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RESUMO 

LUÍS, Patrícia das Graças, D. S., Universidade Federal de Viçosa, 
dezembro de 2004. Inserção de sítios reativos de matéria orgânica 
no solo: Uma proposta para tratamento de solos contaminados 
com tebuthiuron. Orientador: Mauro Aparecido Martinez. 
Conselheiros: Maria Eliana Lopes Ribeiro de Queiroz e Antônio 
Teixeira de Matos. 

 

 

Do total aplicado de pesticidas na agricultura, uma quantidade muito 

pequena é realmente utilizada para as finalidades para as quais são propostos. 

Para alguns produtos, menos de 0,1% atinge o objetivo, ficando o restante 

disponível para se movimentar no ambiente. O tebuthiuron, devido às suas 

características de alta solubilidade e meia-vida, é um contaminante em potencial 

das águas subterrâneas. Este trabalho teve como objetivos propor e avaliar uma 

metodologia de tratamento de solos contaminados com esse produto, utilizando 

sítios reativos de material orgânico humificado; determinar parâmetros de 

transporte desse herbicida no solo; e avaliar técnicas de derivatização para 

análise do tebuthiuron por cromatografia gasosa. Para avaliação da metodologia 

de tratamento proposta, foram montadas 16 colunas de PVC, preenchidas com 

solo contaminado com quantidades conhecidas de tebuthiuron, sendo no centro 

dessas colunas feitos furos, os quais foram preenchidos com material orgânico 

humificado. As colunas foram deixadas em incubação por um período de até 180 

dias, e em amostras de solo retiradas dessas colunas foram determinadas as 
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concentrações de tebuthiuron por cromatografia gasosa. Para obtenção dos 

parâmetros de transporte desse herbicida no solo, foram conduzidos ensaios em 

colunas de lixiviação, com amostras do efluente sendo coletadas e analisadas 

por cromatografia gasosa. Foi também estudada a adsorção do tebuthiuron no 

solo, por meio do ensaio de adsorção ou equilíbrio em lote e, utilizando as 

isotermas de Freundlich e linear, determinaram-se os coeficientes de adsorção. 

Inicialmente, foram feitos testes para avaliar a eficiência de extração do 

tebuthiuron em amostras de solo, sendo essa extração feita utilizando-se 

solução aquosa de CaCl2 0,01 molc.L-1. Dessa solução de cloreto de cálcio, o 

tebuthiuron foi extraído empregando-se uma mistura de 

diclorometano:isopropanol, 9:1 (v:v). Também fez-se a derivatização química do 

tebuthiuron, uma vez que este não é estável à temperatura de análise requerida 

em análise por CG. A técnica de derivatização que propiciou melhores 

resultados foi a que empregou o anidrido trifluoracético como agente 

derivatizante, piridina para controle do pH e metanol como solvente. A isoterma 

que melhor representou a adsorção do tebuthiuron no solo foi a de Freundlich. 

Os valores do coeficiente de adsorção da isoterma linear, Kd, obtidos a partir dos 

ensaios de adsorção e dos ensaios em colunas de lixiviação foram muito 

discrepantes, estando o valor obtido a partir do ensaio em colunas mais próximo 

daquele encontrado na literatura. A recuperação do tebuthiuron contido nas 

amostras do material orgânico humificado, utilizando-se solução aquosa de 

CaCl2, foi praticamente zero, o que é um indício de ser possível reter esse 

herbicida no solo por meio da criação de zonas reativas com o uso de matéria 

orgânica. As concentrações de tebuthiuron nos solos das colunas com sítios 

reativos de material orgânico humificado não foram diferentes daquelas nas 

colunas sem esses sítios, provavelmente porque não foi aplicada uma 

quantidade de água suficiente para promover o carreamento do referido 

herbicida para a região dos sítios reativos. 
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ABSTRACT 

LUÍS, Patrícia das Graças, D.S., Universidade Federal de Viçosa, 
December, 2004. Insertion of reactive sites of organic matter in the 
soil: a proposal for treatment of soils contaminated by 
tebuthiuron. Adviser: Mauro Aparecido Martinez. Committee 
Members: Maria Eliana Lopes Ribeiro de Queiroz and Antonio Teixeira 
de Matos. 

 

 

There are many pesticides used in agriculture, but very few of them are 

really employed for the purposes they are meant to. For some products, less than 

0,1% reaches the goal, while the rest of it remains in the environment. The 

tebuthiuron is a potential polluter of subterranean waters because it is easily 

soluble and lasts for a long time.The objective of the present work is to propose 

and evaluate a methodology for the treatment of soils contaminated by 

tebuthiuron with the use of reactive sites of wet organic matter, determine 

parameters of tebuthiuron transportation in the soil and evaluate the techniques 

of derivatization for the anaysis of the tebuthiuron through gas chromatography. 

In order to evaluate the proposed treatment methodology, 16 PVC columns were 

set up, filled with contaminated soil, with known quantities of tebuthiuron, and in 

the middle of these columns, holes were made and filled with wet organic matter. 

The columns were left in an incubation period of 180 days, and in the samples of 

the soil taken from these columns, the tebuthiuron concentrations were 

determined by gas chromatography. In order to obtain the transportation 
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parameters of the tebuthiuron in the soil, essays were carried out in lixiviation 

columns, with samples of the effluent being collected and analyzed through gas 

chromatography. The tebuthiuron adsorption by the soil was also studied, 

through an adsorption essay or balance in site, and with the use of Freundlich 

and linear isotherms to determine the adsorption coefficients. In the beginning, 

tests were made to evaluate the efficiency of the extraction of tebuthiuron from 

soil samples. For the extraction, it was used a water solution of  

CaCl2 0,01 molc.L-1. The tebuthiuron was extracted from this calcium chloride 

solution, with the use of a mixture of dichloromethane:isopropanol, 9:1 (v:v). The 

chemical derivatization of the tebuthiuron was also performed, since it is not 

stable at the ideal temperature for the required analysis by CG. The derivatization 

technique which produced the best results was the one which employed the 

trifluoracetic anhydride as the derivatization agent, pyridine, for pH control and 

methanol as solvent. The best isotherm for the tebuthiuron adsorption to soil was 

the Freundlich one. The adsorption coefficient values of the linear isoterma, Kd, 

obtained from the adsorption essays and the essays in lixiviation columns, were 

very discrepant, and the value obtained from the essay in columns is closer to the 

value found in the literature investigated. The recovery of the tebuthiuron 

contained in the samples of the wet organic matter, with the use of the water 

solution of CaCl2, was almost zero, which may indicate that it is possible to retain 

this herbicide in the soil by means of the criation of reactive zones with the use of 

organic matter. The tebuthiuron concentrations in the soils of the columns with 

reactive sites of wet organic matter did not differ from those for the columns 

without these sites, probably because the amount of water applied was not 

enough to take the tebuthiuron for the regions of the reactive sites. 
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1. INTRODUÇÃO 

Os primeiros pesticidas sintéticos foram disponibilizados nos anos de 

1940 (van der WERF, 1996). Esses compostos eram, em sua maioria, produtos 

inorgânicos de arsênio, mercúrio, chumbo e cobre, de reconhecida dificuldade de 

degradação (DIXON; BROWN, 1992). Por isso foram sendo substituídos, ao 

longo dos últimos 40-50 anos, pelos pesticidas orgânicos sintéticos, na função 

de proporcionar aumento da quantidade e melhoria da qualidade dos produtos 

agropecuários (AZEVEDO et al., 2000; LUNA et al., 2002), já que os produtos 

finais de degradação desses novos pesticidas são menos nocivos. 

O Brasil é o quarto maior mercado de pesticidas do mundo e o oitavo 

em quantidade utilizada por área cultivada. Até dezembro de 1999, 322 

ingredientes ativos tiveram seu uso agrícola aprovado no país, perfazendo um 

total de aproximadamente 2.000 produtos registrados, entre inseticidas, 

fungicidas, herbicidas, acaricidas, reguladores de crescimento, feromônios, 

molus-cicidas e protetores de sementes (CALDAS; de SOUZA, 2000). 

Quando um pesticida é aplicado no cultivo agrícola, via de regra ele 

interage com o ambiente. As principais interações são a degradação (ou 

transformação) por ações microbianas ou físicas ou por reações químicas, a 

imobilização por sorção na matéria orgânica e, ou, argila presentes no solo, a 

complexação pela matéria orgânica, a perda para a atmosfera por volatilização e 

a absorção pelas plantas. 

Pesticidas que não são degradados, imobilizados ou removidos com a 

colheita da cultura estão sujeitos a se movimentarem na superfície do solo, via 
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escoamento superficial, ou serem lixiviados no perfil do solo. No primeiro caso, 

podem atingir os mananciais superficiais e, neste último, atingir as águas 

subterrâneas. Dentre os pesticidas, os herbicidas compõem a classe de 

compostos que mais têm sido detectados fora dos sistemas onde foram 

aplicados (OLIVEIRA JR., 1998). 

O herbicida tebuthiuron, cuja fórmula química é 

( )[ ]( )etilureiadim'N,Nil2tiadiazole4,3,1etiletildim1,15N −−−−−−−−−  

(BONATO et al., 1999), pertence à classe dos compostos derivados da uréia. 

Este produto é um contaminante potencial das águas subterrâneas devido às 

suas características de solubilidade em água, 2.500 µg mL-1 (WILLIAM, 1998), 

prolongada meia-vida no solo, 360 dias em média, e baixo coeficiente de sorção 

(USDS-SCS, 1990, citado por PESSOA et al., 1999). Utilizado no cultivo da 

cana-de-açúcar, em associação com a atrazina e o diuron, o tebuthiuron tem 

uma meia-vida de 12 a 15 meses, mas pode ficar ativo no solo por mais de três 

anos (IBARRA; MORTON, 1984). 

Existe hoje um grande interesse público em relação à contaminação das 

águas subterrâneas por pesticidas. Limitações na habilidade em identificar e 

quantificar contaminantes presentes na água implicarão limites em assegurar a 

sua qualidade e avaliar impactos ambientais provocados pelo uso desses 

compostos (REINHARD; DEBROUX, 2000). 

Para quantificação dos pesticidas, as técnicas mais empregadas são os 

bioensaios e as análises químicas (KLINGMAN; ASHTON, citados por SOUZA, 

1994). Os métodos cromatográficos estão entre os mais difundidos, sendo a 

cromatografia gasosa (CG) uma das técnicas mais utilizadas na análise de 

resíduos de pesticidas (MATRANGOLO, 1999). 

O movimento de pesticidas no perfil do solo pode ser considerado do 

tipo deslocamento miscível (BEAR, 1972). Nesse caso, a movimentação se dá 

porque existe fluxo de um solvente que transporta esses compostos por um 

caminho tortuoso e, ou, porque há diferença de concentração no meio. Os 

parâmetros mais importantes desse tipo de movimento são o coeficiente de 

dispersão hidrodinâmica, que se relaciona à movimentação ocorrida, e o fator de 

retardamento, que expressa a intensidade das interações que ocorrem entre o 

soluto e a matriz sólida. 

De modo geral, a matéria orgânica presente no solo governa os 

processos de sorção, tendo a água papel determinante na retenção de 
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pesticidas no solo, pois ela é, ao mesmo tempo, um solvente para esses 

compostos e um concorrente pelos sítios de adsorção. 

Do ponto de vista químico, a remediação de contaminantes presentes 

no ambiente deve ser entendida como "uma perturbação da partição dos 

contaminantes presentes para o mais favorável compartimento e, ou, fase" 

(SUTHERSAN, 1997). A habilidade do solo em destoxificar e, ou, reter pesticidas 

ajuda a reduzir a contaminação resultante de uso intensivo e contínuo desses 

produtos (PEIXOTO et al., 2000). De acordo com Mamouni et al. (1993), muito 

tem sido pesquisado na área de tecnologias alternativas à tradicional "retirar e 

limpar" e segundo Brixie e Boyd (1994), há um grande interesse na busca de 

tecnologias que atuem reduzindo o potencial de lixiviação de contaminantes no 

solo, já que uma redução na lixiviação implica diminuição do potencial de 

transporte de contaminantes para o lençol freático. 

Uma das “técnicas alternativas” é a inserção de zonas reativas no solo 

(SUTHERSAN, 1997), visando à retenção e, ou, degradação de determinado 

composto químico. A partir desse princípio, podem ser desenvolvidas 

tecnologias de tratamento de solos contaminados a partir da inserção de zonas 

reativas com alto teor de matéria orgânica. 

 

Os objetivos deste trabalho foram: 

- Propor e avaliar uma metodologia de remediação de solos 

contaminados com tebuthiuron, utilizando-se sítios reativos de matéria 

orgânica. 

- Definir os parâmetros de transporte de tebuthiuron no solo. 

- Avaliar técnicas de análise por cromatografia gasosa para análise do 

tebuthiuron no solo. 
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2. REVISÃO DE LITERATURA 

O sucesso da aplicação de herbicidas para controle de plantas 

indesejáveis é obtido em razão de plantas exibirem diferentes capacidades 

metabólicas, sendo a cultura de interesse capaz de metabolizar o herbicida e 

transformá-lo em um composto não-tóxico, enquanto as plantas daninhas não 

conseguem fazê-lo (SUTHERSAN, 1997). 

Os herbicidas formam o principal grupo de pesticidas usados na 

agricultura (SANCHÉS-BRUNETE et al., 1998). Depois de aplicado, o herbicida 

pode, segundo Kerle et al. (1996): 

- Aderir-se às partículas do solo, vegetação ou outras superfícies e, 

dessa forma, permanecer no local de sua aplicação. 

- Aderir-se às partículas do solo e ser retirado da área de aplicação por 

escoamento superficial ou quando ocorre transporte das partículas do 

solo pelo vento. 

- Dissolver-se em água e ser removido por plantas, ou mover-se em 

escoamento superficial ou lixiviação. 

- Volatilizar-se a partir do solo ou das folhagens e ser transportado, no ar, 

pelo vento. 

 

As inter-relações entre os processos que primariamente determinam o 

destino dos pesticidas no solo estão ilustradas na Figura 1. 
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2.1. Processos envolvidos na dinâmica de herbicidas no ambiente do solo 

 

Três processos e a interação entre eles governam o destino de um 

pesticida quando aplicado num meio: processos de retenção, de transformação e 

de transporte. Processos de retenção são responsáveis pela capacidade do solo 

de prender moléculas de um pesticida ou outras moléculas orgânicas e não 

permitir que estas se movimentem no perfil do solo; os processos de transporte 

ditam aonde os pesticidas podem estar presentes, enquanto processos de 

transformação são responsáveis por mudanças na formulação química do 

composto (CHENG, 1990). 

As inter-relações entre esses processos estão esquematizadas na 

Figura 2. 

Ambiente
do solo

Fatores
climáticos

Propriedades
dos pesticidas

Modo de
entrada

Fatores plantas/
microbiológicos

Propriedades
solo e água

Transformação
biótica/abiótica

Transporte: atmos-
fera e mananciais

Retenção Destino

Efeitos no
meio ambiente

Quantificação
risco/benefício

Eficácia

 

Fonte: Cheng (1990) 

Figura 2 - Estrutura conceitual mostrando os fatores e processos que governam 

o destino dos pesticidas no solo e como isso afeta sua eficácia, bem 

como seu impacto no ambiente. 
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2.1.1. Retenção de herbicidas às partículas do solo 

 

A persistência de um pesticida no solo é indiretamente governada pelos 

processos de retenção, não havendo uma especificação se essa retenção se dá 

por adsorção, por absorção ou por precipitação (KERLE et al., 1996). 

De acordo com Cheng (1990), retenção refere-se primariamente à 

adsorção, que é a acumulação de herbicidas ou outras moléculas orgânicas nas 

interfaces solo−água e solo−ar. Esses compostos ficam presos às partículas do 

solo por ligações físico-químicas, como força de van der Walls, ligações de 

hidrogênio e inter-relações eletrostáticas (KOSKINEN; HARPER, 1990). Na 

prática, o termo sorção é freqüentemente usado por referir-se à retirada do 

soluto da solução do solo sem que seja especificado se é por absorção, 

adsorção ou precipitação. 

A sorção expressa a atração entre um produto químico e o solo, vegetal 

ou outras superfícies, porém, de modo geral, sorção está referindo-se à ligação 

entre um produto químico e o solo (KERLE et al., 1996). A sorção de pesticidas 

às partículas do solo é freqüentemente o processo mais importante no controle 

do comportamento de contaminantes em subsuperfície (PIWONI; KEELEY, 

1990; GERSTL, 2000), pois partículas associadas à fase sólida do solo são 

geralmente imóveis e impedidas de participar das reações que ocorrem na 

solução e podem estar também protegidas da degradação biológica 

(WHISENANT; CLARY, 1987). Esse também é um dos principais processos na 

determinação da partição de agroquímicos entre as fases sólida, líquida e 

gasosa do solo (GREEN; KARICKHOFF, 1990). 

De acordo com Himel et al. (1990), o conhecimento do potencial de 

impacto no ambiente de pesticidas utilizados na agricultura requer a 

quantificação da sorção, pois esta retarda a movimentação desses produtos no 

solo. A extensão desse retardo, quantificada com a determinação do fator de 

retardamento, depende das propriedades do composto e de propriedades 

físicas, químicas e biológicas do solo (WAGENET; RAO, 1990). 

O conjugado sorção dessorção é um processo dinâmico no qual 

moléculas estão, de modo contínuo, movendo-se entre a superfície do sólido e o 

líquido circundante. Diferentes forças ou mecanismos intramoleculares estão 

presentes, ligando as moléculas a essas superfícies. Para dado composto, é 

esperado um leque de opções de mecanismos envolvidos com possibilidade de 
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um ser dominante, dependendo das suas propriedades e das características do 

meio em que ele está (KOSKINEN; HARPER, 1990). 

Na maioria das ações ambientais, a distinção entre absorção, adsorção 

e, ou, precipitação não é fator decisivo, pois, quando um contaminante está 

associado com a fase sólida, é comum que não se saiba se ele está adsorvido à 

superfície do sólido, absorvido na estrutura do sólido ou na matéria orgânica ou 

precipitado, como uma molécula tridimensional colada à superfície do sólido 

(U.S. Environmental Protection Agency USEPA, 1996). 

Hayes, citado por Koskinen e Harper (1990), e Stevenson (1972) 

chamaram a atenção para a grande importância das ligações de hidrogênio na 

retenção de compostos não-iônicos, devido à presença de muitos potenciais 

"pontos de ligação", tanto no herbicida quanto na superfície da matéria orgânica. 

Sobre a importância da sorção no estudo do comportamento de 

pesticidas no ambiente, Flaig (1975) escreveu: "a sorção e possível estabilização 

de pesticidas ou uma menor dispersão desses compostos no ambiente poderiam 

ser 'importantes' temas de pesquisas futuras". 

Pesticidas orgânicos, como é o caso de muitos herbicidas, são 

adsorvidos tanto em superfícies orgânicas quanto inorgânicas, dependendo das 

propriedades químicas dos adsorventes e adsorbatos envolvidos (FOUQUÉ-

BROUARD; FOURNIER, 1996). As superfícies ativas envolvidas no processo de 

sorção podem ser os minerais de argilas, a fração orgânica de solos e óxidos ou 

hidróxidos de ferro ou alumínio (CARLSON, 2001), estando o processo de 

sorção mais bem documentado nos dois primeiros. 

 

 

2.1.1.1. Fatores que afetam a sorção 

 

A sorção de herbicidas é determinada por complexas inter-relações 

entre as propriedades físico-químicas do herbicida, a natureza dos constituintes 

do solo e das condições ambientais nas quais a sorção ocorre (SUTHERSAN, 

1997; BENNETT, 1998; USEPA, 1999; YING; WILLIANS, 1999). 

A quantidade e qualidade das argilas, o pH e o conteúdo de óxidos 

hidratados afetam a sorção no solo, especialmente em solos com baixo teor de 

matéria orgânica. Walker e Crawford (1968), citados por Ying e Willians (1999), 
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observaram que, para um teor de matéria orgânica do solo de até 8%, tanto as 

superfícies minerais quanto as orgânicas estão envolvidas na adsorção. 

A composição da solução intersticial do solo também tem sido reportada 

como um dos fatores que afetam a sorção de compostos orgânicos pelo solo 

(BECK; JONES, 1996). Dentre as características da água que podem afetar a 

adsorção, a mais importante é o pH (PIWONI; KEELEY, 1990). As outras 

características incluem os conteúdos de sal e carbono orgânico dissolvido. 

Não apenas a quantidade relativa de componentes orgânicos e 

inorgânicos é importante, mas também as propriedades e disponibilidade das 

suas superfícies, uma vez que estas podem estar ocupadas por colóides 

orgânicos que competem com os pesticidas por estes sítios de adsorção (COX 

et al., 1997). 

Compostos orgânicos naturais incluem os ácidos húmicos e fúlvicos 

(USEPA, 1999). Estes ácidos são produtos da quebra de celulose presente no 

tecido de plantas vasculares. Ácidos húmicos são definidos como a porção 

alcalina solúvel do material orgânico humificado, húmus, que precipita a partir da 

solução em condições de baixo pH; e geralmente possuem alto peso molecular. 

Ácidos fúlvicos formam a porção alcalina solúvel do material orgânico 

humificado, húmus, que se mantém em solução em condições de baixo pH; e 

geralmente possuem baixo peso molecular (Gascoyne,1982, citado por USEPA, 

1999). 

A matéria orgânica do solo é o principal sítio de sorção para muitos 

compostos orgânicos não-iônicos (BECK; JONES, 1996; FOUQUÉ-BROUARD; 

FOURNIER, 1996), como é o caso do tebuthiuron, principalmente quando a 

quantidade de argila é baixa no solo (KOSKINEN et al., 1996). 

Albuquerque et al. (1999), estudando um Latossolo Roxo, observaram 

que a quantidade de atrazina adsorvida correlacionou-se significativamente com 

o conteúdo de carbono orgânico total do solo. 

Andrade (2000), psquisando a adsorção de produtos de degradação do 

dissulfoton pelo solo, encontrou que o aumento na quantidade de carbono 

orgânico afetou, significativamente, o coeficiente de partição da isoterma de 

Freundlich, Kf: em um solo ao qual foram adicionadas quantidades diferentes de 

matéria orgânica, o valor de Kf variou de 5,3 para 134,6, com teores finais de 

carbono orgânico de 0,7 e 30%, respectivamente. 
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Diferente do esperado, Lage (2001), estudando adsorção do inseticida 

aldicarbe em diferentes frações de um Latossolo Vermelho-Amarelo distrófico 

verificou que amostras desse solo, das quais foi retirada a fração orgânica, 

apresentaram maior adsorção de que a amostra com a fração orgânica. Esse 

autor relatou como uma possível explicação para isso o fato de que, com a 

retirada da matéria orgânica, a superfície das partículas do solo ficou 

descoberta, possibilitando, assim, maior disponibilidade dos sítios de adsorção. 

As propriedades das argilas se tornam mais importantes à medida que o 

conteúdo de matéria orgânica diminui (CARLSON, 2001). Na caulinita, a sorção 

ocorre apenas nas faces externas, enquanto na montmorilonita sua estrutura 

interna pode se expandir e os compostos orgânicos, ser adsorvidos tanto nas 

faces internas quanto externas. Sabe-se que partículas de caulinita são 

carregadas positivamente em suas quinas quando em ambiente ácido ou de 

baixo pH e negativamente quando em ambiente básico ou de alto pH 

(MITCHELL, 1976).  

Cox et al. (1996), estudando o herbicida metanitron, encontraram 

significativamente alta correlação entre adsorção em illita, conteúdo de matéria 

orgânica e valor da capacidade de troca catiônica. Verificaram também baixa 

correlação para montmorilonita. 

Cox et al. (1997) constataram que os óxidos de ferro, o carbono 

orgânico e as montmorilonitas são os principiais responsáveis pela sorção dos 

herbicidas thiazafluron e metamitron. 

Torrents e Jayasundera (1997) verificaram que os três herbicidas 

estudados - alachlor, metolachlor e linuron - foram adsorvidos em menor 

intensidade na caulinita do que na montmorilonita, e houve concorrência entre a 

matéria orgânica e o herbicida alachlor pelos sítios de adsorção das argilas. 

Os produtos químicos com tendência à ionização têm seu 

comportamento no meio mais influenciado por mudanças no pH (BENNETT, 

1998). Variações no pH afetarão, de maneira drástica, o comportamento das 

bases e dos ácidos orgânicos pela mudança na sua solubilidade. Cátions 

resultantes de protonação de uma base orgânica, por exemplo, podem ser mais 

fortemente “presos” a solos do que as espécies neutras. Se o pH varia, as 

cargas na superfície também o fazem, sendo a sorção de espécies com carga 

mais afetadas do que as neutras. 
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As partículas de argila podem ter hidroxilas (OH-) expostas em sua 

superfície. A tendência que as hidroxilas têm em se dissociar é fortemente 

influenciada pelo pH (MITCHELL, 1976): quanto maior o pH, maior a tendência 

de H+ se dissociar da hidroxila, passando à solução do solo e, com isso, 

aumentando a carga negativa efetiva da partícula. 

Oliveira Jr. (1998) observou alta correlação para a adsorção do 

imazethapyr com o pH do solo. Ele verificou que, quanto maior o pH, menor o 

valor do coeficiente de partição da isoterma linear, dk . 

de Jonge e de Jonge (1999) encontraram que, dentre os fatores 

estudados, o pH da solução tem a maior influência na sorção do glyphosate que  

a composição catiônica e a força iônica que, por sua vez, também não 

influenciaram a sorção do prochloraz. 

Além dos fatores discutidos anteriormente, também a salinidade, a 

temperatura, a umidade e a presença de matéria orgânica dissolvida podem 

influenciar a sorção de pesticidas no solo. 

 

 

2.1.1.2. A quantificação da sorção 

 

A quantificação da sorção pode ser obtida com a determinação de 

coeficientes, denominados coeficientes de partição, ou coeficientes de sorção, 

ou coeficientes de distribuição ou constantes de adsorção (GREEN; 

KARICKHOFF, 1990; SILVA et al., 2001). 

As isotermas de adsorção descrevem a relação, na condição de 

equilíbrio, entre as quantidades do composto que está adsorvido à superfície dos 

sólidos e a presente em solução, sob temperatura constante. A forma mais 

simples desse equilíbrio é comumente expressa por Ce ↔ Cs, em que eC  é a 

quantidade do composto em solução e sC  é a quantidade adsorvida. 

As isotermas mais comumente empregadas são a isoterma de 

Freundlich e a isoterma linear (CARLSON; 2001; GREEN; KARICKHOFF, 1990). 

A isoterma de Freundlich é dada por: 

fn
efs CkC =  eq. 1 

 

em que: 
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fk  = coeficiente de partição de Freundlich, ff n1n1 L.g.g −−µ ; e 

fn  = expoente da isoterma de Freundlich, adimensional. 

 

As unidades de eC  e sC comumente utilizadas são, respectivamente, 

1L.mg −  e 1kg.mg − . 

Os valores fk  e fn  são constantes indicativas, respectivamente, da 

extensão da adsorção e do grau de linearidade entre as concentrações do soluto 

na solução e a quantidade adsorvida (GROVER, 1975). Quando fn  é igual a 1, a 

relação anterior é chamada de isoterma linear, dada por: 

eds CkC =  eq. 2 

 

em que dk é o coeficiente de sorção da isoterma linear, L.kg-1.  

 

Quanto ao solo, sua composição e estrutura heterogêneas (CHEN et al., 

1996) e diversidade de mecanismos de sorção (CHEN et al., 1999) contribuem 

para a não-linearidade das isotermas de sorção. 

Os métodos de obtenção dos coeficientes das isotermas de adsorção 

são classificados em diretos e indiretos. Os diretos constituem aqueles em que 

são medidos os valores da concentração num solvente que retira o composto do 

solo, enquanto os métodos indiretos fazem a medição apenas da variação da 

concentração na solução. Nesse caso, a quantidade adsorvida é assumida como 

o que não está presente em solução. Ambos os casos exigem que o equilíbrio 

por Ce ↔ Cs seja atingido (GREEN; KARICKHOFF, 1990). 

Com tanta variação em torno dos valores obtidos nas constantes de 

Freundlich, Baer e Calvet (1999) concluíram que, no intervalo 1,1n8,0 f << , a 

isoterma linear pode ser usada em trabalhos de modelagem. 

Chen et al. (1999) e também Bowman (1982) chamaram a atenção para 

os erros que são cometidos quando se comparam valores de fk  obtidos de 

isotermas com diferentes sistemas de unidades, pois as unidades desse 

parâmetro são afetadas pela magnitude dos valores de fn .  
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A normalização do coeficiente de partição em relação ao conteúdo de 

carbono orgânico do solo dá origem a uma nova “constante”, ock (SUTHERSAN, 

1997; OLIVEIRA JR., 1998; GERSTL, 2000; SILVA et al., 2001). 

OC

d
OC f

K
K =

 
eq. 3 

 

em que: 

OCK  = coeficiente de sorção normalizado para teor de carbono 

orgânico do solo, mesma unidade de dk ; e 

ocf  = fração de carbono orgânico no solo, 1g.g − . 

 

Esses autores salientaram que OCK  não é uma constante verdadeira, 

como é o caso da constante dos gases, R. Logo, se se deseja um valor preciso 

de dk , a variabilidade no valor de OCK  deve ser considerada. Ainda assim, 

esse conceito tem se mostrado válido em vários estudos e o valor de OCK , 

provado ser útil para comparação entre características de sorção de pesticidas. 

A adsorção e a dessorção de compostos orgânicos podem ser 

modificadas pela presença de compostos orgânicos na solução do solo (XING; 

PIGNATELLO, 1996). 

 

 

2.1.2. Transporte de herbicidas no solo 

 

A movimentação de um herbicida resultará na sua redistribuição dentro 

da área de aplicação e, ou, no movimento de parte do herbicida para fora da 

área de aplicação. 

As razões responsáveis pelas dificuldades em se prever o destino de 

contaminantes no ambiente envolvem a complexidade dos processos que 

controlam o movimento destes (NATIONAL RESEARCH COUNCIL - NRC, 

1993a). Os processos envolvidos podem ser divididos em dois grupos principais 

(WATER SCIENCE AND TECHNOLOGY BOARD, 1990; CLEMENTE et al., 

1993): 
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- Processos de transporte de massa, responsáveis por fluxo de material; 

e 

- Processos de transferência de massa, nas fontes ou sumidouros de 

material. 

 

Processos de transporte são algumas vezes essenciais para o controle 

das plantas daninhas, como é o caso dos herbicidas pré-emergentes (PRATA;  

LAVORENTI, 2002). Contudo, o transporte de agroquímicos pode levar o 

produto aplicado para fora da área onde este deveria atuar, causando, com isso, 

redução na sua eficiência, danos a outras espécies vegetais, ao homem e até 

mesmo contaminação de corpos de água superficiais e subterrâneos. 

Os herbicidas podem ser transportados por meio de volatilização, 

escoamento superficial, lixiviação e absorção pela cultura, com conseqüente 

remoção do solo. A volatilização leva à transferência do herbicida do ambiente 

do solo para a atmosfera, o escoamento superficial leva o herbicida para os 

corpos de água superficiais, e a lixiviação leva a uma redistribuição do herbicida 

no perfil do solo, enquanto a absorção e a remoção pela cultura retira o pesticida 

do perfil do solo. 

Mobilidade é a medida da tendência de um produto de se mover no 

perfil do solo por lixiviação ou estar retido no solo por sorção nas partículas de 

argila e na matéria orgânica, e persistência é a medida do tempo que esse 

produto permanece ativo no solo (HUDDLESTON, 1998). 

A solubilidade em água de produtos químicos pode ser tomada como 

um indicador da mobilidade destes no solo. Na maioria dos compostos, a 

solubilidade em água e a adsorção às partículas do solo são inversamente 

correlacionadas, isto é, quanto maior a solubilidade, menos propenso a aderir às 

partículas do solo é o composto. Valores de solubilidade em água maiores do 

que 30 mg.L-1 indicam que o produto pode apresentar significativa mobilidade se 

o valor de ock  for baixo (CRISWELL, 2001). 

Quanto à persistência potencial no solo, um pesticida pode ser 

classificado, segundo Mahler et al. (2002), em: 

- Não-persistente: pesticidas com meia-vida inferior a 30 dias. 

- Moderadamente persistente: pesticidas com meia-vida entre 30 e 100 

dias. 

- Persistente: pesticidas com meia-vida superior a 100 dias. 
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A lixiviação, a movimentação de herbicidas no perfil do solo, é afetada, 

segundo Huddleston (1998), por: 

- Propriedades químicas e físicas do herbicida, como sorção, solubilidade 

em água e persistência. 

- Quantidade e método de aplicação. 

- Fatores relacionados ao solo, como textura e matéria orgânica. 

- Manejo da área e intervalo de tempo, após a aplicação do herbicida, 

após o qual ocorre a aplicação de água na área. 

 

Um pesticida que está fortemente adsorvido ao solo é menos propenso 

a ser lixiviado no perfil do solo. A solubilidade também é um fator importante 

porque, quanto maior a solubilidade, maior a quantidade do composto que estará 

dissolvida na solução do solo, e pesticidas dissolvidos podem se mover junto 

com a água no solo. 

Nas moléculas não-voláteis e solúveis em água, a lixiviação é a 

principal forma de transporte no solo (ENFIELD; YATES, 1990). De acordo com 

Spadotto (comunicação pessoal), “mobilidade por si só não é um bom indicador 

de lixiviação e de potencial de contaminação de água subterrânea”. Ainda 

segundo ele, o que determina se um composto será degradado durante seu 

tempo de residência no solo é a combinação entre a mobilidade e a persistência. 

Tipicamente, quanto mais próximos os momentos de aplicação do 

herbicida e da aplicação de água na área tratada, maior a possibilidade de 

ocorrência de lixiviação. Essington et al. (1995), estudando a mobilidade no perfil 

do solo do pesticida fluometruron numa área sob plantio direto, concluíram que o 

intervalo de tempo entre a aplicação de pesticidas e a ocorrência de chuva e a 

intensidade dessta constituem fatores-chave para a mobilidade ou lixiviação do 

pesticida, o mesmo tendo sido verificado por Locke et al. (1994), estudando o 

herbicida metribuzin. 

A textura e a estrutura do solo definem sua permeabilidade, e a 

permeabilidade do solo afeta a entrada de água e a redistribuição de herbicidas 

no perfil do solo: quanto mais permeável o solo, maior o potencial para lixiviação 

de herbicidas (WALDRON, 1992). Contudo, a presença de uma região de 

escoamento preferencial pode reduzir a lixiviação de produtos químicos no solo 

(KANWAR et al., 1991). Isso acontece se os produtos a serem lixiviados se 
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encontram nos microporos do solo e não são atingidos pela passagem rápida da 

água. 

Para descrever o potencial de lixiviação de um herbicida, pode-se 

utilizar o índice Groundwater Ubiquity Score - GUS (GUSTAFSON, 1989). Esse 

índice é o resultado de análise gráfica de propriedades de mobilidade e 

persistência de pesticidas no solo, no sentido de que fosse possível agrupar em 

classes os compostos lixiviáveis. Segundo esse autor, esse método é adequado 

como a primeira parte de um trabalho para especificar a que produtos deveria 

ser dada maior atenção, com estudos mais detalhados de lixiviabilidade em 

pequena escala. 

O índice GUS é dado pela equação: 

( ) ( )( )OCKtGUS log4log 21 −=  eq. 4 

 

em que t1/2 é meia-vida do, dia, e Koc, mL.g-1. 

 

A classificação dos pesticidas, segundo esse índice, está apresentada 

na Tabela 1. 

Tabela 1 - Classes de mobilidade de pesticidas e o índice GUS equivalente 

Índice GUS  Classes de Mobilidade de Herbicidas 

Menor que 0,1 Extremamente baixa 

0,1 – 1,0 Muito baixa 

1,0 – 2,0 Baixa 

2,0 – 3,0 Moderada 

3,0 – 4,0 Alta 

Maior que 4,0 Muito alta 

 

De acordo com Kirkhan e Powers (1972), o movimento de água 

contendo fertilizantes ou herbicidas em solução no perfil do solo é um exemplo 

de deslocamento de fluidos miscíveis, ou dispersão hidrodinâmica. Dispersão 

hidrodinâmica é um processo que ocorre quando um fluido se mistura e desloca 

outro fluido e inclui os processos de dispersão mecânica, que acontece devido à 

diferença de velocidades dos dois fluidos na matriz sólida, e de difusão 

molecular, que resulta da não-homogeneidade do soluto na solução e independe 

do movimento da solução (BEAR, 1972). 
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Uma forma bastante comum de representar a variação na concentração 

de um efluente de uma coluna de solo é usando a curva de efluente, ou curva de 

passagem (breakthrough curve) (KIRKHAN; POWERS, 1972; PREVEDELLO, 

1996; FERREIRA, 1999). Essa curva é dada pelo par ordenado �
�
�

�
�
�

1
p C

C,V , em 

que 
1C

C  é a concentração relativa no efluente após a passagem pela coluna de 

solo de um volume de fluido deslocador igual a determinado volume de poros, 

pV .  

Para o conhecimento da dinâmica do contaminante no solo, sua 

mobilidade e suas interações com as partículas são muito importantes. Tomando 

um volume elementar representativo, REV (SUN, 1995), a variação de massa de 

soluto nesse REV é dada por: 

( ) ( )( )

( ) ( ) ( ) sstseata
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2
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∂
−
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∂

eq. 5 

 

em que: 

θ = umidade do solo em base volumétrica, L3.L-3; 

n = 
porosidade, sendo n1 −  o volume ocupado pela matriz sólida, 

L3.L-3; 

aρ  = massa específica da fase líquida, M.L-3; 

sρ  = massa específica da matriz sólida, M.L-3; 

aD  = coeficiente de dispersão hidrodinâmica, L2.T-1; 

v = velocidade intersticial, 
θ
q

v = ; q = fluxo de água no solo, L.T-1; 

tak  = coeficiente de transformação do soluto na fase líquida; e 

tsk  = coeficiente de transformação do soluto na fase sólida. 

 

Admitindo-se que as trocas do soluto entre fases tenham atingido o 

equilíbrio e que não tenha havido perda por transformação, a equação 5 pode 

ser escrita na forma: 
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 eq. 6 

 

em que R é o fator de retardamento. 

 

O mais simples modelo de escoamento de fluidos num meio poroso é o 

que considera o escoamento do tipo pistão. Quando o efeito da dispersão é 

desprezado, os solutos presentes no fluido se movem a uma mesma velocidade, 

e a frente que os contém faz com que a concentração desses solutos no fluido 

em planos ao longo do percurso salte de um valor inicial, 0C , para um valor 1C , 

à medida que essa frente com concentração 1C  atinge esses pontos. 

A ocorrência da dispersão hidrodinâmica faz com que não se tenha um 

plano definido que divida a região de fluxo em duas áreas com concentrações 

0C  e 1C  diferentes. O resultado é que se tenha um plano com concentração C  

diferente de 0C  mesmo antes que um volume de fluido correspondente a um 

volume de poros até esse plano tenha passado por ele. 

Como conseqüência da adsorção, o transporte de compostos químicos 

no solo é mais lento do que a velocidade do soluto que o transporta. O fator de 

retardamento, R , é uma forma de representar esse "atraso", conceitualmente, 

dado por: 

soluçãoemcompostodo.conc
adsorvidocompostodo.concsoluçãoemcompostodo.conc

R
+

=  

A esquematização de um fluxo do tipo pistão e do efeito da dispersão 

hidrodinâmica e da adsorção está mostrado na Figura 3. 

O fator de retardamento somente pode ser considerado constante se a 

relação entre a quantidade de composto que está em solução e a que está 

adsorvida é, ou pode ser, representada por uma isoterma de adsorção linear. 

Nesse caso, R  é dado por: 

θ
ρ dd K

1R +=  eq. 7 

 

Ao se utilizar uma isoterma não-linear na equação 6 para correlacionar 

os valores da concentração no solo, sC , e concentração na solução em 
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equilíbrio, eC , o coeficiente de retardamento obtido passará a ser função de eC . 

Para a isoterma de Freundlich, o valor de R é dado por (MATOS, 1995): 
( )

θ
ρ 1n

effd
fCKn

1R
−

+=  eq. 8 

 

 

Fonte: Adaptação de Ramos (1998) 

Figura 3 - Representação do fluxo tipo pistão (A), efeito da dispersão 

hidrodinâmica (B) e da dispersão hidrodinâmica e fator de 

retardamento (C). 

 

 

2.1.2.1. Metodologia para determinação de R  e de aD  

 

van Genuchten e Wierenga (1986) apresentaram cinco métodos para 

estimativa do fator de retardamento, R , e do coeficiente de dispersão 

hidrodinâmica, aD , sendo utilizado, em todos eles, dados obtidos nos ensaios de 

mobilidade. 

A estimativa inicial dos valores desses parâmetros é obtida a partir da 

curva de eluição. O valor do coeficiente de retardamento é o valor do volume de 

poros necessários para que se tenha a relação 5,0
C
C

1

= . O coeficiente de 

dispersão hidrodinâmica é dado por: 
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22
c

a bR4
Lv

D
π

=  eq. 9 

 

em que: 

Lc = comprimento da coluna de lixiviação, L; e 

b = inclinação da curva de efluente para o valor de volume de 

poros referente a 5,0
C
C

1

= . 

 

A seguir, esses métodos são sucintamente descritos. 

 

a) Método da tentativa e erro 

Para a solução analítica da equação 6, dada de acordo com as 

condições iniciais de contorno do problema em questão, variam-se os valores de 

aD  e R  a partir das estimativas iniciais, obtendo-se com isso valores de 

concentrações estimadas. Visualmente, escolhe-se a curva obtida com as 

concentrações que melhor se ajustaram aos dados dos ensaios de mobilidade. É 

um método que tem as desvantagens de demandar muito tempo e estar sujeito à 

subjetividade na escolha da melhor curva. 

 

b) Método da declividade da curva de eluição 

Para a solução analítica da equação 6, utilizam-se as estimativas 

iniciais de aD  e R  obtidas a partir da curva de eluição, obtendo-se, assim, uma 

concentração “melhorada”. 

( ) ( ) �
�

	


�

� +
�
�

�
�
�

�+�
�

	


�

� −= 50
a

cc
50

a

c

e0 tRD2
tvLR

erfc
D
Lv

50
tRD2

tvLR
erfc50

C
C

,, exp*,*,  eq. 10 

em que 
e0C

C
é a concentração relativa estimada. 

 

Identifica-se na curva de eluição o valor de volume de poros 

correspondente a esse valor de concentração relativa, sendo o valor de volume 

de poros obtido o fator de retardamento. A partir do valor do fator de 

retardamento, faz-se o valor da estimativa de aD . O valor encontrado já é o valor 

definitivo. 
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c) Método da plotagem das curvas de efluente em papel log-normal 

Neste método são utilizados gráficos plotados em papel log-normal, 

para obtenção do valor da declividade das curvas de eluição. Esse método falha 

pela falta de praticidade e aproximações envolvidas na obtenção do valor do par 

ordenado a ser plotado: consideram-se os valores dados pela função erro-

complementar de duas vezes a concentração observada e pelo logaritmo 

neperiano do valor do volume de poros. 

 

d) Método dos mínimos quadrados 

Neste método, variam-se os valores de aD  e R  continuamente até que 

as concentrações estimadas por meio da equação 10 se aproximem dos valores 

experimentais. Quando o valor de soma do quadrado do resíduo, Rs, dado pela 

equação 11 é minimizado, têm-se os valores finais de aD  e R . 

( ) ( )
2

N

1i
ic

e0
ic

0
s TL

C
C

TL
C
C

R 

=

�
�

	


�

�
−= ,,  eq. 11 

em que: 

Ti = número de volume de poros; e 

N = número de observações. 

 

e) Método da curvas de concentração versus distância 

Neste método, utiliza-se a distribuição da concentração do soluto ao 

longo de uma coluna de solo. Semelhantemente ao método anterior, os valores 

de aD  e R  são alterados de modo a minimizar a soma dos quadrados do 

resíduo entre os valores observados e estimados. 

Borges Jr. e Ferreira (2004) desenvolveram o software DISP�, com o 

qual podem ser calculados o coeficiente de dispersão e difusão, aD , e o fator de 

retardamento, R . Com esse software pode-se ajustar aos dados da curva de 

eluição a equação 10, utilizando o Método dos Mínimos Quadrados. O volume 

de poros, pV , percolado na coluna de solo de comprimento cL  é dado por: 

c
p L

tv
V =  eq. 12 
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2.1.3. A degradação de herbicidas no solo 

 

O resultado final ideal da aplicação de um pesticida em plantas ou solos 

seria obtido se, atendida à finalidade para a qual esse produto foi utilizado, ele 

fosse rapidamente mineralizado e, com isso, transformado em produtos menos 

nocivos. Isso acontece na maioria dos casos, embora os processos e o tempo 

necessários para que ocorra variem muito entre os produtos utilizados, sendo 

afetado por características físicas, químicas e biológicas do pesticida e do meio 

(KERLE et al., 1996). 

A degradação é definida como o processo pelo qual um produto químico 

é reduzido a uma forma menos complexa. 

O processo de degradação completa de um pesticida no solo é 

denominado mineralização. Esse processo resulta na conversão do pesticida em 

compostos mais simples como H2O, CO2 e minerais NH3 e, embora possa ser de 

natureza química, ocorre preponderantemente quando a microbiota do solo 

utiliza o pesticida como fonte de carbono e, ou, outros nutrientes (ONGLEY, 

1996). 

A taxa de degradação, ou a velocidade com que a degradação de um 

produto ocorre, é afetada pelo tipo de pesticida, temperatura do solo, umidade, 

pH e disponibilidade de oxigênio (STIEGLER et al., 1993). A taxa de degradação 

é quantificada em termos de meia-vida, t1/2, que é o tempo requerido para que 

50% do produto original seja transformado em subprodutos. 

Os processos de transformação ou degradação são, de modo geral, 

benéficos. A exceção ocorre quando a transformação do produto é iniciada antes 

que a meta de uso do pesticida seja alcançada ou quando os produtos formados 

são mais tóxicos que os produtos que deram origem a eles. 

Os processos de degradação ditam como e por quanto tempo os 

pesticidas estarão presentes no ambiente. Estes podem ser divididos em: 

- Processos de degradação bióticos ou degradação biológica: 

metabolismo e degradação propriamente dita. 

- Processos de degradação abióticos ou degradação química, 

principalmente hidrólise, fotodegradação e oxidação (ONGLEY, 1996). 

 

A degradação química ocorre em decorrência de processos de natureza 

puramente química. Esses processos são catalisados por constituintes do solo 
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ou induzidos por luz solar (CHENG, 1990). Temperatura, umidade do solo, pH e 

adsorção e propriedades químicas e físicas do herbicida determinam o tipo e a 

velocidade dessas reações. 

A degradação microbiana é a quebra da molécula do herbicida por 

bactérias, fungos e outros microrganismos que o utilizam como fonte de 

alimento, sendo determinante a ação da população de bactérias (SUTHERSAN, 

1997). 

Condições do solo como umidade, temperatura, aeração, pH e 

quantidade de matéria orgânica afetam a velocidade com que as reações 

ocorrem, já que exercem influência direta no crescimento e atividade microbiana 

(WALDRON, 1992). Também, a freqüência de aplicação do herbicida pode 

influenciar a degradação microbiana: maiores taxas de degradação são 

esperadas à medida que o mesmo herbicida é utilizado freqüentemente. 

Os microrganismos podem promover quebra de pesticidas, por 

possuírem enzimas que permitem que estes seres vivos utilizem alguns 

poluentes como fonte de alimento. Isso ocorre quando esses compostos podem 

ser utilizados pelos microrganismos como fonte de carbono e energia, não 

acontecendo somente se os pesticidas aplicados forem tóxicos aos 

microrganismos (ALEXANDER, 1981). 

O quanto esses microrganismos podem ser eficientes depende, 

segundo o NRC (1993b), do tipo de microrganismo, do tipo de contaminante e 

das condições químicas e geológicas da área. Em geral, a degradação por 

atividade microbiana é, para um mesmo solo, mais lenta em condições de 

menores umidade e temperatura (STIEGLER et al., 1993). 

Recentemente tem havido particular interesse em se entenderem os 

processos de degradação de substâncias orgânicas que se passam no subsolo. 

Esses processos ocorrem em condições diferentes daquelas encontradas na 

superfície, ou seja, limitadas quantidades de nutrientes para o desenvolvimento 

da flora microbiana, oxigênio e luz (ALBUQUERQUE, 1995). 

A degradação de compostos orgânicos no solo é complexa. Em termos 

de quantificação matemática, mesmo os modelos mais sofisticados utilizados 

para descrever a degradação de herbicidas no solo não conseguem representá-

la totalmente, como demonstraram Reyes e Zimdahl (1989). 

Uma forma bastante comum de dissipação de pesticidas no ambiente é 

a formação de resíduos ligados ao solo, ou seja, resíduos não passíveis de 
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extração por métodos que não alterem substancialmente a natureza do resíduo e 

da matriz do solo (BURAUEL et al., 1998, citados por PEIXOTO et al., 2000). 

 

 

2.2. Tratamento de solos contaminados 

 

As atividades humanas podem agir sobre os processos naturais que 

ocorrem em subsuperfície e fazer com que, nesse ambiente, venha a ocorrer a 

presença de microrganismos, hidrocarbonetos, metais pesados e outros 

produtos nocivos ao meio ambiente. 

A preocupação com os impactos do uso de agroquímicos no ambiente, 

sobretudo na qualidade da água subterrânea, passou a ocorrer a partir da 

década de 1970 (ELABD et al., 1986; FILIZOLA et al., 2002), quando foi 

demonstrada a ocorrência de altas taxas de lixiviação de nitrato e de outros íons 

móveis no solo. 

De acordo com o Committee on Long-Range Soil and Water 

Conservation (1993), o destino dos pesticidas nos solos é afetado pelas 

características do produto e do solo, pelas práticas de manejo e pelas condições 

climáticas. 

Como agentes que causam variação na concentração desses produtos 

em meio poroso, podem ser citados: dispersão hidrodinâmica (dispersão 

mecânica e difusão molecular), presença de fontes e sumidouros, adsorção, 

precipitação, retenção biológica e decaimento radioativo, quando for o caso 

(SUN, 1995). 

A habilidade do solo em reter pesticidas ajuda a não disseminar a 

contaminação resultante de uso intensivo e contínuo desses produtos. A 

formação de resíduos ligados às partículas do solo é uma forma de dissipação 

de pesticidas no ambiente (PEIXOTO et al., 2000; LAVORENTI, 2002). Então, 

uma nova via de descontaminação poderia ser a de promover queda na 

reversibilidade da sorção, deixando menor quantidade de compostos disponíveis 

no solo, o que de fato pode ocorrer, de acordo com Benoit et al. (1999). 

A retenção de herbicidas pelos colóides do solo tem efeito direto na 

fitotoxidade, na mobilidade no perfil do solo, na volatilização para a atmosfera e 

na degradabilidade desses produtos (BARRIUSO et al., 1992). E, como a 
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adsorção é dependente do pH (WEBER, 1980), essas outras características 

indiretamente também o são. 

Em geral, a sorção é mais fortemente controlada pelo conteúdo de 

matéria orgânica do que pelo das argilas ou pelo pH, a menos que o herbicida 

seja fortemente catiônico (WORRALL et al., 2001) ou o teor de matéria orgânica 

seja muito baixo (STEVENSON, 1972). Nos sistemas solo−água, a adsorção dos 

compostos orgânicos não-iônicos aos minerais do solo é mínima, se comparada 

com a quantidade que pode ser adsorvida à matéria orgânica do solo (FLAIG, 

1975). 

Uma proposta de tratamento ideal seria, então, a aplicação de 

compostos orgânicos numa camada de solo que ficasse entre o lençol freático e 

a zona de crescimento de raízes, para proteger as águas subterrâneas de 

herbicidas que fossem lixiviados. Jonhson et al. (1997), citados por Worrall et al. 

(2001), empregaram tal procedimento, criando, assim, uma zona que ele mesmo 

chamou de zona "enriquecida" do solo. Contudo, a aplicabilidade dessa prática 

em escala de campo é questionável. 

A escolha do método de tratamento mais apropriado para solos e 

sedimentos depende das características do local, da concentração, do tipo de 

poluente a ser removido, do tipo de utilização que se dará ao local depois de 

tratado, do custo e da possibilidade de criação de problemas extras 

(SUTHERSAN, 1997; MULLIGAN et al., 2001). 

Muitos métodos envolvendo ou baseando-se em mecanismos 

biológicos, físicos e químicos estão disponíveis, hoje, para tratar solos 

contaminados. As técnicas de tratamento atuais estão baseadas em processos 

que visam (van DEUREN et al., 2002): 

- Degradar ou mineralizar o contaminante ou  

- extrair esse produto em forma de um concentrado ou, ainda, 

- imobilizar, estabilizando ou tornando menos tóxico o composto. 

 

Esses processos e algumas técnicas de tratamento que os empregam 

são apresentados na Figura 4. 

Tratamento in situ refere-se ao uso de agentes químicos ou biológicos 

e, ainda, manipulações físicas com as intenções de degradar, remover ou 

imobilizar contaminantes sem a remoção do solo para outro lugar (USEPA, 

1993). Os custos envolvidos, a logística relacionada e todo o equipamento 
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requerido para escavação, transporte, tratamento ex situ e a disposição do solo, 

depois de tratado, podem fazer com que a opção de tratamento in situ seja 

atraente (USEPA, 1993). De acordo com a USEPA (2001), em 80% do total de 

trabalhos de tratamento de solos contaminados desenvolvidos atualmente se 

utilizam técnicas de tratamento in situ. 

 

 

Fonte: van Deuren et al. (2002) 

Figura 4 - Algumas técnicas de tratamento utilizadas atualmente e processos 

nos quais se baseiam. N.A. é o nível do lençol freático. 

 

A adoção conjunta de técnicas de imobilização de contaminantes e 

biodegradação pode vir a se tornar um efetivo tratamento para solos 

contaminados (SHENG et al., 1998), e, de acordo com Crocker et al. (1995), a 

vantagem dessa técnica e que ela pode estar continuamente atuando. 

Algumas condições e, ou, requerimentos em relação à possibilidade de 

uma tecnologia vir a ser eficiente estão apresentadas no documento 

"Considerations in deciding to treat contaminated unsaturated soils is situ" 

(USEPA, 1993). 
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2.2.1. A utilização da matéria orgânica 

 

A resistência e magnitude com que moléculas de herbicidas são 

adsorvidas à matéria orgânica presente no solo sofrem influência, segundo 

Stevenson (1972): 

- Das características químicas e física dos adsorventes. 

- Da natureza dos pesticidas. 

- Das propriedades do "sistema do solo" como quantidade e tipo de 

argilomineral, pH, quantidade e carga dos cátions trocáveis, 

temperatura e umidade. 

 

As substâncias húmicas podem ser descritas como uma série de 

polieletrólitos altamente ácidos, com coloração que vai do amarelo ao preto e 

que possuem alto peso molecular. A habilidade das substâncias húmicas em 

"combinar" com moléculas orgânicas, como no caso dos herbicidas, é devida, 

primariamente (STEVENSON, 1972), à alta quantidade de grupos funcionais 

contendo oxigênio, como COOH , grupos OH  fenólicos, enólicos e alifáticos e 

vários tipos de estrutura contendo o grupo OC =  como pode ser visto na  

Figura 5. 

 

Fonte: Stevenson (1972) 

Figura 5 - Estrutura química das substâncias húmicas. 
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A relativa contribuição da matéria orgânica na capacidade de troca 

catiônica e na retenção de cátions orgânicos será maior em solos neutros e 

fracamente alcalinos do que em solos ácidos (STEVENSON, 1972). 

Devido à capacidade da matéria orgânica do solo de associar-se a 

outros compostos orgânicos, muitos pesquisadores têm estudado a possibilidade 

de se utilizá-la como melhoramento das condições do solo, no que diz respeito à 

sua capacidade de reter compostos orgânicos, como pode ser observado nos 

trabalhos de Flaig (1975), Scheunert (1993), Sanchez-Camazano et al. (1996), 

Cox et al. (1997) e Khandelwal e Rabideau (2000). 

Khandelwal e Rabideau (2000) estudaram o efeito da adição de material 

orgânico humificado no desempenho de barreiras subterrâneas de solo e 

bentonita, por meio da estimativa dos parâmetros das isotermas de adsorção 

linear, dk , e de Freundlich, fk  e fn , para o tricloroetileno. Em uma mistura, em 

peso, de 89% de solo, 6% de bentonita e 5% de material orgânico humificado 

eles obtiveram um aumento médio de 7,7 vezes no valor de fk  (0,61 para 4,71), 

uma diminuição de 0,96 para 0,92 no valor de fn  e um aumento médio de 4,6 

vezes em dk  (0,53 para 2,43), em comparação com os valores obtidos com a 

mistura de solo com bentonita. Em colunas onde se utilizou apenas o material 

orgânico humificado, os valores médios foram: fk  = 41,7, fn  = 0,88 e dk  = 33,9. 

Contudo, pode ocorrer o fato de a matéria orgânica propiciar a formação de um 

composto solúvel em água a partir da união entre herbicidas pouco solúveis e 

substâncias húmicas prontamente solúveis em água (SCHEUNERT, 1993). 

Existem, inclusive, propostas de "fabricação" de argilas-orgânicas ou 

organoargilas, obtidas a partir do “revestimento” das superfícies das plaquetas 

do mineral de argila montmorilonita com aminas. Esse tratamento confere 

caráter hidrofóbico e organofílico às argilas.  

Brixie e Boyd (1994), utilizando, em laboratório, argilas organofílicas 

para diminuir a lixiviação de pentaclorofenol em solos de textura grossa, 

encontraram que esse novo material apresentou potencial muito grande para 

reduzir a lixiviação desse produto. 

Cornejo e Hermosín (1993) e Sheng et al. (1998), trabalhando com 

diferentes produtos obtidos a partir da associação entre agilominerais 

modificados, constataram que o novo material apresentou potencial muito 

grande de reduzir a lixiviação do pentaclorofenol e do herbicida 2, 4-D. 
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Celis et al. (1999) estudaram a capacidade de duas montmorilonitas e 

organoderivados, obtidos a partir dessas argilas, em reter o pesticida imazamox 

em diferentes condições de pH. Eles verificaram que a adsorção desse pesticida 

nas argilas puras foi quase desprezível, ao passo que nas organoargilas a 

sorção foi de moderada a praticamente irreversível. A diminuição no pH levou a 

um grande aumento na capacidade de sorção dessas organoargilas. 

A sorção à matéria orgânica afeta a degradação microbiana, protegendo 

o herbicida de ser degradado (OGRAM et al., 1985; RIJNAARTS, 1990). 

Contudo, essa proteção não pode ser generalizada. De acordo com Bolan e 

Baskaran (1996) e Jonhson et al. (1997), citados por Worrall et al. (2001), solos 

com alto teor de matéria orgânica têm maior atividade microbiana, o que pode vir 

a aumentar a biodegradação. 

Resultados encontrados por Stott et al. (1983), estudando a 

biodegradação e estabilização do 2,4-D em húmus, e Benoit et al. (1999), 

pesquisando esse mesmo herbicida, mostraram que os seus produtos da 

degradação puderam ser degradados, mesmo estando ligados à matéria 

orgânica. Concluíram que os efeitos da sorção podem proteger ou não o 

composto da degradação, dependendo da natureza deste e dos sorventes. 

 

 

2.3. Análises cromatográficas 

 

Geralmente, a análise de resíduos de pesticidas é guiada ou por seus 

aspectos toxicológicos ou por seus produtos de degradação. Em ambos os 

casos, a necessidade está em identificar e quantificar pequenas quantidades 

desses compostos em diferentes matrizes. O método de detecção utilizado 

nessas análises deveria apresentar, "a priori", duas ou mais ordens de 

magnitude de sensibilidade acima do limite máximo estabelecido para o produto 

analisado pela legislação ambiental (CHEN; WANG, 1996). Os métodos mais 

empregados são as análises químicas e os bioensaios. 

Os bioensaios quantificam apenas a fração bioativa do herbicida 

presente e o fazem a partir da quantidade que causa danos à cultura utilizada. 

Assim, são adequados apenas quando se depara com interesse agronômico, e 

não ambiental, em relação ao herbicida (MUELLER et al., 1992). 
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Dos métodos analíticos, os cromatográficos são os mais empregados 

na análise de resíduos de herbicidas em amostras de água e de solo. Análises 

de resíduos ou traços de herbicidas são realizadas por cromatografia gasosa, 

CG, com detectores de nitrogênio e fósforo, NPD, ou detector por captura de 

elétrons, ECD, e, em alguns casos, em conjunto com espectrometria de massa, 

GC-MS, sendo a cromatografia líquida de alta eficiência, CLAE, uma técnica 

alternativa (SANCHÉS-BRUNETE et al., 1998; MATRANGOLO, 1999). 

Na avaliação dos resultados de um procedimento analítico, é necessário 

que se considerem parâmetros que assegurem a qualidade desse, sendo a 

exatidão tida como um dos principais parâmetros. Medidas para avaliações 

podem englobar também a porcentagem de recuperação e a variação dessa 

porcentagem em função do analito e da matriz analisados (STALIKAS; 

KONIDARI, 2001). 

A cromatografia é essencialmente um método de separação em que os 

componentes de uma mistura são distribuídos por duas fases: uma estacionária 

(sólida ou líquida, neste caso aderente a um suporte sólido poroso), com grande 

área superficial, e outra móvel (gás ou líquido), que entra em contato com a 

primeira. A separação resulta da migração diferencial dos componentes pela 

fase móvel devida às diferentes interações com a fase estacionária. A fase 

móvel atravessa a fase estacionária com velocidade proporcional a propriedades 

intrínsecas desta, como tamanho, estrutura e, ou, afinidade entre as duas fases, 

dada, por exemplo, pela polaridade, como no caso da cromatografia líquida. 

O movimento da substância em análise durante a cromatografia é 

resultante de duas forças de efeitos contrários; uma força que tende a “acelerar” 

o movimento, gerada pelo fluxo da fase móvel e uma força que tende a parar o 

movimento, gerada porque a substância fica retida à fase estacionária. Então, 

embora a fase móvel tenha velocidade constante, o mesmo não ocorre com a 

substância em análise, devido ao tempo que esta fica retida na fase estacionária. 

Esse tempo de retenção é idealmente diferente para os diversos compostos. 

Assim, no desenrolar de uma corrida cromatográfica, têm-se compostos 

diferentes cumprindo diferentes tempos de retenção e, conseqüentemente, tendo 

velocidades médias distintas. 

A cromatografia pode ser dividida em duas grandes classes: 

cromatografia líquida (CL) e cromatografia gasosa (CG). Na cromatografia 

líquida, um líquido carreia solutos dissolvidos, através da fase estacionária, que 
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pode ser papel, ou estar disposta em uma placa (camada delgada) ou em uma 

coluna. Já, na cromatografia gasosa, um gás inerte carreia uma mistura gasosa 

através de uma coluna contendo a fase estacionária. 

A cromatografia é útil para separação de amostras e, combinada com 

outros métodos analíticos químicos e instrumentais convencionais, serve ao 

propósito de identificar espécies químicas. A técnica da cromatografia sozinha 

não é suficiente para identificação qualitativa de uma espécie, pois pode ser que 

a substância não seja conhecida e, ou, o padrão seja idêntico ou muito parecido, 

a exemplo de isótopos ou isômeros. Contudo, se duas substâncias são 

separadas por cromatografia, então elas são diferentes. 

Cada substância deveria apresentar idealmente uma zona de resposta 

única, bem definida e de forma regular. Em alguns casos, porém, os resultados 

são anômalos, levando a zonas com áreas de pico não muito bem definidas ou a 

múltipla “zonação”, com uma substância produzindo mais de uma zona (ZWEIG; 

SHERMA, 1974). 

A cromatografia gasosa tem sido utilizada devido à sua alta 

sensibilidade e seletividade na detecção. Contudo, a não-estabilidade térmica de 

alguns compostos, como é o caso do tebuthiuron, faz com que seja necessária 

uma medição indireta da sua quantidade na matriz: produtos são sintetizados em 

condições específicas em laboratório, a partir desses compostos não-estáveis, 

para obtenção de produtos estáveis a altas temperaturas, que são analisados 

(BERRADA et al., 2003). 

 

 

2.3.1. Derivatização 

 

Os procedimentos para análise por cromatografia gasosa, CG, são os 

que mais utilizam a derivatização química no preparo das amostras, pois as 

análises destas amostras no estado de vapor requerem que elas sejam voláteis 

e estáveis sob altas temperaturas (BLAU; HALKET, 1993). No entanto, em 

análise por cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) a derivatização é, 

comumente, não necessária (WATSON, 1993), embora seja utilizada para 

melhorar a sensibilidade e seletividade do procedimento analítico 

(MACUTKIEWICZ et al., 2003). 

Como vantagens da derivatização tem-se que, segundo Watson (1993): 
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- Aumenta a volatilidade e diminui a polaridade dos compostos. 

- Estabiliza compostos que são instáveis nas temperaturas utilizadas 

pelas análises por CG. 

- Melhora a separação de grupos de compostos na CG. 

- Produz informações correlatas ao número e tipos de grupos funcionais 

presentes numa mistura de compostos desconhecidos. 

- Melhora o comportamento de compostos em relação a detectores 

seletivos. 

 

Como desvantagens, tem-se: 

- Dificuldade de remoção do agente derivatizante que pode, em alguns 

casos, interferir na análise. 

- Condições de derivatização que podem provocar mudanças não 

desejáveis na formulação do analito. 

- Aumento do tempo total de análise. 

 

Uma das características do detector por captura de elétrons (ECD) é ser 

o mais sensível dentre os utilizados na cromatografia gasosa, sendo esta muito 

explorada quando se propõe um procedimento analítico do qual a derivatização 

faça parte. 

O ECD responde particularmente bem às moléculas que possuam a 

capacidade de capturar elétrons. Essas moléculas têm o seu maior 

representante nos halogênios (BLAU, 1993). A sensibilidade de detecção 

aumenta na ordem IBrClF <<< . Contudo, nessa mesma ordem decaem a 

volatilidade e a estabilidade. Assim, na prática os produtos derivatizados são 

obtidos da reação com compostos halogenados que contenham F e Cl. 

Muitas reações químicas ocorrem no processo de derivatização, dentre 

as quais podem ser identificadas as reações de esterificação, alquilação, 

condensação e acilação.  

A reação de acilação envolve a adição de um grupo acila numa 

molécula que contenha um átomo de hidrogênio substituível (BLAU, 1993), 

conforme a reação representada na Figura 6. 

A piridina é um catalisador muito utilizado nas reações de acilação. 

Além de fazer com que a reação não ocorra bruscamente, por ser um solvente 

forte ela atua como um receptor do ácido formado na reação. 
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Fonte: Blau (1993) 

Figura 6 - Esquema geral de uma reação de acilação. 

 

Na Tabela 2 estão listados alguns reagentes do grupo acila, utilizados 

para derivatização de compostos visando à análise por CG e utilizando ECD 

(BLAU, 1993). 

Tabela 2 - Grupos acila utilizados na derivatização de compostos para análise 

por CG usando ECD e as funções que melhor reagem ao grupo 

Grupo  Funções a Serem Derivatizadas 

Grupo perfluoracil: trifluoracetila, 

pentafluoropropionila, heptafluorbutila 

Hidroxila, amina primária e secundária, 

amida, tiol 

Tricloroacetila, pentafluorobenzoíla Hidroxila, amina primária e secundária, tiol 

Pentafluorobenziloxicarbonila, 

tricloroetiloxicarbonila 

Amina terciária 

 

 

2.4. O herbicida tebuthiuron 

 

Um importante grupo de pesticidas tem sido obtido a partir da 

substituição nos radicais da uréia. Tais produtos têm sido largamente utilizados 

como inseticidas, as benzoiluréias, e como herbicidas, as sulfoniluréias e as 

feniluréias (BERRADA et al., 2003). Este último grupo, os herbicidas da classe 

das feniluréias, tem sido muito empregado em pré e pós-emergência para o 

controle de plantas daninhas. 

Os herbicidas derivados da uréia atuam inibindo a fotossíntese. Essa 

inibição é assumida como sendo devida à ligação entre o hidrogênio do grupo 

NH e, ou, o oxigênio do grupo carboxílico com os centros ativos dos cloroplastos, 

diminuindo a formação fotossintética de carboidratos (GOOD, 1961, citado por 
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GEISSBÜHLER, 1969). O herbicida tebuthiuron, cuja fórmula química é 

mostrada na Figura 7, pertence a essa classe de compostos 

 

Fonte: Geissbühler et al. (1975) 

Figura 7 - Estrutura do tebuthiuron. 

 

O tebuthiuron é moderadamente solúvel em clorofórmio, acetona e 

hexano. Valores de solubilidade em água encontrados na literatura pesquisada 

variaram entre 2.300 µg.mL-1 (LOH et al., 1980) e 2.500 µg.mL-1 (WEBER, 1980; 

WILLIAM, 1998). Com exceção do fenuronm, o tebuthiuron é mais solúvel em 

água de que todos os outros herbicidas da família das fenilutréias.  O coeficiente 

de partição água-octanol, owk , é 61 em pH 7 e a 25 oC. 

O tebuthiuron possui pressão de vapor de Hgmm10x2 6−  a 25 oC e 

ponto de fusão entre 161,5 e 164 oC, decompondo-se quimicamente para 

temperaturas próximas ou acima do ponto de fusão, e é estável à reação de 

hidrólise por um período de até dois meses em solução com valor de pH 

variando entre 3 e 9. 

Utilizado no cultivo da cana-de-açúcar, em associação com a atrazina e 

o diuron, o tebuthiuron tem meia-vida de 12 a 15 meses em regiões com índice 

pluviométrico anual entre 1.000 e 1.500 mm (PESSOA, 1999), mas pode ficar 

ativo no solo por mais de três anos (IBARRA; MORTON, 1984). 

O tebuthiuron apresenta caráter básico, com pKa de 1,2, e, de modo 

geral, os mecanismos de adsorção desse herbicida no solo são pH dependentes 

(WEBER, 1980). 

A adsorção de herbicidas derivados da uréia, como é o caso do 

tebuthiuron, aos componentes do sistema solo−água tem sido atribuída a vários 

mecanismos (WEBER, 1980). Segundo esse autor, tanto mecanismos de 

adsorção molecular, em pH neutro, quato mecanismos que envolvem ligações 

iônicas, em condições de ambientes ácidos, ocorrem. Como exemplo desses 

mecanismos citados, podem-se enumerar força de van der Walls e ligação 

catiônica, com protonação prévia do tebuthiuron.  



 

 35 
 

O núcleo ( ) ethiadiazol,,ethylethyldim, −−−− 431115  é um fator 

essencial na severa fitotoxicidade do herbicida tebuthiuron (KUBO et al., 1970). 

A dose de 1,1 kg.ha-1 tem se mostrado eficiente no controle de plantas 

indesejáveis. Esse herbicida age inibindo o transporte de elétrons (HATZIOS et 

al., 1979), atuando na fase escura da fotossíntese. Em termos agronômicos, a 

longa persistência e efetividade do tebuthiuron fazem dele um herbicida muito 

eficiente (BOVEY; MEYER, 1979).  

O herbicida tebuthiuron está sujeito à degradação química (TOMLIN, 

1995) e, ou, microbiana (WALKER et al., 1973, citados por STEINERT; 

STRITZKE, 1977). As perdas por fotodecomposição e, ou, volatilização são 

insignificantes (TOMLIN, 1995). 

 

 

2.4.1. O comportamento do tebuthiuron no solo 

 

Chang e Stritzke (1977) verificaram que 40% do tebuthiuron aplicado 

ficou retido na amostra de solo com 4,8% de matéria orgânica. Esses autores, 

estudando a movimentação dos herbicidas tebuthiuron e fluometuron em três 

solos de características diferentes, um argiloso, um siltoso e um arenoso, 

constataram que, com exceção do solo arenoso, o movimento do tebuthiuron e 

do fluometuron foi mais bem relacionado aos processos de sorção-dessorção. 

Weber (1980) encontrou grande adsorção do tebuthiuron quando 

presente em solução com valores de pH superiores ao pKa. Para ele, o pH na 

superfície orgânica estaria, provavelmente, com o pH menor em duas unidades 

que o pH da solução. 

Resíduos detectáveis de tebuthiuron foram encontrados por Bovey et al. 

(1982) mais de dois anos após a sua aplicação na maioria dos solos nos quais 

foi aplicada a quantidade de 2,2 kg.ha-1 e em todos os tratamentos em que se 

utilizaram 4,0 kg.ha-1. De acordo com os bioensaios, não houve diferença 

consistente entre as quantidades encontradas nas profundidades de 0 a 30 e 30 

a 60 cm. 

Emmerich et al. (1984) constataram que 38% da dose de tebuthiuron 

utilizada, 0,84 kg.ha-1, ainda estava presente no solo 21 meses depois de sua 

aplicação. 
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Nas condições de solo, textura fina da família das montmorilonitas, e 

precipitação total de 2.240 mm nas quais foi realizado o estudo, o tebuthiuron 

esteve presente no solo por até 25 meses (MEYER; BOVEY, 1988). 

Ibarra e Morton (1984), estudando diferentes taxas de aplicação desse 

herbicida em solos mexicanos, estimaram períodos de 35,8; 39,5; e 44,3 meses 

para que resíduos deste não fossem mais detectados a taxas de aplicação de 

0,50; 1,00; e 1,50 kg.ha-1 de princípio ativo, respectivamente. 

Morton et al. (1989) estudaram o efeito das condições de umidade no 

solo na movimentação do tebuthiuron. Amostras retiradas do solo após 24 h da 

simulação de um evento de chuva apresentaram 21, 35 e 78% do total aplicado 

nas profundidades de 0 - 7, 7 - 15 e 15 - 30 cm, respectivamente. Após 168 dias 

de tratamento, o tebuthiuron foi detectado a 60 cm de profundidade.  

Spadotto (comunicação pessoal), utilizando modelos matemáticos para 

estimar os potenciais de lixiviação de 19 pesticidas, verificaou que o tebuthiuron 

é o pesticida com o mais alto potencial de lixiviação. Os resultados permitiram 

estimar que entre 15 e 54% de tebuthiuron aplicado na superfície do solo 

passaria através dos primeiros 1,20 m dos solos estudados. Os pesticidas que 

apresentaram os maiores potenciais de lixiviação - tebuthiuron, hexazinone e 

diuron - têm sido encontrados em amostras de água subterrânea na microbacia 

do Espraiado, área de recarga do Aqüífero Guarani, em Ribeirão Preto, SP, 

embora em quantidades que não comprometem a qualidade da água local. 

Mahler et al. (2002) classificaram o tebuthiuron como tendo grande 

lixiviabilidade relativa e pequeno potencial para escoamento superficial. 

Com base em análise estatística envolvendo propriedades dos 

herbicidas e a quantidade em que eles são utilizados no Brasil, Oliveira Jr. e 

Tormena (2002) incluíram o tebuthiuron no grupo dos herbicidas que devem ter 

prioridade nas pesquisas. 

Utilizando valores de meia-vida de 360 dias e coeficiente de sorção, 

ock , de 80 mL.g-1 (TOMLIN, 1995), obtém-se para o tebuthiuron GUS de 5,4, o 

que o coloca na faixa de mobilidade muito alta (Tabela 1). 
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2.4.2. Análises químicas do herbicida tebuthiuron 

 

Os compostos obtidos a partir da substituição de três radicais da uréia, 

como é o caso do tebuthiuron, estão sujeitos à reação apresentada na Figura 8. 

 

Figura 8 - Esquema geral da reação de decomposição que ocorre com os 

produtos derivados da uréia. 

 

Quando se utiliza a cromatografia gasosa para analisar compostos 

dessa classe, a derivatização química é quase sempre necessária, pois a reação 

de representada na Figura 8 não é quantitativa (BLAU, 1993). 

 

 

2.4.3. Tratamento de solos contaminados com tebuthiuron 

 

As atividades humanas podem agir sobre os processos naturais que 

ocorrem em subsuperfície e fazer com que nesse ambiente venha ocorrer a 

presença de microrganismos, hidrocarbonetos, metais pesados e outros 

produtos nocivos ao meio. 

Entendendo o sistema solo−água como a combinação de vários 

componentes α, a quantidade de um composto químico em cada um desses 

componentes pode ser representada pela sua concentração αC , que é a razão 

entre a massa do composto e a massa de solo ou volume de solução. Uma vez 

verificado que a concentração do composto no meio é maior do que a permitida 

pelas normas vigentes, medidas de monitoramento devem ser tomadas. 

Pires (2003) estudou a possibilidade de fitorremediação de solos com 

tebuthiuron, verificando que as plantas indicadoras conseguiram se desenvolver 

em solos tratados com até 1,0 kg.ha-1, passados 60 dias da aplicação do 

tebuthiuron. Esse deve ser considerado um resultado satisfatório, pois Pessoa et 

al. (1999) recomendaram a não-utilização da área com aplicação de tebuthiuron, 
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com dosagem de 1,1 kg.ha-1, por um intervalo de até três anos, devido ao longo 

efeito residual do tebuthiuron. 

Não foram encontrados na literatura pesquisada outros trabalhos sobre 

a possibilidade de tratamento de solos contaminados com tebuthiuron, apesar de 

muitas referências mostrarem a possibilidade de lixiviação desse herbicida no 

perfil do solo. 
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3. MATERIAL E MÉTODOS 

3.1. Proposta de tratamento in situ de solos contaminados com 

tebuthiuron 

 

A técnica proposta, dada as hipóteses em que está fundamentada, pode 

ser incluída na classe de tratamento conhecida por zonas reativas in situ, a qual 

se baseia na premissa de que é possível, por meio de reações ou ligações 

químicas, degradar ou reter um contaminante em subsuperfície, de modo que 

ele não fique disponível para movimentar-se.  

Sendo tebuthiuron fortemente adsorvido pela matéria orgânica do solo, 

conforme reportado em vários trabalhos (CHANG; STRITZKE, 1977; BOVEY et 

al., 1982; KOSKINEN et al., 1996), idealizou-se, então, que ele poderia ser retido 

numa região reativa constituída de matéria orgânica. 

Na concepção do modelo físico da zona reativa, optou-se pela inserção, 

no perfil do solo contaminado, de uma zona reativa na posição vertical, com um 

formato cilíndrico, constituída por material orgânico humificado (MOH) (Figura 9). 

Nesse modelo, o tebuthiuron, devido à sua elevada solubilidade, seria 

transportado com a água aplicada para as regiões reativas, onde, em contato 

com a matéria orgânica, o herbicida poderia apenas ficar retido ou vir a ser 

degradado. 

O material e a metodologia empregados na avaliação dessa proposta 

de tratamento estão descritos nos tópicos subseqüentes. 
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zona reativa 

solo 
contaminado 

dreno de areia 

 

Figura 9 - Esquema de um corte radial do cilindro de solo mostrando a coluna de 

material orgânico humificado e o dreno. A região reativa constituída de 

material orgânico humificado tinha diâmetro de 2,5 cm. 

 

 

3.2. Material de solo utilizado 

 

Para realização desse trabalho, foram coletadas amostras do horizonte 

B de um solo Latossolo Vermelho-Amarelo álico (LVa), numa área conhecida 

como "Tiro de Guerra", no município de Viçosa, MG. Esse local foi escolhido por 

não apresentar histórico de utilização do herbicida tebuthiuron. As características 

do solo importantes na condução do trabalho estão representadas no Quadro 1. 

O solo utilizado foi secado ao ar, desagregado, homogeneizado e 

passado em peneira de 2,0 mm de abertura, obtendo-se, assim, a terra fina 

secada ao ar (TFSA). A umidade da TFSA foi de 16 dag.kg-1. 

 

 

3.3. O experimento em colunas de solo 

 

O primeiro passo foi a montagem das colunas para avaliação da técnica 

de tratamento proposta. Um total de 16 colunas foi preparado e agrupado em 

quatro grupos, sendo cada um desses compostos por três repetições do 
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tratamento e um branco ou testemunha. Os tratamentos corresponderam a 25, 

50, 100 e 180 dias de incubação do tebuthiuron no solo. 

Quadro 1 -  Características do solo utilizado para preenchimento das colunas 

Características Valor 

Condutividade hidráulica do solo saturado (cm.h-1) 3,0 

Umidade de saturação (cm3.cm-3) 0,58 

Umidade de capacidade de campo (cm3.cm-3) 0,43 

Umidade residual (cm3.cm-3) 0,15 

Massa específica do solo (g.cm-3) 1,1 

Matéria orgânica (g.kg-1) 9,6 

pH em água 5,21 

Areia (%) 22 

Silte (%) 4 

Argila (%) 74 

Fonte: Matos, 1995; Corrêa, 2002 

 

As colunas foram montadas utilizando tubos de PVC com diâmetro 

nominal de 35 cm, diâmetro interno de 34 cm e altura de 57 cm. As colunas 

foram preenchidas com uma camada de areia de 2,0 cm na base para funcionar 

como dreno seguida de uma camada de 50 cm de TFSA. 

O solo nas colunas foi compactado em subcamadas de 10 cm, sendo a 

umidade ajustada para 32%, com massa específica dγ = 1,1 g.cm-3. Cada coluna 

possuía um dreno lateral e tubo coletor para captação de percolado (Figura 10). 

Na parede interior dos tubos de PVC foi aplicada uma camada de areia, 

colada com silicone, para prevenir movimento preferencial de água rente a essas 

laterais. Após a colocação e compactação de cada camada, foi feita a sua 

escarificação superficial, com o objetivo de promover melhor aderência com a 

camada subseqüente. Durante a compactação das camadas foi mantido um tubo 

de cobre de 2,0 cm de diâmetro no centro de cada coluna, na direção do seu 

eixo longitudinal. Ao final da disposição das cinco camadas nas colunas, esse 

tubo foi retirado, sendo o furo, então, preenchido com material orgânico 

humificado, MOH (Figura 11). A colocação desse material era precedida de 

escarificação ao longo de todo o furo, visando quebrar o espelhamento que 

possa ter, porventura, sido formado na superfície de contato solo−tubo de cobre. 
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Figura 10 - Vista de uma coluna depois de montada evidenciando o dreno lateral 

e o frasco coletor. Observam-se, em segundo plano, as colunas 

menores, denominadas “colunas-auxílio”, usadas na determinação 

da evaporação. 

 

 

 

 

Figura 11 - Vista parcial do topo de uma coluna evidenciando o material orgânico 

humificado colocado no centro da coluna (região mais escura). 
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Foi adotada a densidade de dγ = 1,1 g.cm-3 para o MOH. Compactou-se 

esse material na coluna com uma umidade de 60%, a qual apresentou melhor 

trabalhabilidade. 

O acompanhamento diário da umidade das colunas foi feito por meio de 

“colunas-auxílio” que são menores (Figura 10), com diâmetro de 19,5 cm e altura 

de 30 cm, montadas com o mesmo solo, e mantendo-se as mesmas 

características dos modelos físicos a serem analisados. Essas colunas, num 

total de seis, foram pesadas diariamente, sendo a massa de água perdida por 

evaporação convertida em lâmina d’água evaporada, sendo o valor médio obtido 

reposto em todas as colunas. Após 25, 50, 100 e 180 dias de incubação do 

herbicida com o solo, foram retiradas, às profundidades de 10, 25 e 40 cm, 10 

amostras de solo para a quantificação da concentração de tebuthiuron e 

umidade, assim distribuídas: a cada profundidade foram marcados três raios, 

dividindo-se a superfície em três setores com áreas o mais próxima possível. Em 

cada um desses raios foram retiradas amostras no centro e nas distâncias de 5, 

10 e 15 cm do centro, e mais uma amostra também no centro. 

Para ter acesso às profundidades de amostragm, as colunas foram 

seccionadas a 8,0; 23,0; e 38,0 cm do topo. O tubo amostrador coletava uma 

amostra de formato cilíndrico com 2,0 cm de diâmetro e 4,0 cm de altura, o que 

representa uma massa de solo de aproximadamente 14,0 g. A Figura 12 ilustra 

parte do procedimento de amostragem, indicando uma camada já amostrada. 

 

 

3.3.1. A contaminação do solo com tebuthiuron 

 

Adicionou-se ao material de solo (TFSA) a quantidade equivalente a 

10,0 mg de princípio ativo de tebuthiuron por kg de solo seco, sendo, para isso, 

utilizado o produto comercial Combine SC, cuja aplicação sugerida pelo 

fabricante (informação obtida do rótulo da embalagem) é de 2,0 L.ha-1. Para se 

chegar à quantidade a ser adicionada à massa de solo, admitiu-se que na 

aplicação do tebuthiuron em campo há uma distribuição uniforme do produto na 

camada superior de 10,0 cm de espessura. Com isso, tem-se em que volume de 

solo é aplicada a dosagem recomendada (2,0 L.ha-1). 
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(A) 

 

 
(B) 

Figura 12 - Vista de uma coluna amostrada evidenciando os pontos de 

amostragem. 
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Como o propósito era aplicar no solo uma dosagem alta, utilizaram-se  

10,0 mg.kg-1, o que corresponde a 10 vezes a dosagem sugerida pelo fabricante 

quando atendida à hipótese de distribuição no solo adotada. 

 

 

3.4. Ensaios de eluição 

 

A curva de efluente do tebuthiuron foi obtida segundo a metodologia 

descrita em Matos et al. (1999), em que tubos de PVC de 47 mm de diâmetro 

foram preenchidos com solo, perfazendo colunas de solo de 150 mm de altura. 

O solo utilizado foi a TFSA, anteriormente preparada e com massa específica 

dγ = 1,1 g.cm-3. Discos de lã-de-vidro foram colocados no topo e fundo das 

colunas, e, para prevenir a formação de caminho preferencial no contado 

solo−PVC, aplicou-se, internamente, uma camada de areia nas colunas de PVC. 

Depois de montadas, as colunas foram colocadas para saturar com 

água deionizada, a partir do fundo, por um período de 24 horas. Passado esse 

tempo, as colunas foram submetidas a um fluxo vertical com água deionizada 

seguida da aplicação da solução de tebuthiuron, na concentração de 10 mg.L-1. 

O efluente foi, então, coletado em intervalos de 0,1 volume de poros até que se 

perfizesse um mínimo de cinco volumes de poros. O experimento foi realizado 

em triplicata. 

O efluente coletado foi analisado por cromatografia gasosa para 

quantificação do tebuthiuron, segundo a metodologia descrita em 3.5.3. (Análise 

do tebuthiuron por cromatografia gasosa). As amostras do efluente foram 

preparadas para análise, segundo a metodologia descrita na seção 3.5.5.1. 

(Avaliação da técnica de extração do tebuthiuron em solução aquosa), utilizando-

se uma solução de diclorometano:isopropanol 9:1, v:v como extrator, seguida de 

derivatização química, por meio do uso de anidrido trifluoracético, ATFA, como 

agente derivatizante e a piridina para controle do pH. 

A partir dos dados da curva de eluição, foram obtidos o coeficiente de 

dispersão hidrodinâmica, aD , e o fator de retardamento, R. 

Para obtenção do coeficiente de dispersão hidrodinâmica e do fator de 

retardamento, empregou-se o software DISP�. De posse do fator de 

retardamento e utilizando a equação 7, foi obtido o valor do coeficiente de 

partição, Kd. 
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3.5. Análise por cromatografia gasosa 

 

3.5.1. Preparo da solução−−−−padrão de tebuthiuron 

 

A solução-estoque de tebuthiuron, concentração 5.000 mg.L-1, foi 

preparada a partir de um padrão com 99% de pureza, adquirido da Chem 

Service, em que 0,5056 g do padrão foi dissolvido em metanol, e o volume foi 

aferido para 100 mL de metanol. As concentrações necessárias no decorrer das 

análises experimentais foram obtidas a partir da diluição, também em metanol, 

dessa solução-estoque. 

Foi também preparada uma solução-estoque de tebuthiuron, 

concentração 5.000 mg.L-1, a partir da formulação comercial. Para essa solução 

foi utilizado o produto da marca Combine 500 SC, que apresenta, segundo o 

fabricante, 50% do princípio ativo. Esse procedimento foi realizado porque no 

experimento em colunas foi empregado o produto comercial, sendo, então, 

necessária a verificação da quantidade exata de princípio ativo no produto 

comercial, o que foi feito com a comparação das áreas dos cromatogramas para 

uma mesma concentração da solução preparada com o produto-padrão e com o 

produto comercial. 

 

 

3.5.2. Derivatização química do tebuthiuron para análise por CG 

 

Depois da extração do tebuthiuron em solução e nas amostras de solo, 

procedeu-se à derivatização, pois esse composto não é estável na temperatura 

necessária para a análise por cromatografia gasosa, sendo tal procedimento 

necessário. 

As metodologias de derivatização testadas seguem um padrão comum, 

que é o uso de um agente derivatizante e aquecimento numa condição definida 

de temperatura e tempo. 

Para o procedimento de derivatização química foram testadas as 

metodologias propostas por Saunders e Vanatta (1974), Stan e Klaffenbach 

(1991) e Bonato et al. (1999). 

Na metodologia de derivatização proposta por Saunders e Vanatta 

(1974), recomendam-se o clorofórmio como solvente e o anidrido trifluoracético 
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como agente derivatizante. Uma modificação na proposta de Saunders e Vanatta 

(1974), foi também avaliada, utilizando-se o metanol como solvente. Quando 

empregado o clorofórmio como solvente, foram avaliadas as variações de 

temperatura de derivatização de 52 oC, valor da temperatura usada por esses 

autores até a temperatura de 150 oC, que foi o valor adotado por Stan e 

Klaffenbach (1991). 

Na metodologia de derivatização proposta por Stan e Klaffenbach 

(1991), utilizam-se o anidrido acético como agente derivativatizante e tolueno 

como solvente. Neste trabalho, 10% do volume da amostra são formados por 

anidrido acético, com intensa formação de ácidos. Ainda assim, não é feito 

nenhum procedimento de clean-up dessa amostra. Avaliou-se a técnica proposta 

por esses autores, tanto utilizando o tolueno quanto o metanol. 

A proposta de Stan e Klaffenbach (1991) foi modificada por Bonato et al. 

(1999). Na metodologia modificada por esses autores, a amostra é aquecida a 

150 oC e não a 270 oC como é a proposta original, por duas horas para 

derivatização. 

Ressalta-se que as metodologias anteriormente citadas não utilizam 

qualquer produto para ajuste do pH e nem fazem clean up das amostras. 

Para derivatização química das amostras analisadas por cromatografia 

gasosa foi adotado o seguinte procedimento:  

- Tomou-se uma alíquota de 1,0 mL da solução obtida depois de feita 

a extração líquido-líquido.  

- Adicionaram-se 40 µL de anidrido trifluoracético, ATFA, e 20 µL de 

piridina, sendo esta a proporção utilizada por DeMilo et al. (1978) 

para essa alíquota. 

- Tampou-se o frasco, que foi aquecido a 55 oC por 1,0 h e, 

posterormente, deixado esfriar em temperatura ambiente,  

25 ± 2 oC, 1,0 h. 

- Analisou-se o analito por CG, sem que fosse feito clean up da 

amostra. 

 

A Figura 13 ilustra a reação de derivatização que ocorre com o 

tebuthiuron quando se utiliza o anidrido trifluoracético como agente derivatizante. 
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(A)  (B)  

 

(C)             (D) 

 

Fonte: Saunders e Vanatta (1974) 

Figura 13 - Estruturas do tebuthiuron (A) e do seu derivado (C) formado a partir 

da reação com o anidrido trifluoracético, ATFA (B). (D) é o ácido 

trifluoretanóico formado na reação. 

 

 

3.5.3. Análise do tebuthiuron por cromatografia gasosa 

 

A técnica analítica cromatografia gasosa foi utilizada para identificação 

e quantificação do tebuthiuron presente nas amostras de solo e água, 

empregando-se o detector por captura de elétrons, ECD. Os estudos 

cromatográficos foram realizados em um cromatógrafo a gás Shimadzu, modelo 

GC-17A. As condições otimizadas de análise foram: 

- Coluna: HP - 5, marca J&W SCIENTIFIC, com fase estacionária 

composta de 5% fenildimetilsiloxano, 30 m, 250 µm de diâmetro interno 

e espessura de filme de 0,1 µm. 

- Programação de temperatura: 

 
- Temperatura do injetor: 250 oC. 

- Temperatura do detector: 280 oC. 

- Volume injetado: 1,0 µL. 

- Gás de arraste: nitrogênio, com a vazão de 1,2 mL.min-1. 

- Razão de split: 1:5. 
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A quantificação do tebuthiuron contido nas amostras de solo e de água 

foi obtida comparando-se a área do pico do cromatograma da amostra com a 

área do pico do padrão de concentração conhecida e que foi injetada nas 

mesmas condições. 

 

 

3.5.4. Limite de detecção e linearidade de resposta 

 

De acordo com Lopes (1999), a avaliação da resposta de um detector a 

dado composto consiste na determinação do limite de detecção e da linearidade 

da resposta do equipamento. 

Para determinação da faixa de linearidade de resposta, foram injetados 

padrões com concentrações de 1,0; 2,0; 5,0; 10,0; 20,0; 50,0; e 100,0 µg.mL-1, 

que foram derivatizados. A curva-padrão foi obtida plotando-se um gráfico e 

relacionando-se as áreas do pico de resposta no cromatograma com as 

respectivas concentrações. 

Por se tratar de amostras com altos teores do princípio ativo, não foram 

injetadas amostras com concentrações pequenas o bastante para atingir o limite 

de detecção. 

 

 

3.5.5. Adsorção do tebuthiuron em amostras de solo 

 

A quantificação do tebuthiuron nas amostras de solo foi obtida por 

método indireto (GREEN; KARICKHOFF, 1990), uma vez que se analisou CG, 

uma solução que atingiu o equilíbrio com a amostra de solo contendo o 

tebuthiuron.  

Segundo a metodologia utilizada por Lopes (1999), antes dos estudos 

de adsorção pelo solo propriamente dito é necessário que se proceda à 

avaliação da eficiência da técnica de extração do tebuthiuron em solução 

aquosa. 

O tempo de agitação necessário para que se atingisse o equilíbrio entre 

as quantidades presentes em solução e adsorvida ao solo foi tomado como 

sendo de 12 h, obtido por Chang e Stritze (1977). 
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3.5.5.1. Avaliação da técnica de extração do tebuthiuron em solução 

aquosa 

 

O estudo para verificação da eficiência da técnica de extração do 

tebuthiuron da solução aquosa foi realizado, adicionando-se a 9,8 mL de solução 

aquosa de CaCl2 0,01 molc.L-1 (CHANG; STRITZKE, 1977) e 0,2 mL de solução 

de tebuthiuron com concentração, tal que a solução final apresentasse 

concentrações de 0,5; 1,0; 2,0; 5,0; 10,0; 20,0; e 50,0 mg.L-1. 

A extração líquido-líquido para retirada do tebuthiuron presente na 

solução aquosa foi feita, adicionando-se a 10 mL de solução aquosa contendo 

tebuthiuron, 5,0 mL do solvente extrator. Os frascos com esse material foram 

tampados e levados à mesa agitadora, mantida à temperatura de 26 oC, a 200 

ciclos.min-1, por 1 h. A fase orgânica foi, então, transferida para outro frasco e 

mantida em refrigeração, para evitar a degradação do tebuthiuron (GREEN; 

KARICKHOFF, 1990). Esse procedimento foi repetido mais duas vezes, 

obtendo-se, assim, um total de 15,0 mL de solvente orgânico e descartando-se a 

fase aquosa. 

Ao frasco contendo o solvente orgânico extrator foram adicionados 2,0 g 

de sulfato de sódio anidro, Na2SO4, para eliminação de água que possa ter 

ficado junto com o solvente. O frasco foi agitado manualmente, para produzir um 

contato maior entre o solvente e o Na2SO4, e deixado descansar por 20 min. 

Passado esse tempo, a solução foi filtrada e transferida para um balão de fundo 

redondo. Dentro do frasco onde estava o solvente, foi passado um volume de  

5,0 mL para a retirada de possíveis resíduos de tebuthiuron que porventura 

tenham ficado aderidos ou ao frasco ou ao Na2SO4. Esses 5,0 mL foram também 

transferidos para o balão de fundo redondo, sendo este levado ao evaporador 

rotativo para eliminação do solvente. O tebuthiuron contido nele foi recuperado 

quantitativamente em 10,0 mL de metanol, sendo o extrato submetido à etapa de 

derivatização e injetado no CG. 

A concentração de tebuthiuron nas amostras foi determinada a partir do 

cromatograma do extrato. Para verificação da porcentagem de recuperação, a 

área do pico do extrato foi comparada com a área do pico de um padrão de 

mesma concentração da solução aquosa, que também foi derivatizado nas 

mesmas condições. 
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Para verificação do melhor solvente extrator, foram testados: 

diclorometano e clorofórmio, além de uma solução diclorometano:isopropanol 

9:1, v:v, sendo os testes feitos em triplicata.  

 

 

3.5.5.2. Ensaio da adsorção do tebuthiuron no solo 

 

Amostras de 1,0 g de solo secado em estufa foram colocadas em 

frascos de 30,0 mL de capacidade. A cada frasco foram adicionados 9,8 mL de 

solução aquosa de CaCl2 0,01 molc.L-1 e 0,2 mL de solução de tebuthiuron com 

concentrações diferentes, tal que a solução final apresentasse concentrações de 

1,0; 2,0; 5,0; 10,0; 20,0; 50,0; e 100,0 mg.L-1. Os frascos foram tampados e 

levados à mesa agitadora por 12 h à temperatura de 26 ± 2 oC e  

200 ciclos.min-1. Terminado o tempo de agitação, os frascos foram deixados em 

repouso por 24 h, para sedimentação, sendo retirado do sobrenadante uma 

alíquota de 3,0 mL, a qual foi submetida ao processo de extração e 

derivatização, como descrito em 3.5.5.1 (Avaliação da técnica de extração do 

tebuthiuron em solução aquosa).  

O mesmo procedimento foi adotado na análise do material orgânico 

humificado. 

 

 

3.5.5.3. Quantificação do tebuthiuron adsorvido no solo 

 

A quantificação do tebuthiuron adsorvido no solo foi feita por medição 

indireta. Depois de quantificado o tebuthiuron contido na solução em equilíbrio 

com o solo nas concentrações analisadas, a quantidade que ficou adsorvida no 

solo foi determinada pela equação: 

 

( )ep CC
m
V

m
x −=  

eq. 13 

 

em que: 

m
x

 = quantidade de tebuthiuron adsorvido por grama de solo, µg.g-1; 
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V  = volume da solução de tebuthiuron adicionada, mL; 

m  = massa de solo, g; 

pC  = concentração do tebuthiuron na solução−padrão adicionada,  

mg.L-1; e 

eC  = concentração do tebuthiuron na solução em equilíbrio com o 

solo, mg.L-1. 

 

Obtido o par de valores concentração em solução e concentração 

adsorvida no solo ( eC , 
m
x ), para as concentrações analisadas, obtiveram-se a 

isoterma de adsorção de Freundlich e a linear (equações 1 e 2), para o 

tebuthiuron no solo avaliado. 

Os parâmetros das isotermas foram determinados utilizando-se a 

planilha eletrônica Excel. 

 

 

3.5.6. Avaliação da técnica de extração do tebuthiuron no solo 

 

Uma amostra de 50 g de solo seco foi fortificada com 25, 100 ou  

250,0 µL padrão analítico de tebuthiuron a de 1.000 µg.mL-1. Após o tempo de 

contato (24 horas), procedeu-se aos ensaios de verificação da eficiência de 

extração. 

A 1,4 g da amostra fortificada foi adicionado um volume de 10,0 mL de 

solução aquosa de CaCl2, 0,01 molc.L-1. Os frascos foram tampados e levados à 

mesa agitadora por 12 horas, à temperatura de 26 ± 2 oC e a 200 ciclos.min-1. 

Terminado o tempo de agitação, os frascos foram deixados em repouso por  

24 h, para sedimentação, sendo extraída do sobrenadante uma alíquota de  

3,0 mL. 

O tebuthiuron contido na solução aquosa foi extraído por meio da 

extração líquido-líquido, descrita no item 3.5.5.1 (Avaliação da técnica de 

extração do tebuthiuron em solução aquosa), utilizando-se como solvente 

extrator a solução diclorometano:isopropanol 9:1, v:v. Os extratos foram 

derivatizados e analisados por CG. 
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Os testes de cada concentração foram feitos em triplicata. O mesmo 

procedimento analítico foi empregado para análise do material orgânico 

humificado. 

 

 

3.5.7. Análise das amostras de solo retiradas das colunas 

 

As amostras retiradas das colunas de solo foram analisadas por CG. De 

cada coluna foram retiradas 30 amostras: 10 à profundidade de 10,0 cm, 

representando a camada 0 a 15,0 cm; 10 à profundidade de 25,0 cm, 

compreendendo a camada de 15,0 a 30,0 cm; e 10 a 40,0 cm, representando a 

camada de 30,0 a 45,0 cm. Em cada camada, as amostras eram retiradas em 

três raios, às distâncias radiais de 5,0; 10,0; e 15,0 cm, e no centro, 

correspondendo à distância radial igual a zero (Figura 12). As amostras retiradas 

a uma mesma distância radial do centro foram misturadas, para obtenção de 

uma amostra composta, sendo as colunas amostradas aos 25, 50, 100 e 180 

dias de tratamento. 

As amostras de solo provenientes das colunas foram analisadas 

segundo o procedimento descrito em 3.5.6 (Avaliação da técnica de extração do 

tebuthiuron no solo). 
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

4.1. Cromatografia gasosa 

 

4.1.1. Identificação do tebuthiuron 

A identificação do tebuthiuron contido na solução de metanol foi feita 

comparando-se os cromatogramas de um padrão com os cromatogramas das 

amostras. 

As metodologias de derivatização química avaliadas, sem nenhuma 

modificação, não produziram resultados satisfatórios. 

A técnica de derivatização proposta por Saunders e Vanatta (1974) não 

forneceu resultados satisfatórios quando foi utilizado o clorofórmio, pois este 

reagia com os septos de silicone da vidraria utilizada. Também não foram 

obtidos resultados satisfatórios quando utilizado o detector por ionização de 

chamas, FID, diferentemente do que foi verificado por esses autores. 

Quando utilizada a proposta original de Stan e Klaffenbach (1991) e a 

sua modificação, sugerida por Bonato et al. (1999), não se obtiveram resultados 

satisfatórios, pois eles também usaram clorofórmio. Mesmo substituindo o 

clorofórmio por metanol, não foram obtidos resultados satisfatórios. Acredita-se 

que tal resultado possa ser atribuído ao fato de o ECD, o detector utilizado, não 

ser sensível aos compostos resultados da derivatização quando se empregou o 

anidrido acético, que reage com o tebuthiuron, gerando um novo produto, cuja 

principal característica é apresentar estabilidade térmica. 
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A proposição de que fosse empregado o ATFA (SAUNDERS; 

VANATTA, 1974) quando se utiliza o metanol como solvente, e não o 

clorofórmio, tal como apresentado na proposta original, mostrou-se satisfatória 

quanto à obtenção do produto a partir da derivatização do tebuthiuron quando se 

usou o detector por captura de elétrons, ECD. Contudo, o valor de pH da 

amostra obtida, devido à formação de ácidos, foi inferior a 1,0, o que tornou 

proibitiva a injeção dessas amostras nas colunas capilares utilizadas. Foi, então, 

feito o controle do pH, usando-se piridina (DeMILO et al., 1978). 

De modo geral, as metodologias empregadas na derivatização 

encontradas na literatura não apresentaram o resultado esperado. Modificações 

foram necessárias, quanto ao tempo de aquecimento, à quantidade de agente 

derivatizante e ao detector utilizado, e o uso da piridina para controle do pH se 

mostrou também absolutamente necessário. Embora Saunders e Vanatta (1974) 

tenham obtido excelentes resultados com o detector tipo FID, neste trabalho isso 

não foi verificado. 

Para derivatização química das amostras analisadas por cromatografia 

gasosa, adotou-se o procedimento descrito na seção 3.5.2 (Derivatização 

química do tebuthiuron para análise por CG). Não foi feito clean-up das 

amostras, mas os produtos gerados durante o processo de derivatização não 

interferiram no resultado das análises, haja vista que os seus tempos de 

retenção  do composto de interesse, o tebuthiuron, são muito diferentes. Como 

desvantagem da necessidade da derivatização, pode ser citado o aumento do 

tempo de análise. 

Na Figura 14 é mostrado um cromatograma do padrão de tebuthiuron, 

em triplicata, de concentração igual a 2,0 mg.L-1. Foi injetado um volume de 1,0 

µL na razão de Split 1:5. Nessa figura, os picos 1 e 2 correspondem ao 

tebuthiuron e à piridina, respectivamente, enquanto o pico 3 ao metanol, ao 

ATFA e a possíveis produtos formados durante o procedimento de derivatização 

química. 

O pico 2 na amostra “branco” tem área comparativamente muito 

superior à dos obtidos nas amostras do padrão. Isso era esperado, pois o branco 

corresponde a uma amostra injetada nas mesmas condições de análises 

descritas na seção 3.5.3 (Análise do tebuthiuron por cromatografia gasosa), mas 

sem o tebuthiuron, não havendo, portanto, a formação de compostos ácidos a 

serem neutralizados pela piridina. 
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Figura 14 - Cromatograma de um padrão de tebuthiuron com concentração de 

2,0 mg.L-1. O branco é uma solução, composta por metanol, ATFA e 

piridina, injetada nas mesmas condições do padrão. 

 

O ATFA pode reagir com o metanol da solução e gerar dois 

contratempos na análise: primeiro, essa reação poderia retirar todo ou parte do  

ATFA da solução, de modo a não se ter mais o reagente derivatizante para 

reagir com o tebuthiuron; segundo, o composto produzido por essa reação 

poderia vir a interferir na análise. Para verificar essa possibilidade, foram 

produzidas amostras com quantidades de ATFA iguais a 70, 40 e 20 µL, para 

uma solução de tebuthiuron com concentração de 10,0 mg.L-1. A hipótese 

testada foi: se a reação entre o ATFA e o metanol, MeOHATFA − , afeta a 

reação ntebuthiuroATFA − , então se for aumentada a quantidade de ATFA 

espera-se que a reação ntebuthiuroATFA −  venha formar maior quantidade do 

derivado, pois há maior quantidade do agente derivatizante em solução. Essas 

amostras foram injetadas segundo o procedimento descrito em 3.5.3 (Análise do 

tebuthiuron por cromatografia gasosa). 

De acordo com a área do pico do tebuthiuron nos cromatogramas, não 

houve correlação entre os valores de áreas obtidos e a quantidade de ATFA 

utilizada nas três amostras preparadas, como pode ser visto na Tabela 3. 

1 

2 3 
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Tabela 3 - Área média e desvio-padrão dos valores lidos do pico 2 das 

amostras em diferentes quantidades de ATFA utilizado na 

derivatização química 

ATFA (µL) Área Média 

20,0 354062 ± 20095 

40,0 296208 ± 19813 

70,0 323745 ± 28554 

 

Blau (1993) colocou como parte do procedimento de derivatização o 

clean up da amostra, fazendo parte desse procedimento a evaporação do 

composto derivatizante, sob pena de ele interferir no resultado da análise. Isso 

foi avaliado segundo a hipótese: se há interferência no resultado quando não se 

faz a evaporação do agente derivatizante, então os resultados devem apresentar 

diferenças quando esse passo não é realizado. Para verificar essa hipótese, 

foram injetadas seis amostras de padrão de tebuthiuron de concentração igual a 

10,0 mg.L-1. Em três dessas amostras foram feitas a evaporação e a 

conseqüente recuperação do tebuthiuron em metanol, e em três delas não houve 

evaporação do agente derivatizante após a derivatização química. 

Não existiu diferença, considerando-se as variações nas leituras 

quantificadas pelo desvio-padrão, entre as áreas médias do pico do tebuthiuron 

(Tabela 4) obtidas quando realizada ou não a evaporação no processo de 

derivatização. 

Tabela 4 - Área média dos picos de tebuthiuron para as condições de 

evaporação, EVR, e não evaporação, NEV, do ATFA utilizado na 

derivatização química 

ATFA (µL) Área média 

EVR 276809 ± 5790 

NEV 303853 ± 26559 
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4.1.1.1. Ratificação da porcentagem de princípio ativo no produto 

comercial 

 

No experimento realizado para avaliar o tratamento de solos 

contaminados por meio da inserção de sítios reativos, foi utilizado o tebuthiuron 

na forma comercial contendo 50% de princípio ativo. Para avaliar esse valor, 

haja vista ser o princípio ativo o composto a ser detectado, foram preparadas 

soluções de tebuthiuron, usando o metanol como solvente, conforme descrito na 

seção 3.5.1 (Preparo da solução padrão de tebuthiuron), em duas concentrações 

diferentes a partir do padrão e do produto comercial. Essas soluções foram 

submetidas ao procedimento de derivatização química e, posteriormente, 

analisadas por CG. 

As áreas dos picos de tebuthiuron obtidas nas duas amostras de 

concentrações de 2,5 e 10,0 mg.L-1 estão na Tabela 5. O valor de área 

corresponde à média de três valores lidos. 

Tabela 5 - Comparação das áreas dos picos de tebuthiuron obtidas com o 

padrão e com o produto comercial 

Área Concentração 

(mg.L-1) Padrão Produto Comercial 

2,5 19145 20949 

10,0 62980 61986 

 

 

Como observado, a diferença das áreas do pico do tebuthiuron dos 

respectivos cromatogramas das amostras do padrão e do produto comercial está 

dentro da porcentagem de erro da técnica de análise utilizada. Logo, pode-se 

afirmar que o produto comercial contém 50% do princípio ativo tebuthiuron. 

 

 

4.1.2. Linearidade de resposta do detector 

 

Em todos os procedimentos da química analítica, a determinação do 

limite de quantificação e do intervalo de validade da metodologia proposta é de 

conhecimento indispensável. Com a CG não é diferente, o parâmetro limite de 
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detecção, que é a quantidade mínima que pode ser “lida" pelo cromatógrafo, e a 

linearidade de resposta fazem parte do procedimento analítico em si. 

Quanto ao parâmetro limite de detecção, este trabalho não seguiu as 

premissas anteriormente citadas. Como se propôs a analisar um tratamento de 

solos contaminados, ou no mínimo com concentrações altas de tebuthiuron, não 

se buscou o valor dessa quantidade mínima que a técnica empregada 

conseguisse avaliar. Quanto ao parâmetro linearidade de resposta, ele foi 

determinado, pois era necessário garantir que as concentrações analisadas 

estivessem dentro da faixa linear de resposta do detector, ou seja, não seria 

atingida a saturação do detector com as quantidades medidas. 

Para determinação da faixa de linearidade de resposta, foram injetadas 

concentrações de 0,5; 1,0; 2,0; 5,0; 10,0; 20,0; 50,0; e 100,0 mg.L-1. A curva-

padrão foi obtida, plotando-se as áreas do pico de resposta no cromatograma 

com as respectivas concentrações do padrão injetado. 

Na Figura 15 (A) e (B) são apresentadas as curvas analíticas obtidas: 

em (A), toda a faixa de concentração analisada e em (B), a faixa de linearidade 

de resposta. Observa-se nessa figura que a resposta do detector é linear, 

9985,0R2 = , até a concentração de 10,0 mg.L-1. 

 

 

4.1.3. Definição das condições para o estudo de adsorção 

 

4.1.3.1. Eficiência da técnica de extração 

 

Os testes de recuperação quantificam a eficiência do método de 

extração utilizado. Para obtenção dessa eficiência, quantidades conhecidas do 

padrão são adicionadas às amostras de mesma natureza daquelas que serão 

analisadas por esse procedimento (LOPES, 1999). O resultado é obtido 

comparando-se os valores lidos das amostras com os lidos dos padrões com a 

mesma concentração dessas amostras. Os resultados estão listados na  

Tabela 6. 
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Figura 15 - Curvas analíticas do tebuthiuron em toda a faixa de concentração 

estudada (A) e na faixa de resposta linear do detector ECD (B). 

Barras de erro de 5%. 
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Tabela 6 - Verificação da porcentagem de recuperação do tebuthiuron em 

solução aquosa de CaCl2, 0,01 molc.L-1 para diferentes solventes 

extratores para amostras e padrões com concentração de 

10,0 mg.L-1 

Solvente extrator Recuperação (%) 

Clorofórmio - 

Diclorometano 73,9 

Diclorometano:Isopropanol 9:1, (v:v) 83,5 

 

Na extração do tebuthiuron utilizando-se o clorofórmio como solvente 

extrator, ao aquecer a amostra para evaporação do clorofórmio, esse solvente 

reagiu com os septos de silicone usados para vedação dos frascos de vidro.  

Então, não se obteve resposta para o clorofórmio. 

Para o melhor solvente extrator, nesse caso a solução 

diclorometano:isopropanol 9:1, (v:v) foi feita a verificação da eficiência de 

extração na faixa de valores de concentração 1,0; 2,0; 5,0; e 10,0 mg.L-1, que foi 

a faixa de linearidade de resposta do ECD ao tebuthiuron. A porcentagem de 

recuperação nesse intervalo ficou entre 82,6 e 83,5%. 

 

 

4.1.4. Adsorção do tebuthiuron 

 

A quantificação do tebuthiuron contido no solo foi obtida de forma 

indireta: amostras de solo foram deixadas em contato sob agitação com solução 

aquosa de CaCl2 0,01 molc.L-1, com diferentes concentrações desse composto. 

Essa solução aquosa foi, então, analisada segundo a metodologia descrita na 

seção 3.5.5.1 (Avaliação da técnica de extração do tebuthiuron em solução 

aquosa), utilizando-se a solução diclorometano:isopropanol como solvente 

extrator. Foram relacionadas as quantidades de tebuthiuron presente na solução, 

eC , e adsorvida ao solo, mx . Os resultados são apresentados nas Figuras 16 

e 17. 
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Figura 16 - Isoterma de adsorção de Freundlich para o tebuthiuron adsorvido ao 

solo. 
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Figura 17 - Isoterma de adsorção linear para o tebuthiuron adsorvido ao solo. 
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O resultado do ensaio de adsorção do tebuthiuron ao material orgânico 

humificado encontra-se nas Figura 18 e 19. 
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Figura 18 - Áreas do pico do tebuthiuron das soluções em equilíbrio com o MOH. 
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Figura 19 - Isoterma de adsorção de Freundlich para o tebuthiuron adsorvido ao 

material orgânico humificado, MOH, na faixa concentração de 5,0 a 

50,0 mg.L-1 para a solução utilizada nos ensaios de adsorção. 
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Analisando essas figuras, observa-se que o ajuste das isotermas de 

Freundlich e linear resultaram em 968,0R2 =  e 908,0R 2 = , respectivamente. 

Os valores de R2 encontrados estão muito próximos ou acima do limite superior 

verificado por Sonon e Schwab (1995), que, ao estudarem a adsorção de 

atrazina e alachlor, encontraram valores do coeficiente de correlação, 2r , 

variando entre 91,0e77,0 , nas isotermas de adsorção linear.  

Os valores baixos do coeficiente de correlação encontrados por Sonon 

e Schwab (1995) podem ser um indicativo de que a isoterma de adsorção linear 

não consegue representar a adsorção do tebuthiuron pelos solos estudados. 

Esses autores salientaram também que a metodologia de montagem desse tipo 

de experimento ocasiona falhas na uniformidade de aplicação do composto 

químico no solo, o que contribui também, segundo eles, para valores baixos do 

coeficiente de correlação. 

Change e Stritzke (1977), estudando quatro solos diferentes, 

encontraram valores de dK  entre 0,1 e 2,5 L.kg-1 referentes ao tebuthiuron, 

utilizando a técnica do equilíbrio em lote. 

Tomlin (1995) citou que os valores do coeficiente de Freundlich, fK , 

variaram entre 0,11 em areia (pH 7,7, 0,5% de matéria orgânica) e 1,82 em 

argilas (pH 6,9, 2,0% de matéria orgânica). O valor observado de fK  diferiu em 

quase uma unidade desse valor citado para a argila. Contudo, esses valores 

servem apenas ao propósito ilustrativo, pois que não se pode fazer comparação 

entre valores obtidos dos coeficientes de ajustamento da isoterma de Freundlich, 

já que a unidade do parâmetro fK  é função do valor de fn , e uma comparação 

ainda que entre valores de fK  só é válida para 1Ce =  (BOWMAN, 1982; 

BOLAN, 1996; CHEN et al., 1999) ou isotermas com o mesmo valor de fn . 

Analisando a Figura 18, observa-se que as áreas dos picos do 

tebuthiuron são extremamente pequenas quando comparadas com os valores 

mostrados na Figura 15, em diferentes concentrações aplicadas. Isso pode ter 

ocorrido devido à grande adsorção do tebuthiuron ao MOH. 

Com base nos valores apresentados na Figura 18, o comportamento da 

adsorção do tebuthiuron no MOH foi diferente na faixa de concentração 

analisada. Na faixa de baixa concentração de 0 a 5,0 mg.L-1 houve aumento da 

adsorção com a quantidade de tebuthiuron disponível na solução. Esse 
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comportamento pode estar relacionado a erros de leitura, haja vista os valores 

baixos de área lidos ou a proximidade do limite de detecção. A isoterma de 

adsorção para o tebuthiuron e o MOH, apresentada na Figura 19, refere-se à 

faixa de concentração, na solução, de 5,0 a 50,0 mg.L-1. 

Grover (1975), estudando a adsorção de sete herbicidas derivados da 

uréia, como é o caso do tebuthiuron, em cinco amostras de solos com diferentes 

quantidades de matéria orgânica, observou que a adsorção desses compostos 

teve grande correlação com o conteúdo de matéria orgânica no solo. 

Na concepção de uma proposta de tratamento de solos contaminados, 

têm-se duas vertentes: uma que visa à imobilização e outra, à transformação do 

contaminante. Dessa forma, os resultados aqui obtidos de alta eficiência na 

adsorção do tebuthiuron à matéria orgânica são indicativos de que técnicas que 

visem "fixar" esse composto no solo, utilizando sítios reativos constituídos por 

matéria orgânica, podem vir a ser eficientes na remediação dessas áreas. Para 

Benoit et al. (1999), uma redução na reversibilidade da sorção pode ser um 

caminho para o tratamento de solos. E, como já citado, ajustar essa 

possibilidade a uma tecnologia de biodegradação in situ pode produzir uma 

técnica efetiva de eliminação de compostos não-desejáveis no solo. No entanto, 

essa forte adsorção à matéria orgânica, segundo alguns autores (OGRAM et al., 

1985; RIJNAARTS, 1990, e referências), pode dificultar a degradação dos 

pesticidas, tornando-os mais persistentes. Contudo, Bolan e Baskaran (1996) 

encontraram que, para conteúdo de carbono orgânico do solo maior que 12%, a 

taxa de degradação do 2,4-D aumentou. Esses autores observaram que esse 

incremento na taxa de degradação foi devido ao aumento da atividade 

microbiana no solo, incremento esse verificado por meio de medição da taxa de 

respiração de microrganismos presentes no substrato. 

Green e Karichoff (1990) chamaram a atenção para a utilização de 

parâmetros de sorção/dessorção obtidos dos experimentos de equilíbrio em lote. 

Salientaram esses autores que eles não refletem o equilíbrio ocorrido em 

condições de campo, em que pode haver ligações "mais" fortes entre os 

compostos químicos e as partículas do solo, de modo geral representando 

variação nas forças de adsorção com o tempo. Esses autores mostraram que há 

ligações químicas que ocorrem quase que imediatamente e há outras que 

necessitam de tempo para que sejam efetivadas, havendo, em equilíbrio no solo, 

sítios de adsorção rápida e sítios de adsorção lenta. 
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Quanto a um possível efeito do pH na adsorção, esses mesmos autores 

salientaram que, se o pH do meio é da ordem de duas unidades superior ao pKa 

do composto, sua influência pode ser desprezada. Tal consideração pode ser 

adotada neste trabalho, já que o pH do solo estudado, em água, é 5,6  

(Quadro 2) e, mesmo podendo ocorrer sítios com pH duas unidades menor que 

o pH da solução (WEBER, 1980), a influência do pH pode ser desprezada. 

 

 

4.1.5. Eficiência da técnica de extração do tebuthiuron no solo 

 

Como citado na seção 4.1.3 (Definição das condições para o estudo de 

adsorção), para obtenção da eficiência de uma técnica de extração quantidades 

conhecidas do padrão são adicionadas às amostras da mesma natureza 

daquelas que serão analisadas por esse procedimento. O resultado é obtido 

comparando-se os valores lidos das amostras com os lidos de padrões com a 

mesma concentração destas. 

A técnica de extração do tebuthiuron utilizando solução aquosa de 

CaCl2, com posterior extração dessa solução com diclorometano:isopropanol, 

9:1 (v:v), apresentou, na amostra de solo, um rendimento de 50,0%, enquanto na 

amostra de MOH não houve recuperação. 

Resultados semelhantes, quanto à adsorção de herbicidas em solos 

com alto teor de matéria orgânica, foram obtidos por Celis et al. (1999), que 

encontraram que a sorção do imazamox em organoargilas foi de moderada a 

praticamente irreversível. Macutkiewicz et al. (2003) verificaram porcentagens de 

recuperação muito baixa, variando entre 11 e 33%, em solos com 12,9% de 

matéria orgânica. Verificaram também que, além da quantidade de matéria 

orgânica, a recuperação foi função de quanto tempo os herbicidas utilizados 

ficaram em contato com o solo. 

A análise conjunta dos resultados obtidos a partir do ensaio de 

adsorção, coeficientes de partição, e dos testes para obtenção da eficiência de 

extração da solução de CaCl2 0,01 molc.L-1 indicou que talvez mais importante 

de que a capacidade de adsorção do material orgânico empregado é a força com 

que o tebuthiuron é retido, já que no solo essa solução conseguiu extrair 50% do 

tebuthiuron retido, enquanto no MOH a extração foi praticamente 0%. A grande 

contribuição da matéria orgânica no controle da contaminação do solo talvez 
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resida nessa capacidade de fixação, que torna a dessorção praticamente 

irreversível. Essa irreversibilidade também já foi verificada por diversos autores 

trabalhando com outros compostos. 

 

 

4.2. Transporte de tebuthiuron no solo 

 

O conhecimento de parâmetros de transporte de compostos químicos 

no solo é de vital importância quando se quer avaliar o comportamento desses 

no ambiente.  

Para a obtenção desses parâmetros, foi feito o ensaio de eluição do 

tebuthiuron no solo estudado, sendo a curva de eluição obtida apresentada na 

Figura 20. 
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Fonte: Borges Jr. e Ferreira (2004) 

Figura 20 - Curva de eluição para a solução de tebuthiuron aplicada ao solo. Os 

valores estimados foram obtidos utilizando-se o software DISP� . 

 

O número de volumes de poros necessários para que a concentração 

relativa vá do valor 0 até o valor 1, numa mesma condição de velocidade e 

percurso, é função do coeficiente de dispersão. Para uma mesma velocidade e 
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percurso, quanto maior o valor do coeficiente de dispersão, maior a quantidade 

de volumes de poros necessária (JURY; GARDNER, 1991).  

De acordo com os valores observados, foi necessário um volume de 

solução equivalente a 0,8 volume de poros para que o tebuthiuron fosse 

detectado nas amostras, bem como um total de 4,2 volumes de poros para que a 

concentração relativa atingisse o valor unitário. 

A obtenção dos parâmetros coeficiente de retardamento, R, e 

coeficiente de adsorção, Da, do modelo dispersivo-difusivo, foi feita utilizando-se 

o software DISP�. Os valores obtidos foram: 16,3R =  e 12
a h.cm49,4D −= , 

com um valor de 908,0R 2 = . De acordo com esse modelo, para o número de 

volumes de poros do ensaio não se chegou à concentração relativa 1, o que não 

é verdadeiro de acordo com os dados do experimento. O coeficiente de partição 

obtido a partir da curva de efluente e utilizando-se a equação 7 foi 

1
d kg.L14,1K −= . 

Ajustando os valores obtidos nos ensaios de adsorção à isoterma de 

Freundlich, obtiveram-se os valores dos parâmetros 27,2k f =  e 65,1nf =  e, 

ajustando os dados à isoterma linear, obteve-se 1
d kg.L46,13K −= . 

Especialmente quanto ao coeficiente de adsorção da isoterma linear, 

um fator que contribui para sua grande utilização é a facilidade de se obterem 

soluções matemáticas quando ele é adotado nas equações de movimento e 

transporte de soluto no solo. 

Como pôde ser observado, os valores do coeficiente de partição, dk , 

obtidos a partir das duas metodologias - equilíbrio em lote e curva de eluição -

foram muito discrepantes. O valor obtido a partir do experimento de equilíbrio em 

lote foi uma ordem de grandeza maior do que o obtido a partir da curva de 

eluição. 

Quanto aos resultados obtidos utilizando as duas metodologias, há que 

se dizer que o experimento em coluna produz valor com uma margem maior de 

segurança quanto à mobilidade do composto avaliado no perfil do solo, já que 

representa melhor o que acontece na lixiviação de compostos no solo, do que o 

ensaio de adsorção. É desse modo esperado que o valor de dk , obtido a partir 

dos ensaios de coluna de eluição, seja menor do que o obtido com o 

experimento de equilíbrio em lote. 
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O valor de Kd obtido com o ensaio de eluição, 1
d kg.L14,1K −= , está 

de acordo com o de Change e Stritzke (1977), que utilizaram a metodologia de 

equilíbrio em lote, enquanto o valor obtido com o ensaio de adsorção, 

1
d kg.L46,13K −= , está muito discrepante.  

O solo estudado possui sítios de adsorção que possibilitam adsorção 

específica, que é um mecanismo de sorção dependente do tempo de contato. 

Como no ensaio de colunas de eluição o tempo de oportunidade é muito menor 

do que no experimento de equilíbrio em lote, posto que nesse último os sítios de 

adsorção da partícula do solo são postos em contato várias vezes com uma 

mesma molécula do composto, essa característica pode explicar parte da 

discrepância verificada. Essa influência do tempo de contato na adsorção 

acontece, por exemplo, com o fósforo e alguns metais pesados no solo. Matos 

(1995) estudou a movimentação de metais pesados em amostras de solo da 

região de Viçosa, através dos parâmetros fator de retardamento e coeficiente de 

dispersão-difusão, analisando, inclusive, uma amostra do mesmo solo utilizado 

nesse trabalho. Esse autor encontrou que, no conjunto de solos estudados, a 

adsorção específica foi responsável por parte do fenômeno de adsorção dos 

metais zinco e cobre. 

Outra explicação pode ser de que, particularmente nessa matriz e nesse 

composto estudados, a isoterma de adsorção linear não consegue representar o 

fenômeno. 

De acordo com USEPA (1999), “não é apenas comum, mas esperado 

que os valores de dk obtidos a partir de diferentes métodos sejam diferentes”. 

Valores de dk  encontrados por Elabd et al. (1986) variaram em torno de 30%, 

tanto nos experimentos de campo, utilizando-se lixiviação em lisímetros, quanto 

nos dos experimentos de adsorção ou equilíbrio em lote, isso numa pequena 

área de estudos. Esses autores encontraram pouca ou nenhuma correlação 

entre os valores de campo e de laboratório, mesmo nas amostras retiradas muito 

próximas umas das outras. 

Khandelwal e Rabideau (2000) avaliaram o desempenho de barreiras 

de bentonita, utilizadas também como forma de tratamento de solo, com a 

adição de húmus natural. Nos estudos de sorção, eles encontraram valores de 

coeficientes de adsorção estimados a partir de experimentos em coluna de 

eluição aproximadamente da ordem de metade dos obtidos em experimentos de 
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adsorção ou equilíbrio em lote. Esses autores não propuseram nenhuma 

hipótese para essa discrepância nos valores obtidos, mas salientaram que 

atenção deve ser tomada quando se projetam barreiras para contenção de 

contaminantes com materiais fortemente adsorventes utilizando dados de sorção 

obtidos a partir de experimentos de equilíbrio em lote. 

 

 

4.3. Disposição de sítios reativos no solo: O experimento em colunas  

 

O conceito de tratamento de solos contaminados utilizando zonas 

reativas in situ baseia-se na criação de uma região subsuperficial, onde 

contaminantes em movimento são interceptados e permanentemente 

imobilizados ou degradados (SUTHERSAN, 1997). As reações que ocorrem em 

subsuperfície responsáveis pela interceptação, imobilização e, ou, degradação 

são diferentes para cada composto químico; logo, a escolha de um reagente 

para ser esse agente responsável pelo tratamento depende das características 

do contaminante. 

Nesse trabalho, propôs-se avaliar a possibilidade de tratamento de 

solos contaminados com tebuthiuron utilizando a prerrogativa de ser possível 

criar essa zona reativa no solo para esse herbicida. 

A técnica proposta e avaliada neste trabalho atende às características 

tidas como vantagens da tecnologia de inserção de sítios reativos no solo, dentre 

outras: in situ, baixo custo de instalação e operação e não obstrutiva. Outra 

exigência inerente a essa tecnologia é que os produtos utilizados como 

reagentes devam causar poucas reações no ambiente onde são inseridos e não 

ser tóxicos, características que o material orgânico humificado apresenta. 

Amostras de solo das colunas foram analisadas por cromatografia 

gasosa segundo a metodologia descrita na seção 3.5.7 (Análise das amostras de 

solo retiradas das colunas). 

Os resultados das análises estão mostrados nas Figuras 21, 22, 23, 24, 

25, 26 e 27. 
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Figura 21 - Concentração de tebuthiuron a diferentes distâncias radiais do centro  
das colunas com (A) e sem sítios de material orgânico humificado 
(B), nas camadas situadas a 0 a 15, 15 a 30 e 30 a 45 cm de 
profundidade, aos 25 dias após a aplicação. 
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Figura 22 - Concentração de tebuthiuron a diferentes distâncias radiais do centro 
das colunas com (A) e sem sítios de material orgânico humificado 
(B), nas camadas situadas a 0 a 15, 15 a 30 e 30 a 45 cm de 
profundidade, aos 50 dias após a aplicação. 
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Figura 23 - Concentração de tebuthiuron a diferentes distâncias radiais do centro  
das colunas com (A) e sem sítios de material orgânico humificado 
(B), nas camadas situadas a 0 a 15, 15 a 30 e 30 a 45 cm de 
profundidade, aos 100 dias após a aplicação. 
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Figura 24 - Concentração de tebuthiuron a diferentes distâncias radiais do centro  
das colunas sem sítios de material orgânico humificado, nas 
camadas situadas a 0 a 15, 15 a 30 e 30 a 45 cm de profundidade, 
aos 180 dias após a aplicação. 
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Figura 25 - Concentração do tebuthiuron em diferentes períodos de incubação 
na camada de 0 a 15 cm de profundidade e a diferentes distâncias 
radiais. 

Com sítios de MOH Sem sítios de MOH 
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Figura 26 - Concentração do tebuthiuron em diferentes períodos de incubação 
na camada de 15 a 30 cm de profundidade e a diferentes distâncias 
radiais. 

Com sítios de MOH Sem sítios de MOH 
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Prof. 30 a 45 cm, raio = 5 cm
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Figura 27 - Concentração do tebuthiuron em diferentes períodos de incubação 
na camada de 30 a 45 cm de profundidade e a diferentes distâncias 
radiais. 

 

Com sítios de MOH Sem sítios de MOH 
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O valor da concentração no solo foi obtido por meio da comparação 

entre as áreas dos picos do cromatograma e as áreas obtidas com a injeção do 

padrão com uma concentração conhecida, levando em conta as eficiências das 

extrações sólido-líquido e líquido-líquido. 

O resultado referente à distância radial zero, correspondente ao centro 

das colunas, não está apresentado, já que não foi possível retirar o tebuthiuron 

das amostras de material orgânico humificado utilizando extração por solução 

aquosa de CaCl2. 

Nas Figuras 21 a 24, os valores estão agrupados, representando, 

respectivamente, 25, 50, 100 e 180 dias de tratamento/incubação; estão nessa 

ordem mostrando tendência de diminuição no valor da concentração de 

tebuthiuron em todas as profundidades e distâncias radiais analisadas com o 

tempo. Contudo, não há um comportamento generalizado entre os resultados 

obtidos nas colunas com sítios reativos e sem sítios reativos. Em algumas 

profundidades e distâncias radiais, a concentração é menor nas colunas com os 

sítios reativos e, em outras, é menor em amostras provenientes das colunas sem 

os sítios reativos. 

Aos 25 e 50 dias ocorreu o oposto do esperado: amostras provenientes 

das colunas com os sítios reativos apresentaram valores maiores de tebuthiuron 

do que aquelas provenientes de colunas sem esses sítios. 

De modo geral, houve diminuição nos valores de concentração em 

todos os pontos amostrados com o decorrer do tempo, exceção feita à amostra 

representativa da posição raio 10,0 cm e camada de 0 a 15,0 cm. Já nas 

amostras representativas das colunas sem os sítios esse comportamento foi 

errático, contudo houve tendência de diminuição da concentração. 

Os valores obtidos de concentração aos 180 dias estão, de modo geral, 

menores do que os esperados, expectativa essa baseada no valor médio da 

meia-vida do tebuthiuron, que é de 360 dias (TOMLIN, 1995). O que foi 

encontrado por Green e Karichoff (1990), Khandelwal e Rabideau (2000) e 

Macutkiewicz et al. (2003) em seus trabalhos de pesquisa pode ser uma possível 

explicação para o ocorrido: o tebuthiuron pode, com o passar do tempo, durante 

o período de tratamento, ter sido adsorvido por sítios de adsorção que 

necessitam de maior tempo para serem atingidos, e a metodologia de 

quantificação da sorção, ensaios de adsorção ou de equilíbrio em lote não 

consegue representar essa sorção que ocorre a longo prazo. Assim, nos 



 

 77 
 

experimentos de laboratório, embora nos quais se tenha alcançado o equilíbrio, 

podem não ter sido atingido os sítios do solo de adsorção lenta do tebuthiuron. 

Era esperado que as colunas com os sítios reativos apresentassem 

menores valores de concentração de tebuthiuron do que aquelas sem a criação 

dessas regiões reativas, o que não foi verificado.  

Na concepção da técnica proposta estava implícita a necessidade de 

que o tebuthiuron fosse lixiviado para as regiões reativas criadas no solo. Em 

verdade, essa é a premissa básica da técnica de tratamento envolvendo criação 

de regiões reativas no solo (SUTHERSAN, 1997). Nessa técnica proposta, esse 

contato do tebuthiuron com as regiões reativas seria conseguido com o 

carreamento desse composto para os sítios reativos, sendo o agente 

transportador a água, e a hipótese era de que o tebuthiuron, devido à sua 

elevada solubilidade, seria transportado com a água aplicada para as regiões 

reativas, onde, em contato com a matéria orgânica, poderia ser retido e, ou, 

degradado. No entanto, no ensaio com as colunas a quantidade de água 

aplicada, que correspondeu apenas àquela perdida por evaporação, não foi 

suficiente para carrear o tebuthiuron para a região dos sítios reativos. A 

constatação de que a lâmina d’água aplicada não foi suficiente pode ser 

verificada pela distribuição uniforme de água nas colunas (Figuras 28 e 29). 

Além disso, durante a realização dos ensaios com colunas não ocorreu 

drenagem de água pela base destas. 
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Figura 28 - Perfis de umidade nas colunas de solo com diferentes períodos de 
incubação do tebuthiuron. Barras de erro correspondem ao erro-
padrão. 
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Figura 29 - Umidade nas colunas de solo a diferentes distâncias radiais no 
período de 180 dias de incubação. Barras de erro correspondem ao 
erro-padrão. 



 

 79 
 

5. RESUMO E CONCLUSÕES 

Até o início dos anos de 1980, os solos eram considerados excelentes 

filtros que apresentavam uma capacidade ilimitada de autodepuração. 

Acreditava-se que essas características atuando juntas impediriam que 

substâncias tóxicas depositadas em superfície atingissem as águas 

subterrâneas. Com o desenvolvimento das técnicas analíticas de detecção e 

quantificação de compostos químicos, demonstrou-se que isso não ocorria, haja 

vista a grande quantidade de produtos nocivos detectados desde então em 

amostras de solo e de águas superficiais e subterrâneas (ELABD et al., 1986; 

NRC, 1993b; FILIZOLA et al., 2002). 

Ainda assim, a verificação do impacto da utilização de agroquímicos no 

Brasil ainda é incipiente. Bassi, citado pelo Programa das Nações Unidas para o 

Desenvolvimento (1999), escreveu sobre os resultados do programa de 

microbacias na região de Chapecó, em Santa Catarina: "...os resíduos de 

agrotóxicos não foram monitorados por falta de condições laboratoriais". 

Uma vez verificado que a concentração do composto no meio é maior 

do que a permitida pelas normas vigentes, é necessária a limpeza ou “o 

tratamento” do local. Atualmente, devido às vantagens que as técnicas in situ 

apresentam, elas têm sido preferidas em trabalhos de remediação de áreas 

contaminadas. 

Os objetivos deste trabalho foram propor e avaliar uma técnica de 

tratamento in situ para solos contaminados com o herbicida tebuthiuron, visto 
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que esse herbicida, pelas suas características de alta mobilidade e meia-vida, é 

um potencial contaminante das águas subterrâneas. 

A técnica proposta baseia-se nas hipóteses da tecnologia de inserção 

de sítios reativos no solo. Nessas regiões reativas criadas, o herbicida 

tebuthiuron seria interceptado e imobilizado. A efetividade do tratamento 

proposto foi avaliada utilizando-se um modelo físico constituído de colunas de 

PVC preenchidas com solo contaminado com tebuthiuron em concentração 

conhecida. No centro dessas colunas foi feito um furo, que foi preenchido com 

material orgânico humificado, e hipotetizou-se que o tebuthiuron seria carreado 

junto com a água aplicada, graças à sua alta solubilidade, para essa região 

reativa. As colunas foram deixadas em incubação por um prazo de até 180 dias. 

O solo utilizado no preenchimento das colunas foi um Latossolo 

Vermelho álico coletado numa área onde não havia registro de aplicação do 

tebuthiuron.  

Além do experimento com as colunas de solo, realizaram-se ensaios de 

eluição para obtenção dos parâmetros de transporte e ensaio de adsorção para 

determinação das isotermas de adsorção. 

Amostras do solo e do material orgânico humificado provenientes das 

colunas e dos ensaios de adsorção e amostras de água proveniente dos ensaios 

de eluição foram analisadas por cromatografia gasosa, para quantificação do 

tebuthiuron presente. No preparo das amostras a serem analisadas por 

cromatografia gasosa, foi necessário realizar o procedimento de derivatização 

química do tebuthiuron, o qual não é estável à temperatura requerida para 

análise por essa técnica. Várias metodologias de derivatização foram testadas. 

Com base nos resultados, pode-se afirmar que: 

 

- As técnicas de derivatização testadas não apresentaram resultados 

satisfatórios, embora nos trabalhos consultados elas tenham 

mostrado excelente desempenho. A metodologia de derivatização 

que apresentou melhores resultados foi a desenvolvida a partir do 

uso do anidrido trifluoracético como agente derivatizante 

(SAUNDERS; VANATTA, 1974) e da piridina para controle do pH 

(DeMILO et al., 1978), utilizando-se o metanol como solvente. 

- A isoterma que melhor representou a adsorção do tebuthiuron ao 

solo foi a de Freundlich, obtendo-se para os coeficientes os valores 
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de 27,2k f = e 65,1nf = . O ajuste da isoterma linear resultou em 

um 91,0R2 = , considerado baixo em ensaios de adsorção. 

- O coeficiente de dispersão hidrodinâmica e o fator de retardamento, 

obtidos a partir dos ensaios de eluição, foram, respectivamente,  

12
a h.cm49,4D −= e 16,3R = . O valor do coeficiente de adsorção, 

kd, obtido a partir do ensaio de eluição, foi de 1
d kg.L14,1K −= e está 

mais próximo dos valores encontrados na literatura para esse 

herbicida. 

- O valor do coeficiente de adsorção obtido a partir do ensaio de 

eluição ( 1
d kg.L14,1K −= ) foi menor do que aquele obtido a partir do 

ensaio de adsorção ( 1
d kg.L46,13K −= ), o que está de acordo com 

a literatura técnica consultada. 

- A isoterma que melhor representou a adsorção do tebuthiuron ao 

material orgânico humificado, MOH, foi a de Freundlich, obtendo-se 

para os coeficientes os valores de 36,5kf = e 43,2nf =  e um 

98,0R2 = . 

- A adsorção do tebuthiuron ao material orgânico humificado, o qual 

não foi possível de ser retirado utilizando-se solução aquosa de 

CaCl2, é indício de ser possível reter esse herbicida no solo por meio 

da criação de zonas reativas compostas de matéria orgânica. 

- A concentração de tebuthiuron nos solos das colunas com sítios 

reativos de material orgânico humificado não foi diferente daquela 

nas colunas sem esses sítios, provavelmente porque não foi 

aplicada uma quantidade de água suficiente para promover o 

carreamento do tebuthiuron para a região dos sítios reativos. 
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