SATARUG et al., 2005).

O Cd ¢ disponibilizado naturalmente e, ou, antropicamente no ambiente,
sendo essa ultima, ocasionada principalmente pelo descarte de baterias,
aplicagdo de fertilizantes e residuos organicos. Em solos, esse elemento
normalmente se encontra biodisponivel para plantas, pois possui alta

mobilidade. A retencdo de Cd em solos, por ser um elemento catidnico, ocorre
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na sua maior parte em particulas negativamente carregadas, por meio de forgas
eletrostaticas, o que torna esse processo altamente dependente da CTC dos solos
(MCBRIDE, 1994).

A absor¢do de Cd pelas plantas ¢ influenciada basicamente por dois
fatores: concentracdo total de Cd no solo e pH do solo (MCBRIDE, 2002). A
acidificagdo do solo, por exemplo, causa aumento na disponibilidade e lixiviagdo
de certos elementos como o Cd (ABRAHAMS, 2002). O Cd possui
propriedades quimicas semelhantes ao Zn, que ¢ um elemento essencial. Assim,
essa similaridade o faz potencialmente toxico a maioria das plantas (CLEMENS,
2006).

Esse elemento é toxico para as células vegetais, mesmo em baixas
concentragdes, sendo que os teores maiores do que 5 al0 mg kg de Cd na MS
sd0 toxicos para a maioria das plantas (WHITE; BROWN, 2010). No entanto,
diversos pesquisadores determinaram teores de Cd em produtos agricolas, sendo
que Oliveira (2008) relata que esses teores encontram-se entre 0,03 e 3,0 mg kg
de matéria seca. O autor ressalta ainda que os alimentos contaminados sdo uma
importante rota de entrada de Cd no organismo humano.

Em solos, a poluicdo tem ocorrido através da mineracdo e refino de
minérios metalicos ¢ da aplicacdo de lodo de esgoto, compostos municipais e
fertilizantes fosfatados contendo Cd (LUX et al., 2011). Neste contexto, as
adubacdes fosfatadas t&ém sido mencionadas na literatura como fonte de Cd para
0s solos.

Gao et al. (2011) afirmam que em curto prazo, a aplicagdo de
fertilizantes fosfatados pode aumentar a concentracdo de Cd nas culturas,
independentemente da concentragdo de Cd do adubo, mas uma adubacio
fosfatada adequada, possivelmente em combinagdo com aplicagdo de Zn, pode

oferecer uma importante estratégia para diminui¢do da concentragdo e acimulo
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de Cd nas culturas. Esse fato se da pelos mesmos motivos descritos
anteriormente para Pb, em que a formacdo de fosfato de metais, tais como Cu,
Pb e Cd, pode diminuir a mobilidade e disponibilidade desses elementos,
imobilizando-os, reduzindo dessa maneira, seus potenciais riscos para o
ambiente.

Existem diversas formas de remediacdo de solos contaminados por Cd,
sendo a fitorremediagdo muito comumente citada no estado da arte. Essa técnica
envolve plantas tolerantes ao elemento e que se mostram capazes de se
desenvolverem em solos com alta concentragdo do metal.

Lux et al. (2011) mencionam que a capacidade das plantas crescerem em
solos com altas concentracdes de Cd esta relacionada com a capacidade das
raizes em excluir o Cd da planta e, ou, de tecidos de plantas, de quelatar Cd
como um composto ndo tdxico ou sequestrar o elemento em um compartimento

celular nao vital.

2.3.4 Zinco

O zinco (Zn), elemento que possui numero atdmico e massa atdmica 30
e 65,4, respectivamente, encontra-se no grupo 12 da Tabela Periédica. E um
elemento essencial tanto para as plantas, quanto para os animais, sendo
necessario para o funcionamento de diversas rotas metabolicas atuando como
cofator funcional, estrutural ou regulador de diversas enzimas (MARSCHNER,
1995).

O fon Zn®" é exigido pelas plantas em pequenas quantidades, sendo
dessa forma wum micronutriente. Uma caracteristica marcante dos
micronutrientes ¢ que o limite entre a essencialidade e a toxidez, no solo, ¢é

muito estreito, fato esse que torna necessaria uma maior atengdo nas deposigdes
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desse elemento em solos. Uma boa revisdo nesse sentido foi feita por Malavolta
et al. (2006).

As principais formas de entrada do Zn no solo sdo através de
fertilizantes, pesticidas, estercos, rejeitos e produtos galvanizados (ALLOWAY,
1990). A adsor¢do do Zn em solos € o principal fator que controla sua
biodisponibilidade. S3o inimeros os fatores que podem afetar a adsor¢cdo de
zinco no solo. Se os mecanismos de retencdo envolvidos forem reagdes de
precipitacdo-dissolugdo, adsor¢do-dessor¢do ou complexacdo, sofrerdo a
influéncia do pH, da atividade microbiana, do potencial de oxirreducdo, da
composicdo quimica e mineraldgica do solo e da composi¢do quimica de sua
solucdo, entre outros fatores (CUNHA; CAMARGO; KINJO, 1994).

Nascimento e Fontes (2004), ao caracterizar a adsor¢cdo de Cu e Zn em
amostras de seis Latossolos de Minas Gerais e as influéncias de caracteristicas
dos solos sobre os parametros de adsor¢ao obtidos pelas equacdes de Langmuir e
de Freundlich, concluiram que o teor de argila foi a caracteristica melhor
relacionada com a capacidade de adsor¢ao de Zn pelos solos.

As concentragdes de zinco nos solos de regides tropicais sdo baixas e
geralmente encontram-se em formas pouco moveis, pois esse elemento possui
capacidade de ser fixado pela MOS, argilas silicatadas e 6xidos e hidroxidos de
Fe (DECHEN; NACHTIGALL, 2006). Elevados valores de pH reduzem ainda
mais a disponibilidade de Zn para as culturas, pois a disponibilidade dos metais
pesados, dentre eles o Zn, é baixa em valores de pH ao redor de 6,5 a 7
(KABATA-PENDIAS; PENDIAS, 1987). Nesse contexto, Sodré, Lenzi e Costa
(2001) relatam que ambientes acidos determinam maior mobilidade dos metais
no solo, enquanto pH acima de seis favorece a sua retencdo, principalmente em
solos com elevado grau de intemperismo, onde os grupos funcionais de

superficie dos componentes coloidais sdo, em grande parte, dependentes de pH.
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Dessa maneira, nota-se que devido a essa baixa disponibilidade de Zn
nos solos, os alimentos de origem vegetal acabam tendo baixos teores do
elemento. Assim sendo, o Zn, da mesma forma que o Fe, representa um sério
problema para a nutricdo e consequentemente para a saide humana. Porém, por
outro lado deve-se lembrar que deposi¢des indiscriminadas deste elemento em
solos, por meio de fertilizantes quimicos e/ou organicos podem, em longo prazo,
comprometer a sanidade do meio ambiente.

Actmulo de Zn em solo apds aplicagdes sucessivas de lodo de esgoto na
adubagdo da cultura do milho, foi constatado por Rangel et al. (2006). Os
autores verificaram que o uso de lodo de esgoto proveniente de Barueri
promoveu os maiores incrementos nos teores totais do elemento, além de Cu e
Ni em solo, em trés cultivos de milho. Eles atribuiram ainda o incremento de Zn
e Cu ao elevado teor desses ETs no lodo de esgoto utilizado.

A alta concentracdo de Cu e Zn nos dejetos de suinos associada as
aplicagdes sucessivas do mesmo, tende a causar acimulos de Cu e Zn no solo,
tornando os dejetos uma fonte poluidora com alto potencial de contaminagdo
ambiental (GIROTTO, 2007), podendo assim, contaminar varias formas de vida,
inclusive os seres humanos.

O Zn ocupa a posi¢do 74 no ranking da ATSDR (2007). O excesso de
Zn no organismo humano € preocupante, visto que causa varias anomalias,
podendo-se citar, efeitos no desenvolvimento, problemas imunolédgicos,

neurologicos, genotéxicos e cancerigenos e até a morte (ATSDR, 2005).

2.3.5 Cobre

O cobre (Cu) tem densidade 8,96 g cm”, possui nimero atémico 29 e

massa atdmica 63,3 e encontra-se no grupo 13 da Tabela Periodica. E
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amplamente utilizado pela industria na formulacdo de ra¢des animais. Assim
como o zinco, o Cu é essencial para a vida das plantas e animais. E considerado
um micronutriente de plantas, sendo de suma importancia para 0s processos
metabdlicos vegetais, pois atua como ativador ou componente de enzimas que
participam de reacdes de oxirreducdo (DECHEN; NACHTIGALL, 2006).

Na agricultura, utilizam-se os sais de Cu (e.g., sulfato de cobre) como
pesticidas, herbicidas e fungicidas. No entanto, o uso prolongado desses
defensivos agricolas com principio ativo a base de sulfato de cobre, hidroxido de
cobre, oxicloreto de cobre e outros, podem promover o acimulo do metal no
solo (LOPES-MOSQUERA; MOIRON; CARRAL, 2000).

Nos solos, o Cu normalmente estd associado a forma Cu®’, forma essa
em que ¢ absorvido pelas plantas. Esse elemento ¢ encontrado em solos em
quantidade trago (BURTON et al., 2005), tendo sua disponibilidade reduzida
devido a sua forte interagdo com a matéria organica do solo (HOSSAIN;
FURUMALI; NAKAJIMA, 2009), além da adsor¢do na fase mineral do solo.

Segundo Kunhikrishnan (2011), as propriedades eletronicas de Cu e Pb
resultam em uma afinidade muito forte com a matéria organica do solo e na
formagdo de fortes complexos de esfera interna. Forte afinidade de matéria
organica para o Cu em comparagdo com o Pb e Zn também foi verificada por
Ngoc, Dultz e Kasbohm (2009), onde foi constatado, nas condigdes de seus
estudos, que cerca de 9% de Cu foi encontrado associado com matéria orgénica,
enquanto que o Pb e Zn foram de apenas 2,5 e 1%, respectivamente. Portanto,
em solos com elevados teores de matéria organica, ocorre complexacao do Cu,
reduzindo assim a sua disponibilidade e possivel toxicidade para as plantas e
também de certa forma para os animais.

No caso das fragdes minerais, vale ressaltar que o Cu possui acentuada

afinidade pela superficie reativa de o6xidos e hidroxidos de ferro e de aluminio
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(SILVEIRA et al., 1999). Existem, no entanto, diversos outros fatores que
controlam a disponibilidade de Cu em solos, podendo-se citar como exemplo a
umidade, a CTC e o pH do solo.

Sodré, Costa e Lenzi (1999) relatam que a CTC esté intimamente ligada
as concentragdes dos ions trocaveis presentes na solucdo do solo e aos sitios de
troca nas interfaces coloidais do sistema. Os autores mencionam, ainda, que uma
elevada CTC proporciona maior retengao do Cu no solo.

Trabalho avaliando a adsor¢@o de Cd e cobre em amostras de horizontes
superficiais e subsuperficiais de solos tropicais, permitiram constatar que a
adsor¢do maxima de Cu foi positivamente correlacionada com a saturagdo por
aluminio e com os teores de argila, de 6xidos de aluminio total e mal cristalizado
no horizonte A, e com pH e teores de argila e de 6xido de aluminio mal
cristalizado no horizonte B (ALLEONI et al., 2005).

A umidade do solo também influencia a adsor¢do de Cu nos solos, sendo
que em condi¢des de alta umidade a solubilidade desse elemento decresce, ao
passo que a de Fe ¢ Mn aumenta (BINGHAM et al., 1976). Em geral, Pb ¢ Cu
tendem a ser adsorvidos mais fortemente, ¢ Zn e Cd mais fracamente, tornando
estes metais mais labeis e biodisponiveis (ALLOWAY; AYRES, 1997).

O Cu ficou em 128° na lista divulgada pela ATSDR no ano de 2007. A
contamina¢@o de humanos por cobre pode ocorrer devido ao consumo acidental
de 4agua e alimentos contaminados com tal elemento. Esse elemento é importante
no metabolismo humano, pois ¢ componente de varias metaloenzimas
importantes no metabolismo das catecolaminas e do ferro, sintese da
hemoglobina, colageno e elastina e remocdo de radicais livres (LEBRE et al.,
2005). No entanto, a ingestdo excessiva de Cu pode ocasionar toxicidade, sendo

que em humanos pode levar a efeitos como a peroxidacdo lipidica de
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membranas, que posteriormente pode provocar dano celular, oxidago proteica e

danos ao DNA (LYNCH et al., 1997).

2.4 Dejetos Liquidos de suinos como biofertilizante

A produgdo brasileira de suinos tem aumentado anualmente, tanto para
atender a demanda interna, como também a externa. Assim, no decorrer dos
ultimos anos, a suinocultura passou por diversas inovagdes tecnologicas
permitindo maiores produtividades e, muitas vezes, com menores custos.
Entretanto, esse aumento na produgdo tem gerado acimulo de dejetos nas
propriedades, pois a produtividade por animal e por drea aumentou
consideravelmente, passando-se a produzir grandes quantidades de dejetos em
pequenas areas em determinadas regides do pais (GONCALVES JUNIOR et al.,
2008), muitas vezes além da capacidade das areas circunvizinhas em receber tais
residuos (SEIDEL et al., 2010).

As propor¢des de dejetos gerados variam muito de um sistema de
criacdo para o outro. Esses sistemas de producdo, por sua vez, variam de acordo
com a categoria de animais prevista na criagdo, sendo eles: Sistema de produgio
de leitdes (SPL), Sistema vertical terminador (SVT) e Sistema de terminagdo
(ST). O SPL ¢é composto por matrizes e leitdes de até 25 kg (peso ideal para
venda). O SVT ¢ formado pelas matrizes e pelos leitdes que possuem 25 kg ou
mais, até que atinjam o peso ideal para o abate. Finalmente, no ST os leitdes sdao
comprados e permanecem no sistema até serem vendidos para o abate.

Em fungdo dessas diferengas nos sistemas de criacdo, o volume de
dejetos produzidos, as concentragdes dos elementos quimicos presentes, bem

como densidade, teor de materia organica, dentre outros, também se alteram.
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Menezes et al. (2007), ao compararem dejetos provenientes do SPL e
SVT, encontraram maiores teores de nutrientes (N, P,Os e K,O) e matéria seca
nos dejetos oriundos do SVT, em comparagdo com aqueles provenientes do
SPL. Variagdes nos teores de macronutrientes em dejetos de unidade de
producdo de leitdo (UPL), ciclo completo (CC) e unidade de terminagdo (UT)
em duas microbacias em Santa Catarina foram encontrados por Mattias (2006).

Contudo, a producdo de dejetos, independentemente do sistema
produtivo adotado, tem sido motivo de preocupacdo, visto que, no ciclo
completo da criagdo de suinos, por exemplo, geram-se de 140 a 170 litros por
dia, por fémea no plantel. Para o SPL, o volume de dejetos por matriz é de 35 a
40 litros diariamente e, no ST (considerando-se leitdes de 25 a 110 kg), sdo
produzidos por dia de 12 a 15 litros por suino, para os sistemas de manejo
liquido (KONZEN, 2003).

Dessa forma, a destinagdo desse residuo traz consigo uma preocupagao,
pois o lancamento indiscriminado de dejetos ndo tratados em rios, lagos e no
solo, pode fazer dessa, uma atividade causadora de degradacdo ambiental, além
de trazer desconforto devido a presenca de insetos e até mesmo ao mau cheiro
(GONCALVES JUNIOR et al., 2008). Assim sendo, pesquisadores comegaram
a avaliar alternativas para reutilizacdo desses efluentes, para que esses tenham
um destino correto e ndo gerem danos ambientais.

Nesse contexto, ressalta-se a utilizagdo de DLS como biofertilizante,
pois os sistemas intensivos de criagdo de suinos originam grandes quantidades
de dejetos que necessitam de uma destinacdo. De acordo com Scherer,
Baldissera ¢ Nesi (2007), o DLS contém altos teores de matéria organica e de
outros nutrientes, em especial o N ¢ o P, e, além disso, pode melhorar as

propriedades fisicas e as caracteristicas quimicas e biologicas do solo,
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possibilitando seu aproveitamento na agricultura como fornecedor de nutrientes
e elementos benéficos ao desenvolvimento e a produgdo das plantas.

Tunney (1975) obteve na producdo de gramineas para silagem grandes
beneficios de nutrientes com aplicagdes de esterco de suino. O autor aplicou
doses de 68, 73 e 112 m® ha’', em duas aplicacdes, em comparagdo com uso de
fertilizante quimico, o que permitiu o suprimento de N e P, havendo, porém, a
necessidade de suplementagdo com K. O autor ndo observou diferengas
significativas nas producdes de matéria seca obtidas entre adubos de origem
animal e quimico, bem como entre a menor e a maior dose aplicada.

Pesquisa objetivando a recuperacdo de uma pastagem de capim
Braquiardo (Brachiaria brizantha cv. Marandu) com diferentes doses de dejetos
de 16 suinos, mostrou aumento na producdo, inclusive na menor dose, em
comparagdo com a testemunha (ndo adubada), atingindo incremento de 156%
para a matéria seca e 230% para a proteina, na dose de 150 m’ ha™'. A dose de
100 m® ha™" mostrou producio semelhante a da adubagio quimica (BARNABE,
2001).

Resultados obtidos por Seidel et al. (2010), ao estudarem a
produtividade e a absor¢do de nutrientes pela cultura do milho, utilizando
dejetos de suinos criados em sistema de ciclo completo, demonstraram que a
aplicac@o dos dejetos como adubag@o de base teve efeito estatisticamente igual
na producdo de graos de milho, quando comparada com a adubac¢do quimica
(NPK), demonstrando sua eficacia na produtividade da cultura do milho em
sistema de plantio direto. No entanto, Meinerz et al. (2009), avaliando a
possibilidade de substituicdo da adubagio nitrogenada sintética pela aplicacdo de
dejetos liquidos de suinos na producdo de matéria seca da aveia preta comum
(Avena strigosa Schreb), encontraram resultados em que a aplicacdo de doses de

dejetos liquidos de suinos até 50 m’ ha' ndo promoveu incrementos
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significativos na produgdo de matéria seca total, de folhas e de colmos da aveia
preta, no primeiro ano de avaliag@o.

Nota-se que plantas forrageiras tropicais perenes com caracteristicas de
plantas C, tendem a obter maiores respostas ao uso do biofertilizante de esterco
de suinos. Assim, pode-se tornar uma Otima alternativa para uma correta
destinacdo de dejetos.

Vale ressaltar que, atualmente, busca-se uma produgao agricola voltada
para a sustentabilidade dos ecossistemas necessitando, assim, que os dejetos
sejam tratados, além de um manejo correto para que ndo acarrete em efeitos
lesivos ao ambiente. Dessa forma, deve-se atentar para as consequéncias
negativas que um excesso de aplicacdo pode causar para o solo, planta, ar, lagos,
rios, riachos e também para o lencol freatico.

Para controlar a deposicdo de dejetos em corpos d’agua, por exemplo,
existe no Brasil, a deliberacdo normativa CONAMA 357/2005, que em seus
artigos estabelece uma série de condigdes para que os efluentes de qualquer
fonte poluidora possam ser langados, direta ou indiretamente, nos cursos de agua
(CONSELHO NACIONAL DO MEIO AMBIENTE - CONAMA, 2005).
Contudo, ¢ muito importante a utilizacdo desse dejeto como biofertilizante, pois,
quando manejado corretamente, o DLS torna-se viavel por proporcionar boas

produtividades da lavoura além do uso benéfico de um residuo.

2.5 Legislacao vigente para uso de residuos organicos em solos

A preocupagdo com o meio ambiente tem mobilizado 6rgdos ambientais
em todo o mundo. Esses orgdos tém estabelecido limites de contaminacdo dos
solos, corpos d’agua, plantas, etc. Nesse contexto, limites maximos de deposi¢ao

de metais pesados em solos foram estabelecidos por varios paises, inclusive no
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que tange aos residuos organicos, visto que podem ter em sua constituicdo ETs
que por sua vez, sdo capazes de acarretar efeitos lesivos ao ecossistema em que
estdo inseridos.

A legislagdo ¢ bem consistente para a aplicacdo de lodo de esgoto,
entretanto, para os dejetos de suinos encontram-se poucas referéncias. No
entanto, Girotto (2007) ressalta que em virtude de se tratar de dois residuos
organicos que passam por processos semelhantes de fermentagdo e deposito,
podem ser utilizados na comparagao.

Assim sendo, a legislagdo vigente na Comunidade Econdmica Europeia
consiste na diretiva 86/278/EEC (COUNCIL OF THE EUROPEAN
COMMUNITIES - CEC, 1986), a qual regula o uso do lodo de esgoto a fim de
impedir efeitos danosos ao ambiente, em especial ao solo. Essa diretiva ¢
bastante rigida, pois proibe o uso do lodo sem tratamento em terras agricolas, a
menos que esse seja incorporado no solo. Além disso, a fim de proteger a saude
humana, proibe também a aplicacdo do lodo de esgoto em solos onde serdo
cultivadas frutas e verduras, ou no caso da utilizagdo, que a aplicacao seja feita
um bom tempo antes da colheita. Essa legislacdo sugere ainda que os metais
adicionados ao solo devam apenas repor aquelas quantidades que foram perdidas
por erosdo, lixiviagdo ou pela absor¢do das plantas (OLIVEIRA; MATTIAZZO,
2001).

Essa diretiva tem um ponto interessante, pois fixa limites maximos de
deposi¢do de metais pesados permitindo que os estados membros tenham sua
propria  legislacdo, desde que ndo se ultrapassem aqueles valores
predeterminados na diretiva. Os teores de alguns metais regulamentados pela
diretiva em questdo estdo disponibilizados na Tabela 3.

Por outro lado, nos Estados Unidos ¢ a Agéncia Federal de Protecdo

Ambiental (USEPA) que regulamenta a adicdo de metais ao solo via aplicagdo
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de lodo de esgoto, através da normativa EPA 503 (USEPA Clean Water Act 503
Regulations) (USEPA, 1993). Essa norma controla a dose de aplicagdo bem
como a cultura que serd cultivada posteriormente (SILVEIRA, 2002). Porém a
mesma autora, ao citar McBride (1995) e Schmidt (1997), relata que os niveis de
metais regulamentados pela EPA, quando comparados com padroes
internacionais, sao extremamente permissivos.

Para se ter uma ideia dessa permissividade da norma americana, pode-se
compara-la com a legislag@o europeia, pois a carga acumulada permitida de Cu e
Zn, por exemplo, sio para a USEPA (1993) 1500 e 2800 kg ha’
respectivamente, ao passo que para a CEE (CEC, 1986) é de 120 e 300 kg ha™
(Tabela 3).

No Brasil, os primeiros estados a regulamentar a aplicagdo de residuos
organicos em solos foram Parand e Sdo Paulo (GIROTTO, 2007). No caso do
estado de Sdo Paulo, a CETESB, através da norma P4230, estabelece condig¢des
necessarias para uma aplicacdo segura desse material em solo agricola
(COMPANHIA DE TECNOLOGIA DE SANEAMENTO AMBIENTAL -
CETESB, 1999). Nota-se ainda, por meio da Tabela 3, que os teores adotados
pelo estado de Sdo Paulo foram baseados naqueles estipulados pela USEPA
(1993).

Entretanto, em 29 de agosto de 2006 foi publicada a normativa n°® 375
do CONAMA, a qual define critérios e procedimentos para o uso agricola de
lodos de esgoto gerados em estagdes de tratamento de esgoto sanitario e seus
produtos derivados (CONAMA, 2006). Essa normativa vigora em ambito
nacional, ressaltando-se que essa € bem mais rigida que a da CETESB, pois os
teores de metais permitidos em solos sdo mais baixos. Contudo, a publicagdo
dessa legislacdo foi bastante importante, pois grande parte dos estados

brasileiros ainda ndo tem uma legislagdo consolidada em termos de metais
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pesados em solos agricolas, principalmente quando se trata da aplicacdo de
residuos organicos como biofertilizante.

Existe também uma normativa proposta pela CETESB, norma técnica
P4.231, que estabelece critérios e procedimentos para aplicagdo de vinhaca em
solo agricola (CETESB, 2005). Essa normativa ¢ bastante inovadora, pois nesta,
a dosagem de vinhaga a ser adicionada ao solo ¢ definida em funcdo do teor de
potassio no solo e na vinhaga. Além disso, essa noramativa estabelece algumas
condigdes para que a vinhaca possa ser aplicada em determinada area, a fim de
preservar a qualidade das aguas subterraneas, das areas de preservacao
permanente e reserva legal, além da preocupagdo com a distdncia minima em
relacdo a populagdo no entorno e a declividade e fertilidade do solo (CETESB,

2005).

Tabela 3 Critérios para aplicacdo de lodo de esgoto em solos agricolas, baseados
na presenca de metais pesados, conforme legislacdo americana,
europeia e brasileira

Metal USEPA /CETESB CEE CONAMA
Total' Total* Total'
T
kg ha
Cu 1500 120 137
Zn 2800 300 445
Cr 3000 - 154
Ni 420 30 74
Pb 300 150 41
Cd 39 1,5 4
He 17 2,0 1,2

Fonte: CEC (1986), CETESB (1999), CONAMA (2006) e USEPA (1993); 'Carga
acumulada tedrica permitida de substancias inorgénicas pela aplica¢do do lodo de esgoto
ou produto derivado
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Assim, pode-se propor algo semelhante para o controle das aplicacdes
de dejetos liquidos de suinos, pois esse material possui elevado teor de K, sendo
normalmente o nutriente em maior quantidade. No caso da normativa P4.231, a
concentragdo maxima de potdssio no solo ndo podera exceder 5% da capacidade
de troca cationica, sendo que quando esse limite for atingido, a aplicacdo de
vinhaga ficara restrita a reposicao desse nutriente em fun¢do da extracdo média
pela cultura da cana, que é de 185 kg de K,O por hectare por corte (CETESB,
2005).

Foi publicado recentemente, um comunicado técnico da Embrapa que
trata de critérios técnicos para recomendagdo de biofertilizante de origem animal
(EMPRESA BRASILEIRA DE PESQUISA AGROPECUARIA - EMBRAPA,
2011). Nesse comunicado, encontra-se uma interessante maneira de calcular a
dosagem de dejetos a ser aplicada, visando o suprimento das necessidades
nutricionais da cultura e também a manutencdo da qualidade ambiental da area
que recebera tal biofertilizante. Para isso, deve-se conhecer as caracteristicas
quimicas do solo e do biofertilizante a ser utilizado, bem como as exigéncias
nutricionais da cultura a ser cultivada.

Ainda neste comunicado, destaca-se que para a utilizagdo de
biofertilizantes de suinos deverdo ser respeitados os limites de Cu e Zn no solo
estabelecidos pelo CONAMA através da Resolugdo n.° 420 de 2009 (Tabela 4),
sendo que quando esses valores forem atingidos, a aplicagdo do biofertilizante
de suinos devera ser proibida nos sistemas de produgdo agricola e florestal
(CONAMA, 2009).

Caso esses valores ndo sejam alcangados, escolhe-se um nutriente
presente nos dejetos de suinos, devendo ser adotado aquele que possa promover
o maior potencial de impacto ao ambiente, assegurando desta forma a protecdo

do meio (EMBRAPA, 2011). Assim, deverdo ser respeitados alguns critérios de
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escolha do nutriente a ser disponibilizado para a necessidade nutricional da
cultura, sendo esses critérios descritos sucintamente no comunicado técnico em
questao.

Contudo, vale ressaltar que foi publicada no ano de 2009 a normativa
CONAMA 420, que dispde sobre critérios e valores orientadores de qualidade
do solo quanto a presenca de substincias quimicas. Essa normativa propde
valores para que a protegdo do solo possa ser feita de maneira preventiva ou
corretiva. Os valores orientadores para alguns ETs que estdo listados na

normativa encontram-se na Tabela 4.

Tabela 4 Valores orientadores para solos

Metal Prevencdo Investigacdo

Agricola Residencial  Industrial

1
kg ha

Cu 75 150 300 400
Zn 300 450 1000 2000
As 15 35 55 150
Pb 72 180 300 900
Cd 1,3 3 8 20

Fonte: CONAMA (2009)

2.6 Coeficiente de distribuicédo (Kd)

Estimar o potencial de risco envolvendo os ETs poluentes, tais como Cd,
Pb, As, Cu e Zn nos solos ndo ¢ uma tarefa simples. A determinacdo do teor
total destes metais no solo tem sido a maneira mais comum de quantificar a

contaminagdo e se fazer a andlise de risco para o ambiente e satide humana. No
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entanto, para avaliar o risco potencial e a toxicidade desses elementos no solo, é
necessario estimar a propor¢ao do metal que estd na forma movel, soliivel na
solucdo do solo e passivel de ser absorvido pelos seres vivos.

A avaliacdo do risco ambiental dos metais depende em grande parte de
uma modelagem do destino e da mobilidade dos metais com base em
coeficientes de particdo solo-liquido,ou, o coeficiente de distribuicao, Kd
(SAUVE; HENDERSHOT; ALLEN, 2000). Chen et al. (2009) também
ressaltam a importancia do Kd para analise de riscos, relatando que nos modelos
de avaliacdo de risco, o coeficiente de particdo solido-solugdo (Kd) e o fator de
absor¢do pelas plantas (PUF), sdo muitas vezes empregados para descrever o
destino e o transporte de ETs em solos. Sendo assim, em grande parte, o que vai
determinar a transferéncia dos ETs do solo para as plantas ou &guas
subsuperficiais, € o seu coeficiente de distribuicdo (Kd).

O Kd pode ser entendido, portanto, como a particdo do metal entre a
fracdo ligada a solidos no solo e na parte que esta dissolvida na solugdo do solo
(SAUVE; HENDERSHOT; ALLEN, 2000; STAUNTON, 2004).

Matematicamente pode ser obtido conforme mostrado a seguir:

Metal fase solida
Kd=
Metalfase liquida

onde, Kd = coeficiente de distribuicao (L kg‘l); Metal g s51ica = concentragdo do
metal na fase sélida (mg kg'l); Metal fuse 1iquida = concentragdo do metal na fase
liquida (mg L™).

A utilizagdo do Kd se torna interessante porque fornece parametros para
comparar diferentes solos e elementos. O Kd normaliza as diferengas quimicas e
mineraldgicas dos solos e expressa o elemento-trago sob a forma solivel, que ¢ a

porg¢do biologicamente reativa do conjunto total de ETs em solos (CHEN et al.,
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2009). E facilmente medido, conceitualmente direto e matematicamente simples,
0 que o torna indispensavel em modelos de previsdo de risco ao ambiente
(STAUNTON, 2001).

Altos valores de Kd refletem a afinidade dos componentes solidos do
solo pelo elemento (ANDERSON; CHRISTENSEN, 1988), ao passo que
pequenos valores de Kd correspondem a altas concentracdes de metais na
solugdo do solo e, portanto, maior disponibilidade para se movimentarem para as
aguas subterraneas ou superficiais e para serem absorvidos pelas plantas ou pela
biota do solo (CAMARGO; HIROMOTO; FLUES, 2007; LUO et al., 2006).

Camargo, Hiromoto e Flues (2007) mencionam que Kd nao é um valor
constante e pode variar em diversas ordens de magnitude, podendo ser
influenciado por caracteristicas do solo e por propriedades do préprio metal.
Além disso, a determinacdo da distribuicdo do metal entre a fase sélida e liquida
pode ser fortemente afetada pelo método utilizado para determinar a
concentragdo do elemento na solug@o do solo, pois ndo existe ainda um método
padrao.

Em grande parte dos estudos, os valores de Kd sdo obtidos pelo valor do
coeficiente angular da equagdo de regressdo linear, a qual ajusta os dados de
isotermas de adsor¢do de metais (ANDERSON; CHRISTENSEN, 198S;
CHRISTENSEN, 1989; VEERESH et al, 2003). Em tais experimentos,
quantidades crescentes do metal em estudo reagem com o solo, originando
curvas caracteristicas, as quais fornecem importantes dados sobre a mobilidade e
capacidade de adsor¢do que o solo apresenta para o referido metal. Entretanto,
este ¢ um processo trabalhoso e que demanda muito tempo e aparato adequado
para sua realizagao.

No caso das isotermas, a obtengdo do Kd s6 ¢ valida se essas

apresentarem comportamento linear. Isso normalmente ocorre em isotermas de
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adsor¢@o a baixas concentragdes (SPOSITO, 1984). Quando n iguala a 1, o Kf
da isoterma de Freundlich passa a ser chamado portanto de coeficiente de
distribui¢do (L kg™).

Outro método para determinacdo do Kd ¢ pela relagdo entre a
concentragdo do metal no solo e a concentragdo do metal na solucdo do solo
(CAMARGO; HIROMOTO; FLUES, 2007). Segundo esses mesmos autores,
esse método é mais indicado para solos contaminados enquanto as isotermas de
adsorcao sdo mais indicadas para solos ndo contaminados.

Na verdade, como j& mencionado, ndo existe uma padronizagdo de
métodos para a determinag¢do do Kd, o que complica ainda mais a avaliagdo de
riscos associados a contaminacdo do solo por elementos-traco. Ademais, € pouco
provavel a obten¢ao de um valor unico para cada solo, pois segundo Romkens e
Salomons (1998) ¢ Unamuno et al. (2009), o Kd ¢ influenciado por varios
atributos do solo, além da relagdo solo:solugdo e da propria concentragdo do
elemento-trago. Por exemplo, Jing, He e Yang (2008), avaliando a adsor¢do de
Hg em solos da China, verificaram que os valores de Kd variaram de
aproximadamente 50 L kg a < 10 L kg' para as concentragdes de Hg de 15 ¢
200 mg kg™, respectivamente.

Varios métodos t€m sido empregados para extracdo de elementos-trago
presentes na solucdo do solo, sendo que alguns autores consideram o metal
extraido com extratores fracos (CaNOs),, CaCl, ou EDTA como o metal
presente na solugdo do solo (CAMARGO; HIROMOTO; FLUES, 2007,
UNAMUNO et al., 2009), enquanto outros autores os determinam na solu¢do do
solo extraida por processos de centrifugacdo ou bomba a vacuo (CHEN et al.,
2009).

Normalmente, a legislacdo sobre metais pesados se baseia em teores

totais ou semitotais desses elementos, porém quando se trata da toxicidade e dos
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possiveis riscos ambientais torna-se essencial a avaliacdo da concentracdo do
metal que se encontra biodisponivel. Portanto, fica interessante a utilizagdo do
Kd, pois a quantificacdo semitotal dos metais € pouco efetiva para determinar o

potencial de risco a satide humana e ao ambiente.

3 MATERIAL E METODOS

As amostras de solo utilizadas neste experimento foram provenientes da
cidade de Rio Verde situada no estado de Goias. A area na qual se realizaram as
amostragens localiza-se no campus da Universidade de Rio Verde (FESURV),
sendo essa, uma area especifica para desenvolvimento de pesquisas no ambito
agricola.

O solo que foi amostrado recebeu doses de dejeto liquido de suinos
(DLS) desde a safra 2000/01. Porém, as amostras do presente trabalho foram
coletadas apds a safra 2008/09, em maio de 2010. Nesse solo, as culturas de soja
e milho sdo conduzidas alternadamente, sendo em uma safra soja e na outra
milho, e assim sucessivamente, sendo que na safra 2008/09, foi cultivada a soja.

Este solo foi entdo, submetido a aduba¢do com diferentes doses de DLS
provenientes de uma granja de terminagdo de suinos, sendo elas 0 (controle); 25;
50; 50+N; 75 ¢ 100 m® ha'. Além desses tratamentos, adotou-se também uma
adubacdo quimica como parte dos mesmos. Essa adubag¢do consistiu na
aplicacdo de 400 kg ha™ do adubo mineral 04-14-08, de modo que essa dose de
NPK pode variar em func¢do da analise de solo.

Com base nesses tratamentos, a area foi subdividida em parcelas de 15 x
10 m, dispostas em blocos, de maneira que todos os tratamentos aparecessem em
cada bloco, totalizando-se, assim, 21 parcelas, distribuidas conforme croqui da

figura 2.
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Cana
21 20 19 18 17 16 15
quimico testemunha | 50m® ha™ 100 m*ha” | 75m*ha’ | 50 m*ha” | 25 m’ha’!
de DLS de DLS de DLS de DLS + | de DLS
N
8 9 10 11 12 13 14
quimico testemunha | 75 m*ha” | 100 m’ha” | 50 m*ha” | 25 m*ha’ | 50 m*ha™
de DLS de DLS de DLS+ | deDLS de DLS
N
7 6 5 4 3 2 1
25m’ha’ | 100 m*ha’ | 50 m*ha”’ | 75 m’ha’ | 50 m’ha” | testemunha | quimico
de DLS de DLS de DLS de DLS de DLS +
N
Tamanho das parcelas 15 x 10m
Estrada

Figura 2 Croqui da area experimental

Dentro de cada parcela, foram coletadas amostras em diferentes
profundidades, a fim de se avaliar o comportamento dos elementos no perfil do
solo. As profundidades de coleta foram de 0-10; 10-20; 20-40; 40-60; 60-90 e
90-120 cm. Para coleta de solo nessas profundidades, utilizou-se um trado com
cabo alongado, atentando para ndo retirar solo das camadas superiores.

Vale ressaltar que foram coletadas ainda, amostras (n = 3) em uma area
de referéncia (Cerraddo), localizada préximo ao experimento, em posi¢cdo
superior na paisagem. Apos a coleta, as amostras foram devidamente
identificadas e conduzidas para o Departamento de Ciéncia do Solo (DCS) da
Universidade Federal de Lavras (UFLA), onde se processaram as andlises

quimicas.
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3.1 Andlise quimica de rotina

As andlises de rotina foram realizadas pelo laboratério de fertilidade do
solo, localizado no DCS/UFLA. As metodologias seguidas pelo laboratorio para

essas determinagdes foram baseadas no manual da EMBRAPA (1997).

3.2 Determinacao do carbono total (CT)

A analise do CT procedeu-se por combustdo seca em analisador, modelo
vario TOC cube da Elementar. O método de medi¢do do CT por esse aparelho
parte do principio da oxidacdo catalitica do carbono a CO,. O que ocorre, € que
em altas temperaturas o carbono contido na amostra evolui para a forma de gas
carbdnico, que é entdo quantificado por meio de um detector. Dessa forma, um
computador conectado ao aparelho calcula a partir do sinal de CO, medido e do
peso da amostra, a concentragdo total de carbono elementar.

Para execucdo das analises, as amostras de solo foram maceradas em
gral de agata até passarem completamente por uma peneira de 0,15mm. Feito
isso, as amostras foram secas em estufa a 65°C, sendo posteriormente pesados
de 9 a 15 mg de cada amostra. Em seguida, as amostras foram acondicionadas e
seladas em céapsulas de estanho, para serem levadas ao aparelho e incineradas a
temperatura aproximada de 950°C, por 5 minutos, em um tubo de quartzo de
combustdo, sendo utilizado o gas O, com 99,9998% de pureza como gas de

arraste.
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3.3 Determinacao semitotal dos ETs em estudo

Para determinacdo da concentra¢do semitotal dos ETs (As, Cd, Pb, Cu e
Zn), utilizou-se, para digestdo das amostras em forno micro-ondas, o método
3051A da Agéncia de Protegdo Ambiental dos EUA (USEPA, 1998).

Para realizagdo da digestdo, as amostras foram trituradas em gral de
agata até passarem inteiramente por uma peneira de 0,15 mm. Posteriormente,
foi pesado 0,5 g do material, que foi devidamente acondicionado em tubos de
polietileno, para ser digerido com 5 mL de 4cido nitrico (HNOs) concentrado.

Apos a digestdo, as amostras foram filtradas, sendo adicionados 5 mL de
agua destilada para lavagem dos residuos remanescentes no tubo e no filtro. As
leituras dos extratos foram realizadas utilizando-se espectrofotometro de
absorgio atomica de chama, para as leituras na faixa de concentragio em mg L™
e espectrofotometria de absor¢do atdmica com forno de grafite para as leituras
na faixa de concentragio em pg L™

O controle de qualidade das analises foi obtido através do uso de
materiais de referéncia certificados pelo Institute for Reference Materials and
Measurements da European Commission, que possuem concentragdes
conhecidas dos ETs avaliados. Os materiais utilizados foram NATURAL
MOROCCAN PHOSPHATE ROCK (BCR-032) para o elemento As ¢ SEWAGE
SLUDGE AMENDED SOIL (BCR-143R) para os demais elementos quimicos,
sendo encontradas recuperagdes variando de 59 % (no caso do Cu) a 141 % (no

caso do As).
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3.4 Determinacao dos ETs em estudo na solucéo do solo

Além da determinagdo semitotal dos elementos, foram avaliadas
também as concentracdes destes, em solugdo do solo. Estas solu¢des foram
extraidas conforme metodologia da EMBRAPA (1997).

Para isso, inicialmente, mediu-se o volume dos solos (terra fina seca ao
ar) utilizando uma proveta. Em seguida, foram feitas adi¢cdes progressivas de
agua destilada aos solos misturando-os com uma espatula, até que esse atingisse
a saturagdo, momento em que a pasta fica com aspecto brilhante e a massa
desliza suavemente sobre a espatula.

Feito isso, as amostras foram deixadas em repouso durante uma noite,
para entdo proceder-se a extracdo da solu¢dao por meio de filtragem a vicuo em
Kitassato, onde se retirou a agua livre do sistema, ou seja, a solug@o do solo.

Determinou-se, nesta solugdo coletada, a concentracdo dos elementos
As, Cd, Pb, Zn e Cu, sendo as leituras desses elementos feitas em
espectrofotdmetro de absor¢ao atomica com forno de grafite (leituras na faixa de
concentragio em pg L), como no caso do As, Cd, Cu e Pb ou
espectrofotometro de absorgdo atdmica de chama (leituras em mg L"), como no

caso do Zn.

3.5 Determinacao dos ETs em estudo no DLS

Foram pipetados 3 mL de DLS em tubo de ensaio, ao qual se adicionou
posteriormente 6 mL de solucdo nitro-perclorica (2:1). Em seguida,
processaram-se as digestdes das amostras, em bloco digestor, com elevacio
gradual da temperatura, sendo feitas em aproximadamente 12 horas. Apos isso,

completou-se o volume restante nos tubos de ensaio para 25 mL, sendo os
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extratos finalmente levados para leitura em espectrofotometro de absor¢do

atdmica.
3.6 Célculo dos valores de Kd

Foram calculados os valores do coeficiente de distribuicdo (Kd) para
cada amostra, através da relacdo entre as concentragdes dos ETs encontradas na
fase solida e as concentra¢cdes dos mesmos encontradas na fase liquida, como

mostra a equacao a seguir:

Metal fase solida
Kd=
Metal fase liquida

onde: Kd = coeficiente de distribui¢do (L kg'l); Metal g s51i0a = concentracao do
metal na fase sélida (mg kg'l); Metal fuse 1iquida = concentragdo do metal na fase
liquida (mg L™). Para facilitar os célculos, foram desenvolvidas planilhas
eletrénicas no programa Excel 2007. Por fim, todos os dados foram submetidos
a analises estatisticas e de correlagdo para discriminagdo dos atributos do solo
que controlam os teores desses ETs na fase solida e na solugdo do solo. Para

isso, utilizaram-se os programas Sisvar (FERREIRA, 2000) e SigmaPlot 11.0.
4 RESULTADOS E DISCUSSAO
4.1 Analise quimica do solo
Os resultados das analises quimicas das amostras de solo estdo

apresentados nas Tabelas 5, 6, 7, 8, 9 e 10. Nota-se que ndo houve grandes

varia¢des dos valores de pH em fun¢do das adubagdes utilizadas bem como da
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profundidade avaliada. Porém, pode-se perceber que para o tratamento em que
se utilizou a maior dose de DLS (100 m*ha™"), o valor de pH tendeu a ser maior.

Observam-se ainda, principalmente na camada de 0-10 cm, devido a
exposic¢do direta a aplicagdo dos DLS, maiores concentragoes de P, K, Ca e Mg
no solo quando se utilizou a maior dose de DLS. Tal resultado proporciona uma
maior soma de bases, tornando o solo agronomicamente melhor e pode ser
atribuido ao fato de os DLS possuirem esses macronutrientes em sua
constitui¢do. Scherer, Aita e Baldissera (1996) mencionam que o dejeto possui
acdo benéfica nas propriedades fisicas e quimicas do solo e intensifica a
atividade microbiana e enzimatica. Ressalta-se de maneira geral, que os teores
dos macronutrientes anteriormente referidos reduzem com o aumento da
profundidade amostrada.

Devido a presenga de Zn e Cu no DLS, os teores desses elementos foram
bem maiores em superficie com a dosagem de 100 m* ha™, quando comparada
com os demais tratamentos. Além disso, os teores desses elementos, com
destaque para o Zn, sofreram forte redu¢do com o aumento da profundidade.
Girotto et al. (2010) também encontraram, ap6s aplicagdo de DLS, aumentos nos
teores e na disponibilidade de Zn ¢ Cu em camadas superficiais de solo do sul do
Brasil.

Observa-se ainda que a medida que se aumentaram as doses aplicadas de
dejeto, houve um acréscimo nos teores de Cu e Zn disponiveis, principalmente
para as camadas mais superficiais (0-10 e 10-20 cm). Quando nao se adicionou
dejeto no solo, os teores de Cu se situaram proximos de 3 mg kg™, ao passo que
com a aplicagdo de 100 m® ha" de dejeto de suino, os teores de Cu disponiveis
quase que dobraram.

Os efeitos das doses de dejetos de suinos sobre a disponibilidade de Mn

se assemelham aos notados para o Zn e o Cu, ou seja, com a aplica¢ao do dejeto
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ocorreu um aumento de Mn disponivel no solo. Em relacdo a camada mais
profunda, os teores de Mn sdo cerca de 4 vezes menores que na camada de 0-10

cm, principalmente para as doses de 75 ¢ 100 m® ha™ de DLS.



Tabela 5 Analise quimica do solo referente a camada de 0-10 cm

56

H H+
Tratamento (I—I?ZO) P K Ca Mg Al Al SB () (M \ m Prem Zn Fe Mn Cu B S
———————— cmol, dm3-------- mg
---mg dm™--- - ----cmol, dm?3----  ------%------ L' mg dm™

25 m’ha 553 3,34 147,16 1,17 0,63 040 520 2,18 2,58 7,38 30,26 20,16 1191 286 34,12 46,29 3,78 0,15 31,44
50 m’ha 593 327 159,64 2,07 1,07 0,10 4,11 3,54 3,64 7,65 4636 3,15 11,69 4,774 34,67 54,74 4,46 023 19,59
50m’ha+N 583 320 15496 1,67 0,80 0,07 3,77 2,86 293 6,64 42,74 2,62 11,04 404 37,00 47,39 4,57 0,15 40,92
75 m’ha 587 4,72 179,40 1,87 1,00 0,10 4,53 3,33 3,43 7,85 4329 3,18 13,46 494 3426 55,67 494 0,21 10,61
100m’ha 597 17,79 267,28 2,57 1,20 0,07 4,20 445 4,52 8,65 51,40 1,43 1493 13,34 2826 69,78 8,75 0,28 16,37
Quimico 5,53 6,76 106,60 1,60 0,73 0,23 5,19 2,61 2,84 7,79 3421 8,87 16,25 3,45 29,82 43,89 3,46 0,22 20,54
Controle 593 9,72 7592 220 1,13 0,13 427 3,53 3,66 7,79 4443 440 12,54 3,18 33,07 48,41 5,05 0,22 15,19
Referéncia 5,30 1,86 112,84 0,27 0,37 0,70 6,58 092 1,62 7,50 12,38 43,96 10,06 3,15 39,80 46,59 5,10 0,14 15,83




Tabela 6 Analise quimica do solo referente a camada de 10-20 cm

57

H H+
Tratamento (I—I?ZO) P K Ca Mg Al Al SB (@) (T \Y m Prem Zn Fe Mn Cu B S
————————— cmol, dm3------- mg
---mg dm™--- — ----cmol, dm3----  ------ %------ L' mg dm™

25 m’ha 543 3,83 8996 1,07 0,60 0,40 5,58 1,90 230 7,47 2592 23,65 11,77 2,55 35,06 34,70 3,76 0,16 70,24
50 m’ha 5,53 223 91,52 1,03 0,53 0,27 544 1,80 2,07 7,24 24,64 13,40 742 3,775 39,17 34,57 430 0,18 56,68
50m’ha+N 5,67 4,03 120,12 123 0,57 0,07 5,07 2,11 2,17 7,18 2946 2,85 920 271 3749 4391 3,69 0,15 66,61
75 m’ha 5,67 443 164,32 1,50 0,67 0,20 493 259 2,79 7,52 36,06 7,48 10,80 3,61 36,82 38,55 4,50 0,25 42,57
100m’ha 5,70 4,75 177,84 1,50 0,77 0,13 491 2,772 286 7,63 3536 5,01 12,18 5,67 36,33 44,14 6,33 0,24 56,35
Quimico 567 521 7332 1,33 0,63 023 4,77 2,15 239 6,92 30,86 12,25 10,64 2,86 41,41 35,18 3,64 022 57,02
Controle 5,87 242 8320 1,60 0,83 0,10 4,57 2,65 2,75 7,22 3570 3,03 10,87 1,78 36,12 37,78 3,59 0,20 47,70
Referéncia 5,30 1,23 81,64 0,10 0,20 0,60 588 0,51 1,11 6,39 8,05 53,84 7,87 1,75 26,73 31,50 3,62 0,15 1594




Tabela 7 Analise quimica do solo referente a camada de 20-40 cm

58

H H+
Tratamento (I—FI)ZO) P K Ca Mg Al Al SB (@® (@M \ m Prem Zn Fe Mn Cu B S
--------- cmol, dm3------- mg
---mg dm3--- --- --—-cmol, dm3----  —-eeem- %o------ L' mg dm’
25 m’ha 543 2,05 53,56 097 047 020 439 1,57 1,77 596 26,27 12,71 10,41 1,13 44,79 27,34 3,20 0,13 106,34
50 m’ha 563 1,59 52,52 097 050 0,13 3,76 1,60 1,73 536 2991 7,52 6,15 0,80 40,33 30,72 3,24 0,19 76,02
50 m’ha+N 567 1,85 59,80 097 043 0,03 3,63 1,55 1,59 5,18 30,10 1,97 426 088 42,07 2505 3,16 0,13 99,68
75 m’ha 570 2,33 9880 1,17 0,53 0,20 4,16 1,95 2,15 6,12 3295 9,75 530 1,59 4328 30,89 3,50 0,22 84,23
100m’ha 583 241 132,60 1,23 0,70 0,07 3,38 2,27 234 5,65 4024 2,62 543 230 4584 30,84 4,53 0,30 73,79
Quimico 563 2,779 37,44 1,00 040 0,07 3,63 1,50 1,56 5,13 2884 426 529 196 47,77 21,50 3,35 023 96,11
Controle 557 1,96 48,88 1,07 047 030 527 1,66 196 693 26,08 1514 7,18 090 44,20 23,77 3,32 0,20 77,65
Referéncia 5,20 0,97 4524 0,10 0,10 0,53 566 032 0,85 598 532 62,01 471 086 26,04 24,03 3,50 0,16 32,19




Tabela 8 Analise quimica do solo referente a camada de 40-60 cm

59

H H+

Tratamento (I—I?ZO) P K Ca Mg Al Al sSB () (M \% m Prem Zn Fe Mn Cu B S

---mg dm3-  --—--- cmol, dm3------- mg mg dm>-----------mmeem-
-- - ----cmol, dm3----  —--——-- %------ L' -

25 m’ha 560 0,71 3484 093 040 0,10 3,52 1,42 1,52 494 29,01 6,58 3,75 0,53 45,16 22,63 2,86 0,15 98,00
50 m’ha 5,80 0,54 33,28 0,97 040 0,03 3,01 1,45 149 4,46 3231 2,775 490 0,34 46,29 21,53 3,13 0,18 34,30
50mha+N 5,70 0,62 4888 0,90 0,40 0,07 3,12 143 149 455 3126 478 3,67 0,68 4560 23,06 3,12 0,13 72,66
75 m’ha 573 1,06 65,00 1,00 037 0,10 3,01 1,53 1,63 4,54 33,68 6,19 329 0,69 49,09 2239 326 021 56,54
100m’ha 593 1,23 9984 1,17 0,57 0,07 2,79 1,99 2,06 4,778 40,98 2,89 324 090 49,83 2495 3,82 0,21 60,41
Quimico 577 1,05 29,64 1,00 037 0,07 3,03 1,44 1,51 448 3232 457 4,50 0,44 46,84 18,05 322 0,19 86,63
Controle 5,53 097 30,68 0,87 040 027 442 1,35 1,61 576 26,08 1881 3,85 0,51 47,40 18,69 3,24 0,18 45,82
Referéncia 5,13 0,71 26,00 0,10 0,10 0,27 436 027 0,53 4,62 5,777 49,60 433 0,50 23,66 1592 3,30 0,08 26,98




Tabela 9 Analise quimica do solo referente a camada de 60-90 cm

60

H H+
Tratamento (I—F|JZO) P K Ca Mg Al Al sB ® (@M \Y m Prem Zn Fe Mn Cu B S
---mg dm3- - cmol, dm™3------- mg
-- -- ----cmol, dm?----  ---—-- %------- L' mg dm™

25 m’ha 573 045 30,68 0,73 030 0,07 281 1,11 1,18 3,92 28,12 5,11 2,88 0,46 48,63 18,61 2,72 0,13 34,67
50 m’ha 587 045 20,28 0,73 0,33 0,03 2,59 1,12 1,15 3,71 30,02 291 447 021 4890 16,12 3,09 0,18 50,81
50m’ha+N 5,73 0,45 26,00 0,70 0,27 007 2,69 1,03 1,10 3,73 27,74 6,09 259 0,40 46,90 16,86 3,09 0,15 27,64
75 m’ha 557 045 4524 0,73 0,27 0,10 2,79 1,12 1,22 391 2840 847 2,76 0,52 45,68 16,79 2,80 0,18 26,67
100m’ha 573 0,71 70,20 1,00 0,43 0,03 2,60 1,61 1,65 422 36,68 2,79 297 0,50 51,26 19,99 3,33 0,19 34,95
Quimico 590 0,62 21,84 093 0,37 0,07 2,72 1,36 1,42 4,07 31,89 581 2,50 0,54 49,44 1424 328 0,20 4348
Controle 563 0,54 2288 0,77 033 0,13 342 1,16 1,29 4,58 2572 17,21 298 0,39 4436 1511 296 0,16 37,71
Referéncia 5,17 0,79 43,68 0,10 0,10 0,33 4,36 0,31 0,65 4,67 6,70 50,48 448 040 24,50 22,77 3,03 0,07 29,69




Tabela 10 Analise quimica do solo referente a camada de 90- 120 cm
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H H+
Tratamento (I—I?ZO) P K Ca Mg Al Al SB () () V m Prem Zn Fe Mn Cu B S
---mg dm3- - cmol, dm™3------- mg

-- - ----cmol, dm3----  ------- %------ L' LT —
25 m’ha 6,03 036 17,16 0,50 0,23 0,03 2,50 0,78 0,81 3,28 23,55 3,16 2,55 020 4942 1341 2,74 0,15 21,83
50 m*ha 567 028 18,20 047 023 0,03 2,70 0,75 0,78 3,45 21,58 441 2,48 0,34 47,74 14,79 297 0,19 12,76
50m’ha+N 5,57 0,45 19,24 047 0,20 007 2,60 072 0,78 332 21,73 841 223 0,26 4884 13,82 296 0,13 11,13
75 m’ha 537 045 32,76 0,53 023 023 290 085 1,08 3,75 22,67 19,20 2,15 0,42 49,13 15,09 298 0,19 14,67
100m’ha 557 0,88 4992 093 043 0,10 2,78 1,49 1,59 427 3391 6,39 220 037 5049 17,16 3,69 0,18 27,26
Quimico 583 0,54 2236 0,77 033 0,07 243 1,16 1,22 3,59 30,55 6,65 2,10 026 4838 13,56 3,12 0,17 30,53
Controle 553 045 16,64 050 0,20 0,07 3,09 0,74 0,81 3,83 19,82 10,17 2,18 0,30 4823 1295 3,19 0,18 14,26
Referéncia 5,37 0,79 22,88 0,10 0,10 0,17 3,76 0,26 0,43 4,02 6,45 3835 295 0,28 23,01 14,13 3,14 0,10 21,81

pH em agua — Relagdo 1:2,5; P, K, Fe, Zn, Mn, Cu — Extrator Mehlich 1; H+Al — Extrator SMP; B — Extrator agua quente; S — Extrator — Fosfato
monocalcio em acido acético; SB — soma de bases trocaveis; CTC (t, T) — Capacidade de troca catidnica efetiva (t) e a pH 7,0 (T); V — indice de
bases;

saturagdo

por

m —

indice

de

saturagdo

por

Aluminio;

P

rem:

Fosforo

remanescente
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4.2 Teores dos ETs em estudo no DLS

Os teores dos ETs em estudo foram determinados no dejeto utilizado na

safra de 2008/09 e estdo apresentados na Tabela 11.

Tabela 11 Teores dos ETs nos dejetos liquidos de suinos utilizado no presente

trabalho
As Cd Pb Cu /n
gm”
0,023 0,7 0,15 4,4 42

Observa-se que os elementos Cu e Zn encontraram-se em maiores
quantidades que os demais, o que os tornam mais preocupantes em termos de
contaminag¢do do solo.

Os teores dos ETs encontrados no DLS foram baixos, em especial para o
elemento As. Gongalves Junior et al. (2008), ao avaliarem o DLS in natura e
apos passagem por biodigestor, verificaram que os teores dos ETs Cd, Pb e Cr
na maior parte dos casos encontraram-se em niveis nao detectidveis por
EAA/chama.

Para se ter ideia da carga desses elementos adicionados ao solo via
dejeto, pode-se fazer um calculo rapido, tornando-se possivel visualizar que ao
se utilizar a dose de 100 m* ha™', no caso do presente trabalho, estardo sendo
adicionados ao solo 0,44 ¢ 0,42 kg ha™ de Cu e Zn, respectivamente. Passando
esses valores para mg dm?, pode-se concluir que, considerando-se uma camada
de solo de 0-20 cm, a aplicagdo do DLS, na maior dose, proporcionaria uma

adic¢do de 0,22 mg dm* de Cu e 0,21 mg dm? de Zn ao solo.
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4.3 Teores semitotais dos ETs

Os teores semitotais de Cu variaram com as diferentes doses de DLS
aplicadas. Porém, em todas as profundidades avaliadas houve uma tendéncia de
a maior dose proporcionar maiores teores do elemento no solo (Figura 3).

O fato de o maior teor de Cu ter sido encontrado em superficie, no
tratamento que recebeu a dose 100 m® ha”, pode ser explicado pela forte
interacdo desse elemento com a matriz organica. Epstein e Bassein (2001)
relataram que o cobre se acumula na superficie dos solos devido a grande
interagdo do elemento com a matéria organica e argila. Essa forte interacdo é
resultado da formagdo de complexos de esfera interna entre o cobre e a matéria
organica (GUILHERME; ANDERSON, 1998).

O Zn demonstrou comportamento semelhante ao Cu, porém, de maneira
geral, os teores encontrados para esse elemento foram maiores que para o Cu. Os
teores médios de Cu situaram-se entre 23,76 e 36,64 mg kg™, ao passo que para
o Zn foram encontrados valores entre 26,80 e 54,72 mg kg (Figura 3). A
comparagio dos teores desses elementos em mg kg torna-se pertinente pelo
fato de seus pesos moleculares terem valores bem proximos, o que causa
proporcionalidade de seus valores em mol.. Teores totais de Cu ¢ Zn foram
determinados por diversos autores em Latossolos e os valores desses cétions
encontrados nos trabalhos de Nascimento e Fontes (2004), Oliveira et al. (2005)
e Vendrame et al. (2007) corroboram os apresentados no presente trabalho.

Ao se compararem os teores desses dois elementos nas camadas de 0-10
e 10-20 cm, nota-se que os teores de Cu e Zn na area de referéncia variaram
pouco entre essas camadas. No entanto, a concentragdo tanto de Cu como de Zn
na camada superior (0-10 cm) foi maior que na camada conseguinte (10-20 cm).

Essa observagdo também ¢ valida para os tratamentos que receberam
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DLS como biofertilizante, porém com maior intensidade, mostrando que além da
interacdo desses cations com a parte superficial do solo, a aplicagdo do DLS
também contribuiu para o aumento dos teores de Zn e Cu.

Na camada de 20-40 cm e naquelas que se encontram abaixo dessa, a
variacdo dos teores de Cu e Zn em funcdo dos tratamentos foram pequenas.
Nota-se, ainda, que na camada de 40-60 cm os teores de Cu e Zn nas dosagens
de 25, 50 e 75 m® ha' de DLS, bem como no tratamento “quimico”, foram
semelhantes (Figura 3).

Ao se comparar os teores de Cu e Zn na camada de 0-10 cm com a
camada mais profunda, 90-120 cm, observa-se que os teores de Cu ndo se
diferiram significativamente, exceto para as doses de 25 ¢ 100 m* ha" de DLS,
ao passo que os de Zn se mostraram, para a maioria das doses avaliadas,
estatisticamente menores na maior profundidade avaliada. Hossain, Furumai e
Nakajima (2009), avaliando a adsor¢@o competitiva dos metais pesados Zn, Cu e
Ni no solo em superficie e em area subjacente, relataram que em comparagao ao
solo subjacente, a camada superficial do solo deve proporcionar uma maior
adsor¢do de metais pesados, bem como uma maior estabilidade para os metais
adsorvidos, especialmente para Cu.

Com relagdo aos valores de prevengdo para Cu e Zn, observa-se que
nem mesmo o tratamento com a maior dose de DLS (100 m? ha™") atingiu a linha
limite, ou seja, os valores de prevencgdo estabelecidos pelo CONAMA (2009)
(Figura 3). Sendo assim, a adubacdo com DLS em todas as doses estudadas ndo
acarreta problemas de polui¢do do solo pelos cations em questdo. Esse resultado
¢ bastante importante, visto que estudos relatam a possibilidade da contaminagéo
do solo e da agua por meio da aplicagdo de DLS, devido a alta concentragdo de

metais pesados, como Zn e Cu, presentes nesse material (GRABER et al., 2005).
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Figura 3 Teores totais de Cu e Zn em fung¢do dos tratamentos
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No caso do elemento Pb, o teor médio no solo variou de 10,6 a 29,3 mg
kg'. Esse elemento teve comportamento diferente daquele observado para o Cu
e Zn, sendo que ndo se constataram teores mais elevados na dose de DLS de 100
m?® ha”. Porém, exceto para o tratamento quimico ¢ 25 m® ha”, maiores teores
absolutos de Pb também foram encontrados na camada superficial em
comparagdo as camadas de 10-20 cm e 20-40 cm de profundidade (Figura 4).

Os maiores teores de Pb na superficie podem ser explicados pela maior
densidade de cargas negativas presente nessa camada, fato que aumenta a
adsor¢do do elemento ao solo. Segundo Pierangeli et al. (2001), o chumbo ¢
retido primeiramente nas cargas negativas das superficies dos coloides do solo,
formando, posteriormente, ligagdes mais estaveis.

Da mesma forma que para o Zn e o Cu, nota-se que os teores de Pb
ficaram abaixo da linha tracejada - valor de prevengdo do CONAMA (2009) -,
amenizando dessa forma, as preocupagdes em termos de poluicdo desse solo
pelo elemento em questao.

O arsénio (As) foi o elemento que despertou maior atengdo em relagdo
aos demais avaliados, pois os teores encontrados, principalmente na adubagdo
quimica e nas doses 75 m* ha”' e 100 m* ha"' de DLS, atingiram a linha do valor
de prevencdo do CONAMA (Figura 4).

No entanto, pode-se observar na Figura 4, que os teores naturais
(referéncia) de As nesse solo ja se encontram em niveis altos, préoximo ao valor
de prevencdo determinado pelo CONAMA. Tal fato permite a conclusao de que
as aplicagdes de DLS, bem como a aduba¢do quimica, ndo incorporaram
quantidades significativas de As ao solo, ou seja, ndo s@o os responsaveis pelos
teores do elemento acima do permitido. Resultados encontrados por Pierangeli et

al. (2009b) corroboram os resultados aqui descritos, visto que, encontraram-se,
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em areas de pastagens, teores médios de As que também superaram o valor de
prevencdo (15 mg kg™).

Sendo assim, nota-se a necessidade de regionalizacdo desses valores
orientadores para solos brasileiros, pois a legislacao atual, CONAMA 420, ainda
dispde valores baseados naqueles apresentados pela CETESB, que por sua vez
foram obtidos apenas para solos do estado de Sao Paulo.

Observa-se ainda que, para todos os tratamentos, exceto para a area de
referéncia, o teor de As foi maior nas camadas mais profundas que na camada de
0-10 cm (Figura 4). Isso pode ser explicado por esse elemento ter carater
anidnico, o que acarreta em menor adsor¢do na camada superior que tem mais
matéria organica e consequentemente mais cargas negativas. Lemos et al. (2009)
também encontraram, em perfis que estudaram, maiores concentracdes de As no
horizonte B em comparagio ao horizonte A.

Na Figura 5 estdo representados os teores de cadmio (Cd), elemento que
normalmente ¢ encontrado em niveis baixos em solos, na ordem de pg kg'. Os
maiores teores absolutos de Cd, na camada de 0-10 cm, foram encontrados onde
se aplicaram as doses de 75 ¢ 100 m* ha” de DLS e para a adubago quimica.
Entretanto, esses teores se encontram bem abaixo do valor de prevengdo do
CONAMA para solos.

Nao se observou interagdo clara entre o aumento das doses de DLS
aplicadas e o aumento nos teores de Cd. Porém, ressalta-se a preocupagao com a
presenca desse elemento no biofertilizante em questdo, sendo encontrada uma

boa revisdo sobre esse assunto em Gongalves Junior et al. (2008).
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Figura 5 Teores semitotais de Cd em fung@o dos tratamentos
4.4 Coeficiente de distribuicéo

Os coeficientes de distribuicdo (Kd) encontrados para os ETs avaliados
no presente trabalho, variaram bastante. No entanto, encontram-se na literatura,
diversos trabalhos relatando grandes variagdes nos valores de Kd, como por
exemplo os de Camargo, Hiromoto e Flues (2007), Chen et al. (2009), Sauvé,
Hendershot e Allen (2000) e Soares (2004), dentre outros.

No presente trabalho, os valores absolutos de Kd para Cu variaram de
135,7a56453,9 L kg'l, ja para Zn e Cd, os valores foram menores e variaram de
7,2 a 7039 L kg'1 ede 1,3 a663,5L kg'l, respectivamente. Para o Pb, foram

encontrados os maiores valores, sendo que esses ficaram entre 3230,2 e 75107,2.
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Alguns desses valores foram considerados como “outliers” por serem extremos
em relacdo aos demais. Vale ressaltar que para o elemento As, ndo foi possivel
determinar os valores de Kd, pois em todos os tratamentos, o teor desse
elemento na solu¢ao do solo ficou abaixo do limite de detec¢ao do aparelho.

De maneira geral, os valores de Kd determinados neste trabalho
corroboram os encontrados por outros pesquisadores, conforme apresentados na
Tabela 12. Observa-se que os valores médios de Kd para Cu e Pb foram altos,
possivelmente por se tratar de um solo que recebeu adubo organico (DLS) e que
tem muita argila, obtendo assim uma reten¢do mais forte desses metais. Embora
sejam altos, esses valores se mostram préximos aqueles descritos por Sauvé,

Hendershot e Allen (2000) e Otte et al. (2001).

Tabela 12 Comparagdo dos valores de Kd do presente estudo, com outros
trabalhos

Valores log de Kd

Referencial dos dados
Cu Zn Pb Cd As

...................... LKg oo,
Sauvé, Hendershot e Allen (2000)" 3,68 4,07 523 346 4,12
Soares (2004) 291 2,14 333 235 -
Gao et al. (1997)° 3,04 3,06 384 244 -
CETESB (2001) 2,73 238 3,38 228 2,99

Otte et al. (2001) - C-Soil revisado (pH 5, MO 3,33 341 4,56 3,41 3,25
5%, argila 15%)
USEPA (2005) 25 27 37 27 32

Este trabalho® 3,31 2,71 452 243 -

1Dados obtidos em solos contaminados.’Dados expressos em mediana.’Solo tratado com
lodo de esgoto (pH=6,5)."Média dos dados da camada 0-10 cm do tratamento 100 m*ha™

O valor do Kd para o Zn, do presente trabalho é comparavel ao proposto

pela USEPA (2005) e o valor do Kd de Cd deste trabalho foi maior que o da
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CETESB (2001) e o de Soares (2004) e se assemelha melhor com aquele
encontrado por Gao et al. (1997).

4.4.1 Valores de Kd em funcéo das profundidades e adubaces avaliadas

Devido as grandes oscilagdes nos valores de Kd, consequéncia das
variagdes das concentragdes dos ETs na solugdo do solo (Apéndice A, B, C e D),
que por sinal foram muito baixas, observaram-se, estatisticamente, diferencas
entre as profundidades avaliadas, bem como para as diferentes adubagdes
utilizadas. Sastre et al. (2004) ao obterem concentragdes de metais na solugdo do
solo por extragdo com agua destilada, também encontraram certas variagdes nos
resultados, relatando que a concentragdo do metal foi muito baixa em grande
parte dos resultados e em alguns casos, impossibilitou o calculo do Kd.

Os valores médios de Kd de Cu na amostra controle, ndo foram
estatisticamente diferentes entre as profundidades avaliadas. Porém, quando se
atenta para as maiores doses de DLS aplicadas (75 e 100 m® ha™), nota-se que os
valores de Kd aumentaram na camada de 40—-60 cm de profundidade. Observa-
se, no caso da dose de 75 m? ha™, que nas profundidades 40-60, 60-90 ¢ 90-120
cm os valores de Kd foram maiores que nas camadas superiores (Tabela 13).

O que pode ter acontecido neste caso ¢ que, com a adigdo de altas doses
de DLS, ocorre maior deposi¢do de Cu no solo e consequentemente a saturagao
dos sitios de adsorcdo do elemento aos coloides do solo, ocasionando assim,
maiores teores em solucdo e menores valores de Kd em superficie. Shaheen et
al. (2009) relataram que os valores de Kd diminuem com o aumento da
concentragdo inicial de Cu em todos os solos por eles estudados e ainda afirmam

que altas taxas de Cu adicionadas ao solo, podem ocasionar a saturagdo dos
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sitios de sor¢do do elemento, diminuindo assim a capacidade de sor¢do do
mesmo.

Os altos valores de Kd de Cu em superficie na area de referéncia, pode
ser atribuido a forte interagdo do Cu com a matéria organica.
Baker e Senft (1995) relataram essa interagdo mencionando que a capacidade de
adsor¢do de Cu pelos constituintes do solo decresce na ordem: matéria organica
> 6xidos de Fe, Al e Mn > minerais de argila.

O Cd foi o que apresentou menores valores de Kd, o que indica ser,
dentre os elementos estudados, o de maior mobilidade (Tabela 14). O efeito das
aplicacdes do DLS ¢ facilmente percebido quando se observam as doses de 50;
50 + N; 75 e 100 m® ha' de DLS, pois, para essas doses, o valor de Kd foi
estatisticamente maior na camada superficial que nas camadas mais profundas.

Na maior dose de DLS aplicada, os valores de Kd para Cd foram
estatisticamente iguais e maiores nas camadas de 0-10, 10-20 e 20-40 cm. No
entanto, quando se analisa o efeito das doses de dejeto na mesma camada,
observa-se que ha uma tendéncia em as maiores doses (75 ou 100 m?® ha™)
apresentarem os maiores Kds (Tabela 14).

Na tabela onde estdo apresentados os valores de Kd para o Zn, percebe-
se que para alguns tratamentos ndo foi possivel determinar o Kd, designando-se
para esses a sigla ND, que quer dizer, ndo detectado (Tabela 15). O que
aconteceu nesses casos, ¢ que a concentragdo do elemento na solu¢ao do solo
ficou abaixo do limite de detec¢do do aparelho, impossibilitando os calculos de
Kd.

O Kd do Zn na camada de 0-10 cm foi maior, tanto para a menor quanto
para a maior dose de DLS, quando comparado ao tratamento controle e
referéncia, mostrando a interferéncia do biofertilizante no comportamento do

elemento no solo. Esses dados permitem a conclusdo de que a aplicacao do
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dejeto aumenta a adsor¢do do elemento na camada superficial. Pode estar
acontecendo ainda, a complexagdo do elemento presente na solugdo do solo,
pois Canellas et al. (1999) afirmam que a MOS, devido a presenca de
grupamentos funcionais, tem capacidade de complexar metais pesados presentes
na solucdo do solo.

Na camada de 0-10 cm, observa-se que o Kd de Zn foi maior na dose
100 m* ha” em comparagdo a adubagdo quimica. Esse fato retrata a correlagdo
encontrada entre o teor total de Zn no solo e o Kd do elemento (vide Tabela 17),
pois o teor total de Zn nessa camada foi maior para a dose 100 m*ha que para a
aplicacdo quimica. Resumindo, um maior teor do elemento na fase solida, tende
a ocasionar maior valor de Kd.

Vale ressaltar que para o Zn, os valores médios de Kd da primeira
camada avaliada foram maiores em todos os outros tratamentos, quando
comparados a referéncia. Possivelmente, isso ocorreu como consequéncia das
adubagdes que foram feitas em superficie, acrescentando dessa maneira o Zn
ligado aos coldides do solo. Girotto et al. (2010) encontraram aumento nos
teores de Zn no solo, ap6s aplicagdo de DLS.

Na camada de 20-40 cm, o Kd de Zn foi estatisticamente maior na area
de referéncia, o que aconteceu em fungdo de uma menor concentragdo do
elemento na solugdo do solo nesse tratamento. Dos 40 aos 60 cm de
profundidade, ndo se observou diferenca significativa no efeito das diferentes
doses sobre 0 Kd do elemento em discussao (Tabela 15).

Ao se avaliarem as diferentes profundidades amostradas, percebe-se que
para o controle, a profundidade ndo interfere no Kd para Zn. Porém, quando se
atenta para as diferentes adubagdes utilizadas, percebe-se que os valores de Kd
sdo estatisticamente maiores na camada superior, ou seja, até os 10 cm de

profundidade (Tabela 15).
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As concentragdes de Pb encontradas na solucdo do solo foram, de
maneira geral, muito baixas, o que ocasionou maiores valores de Kd para esse
elemento em comparacdo aos demais avaliados. Esse fato é comprovado pela
forte correlagao negativa entre o Kd do elemento e seu teor na solugdo do solo,
conforme apresentado na Tabela 12. Dumat et al. (2001) também encontraram
maiores valores de Kd para Pb em relagdo ao Cu e Cd, em solos por eles
estudados.

O Kd do Pb na superficie foi menor nas maiores doses aplicadas (75 e
100 m* ha') em relagio a menor dose e ao tratamento controle (Tabela 16). Pode
estar acontecendo neste caso, 0 mesmo comentado para o elemento Cu, ou seja,
pode ser que com a adigdo do DLS os sitios de saturagdo do Pb sejam
preenchidos, causando redugdo nos valores de Kd.

Na maior dose, o efeito do dejeto em reduzir o Kd de Pb aparece até os
40-60 cm de profundidade, pois na camada seguinte (60-90 cm) o valor de Kd
quase que dobra, o que permite a conclusdo de que os teores de Pb em solucdo
reduziram bastante, provavelmente por ndo estarem sofrendo efeito direto da
adicdo do dejeto, que ¢é feita em superficie.

Como os valores de Kd para Pb, em quase todas as profundidades, foram
maiores no tratamento controle em relagdo as adubagoes, pode-se afirmar que as
adubagdes com as diferentes doses de DLS, bem como a adubagdo quimica,
estdo aumentando a mobilidade do elemento em questdo no solo (Tabela 16).

Vale ressaltar que sdo poucos os trabalhos em que se fizeram
determinag¢des de Kd de metais para o perfil de solo. Gooddy et al. (1995) e
Dumat et al. (2001), ao avaliarem o Kd de alguns metais no perfil do solo,
encontraram maiores valores na superficie que nas camadas mais profundas.

No presente trabalho, também foram encontradas diferencas nos valores

de Kd no perfil do solo. E importante chamar a atengdo para isso, pois assim
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percebe-se que fazer uma analise de risco estimada apenas em valores de Kd em
superficie pode ndo estar retratando o real potencial de contaminagdo do
ambiente por determinado elemento.

Por fim, nota-se que a mobilidade dos ETs avaliados decresce na ordem
Cd > Zn > Cu > Pb. Entretanto, Luo et al. (2006) afirmam ser consistente a
ordem Cd > Cu > Zn. A diferenga entre a ordem encontrada por esses autores € o
presente trabalho, se deve provavelmente a adigdo do DLS feita neste trabalho, o
qual pode causar aumento na retencdo de Cu, pois se trata de uma matriz
organica. Além disso, os autores utilizaram solo agricola contaminado situado
préximo a uma mina de cobre, o que com certeza causa mudangas no
comportamento do elemento.

Por outro lado, os resultados encontrados por Moreira e Alleoni (2010)
corroboram os aqui encontrados, pois ao avaliarem a adsor¢do competitiva e ndo
competitiva, encontraram que em ambas as situa¢cdes o Cu predominou em
relagdo aos demais elementos, inclusive Cd e Zn, sendo consequentemente,

menos movel.



Tabela 13 Analise estatistica para Kd de Cu em fun¢o dos tratamentos

Adubagdes Profundidades (cm)
0-10 10-20 20-40 40-60 60-90 90-120

25 m3ha’' 4199 aA 5850aA 5245aA 15185bB 16999bB 7670aA
50 m*ha’ 6675 aA 5738aA 6911aA 4092aA 8593 aA 3257aA
50 m* ha'+N 4048 aA 9342aA 8254aA 5497a A 7546 aA 3322aA
75 m* ha 8010 aA 8130aA 4898aA 14258bB 18161bB 12099bA
100 m? ha™! 2049 aA 2757aA 7494 aA 19057bB 5379 aA 2552aA
Quimico 4986 aA 10563aA 7498 aA 440aA 4856aA 8333aA
Controle 10186 aA 13258 aB 4235aA 7277 aA 4408aA 7167aA
Referéncia 14649 bA 18616 bB 6176 aA 15150 bB 17464 bB 4982aA

Médias seguidas da mesma letra, mintscula na linha e maitiscula na coluna, ndo diferem entre si pelo teste de Scott-Knott a 5% de

probabilidade

Tabela 14 Andlise estatistica para Kd de Cd em fungdo dos tratamentos

Adubagdes Profundidades (cm)

0-10 10-20 20-40 40-60 60-90 90-120
25m® ha! 52,7aA 121aA 134aA 97,3aA 255bB 101aA
50 m® ha™! 354bC 96,0aA 68,0aA 80,0aA 70,0aA 32,0aA
50 m® ha'+N 236bB 151aA 113aA 71,0aA 71,0aA 88,3aA
75 m?® ha! 465dD 122aA 80,7aA 224bB 105aA 302cB
100 m? ha™' 269bB 197bA 274bB 100aA 119aA 13,7aA
Quimico 268cB 426dB 133bA 171bB 47,0aA 44,0aA
Controle 217bB 98,0aA 139aA 187bB 55,3aA 256bB
Referéncia ND 108 aA 57,0 aA 258 aB 73,0 aA 60,0 aA

Médias seguidas da mesma letra, mintscula na linha e maitiscula na coluna, ndo diferem entre si pelo teste de Scott-Knott a 5% de

probabilidade
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Adubagdes Profundidades (cm)

0-10 10-20 20-40 40-60 60-90 90-120
25 m’ ha’' 527bC 405aB 375 aA ND 387aC 325aB
50 m* ha! 401bB 304 bA 234aA 409bA 383bC 155aA
50 m? ha'+N 366 bB 338 bB 370 bA 333bA 272bB 109aA
75 m? ha’! 382 bB 438bB 323 bA 354bA 211aB 245aA
100 m* ha! 513 bC 242aA ND 422bA ND 404bB
Quimico 406 cB 170aA 274 bA 250bA 87,0aA 73,3aA
Controle 362aB 301aA 304 aA 313aA 247aB 171aA
Referéncia 85,0 aA ND 563 bB ND 548bD 396bB

Médias seguidas da mesma letra, mintscula na linha e maifiscula na coluna, ndo diferem entre si pelo teste de Scott-Knott a 5% de

probabilidade

Tabela 16 Analise estatistica para Kd de Pb em fung¢o dos tratamentos

Adubagdes Profundidades (cm)
0-10 10-20 20-40 40-60 60-90 90-120

25 m? ha! 59902bC 34582aB 46279bA 43901bB ND 30538aA
50 m* ha’' 4084aA 28178bB 39857cA 55195¢C 45964cB 17407bA
50 m? ha'+N 15919aA 43133bC 44215bA 43163bB 33468bA 38593bA
75 m? ha’! 27702aB 31471bB 54298aA 20795aA 36913aA 27061aA
100 m? ha™! 32847aB 22259aB 39167aA 60585bC 60510bB 36203aA
Quimico 18292aA 8867aA 45589bA 9963aA 21215aA ND
Controle 51438bC 52319bC 52172bA 39830aB 26439aA 59895bB
Referéncia ND ND 32999 aA 11869 aA ND 38698aA

Médias seguidas da mesma letra, mintscula na linha e maitiscula na coluna, ndo diferem entre si pelo teste de Scott-Knott a 5% de

probabilidade
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4.4.2 Correlacéo entre Kd e atributos do solo

Na Tabela 17, estdo disponiveis as correlagdes de Pearson para o Kd em
funcao dos teores totais dos elementos e também para os teores dos mesmos em
solugdo. Além disso, encontram-se também correlagdes com outros atributos do
solo, tais como CTC efetiva (t), pH, H + Al e carbono total.

Nota-se por meio da Tabela 17 que n2o houve correlagdo significativa
entre 0 Kd para Cu e o Kd para Pb e seus respectivos teores semitotais, bem
como com o pH do solo. Apesar de diversos autores afirmarem que o pH
influencia fortemente a adsor¢do de cations e anions (PIERANGELI et al.,
2009a), Shaheen et al. (2009) também ndo encontraram significancia entre Kd
de Cu e pH.

Observa-se ainda, que dentre os pardmetros correlacionados com o Kd
para Cu e o Kd para Pb, o que se mostrou mais importante, para ambos, foi o
teor do respectivo elemento em solucdo. A correlagdo foi negativa, sendo maior
para o Cu (77,2%) que para o Pb (66,3%).

Nenhum dos dois elementos anteriormente referidos apresentou
correlagao significativa com o carbono total do solo. No entanto, essa correlagao
era esperada, pois Cu e Pb possuem forte interacdo com a matéria organica.
Embasando-se novamente no trabalho de Shaheen et al. (2009), percebe-se que

foi encontrada correlacdo significativa entre matéria organica e Kd para Cu.
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Tabela 17 Correlacdo de Pearson para log Kd e teor dos ETs (total e na solugéo
do solo) e alguns atributos do solo

Kd Cu Kd Zn Kd Pb Kd Cd

Cu Total 0,929 h ek
ZnTotal ~  —--eeeeee- 07 e —

Pb Total 0,138 s

Cd Total ~ —ooeeeeee s 0,4827

Cu (Solugdo solo)  -0,772""  cooemeeeee et
Zn (Solugdo solo)  ---------- -0,401° s
Pb (Solugéo solo) (01X A—
Cd (Solugdo $0l0)  =-mzmmmmmm e e 0,0380™°

H+Al -0,0552"% 04117 -0,0569™° 0,342"

C% -0,0579"° 0,476 -0,259™ 0,510

CTC efetiva (t)  -0,0892™ 0,494" -0,227"8 0,475
pH (H,0) 0,0204"5 0,0426™° 0,169 0,0888 ™

NSNao significativo; Significativo a 5% de probabilidade; ~ Significativo a 1%
probabilidade; " Significativo a 0,1% de probabilidade

Com relacdo ao Kd para Zn, encontrou-se significAncia para todas as
correlagdes, exceto para o pH em H,O. Anderson e Christensen (1988)
contrapdem essa observagao, pois encontraram forte influéncia do pH no Kd de
Zn. Destaca-se, no presente trabalho, a relagdo direta entre Kd para Zn e o teor
total do elemento (41,6%), e entre Kd para Zn e o teor do elemento em solugdo,
sendo essa uma correlacdo negativa (40,1%).

A correlagdo entre Kd para Zn e C % se deve a adsor¢do do elemento,
que tende a ser aumentada com o aumento das cargas negativas dispostas pela
matéria orginica. A mesma discussdo ¢ valida para a CTC efetiva (t). Além
disso, a correlagdo notada para o elemento em questdo e os teores de H + Al,

pode também estar relacionado com a CTC, visto que, quanto maior a CTC
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maior a tendéncia de haver cargas negativas e consequentemente maior os teores
dos cations H e AI*".

Linhares et al. (2010), avaliando a adsor¢do de Cu e Zn em solos
brasileiros, encontraram que o elemento Zn ¢ predominantemente adsorvido por
meio de ligagdes eletrostaticas, sendo que o pH e a CTC se mostraram como 0s
atributos que mais influenciaram sua adsorcdo. Soares (2004) também encontrou
correlacao significativa entre Kd de Zn e CTC do solo.

O Kd do Cd apresentou correlagdes com os mesmos parametros
observados para o Zn, exceto para o teor do elemento em solugdo (Tabela 17).
Sobressai, porém, a correlagdo do elemento com o C total do solo, a qual se
estabeleceu a um nivel de 51% (p < 0,001). Uma possivel explicagdo para a
influéncia da CTC na distribuicdo do Cd, € que esse elemento ¢ adsorvido
através de forgas eletrostaticas de particulas negativamente carregadas, sendo

dessa forma, muito dependente da CTC do solo (PIERANGELI et al., 2007).
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5 CONCLUSOES

A maior dose de DLS aplicada proporcionou maiores teores de P, K, Ca
e Mg no solo. Esses teores tenderam a reduzir com o aumento da profundidade.
A medida que se aumentaram as doses de DLS, houve um acréscimo de Zn ¢ Cu
disponiveis. Assim, a utilizagdo do DLS como biofertilizante se mostrou como
uma boa estratégia para destinagcdo final desse material, pois resultou em
aumentos nos teores de macro e micronutrientes em solo.

Tendo em vista que as aplicagdes do DLS no solo amostrado foram
feitas desde a safra 2000/01, nota-se que a aplica¢dao do dejeto até a dosagem de
100 m® ha™ ndo causou poluigdo do solo pelos elementos estudados a ponto de
se ter que proibir ou suspender as aplicacdes.

O uso de DLS em todas as doses ndo acarretou aumento nos teores de
Cu, Zn, Cd e Pb a ponto de se atingirem os valores de prevencdo para os
elementos.

O Kd de Cu para as amostras que receberam 75 ¢ 100 m? ha™ de DLS foi
menor em superficie, j& o Kd para Zn foi, de maneira geral, estatisticamente
maior na camada de 0-10 cm.. Na mesma camada de solo, houve uma tendéncia
das maiores doses causarem maiores valores de Kd para Cd. O Kd para o Pb na
superficie foi menor nas maiores doses aplicadas (75 ¢ 100 m® ha™), em
comparagdo com a menor dose € com o tratamento controle.

A mobilidade dos ETs estudados, avaliada pela ordem crescente de seus
Kds, decresceu na ordem Cd > Zn > Cu > Pb. Assim, ficou evidente que o

elemento Cd tem maior mobilidade que os demais avaliados.
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APENDICE

APENDICE A Teores de Zn (mg kg) na solugio do solo

99

Adubagdes Profundidades (cm)
0-10 10-20 20-40 40-60 60-90 90-120
25m?®ha! 0,050 0,057 0,080 ND* 0,078 0,078
50 m* ha’' 0,090 0,081 0,116 0,070 0,084 0,217
50 m* ha'+N 0,080 0,090 0,069 0,087 0,117 0,232
75 m?® ha'! 0,100 0,056 0,098 0,101 0,156 0,139
100 m? ha™ 0,070 0,138 ND* 0,085 ND* 0,083
Quimico 0,090 0,179 0,129 0,144 0,405 0,401
Controle 0,114 0,105 0,085 0,112 0,111 0,148
Referéncia 0,320 ND* 0,067 ND* 0,073 0,087
*ND- nao detectado
APENDICE B Teores de Cu (mg kg™) na solugio do solo
~ Profundidades (cm

AdubagGes 0-10 1020 20-40 40-6(0 : 60-90 _ 90-120
25m®ha’ 0,0070  0,0045 0,0054 0,0022 0,0020 0,0035
50 m* ha’ 0,0040 0,0050 0,0032 0,0072 0,0031 0,0098
50 m* ha'+N 0,0060 0,0027 0,0032 0,0037 0,0040 0,0110
75 m?® ha'! 0,0040 0,0040 0,0066 0,0020 0,0020 0,0024
100 m?® ha™! 0,0180 0,0115 0,0038 0,0019 0,0065 0,0130
Quimico 0,0063 0,0030 0,0037 0,0790 0,0050 0,0032
Controle 0,0034 0,0024 0,0067 0,0040 0,0061 0,0040
Referéncia 0,0020 0,0019 0,0038 0,0021 0,0020  0,0060




APENDICE C Teores de Cd (ug kg™) na solugio do solo

100

Adubagdes Profundidades (cm)
0-10 10-20 20-40 40-60 60-90 90-120
25 m?® ha! 0,245 0,178 0,096 0,097 0,212 0,083
50 m* ha™ 0,050 0,108 0,110 0,126 0,142 0,212
50 m? ha'+N 0,080 0,104 0,087 0,153 0,147 0,129
75 m3 ha’! 0,077 0,207 0,151 0,050 0,129 0,046
100 m? ha™* 0,070 0,132 0,055 0,095 0,082 0,587
Quimico 0,116 0,052 0,104 0,040 0,205 0,177
Controle 0,071 0,106 0,104 0,072 0,176 0,042
Referéncia ND* 0,117 0,210 0,048 0,171 0,218
*ND- néo detectado
APENDICE D Teores de Pb (ug kg™) na solugdo do solo
~ Profundidades (cm

Adubagbes 0-10 1020 20-40 40—6(0 : 60-90 _ 90-120
25m?®ha! 0,368 0,549 0,442 0,512 ND* 0,575
50 m? ha 4,707 0,590 0,436 0,579 0,606 1,454
50 m* ha'+N 1,505 0,434 0,479 0,561 0,824 0,522
75 m?® ha'! 0,949 0,742 0,493 0,958 0,620 0,761
100 m? ha™ 0,806 0,931 0,464 0,410 0,411 0,867
Quimico 1,179 2,157 0,497 2,948 1,234 ND*
Controle 0,565 0,385 0,403 0,698 0,995 0,425
Referéncia ND* ND* 0,332 0,731 ND* 0,369

*ND- nao detectado



