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RESUMO GERAL 
 
SOUZA, Camila da Costa Barros de. Alterações químicas, estruturais e na capacidade de 
adsorção de metais pesados da cama de frango durante a compostagem. 2021, 162 f. Tese 
(Doutorado em Agronomia, Ciência do Solo). Instituto de Agronomia, Universidade Federal 
Rural do Rio de Janeiro, Seropédica, RJ. 
 
A presença de contaminantes na cama de frango (CF), como os metais pesados, torna a sua 
utilização na agricultura um grande desafio. Este trabalho teve por objetivo avaliar as alterações 
químicas que ocorrem na estrutura da matéria orgânica (MO) da CF durante a sua 
compostagem, e a evolução na estrutura das substâncias húmicas (SH) formadas durante esse 
processo, e, assim, determinar a relação entre as alterações estruturais da MO durante a 
compostagem com a biodisponibilidade dos metais pesados presentes na CF e sua transferência 
para as plantas, além da capacidade desse resíduo de adsorver os metais Pb e Cu. No capítulo 
1, foi realizado um estudo preliminar sobre o papel da estrutura da MO da CF nas alterações da 
solubilidade dos metais pesados presentes nesse resíduo durante o estágio inicial da 
compostagem. Nos primeiros trinta dias de compostagem, o favorecimento de interações mais 
estáveis entre os metais pesados e a fração orgânica mais recalcitrante da CF reduziu a 
solubilidade desses elementos e, consequentemente, o potencial poluidor da CF. No capítulo 2, 
é apresentada uma caracterização das alterações na estrutura orgânica da CF e nas frações 
húmicas formadas durante o processo de compostagem mediante técnicas de elucidação 
estrutural. Verificou-se que durante a compostagem as estruturas alifáticas e carboxílicas são 
substituídas por compostos aromáticos nos AH, enquanto que a polaridade e a presença de 
grupamentos funcionais oxigenados aumentam nos AF. A evolução das estruturas húmicas na 
CF durante a compostagem favoreceu a preservação de estruturas nitrogenadas e a elevada 
presença de carboidratos nesse resíduo ao final do processo. O capítulo 3, apresenta a ação da 
MO da CF, e das suas transformações durante toda a compostagem, na biodisponibilidade dos 
metais pesados no ambiente. As formas químicas mais recalcitrantes dos metais pesados 
aumentaram durante a compostagem devido à afinidade desses elementos com as estruturas 
oxidadas das SH formadas durante o processo de compostagem. Entretanto, a associação do Pb 
com as estruturas de carbono alifáticos oxigenados das SH formadas durante a compostagem 
contribuiu para a o aumento da sua fração hidrossolúvel. O capítulo 4 descreve os fenômenos 
de adsorção do Cu e Pb em compostos de CF com diferentes tempos de compostagem. O 
modelo linear mostrou-se mais adequado para descrever o processo de adsorção do Cu e do Pb, 
em todos os tempos de compostagem avaliados. A CF não compostada apresentou uma maior 
adsorção pelo Pb, enquanto que a CF compostada apresentou maior adsorção pelo Cu. Contudo, 
independente do tempo de compostagem, a adsorção do Cu e do Pb na CF ocorreu, 
predominantemente, de forma específica. No capítulo 5, é apresentado a transferência de metais 
pesados à planta de rúcula (Eruca sativa) quando a mesma é aduba com CF em diferentes 
estágios de compostagem. A aplicação da CF, independentemente do tempo de compostagem, 
reduziu os teores de Mn e aumentou os teores de Cu na planta. A maior afinidade do Pb por 
estruturas de elevada labilidade contribuiu para o seu incremento na rúcula. O aumento das 
frações hidrossolúvel e trocável do Zn no solo decorrente da aplicação de CF, também 
favoreceu o aumento dos teores de Zn na rúcula. Assim, o incremento de estruturas de elevada 
labilidade de carbonos alifáticos oxigenados nas SH com o tempo de compostagem, refletindo 
nas características finais do composto, pode estar favorecendo a adsorção não específica do Pb, 
aumentando a participação desse metal na fração hidrossolúvel e contribuindo para a absorção 
desse pela planta de rúcula. 
 
Palavras-chave: Adubo orgânico. Avicultura. Substâncias húmicas. Eruca sativa. 



 
 

GENERAL ABSTRACT 
 
SOUZA, Camila da Costa Barros de. Chemical, structural, and heavy metal adsorption 
changes in poultry litter during composting. 2021, 162 p. Thesis (Doctor Degree in 
Agronomy, Soil Science). Instituto de Agronomia, Universidade Federal Rural do Rio de 
Janeiro, Seropédica, RJ 
 
The presence of contaminants in poultry litter (PL), such as heavy metals, makes its use in 
agriculture a major challenge. This work aimed to evaluate the chemical changes that occur in 
the structure of organic matter (OM) PL during its composting, and the evolution in the structure 
of humic substances (HS) formed during this process, and thus determine the relationship 
between the structural changes of organic matter during composting with the bioavailability of 
heavy metals present in PL and their transfer to plants, in addition to the ability of this residue 
to adsorb Pb and Cu metals. In chapter 1, a preliminary study was carried out on the role of the 
OM structure of PL in the changes in the solubility of heavy metals present in this residue 
during the initial stage of composting. In the first thirty days of composting, favoring more 
stable interactions between heavy metals and the most recalcitrant organic fraction of PL 
reduced the solubility of these elements and, consequently, the polluting potential of PL. In 
chapter 2, a characterization of the changes in the organic structure of PL and in the humic 
fractions formed during the composting process is presented through structural elucidation 
techniques. It was found that during composting the aliphatic and carboxylic structures are 
replaced by aromatic compounds in the HA, while the polarity and the presence of oxygenated 
functional groups increase in the FA. The evolution of humic structures in the PL during 
composting favored the preservation of nitrogenous structures and the high presence of 
carbohydrates in this residue at the end of the process. Chapter 3 presents the action of the OM 
of PL, and its transformations during the entire composting process, on the bioavailability of 
heavy metals in the environment. The most recalcitrant chemical forms of heavy metals 
increased during composting due to the affinity of these elements with the oxidized structures 
of SH formed during the composting process. However, the association of Pb with the 
oxygenated aliphatic carbon structures of the SH formed during composting contributed to the 
increase of its water-soluble fraction. Chapter 4 describes the adsorption phenomena of Cu and 
Pb in PL compounds with different composting times. The linear model proved to be more 
adequate to describe the process of adsorption of Cu and Pb, in all evaluated composting times. 
The non-composted PL showed a higher adsorption by Pb, while the composted PL showed a 
higher adsorption by Cu. However, regardless of the composting time, the adsorption of Cu and 
Pb in PL occurred predominantly in a specific way. In chapter 5, the transfer of heavy metals 
to the arugula plant (Eruca sativa) is presented when it is fertilized with PL in different stages 
of composting. The application of PL, regardless of the composting time, reduced the Mn 
contents and increased the Cu contents in the plant. The greater affinity of Pb for highly lable 
structures contributed to its increase in arugula. The increase in the water-soluble and 
exchangeable fractions of Zn in the soil resulting from the application of PL also favored the 
increase of Zn contents in the arugula. Thus, the increase in structures of high lability of 
oxygenated aliphatic carbons in the HS with the composting time, reflecting in the final 
characteristics of the compound, may be favoring the non-specific adsorption of Pb, increasing 
the participation of this metal in the water-soluble fraction and contributing to the absorption 
of this by the arugula plant. 
 
Keywords: Organic fertilizer. Aviculture. Humic substances. Eruca sativa. 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 
O crescimento populacional e a sua concentração em grandes centros urbanos resulta 

em um expressivo aumento da demanda mundial por proteína animal de baixo custo, levando a 
uma expansão dos sistemas de produção animal confinados, também denominados de 
Operações Concentradas de Alimentação Animal (CAFO) (CRIPPEN et al., 2016). A 
avicultura representa uma alternativa eficiente e de baixo custo de produção de proteína animal 
para a alimentação humana (OVIEDO-RONDÓN, 2008). Os sistemas de produção de aves 
confinadas são, em sua maioria, realizados em galpões fechados, com piso coberto com material 
macio e de elevada capacidade de absorção, denominado de cama. Assim, cama de aviário, 
também conhecida como cama de frango ou esterco de aviário, representa um dos principais 
resíduos gerados pela avicultura. 

O Brasil é hoje o maior exportador mundial de frangos de corte e o terceiro maior 
produtor mundial, perdendo apenas para os Estados Unidos e para a China (EMBRAPA, 2021). 
Considerando a produção brasileira de frango para corte no ano de 2019 e a produção média de 
cama gerada por frango abatido, estima-se que foram geradas cerca de 11,6 milhões de 
toneladas de cama de frango no Brasil no ano de 2019. A grandeza desse valor é superior a 
produção brasileira de arroz, um alimento amplamente consumido pela população brasileira, 
cuja a produção em 2019 foi de 10,3 milhões de toneladas (IBGE, 2020). 

A cama de frango possui um dos maiores teores de N, P e Ca dentre os resíduos 
agropecuários (FONTENOT et al., 1983; MIKKELSEN e GILLIAM, 1995). Devido à essa 
característica, atualmente, o principal destino dado para esse resíduo agropecuário é a sua 
utilização como fertilizante orgânico e/ou fabricação de fertilizantes organo-minerais 
(DALÓLIO et al., 2017).  Durante anos, os resíduos agropecuários produzidos em uma 
propriedade eram destinados para as áreas de cultivo da própria propriedade. Contudo, 
atualmente, o modelo de produção agropecuária mediante o confinamento dos animais tem se 
especializado, exclusivamente, na produção animal. Esse modelo resulta numa menor 
disponibilidade de terra para o produtor dispor os resíduos animais produzidos 
(MAHESHWARI, 2013). Nesse cenário, após a remoção da cama de frango das granjas, esse 
resíduo é prontamente vendido para os produtores agrícolas mais próximos, podendo ficar 
empilhado e armazenado descoberto por um período, sem haver um tratamento prévio de 
compostagem, e posteriormente aplicado como adubo orgânicos nas áreas de produção 
(PARENTE et al., 2019b; 2020). 

A aplicação de elevada quantidade da cama de frango não tratada no solo apresenta um 
elevado potencial de contaminação do solo e de mananciais. Os elevados teores de N e P da 
cama de frango podem levar à contaminação das águas subterrâneas e superficiais, aumentando 
os riscos de eutrofização. Os metais pesados presentes na sua composição podem acumular-se 
nas camadas superficiais do solo, tornar-se biodisponíveis e comprometer a qualidade dos 
alimentos produzidos em solos tratados com esse resíduo, como também contaminar 
mananciais (SIMS e WOLF, 1994; KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016). Assim, faz-se 
necessário propor formas de tratamento desse resíduo que possam ser adotadas para diminuir 
os riscos de contaminação dos agroecossistemas e se obter um fertilizante orgânico com 
propriedades melhoradas. 

Entre estas medidas, o tratamento de compostagem da cama de frango tem merecido 
crescente destaque, pois se atribui a este tratamento a possibilidade de reduzir ou até mesmo 
eliminar patógenos e resíduos de inseticidas, antibióticos e outros medicamentos, além de 
produzir um fertilizante orgânico estabilizado, de liberação lenta de nutrientes, agregando valor 
ao produto (HSU e LO, 2001; INÁCIO e MILLER, 2009). As alterações nas propriedades 
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químicas dos resíduos orgânicos que ocorrem durante a compostagem influenciam na 
especiação dos metais pesados (HE et al., 2009b) e apresentam, como consequência, diferentes 
impactos ao meio ambiente, pois a mobilidade, biodisponibilidade e fitotoxicidade dos metais 
pesados estão relacionadas com as suas formas químicas específicas (FLYHAMMAR, 1998; 
JACKSON et al., 2003). Ademais, as substâncias húmicas (SH) formadas durante o processo 
de compostagem regulam a retenção e a mobilidade dos metais pesados e nutrientes presentes 
na cama de frango. As SH apresentam na sua composição estruturas ricas em grupamentos 
funcionais, tais como: carboxilas (-COOH); hidroxilas fenólicas (Aryl-OH); carbonilas (-C=O); 
Amino (-NH), e sulfidrilas (-SH) capazes de doar elétrons para a formação de complexos 
estáveis com metais de transição e/ou criar sítios de interação eletrostáticas para espécies 
metálicas (SHOBAA e CHUDNENKO, 2014). 

 
Nesse cenário, torna-se necessário um estudo mais aprofundado da evolução estrutural 

da matéria orgânica proveniente da cama de frango durante o processo de compostagem, e a 
sua relação com a biodisponibilidade de metais pesados. Assim, o presente trabalho tem como 
objetivo elucidar as transformações químicas que ocorrem na estrutura da matéria orgânica da 
cama de frango durante a compostagem, e determinar de que forma a mudança estrutural da 
matéria orgânica durante a compostagem altera a biodisponibilidade de metais pesados no meio 
ambiente e a capacidade de adsorção dos metais Pb e Cu.  

 
Para que esses objetivos fossem alcançados, foram realizados diversos experimentos e 

avaliações que estão descritos em cinco capítulos, que abordam: (I) Relação entre mudanças na 
estrutura da matéria orgânica da cama de frango e solubilidade de metais pesados durante o 
estágio inicial da compostagem; (II) Caracterização das alterações estruturais da cama de frango 
durante todo o processo de compostagem mediante caracterização espectroscópica do composto 
de cama de frango, das suas frações húmicas e das suas frações húmicas hidrossolúveis; (III) 
Relação entre as alterações estruturais da cama de frango durante todo o processo de 
compostagem e a solubilidade de metais pesados; (IV) Relação entre as alterações estruturais 
da cama de frango durante o processo de compostagem e a capacidade de adsorção de Pb e Cu; 
(V) Avaliação da transferência de metais pesados à planta de rúcula (Eruca sativa) quando a 
mesma é adubada com a cama de frango em diferentes estágios de compostagem. 
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2. REVISÃO DE LITERATURA 

 
2.1 A Avicultura e a Geração do Resíduo Cama de Frango 
 

A cama de aviário, também conhecida como cama de frango ou esterco de aviário, é 
definida como o produto da mistura de excrementos e penas de aves, com fragmentos do 
material da cama, acrescidos da ração desperdiçada dos comedouros, aves mortas, produtos 
veterinários e produtos utilizados para o tratamento da cama durante a sua utilização, como 
inseticidas, cal (CaO) e sulfato de alumínio (KELLEHER et al., 2002; HAHN, 2004). Diante 
da concentração de nutrientes em resíduos orgânicos provenientes da criação de animais, como 
a cama de frango, a sua utilização como adubos constitui uma prática comum na agricultura 
(MARTÍN-MATA et al., 2016; FURTADO E SILVA et al., 2017). O uso da cama de frango 
na alimentação de bovinos foi uma prática muito difundida no país, até a sua proibição em 2001 
pela Instrução Normativa n° 15 do Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento, como 
uma das medidas preventivas para evitar os riscos potenciais da Encefalopatia Espongiforme 
Bovina (síndrome da vaca louca) (MAPA, 2001). Contudo, diante dos elevados teores de 
nutrientes (macro e micro) presentes na cama de frango (principalmente N, P e Ca) em 
comparação aos outros resíduos agropecuários, esse resíduo vem sendo utilizado, largamente, 
como fertilizante orgânico e/ou na fabricação de fertilizantes organo-minerais (EMBRAPA, 
2013; SÁ et al., 2017; DALÓLIO et al., 2017; FRAZÃO et al., 2019). A utilização da cama de 
frango como adubo orgânico é conveniente por ser, ao mesmo tempo, uma forma mais racional 
e econômica para o descarte deste resíduo, como também uma forma eficiente de adubação das 
culturas, por ser rica em nutrientes e melhorar as características físicas, químicas e biológicas 
do solo (McGRATH et al., 2009; GUO e SONG, 2010; KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 
2016; DALÓLIO et al., 2017; HE et al., 2019; BERTAGNOLI et al., 2020). Experimentos 
reportam os efeitos do uso da cama de frango e demonstram algumas vantagens como: aumento 
no teor de nutrientes e no teor matéria orgânica do solo (ADELI et al., 2008; SINGH et al., 
2010); maior capacidade de retenção e infiltração de água do solo (KINGERY et al., 1994), 
aumento do pH do solo (ZHANG, 1998) e aumento da CTC do solo (HE et al., 2019).  

Entretanto, o aumento da geração do resíduo de cama de frango, decorrente do rápido 
crescimento da avicultura, vem provocando impactos ambientais, pois sua taxa de geração é 
muito maior que sua taxa de assimilação e degradação, resultando em uma aplicação massiva e 
desordenada desse resíduo em áreas de produção agrícola (STRAUS e MENEZES, 1993). De 
acordo com a estatística realizada pela Embrapa Suínos e Aves para o ano de 2019, o Brasil foi 
o terceiro maior produtor mundial de frango para corte (13,245 milhões de toneladas), perdendo 
apenas para os Estados Unidos e China. Nesse mesmo ano, o Brasil liderou a exportação 
mundial, tendo exportado cerca de 4,2 milhões de toneladas (EMBRAPA, 2021). 
Considerando-se que a produção média de cama seja de 2,19 kg por frango de corte, e que o 
peso médio de um frango para corte quando é abatido é de 2,5 kg, então, no ano de 2019 foram 
geradas, aproximadamente, 11,6 milhões de toneladas de cama de frango. Logo, diante do 
volume gerado desse resíduo, que cresce à medida que a produção nacional de frangos aumenta, 
é notória a necessidade iminente de se pensar nas possibilidades de manejo e de destino deste 
resíduo a fim de minimizar os impactos por ele causados por sua aplicação no solo (SANTOS 
e LUCAS JR., 2003). 

Do ponto de vista da sustentabilidade da produção agrícola e manutenção de um meio 
ambiente saudável, existem grandes restrições ao uso da cama de frango in natura na adubação 
pois, quando não recebe um tratamento prévio adequado, este resíduo representa um potencial 
poluidor de solo, do ar e das águas subsuperficiais. Quando a cama de frango não tratada é 
aplicada diretamente na agricultura, danos ambientais podem ser observados (DALÓLIO et al., 
2017). O uso excessivo de antibióticos na avicultura mundial, tanto para fim terapêutico, quanto 
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para profilaxia e como promotor de crescimento, fazem da cama de frango uma fonte 
importante de contaminação por antibióticos veterinários (HO et al., 2012; PARENTE et al., 
2019b). A fluoroquinolona é um antibiótico de uso veterinário de amplo espectro de atividade 
antimicrobiana que é extensamente difundido na avicultura, sendo a ciprofloxacina o principal 
metabolito ou produto de degradação desse antibiótico, que é um antibiótico comumente 
prescrito na medicina humana (VAN DOORSLAER et al., 2014; GOUVÊA et al., 2015, 
MORALES-GUTIÉRREZ et al., 2015). 

Assim, a cama de frango representa uma das principais fontes de fluoroquinolona em 
solos brasileiros (LEAL et al., 2012; ABPA, 2018; PARENTE et al., 2019b), representando um 
risco ambiental e à saúde humana, uma vez que a adubação orgânica com a cama de frango 
contaminada pode transferir essas moléculas de antibióticos para o solo e para os alimentos 
produzidos e, como consequência, exercer uma pressão seletiva resultando na emergência de 
bactérias resistentes è antibióticos e aumentando o risco de exposição humana à infecções 
(SINGER e WILLIAMS-NGUYEN, 2014; PARENTE et al., 2019b). Parente et al. (2019b) 
identificaram a ocorrência de fluoroquinolona no solo de áreas de produção intensiva de 
hortaliças na cidade de São José do Vale do Rio Preto, região serrana do Estado do Rio de 
Janeiro, devido à aplicação de cama de frango como adubo orgânico. Além disso, esses autores 
identificaram genes qnrS de resistência em bactérias presentes nesses solos adubados com a 
cama de frango. Oliveira et al. (2019), analisando solos de áreas de produção de hortaliças 
também da região serrana do estado do Rio de Janeiro, identificaram a presença do gene de 
resistência ao antibiótico colistina (mcr-1). A colistina, além de ser um antibiótico considerado 
um recurso importante para o tratamento humano de infecções causadas por bactérias 
multirresistentes, também é utilizado na avicultura para tratar e prevenir infecções e como 
promotor de crescimento (FERNANDES et al., 2016). Assim, a ocorrência desse gene no solo 
de produção vegetal está associada à aplicação de cama de frango como adubo orgânico, 
evidenciando o risco ambiental e à saúde humana decorrente da aplicação de cama de frango 
na adubação orgânica sem um tratamento prévio. 

Além dos riscos associados à presença de antibióticos na cama de frango, os elevados 
teores de N e P da cama de frango podem levar a contaminação da água subterrânea por nitrato 
(NO3-N) e a eutrofização de rios (SIMS e WOLF, 1994). Ademais, os metais pesados presentes 
na sua composição podem acumular-se nas camadas superficiais do solo, podem contaminar 
mananciais e tornar-se biodisponíveis e fitotóxicos (KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016). 
Os metais pesados presentes na cama de frango possuem diversas origens, sendo as rações das 
aves uma das principais fontes desses contaminantes (WANG et al., 2013a). Essas rações 
representam uma rica fonte de macronutrientes, micronutrientes contudo, também apresentam 
metais pesados na sua composição (SOUZA et al., 2019). Os metais Cu, Zn, Fe e Mn são 
adicionados, deliberadamente, na ração animal com a função de promover uma melhor taxa de 
crescimento animal, além de possuir propriedades probióticas. Entretanto, esses metais 
apresentam uma baixa assimilação pelos animais, sendo que a maior parte do total consumido 
é eliminado pelos excrementos (MATTIAS, 2006; SAGER, 2007; MORAL et al., 2008; LU et 
al., 2015; YANG et al., 2017). Juntamente, com os nutrientes adicionados na ração com a 
finalidade de otimizar a produção avícola, outros elementos não essenciais podem ser 
adicionados de forma involuntária na ração, através de impurezas presentes nos ingredientes 
utilizados no seu preparo e através de medicamentos adicionados na mesma, ou até mesmo, 
originam-se da abrasão de gaiolas e de contaminação da cama por poluição ambiental, como o 
Ni, Pb, Cr, Co e Cd (McBRIDE e SPIERS, 2001; FIRDEVS, 2005; SAGER, 2007). 

O município de São José do Vale do Rio Preto (SJVRP), situado na Região Serrana do 
estado do Rio de Janeiro (RJ), é o principal pólo produtor de frangos do Estado, além de abrigar 
áreas agrícolas com grande relevância para o fornecimento de hortaliças para a Região 
Metropolitana do RJ (PARENTE et al., 2020; 2019b). De acordo com o Instituto Brasileiro de 
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Geografia e Estatística (IBGE, 2017), encontram-se em atividade 116 granjas no município, 
com uma produção anual estimada de 3,4 milhões de frangos no ano de 2018. Considerando as 
projeções do Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento haverá um aumento de 29% 
no consumo de carne de frango até o ano de 2028 (MAPA, 2018), espera-se também um 
crescimento do setor avícola em SJVRP (PARENTE, 2019). A cama de frango gerada nesses 
sistemas confinados de produção animal é frequentemente, armazenada em pilhas a céu aberto 
(descobertas) ficando sujeita à lixiviação, sendo posteriormente vendidas, sem tratamento, para 
serem aplicadas como adubo orgânico por produtores de hortaliças (CRIPPEN et al., 2016). De 
acordo com Parente (2019), a cama de frango gerada em SJVRP é o principal adubo orgânico 
utilizado na produção agrícola da Região Serrana, principalmente, nos municípios de Nova 
Friburgo, Petrópolis, Teresópolis, entre outros. 

Devido a presença de contaminantes na cama de frango, como os metais pesados, o uso 
deste material como um fertilizante orgânico na agricultura apresenta grandes desafios 
(KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016). A falta de um manejo adequado da cama de frango 
para sua posterior utilização como adubo pode levar a contaminação do solo por metais pesados, 
aumentar a biodisponibilidade desses metais e até, podendo levar à contaminação dos alimentos 
produzidos. Franco et al. (2020) demonstrou que em áreas de produção intensiva de hortaliças 
na cidade de Petrópolis, localizada na Região Serrana do Estado do Rio de Janeiro, o manejo 
do solo adotado, com a aplicação intensiva de adubação orgânica, influenciou a 
biodisponibilidade de metais pesados no solo. Gonçalves (2019) identificou, nessa mesma área 
de estudo, que os adubos orgânicos estão entre as principais fontes de incorporação de metais 
no solo, sendo a cama de frango o adubo que apresentou maior contribuição no aporte. Devido 
a esse manejo, Gonçalves (2019) demonstrou que as plantas de couve manteiga (Brassica 
oleracea var. acephala) cultivadas nessa região apresentaram elevada contaminação por Pb e 
Cd, sendo 91,7% das plantas com teores de Pb 9,2 vezes acima do limite permitido pela Anvisa 
e 97,2% das plantas com teores de Cd até 3,8 vezes acima do limite. Sousa et al. (2020), também 
estudando áreas de produção intensiva de hortaliças na Região Serrana do Estado do Rio de 
Janeiro, identificou que a aplicação massiva de adubos orgânicos, sendo o principal deles a 
cama de frango, favoreceu a absorção e translocação do Pb para as folhas e frutos do tomate 
(Solanum lycopersicum), contribuindo para que 80% das amostras de frutos frescos 
apresentassem contaminação por Pb. Portanto, faz-se necessário desenvolver e propor medidas 
que possam ser adotadas ou intensificadas para diminuir os riscos de contaminação dos 
agroecossistemas. Entre estas medidas, o tratamento através da compostagem da cama de 
frango tem merecido crescente destaque, pois as variações nas propriedades do material durante 
a compostagem influenciam na especiação dos metais pesados (HE et al., 2009a), alterando a 
sua mobilidade, biodisponibilidade, fitotoxicidade e seu impacto no meio ambiente 
(FLYHAMMAR, 1998; JACKSON et al., 2003). Ademais, as alterações físico-químicas da 
cama de frango através da compostagem resultam em um produto final estabilizado, de 
liberação lenta de nutrientes, e com maior valor agregado (HSU e LO, 2001; INÁCIO e 
MILLER, 2009) 
 
2.2 Compostagem 
 

Existem, atualmente, diversas definições para o termo compostagem. Todas elas 
apresentam em comum a ênfase em um processo aeróbico controlado, termofílico, mediado por 
microrganismos e que resulta em uma matéria orgânica estabilizada (SHARMA et al., 1997; 
ZAPATA, 2009; FÜLEKY; BENEDEK, 2010; JURADO et al., 2015).  Zucconi e De Bertoldi 
(1987) acrescentam que na compostagem a matéria orgânica é mineralizada e, parcialmente, 
humificada, levando a um produto final estabilizado, livre de fitotoxicidade e de patógenos e 
com propriedades semelhantes ao húmus do solo (EPSTEIN, 1997). A compostagem 
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diferencia-se da decomposição da matéria orgânica que ocorre na natureza por ser um processo 
com predominância de ação de microrganismos termófilos, e assim elimina os fatores adversos 
ao meio ambiente durante a mineralização, causados pela degradação não controlada da 
biomassa, e aumenta o valor nutricional do composto em relação ao material de partida 
(PEREIRA NETO, 1996; INÁCIO e MILLER, 2009). Assim, o material formado é, 
suficientemente, estável para o armazenamento e aplicação agrícola. 

Salienta-se que, para que um composto possa ser empregado de forma segura no solo, 
ele deve possuir uma elevada estabilidade e maturidade, o que implica em um conteúdo de 
matéria orgânica estável e ausência de compostos fitotóxicos e agentes patógenos (BERNAL 
et al., 2009). Os termos “estabilidade” e “maturidade” muitas vezes são usados indistintamente, 
apesar de representam propriedades diferentes do composto. A estabilidade está relacionada 
com a atividade microbiológica no composto (BERNAL et al., 2009; INÁCIO e MILLER, 
2009). Enquanto que a maturidade está associada ao potencial de crescimento vegetal ou 
fitotoxicidade do composto, e indica o quão completa está a compostagem (IANNOTTI et al., 
1993; CCQC, 2001). 

Pelo fato da compostagem ser um processo biológico, a sua eficiência depende da ação 
e da interação dos microrganismos que interferem e são afetados pelos fatores físicos e 
bioquímicos envolvidos durante o processo. A eficiência do processo de compostagem está, 
diretamente, relacionada aos fatores que proporcionam condições ótimas para que os 
microrganismos aeróbios possam se multiplicar e atuar na transformação da matéria orgânica, 
como: a temperatura; umidade; aeração; pH; relação carbono/nitrogênio (C/N) e granulometria 
do material (VALENTE et al., 2009). A forma como esses fatores afetam o processo de 
compostagem serão, sucintamente, explicados abaixo: 
 
a) Temperatura 
 

A temperatura do composto está, intimamente, relacionada com a atividade metabólica 
dos microrganismos e é considerada um dos melhores indicadores de eficiência do processo de 
compostagem devido à praticidade do seu monitoramento (VALENTE et al., 2009). A atividade 
microbiana que transforma a biomassa durante a compostagem gera grande quantidade de calor, 
esse calor quando é retido nas leiras em maior escala do que o que é perdido leva à ao aumento 
de temperatura do composto (INÁCIO e MILLER, 2009). Assim, as alterações na temperatura 
do composto observadas durante a compostagem estão relacionadas ao metabolismo 
exotérmico dos microrganismos que colonizam o composto e que são responsáveis pela maior 
parte das modificações físico-químicas na biomassa, determinando a fase em que se encontra a 
compostagem e indicando a qualidade do composto (BERNAL et al., 2009). Logo, o aumento 
da temperatura que ocorre durante a compostagem é considerada, concomitantemente, 
consequência da atividade microbiana e determinante para a seleção dos microrganismos na 
sucessão microbiana que acontece nesse processo, uma vez que a temperatura constitui um forte 
fator seletivo sobre os microrganismos e influi nas outras propriedades como fluxo de ar e perda 
de umidade (INÁCIO e MILLER, 2009). 

O processo de compostagem pode ser dividido em diferentes fases de acordo com a 
temperatura do composto. Chen et al. (2015) propõem a divisão da evolução da temperatura 
durante a compostagem em quatro fases denominadas de: fase mesofílica; fase termofílica; fase 
de resfriamento, e fase de maturação. Outros autores consideram a divisão do processo de 
compostagem de acordo com a temperatura em apenas 3 fases, sendo uma fase inicial de 
aquecimento denominada de mesofílica, uma fase intermediária termofílica e uma fase final de 
resfriamento denominada também de mesofílica, conforme ilustrado da Figura 1 
(FERNANDES e SILVA; 2000; INÁCIO e MILLER, 2009). Os microrganismos que atuam na 
decomposição da matéria orgânica durante a compostagem podem ser classificados como 
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mesófilos e termófilos. Inácio e Miller (2009) explicam que, durante a fase inicial da 
compostagem quando as temperaturas são relativamente baixas, predominam na leira de 
compostagem os microrganismos mesófilos que, por serem aeróbicos, utilizam o oxigênio 
disponível na respiração e emitem CO2, água e calor, que é conservado no interior da leira, 
elevando, rapidamente, a temperatura do substrato. Os microrganismos mesófilos possuem 
máxima atividade até 45ºC, a partir dessa temperatura, o protagonismo é dos termófilos, que 
consomem, rapidamente, o substrato disponível, multiplicam-se exponencialmente e também 
são aeróbicos e emitem CO2, água e calor, mas em quantidades muito superiores à população 
antecessora, podendo levar o substrato à temperaturas superiores a 65ºC. Quando decresce o 
conteúdo da matéria orgânica lábil no composto, os nutrientes e a energia do substrato se tornam 
escassos, a atividade dos termófilos se abranda e, consequentemente, a temperatura da mistura 
decresce e os mesófilos retomam o protagonismo até o final da compostagem. 
 

 
 

Figura 1. Exemplo genérico da evolução da temperatura de uma leira em compostagem. Fonte: 
Fernandes e Silva (2000). 

 
b) Umidade 
 

A água é indispensável para a atividade metabólica e fisiológica de qualquer forma de 
vida, como conhecemos. Para os microrganismos que atuam na compostagem não é diferente, 
sendo que para seu ótimo desenvolvimento a umidade da leira é considerada ideal na faixa de 
50-60%. (GAJALAKSHMI e ABBASI, 2008; VALENTE et al., 2009). Quando a umidade 
excede a 60%, a água ocupa os espaços porosos da leira, diminuindo a presença de oxigênio e 
inibindo o fluxo de ar na leira. Assim, o processo tende a se tornar anaeróbico e pode haver 
formação de chorume, que é capaz de arrastar a matéria orgânica solúvel em água, que é menos 
estável, mais funcionalizada, e possui grande capacidade de complexar, biodisponibilizar e 
transportar metais pesados (DAS e KEENER, 1997; FURTADO E SILVA et. al., 2017). 
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c) Aeração 
 

A aeração do substrato é considerada um dos fatores de extrema importância que 
influenciam o desenvolvimento da compostagem, que se trata de um processo, 
predominantemente, aeróbico (AWASTHI et al., 2014). Através do controle desse parâmetro é 
possível fornecer o oxigênio necessário aos microrganismos que atuam na compostagem, 
aumentar a velocidade de oxidação, diminuir a liberação de odores e reduzir o excesso de 
umidade do material (PEREIRA NETO, 1994; KIEHL, 2004; VALENTE et al., 2009). Além 
disso, a formação de substâncias húmicas durante a compostagem requer um suprimento 
contínuo de oxigênio, que é obtido através do revolvimento e aeração do composto (CAI et al., 
2012). 
 
d) pH do substrato 
 

As alterações físico-químicas que ocorrem no substrato durante a compostagem alteram 
os valores de pH do resíduo, afetando a atividade microbiana durante esse processo (WU et al., 
2017b). No início do processo de compostagem ocorre a degradação de ácidos orgânicos e a 
liberação de amônia, o que torna o meio mais ácido em relação ao inicial (GAO et al., 2010a; 
YANG et al., 2013). Essa fase caracteriza-se pela presença de intensa atividade de 
microrganismos mesófilos, que irão elevar a temperatura do composto atingindo a fase 
termofílica (VALENTE et al., 2009). A degradação dos ácidos orgânicos e a liberação de bases 
contribuem para o aumento do pH. Também, concomitantemente, ocorre a formação de ácidos 
húmicos que reagem com elementos químicos básicos formando humatos alcalinos 
(VALENTE et al., 2009). Desta forma, o pH do composto aumenta à medida que o processo se 
desenvolve, atingindo muitas vezes, dependendo da matéria-prima utilizada, níveis superiores 
a 8,0 (KIEHL, 2004; VALENTE et al., 2009). De acordo com Bernal et al. (2009), a 
compostagem apresenta uma boa atividade microbiana na faixa de pH ente 6,7 e 9,0. Entretanto, 
outros autores indicam a faixa de pH entre 5,5 e 8,0 satisfatória para o processo compostagem 
(DE BERTOLDI et al., 1983; MILLER, 1992). 
 
e) Relação C/N 
 

A relação C/N é um importante índice para acompanhar o processo de compostagem e 
avaliar o grau de maturidade do composto obtido. Os microrganismos que realizam a 
degradação da matéria orgânica na compostagem necessitam obter energia e nutrientes para a 
manutenção do seu metabolismo. Sua principal fonte de energia é o carbono (C), enquanto que 
o nitrogênio (N) é o principal nutriente necessário (CHEN et al., 2011; IQBAL et al., 2015).  
Para a assimilação de cada átomo de N pelos microrganismos são necessários cerca de 30 
átomos de C (BISHOP e GODFREY, 1983). Logo, como a taxa de assimilação do carbono é 
maior que a do nitrogênio, a relação C/N reduz durante a compostagem. De maneira geral, 
devido a essa faixa adequada para os microrganismos metabolizarem de forma eficiente o 
composto, tem-se o valor médio adequado para iniciar uma compostagem eficiente entre 26 e 
35 partes em peso de C para cada parte de N (PEIXOTO, 1988). Se uma mistura possuir relação 
C/N muito alta (C em excesso) a compostagem se desenvolverá lentamente. Para corrigir essa 
relação, quando necessário, deve-se misturar diferentes materiais ricos em C (resíduos ricos em 
celulose/lignina) ou ricos em N (esterco de animais, lodo de esgoto, ureia), de acordo com a 
necessidade (KIEHL, 1985). 
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f) Granulometria 
 

A granulometria do resíduo está intimamente ligada à aeração, pois relaciona-se com a 
facilidade ou dificuldade de movimentação de gases e líquidos na leira de compostagem, e 
também à velocidade de degradação das matérias-primas, pois quanto menor o tamanho das 
partículas, maior é a superfície que pode ser atacada e digerida pelos microrganismos, 
resultando em sua degradação mais rápida. Contudo, a compostagem com granulometria muito 
fina traz sérios problemas de aeração, devido à compactação e encharcamento (HAUG, 1980; 
KIEHL, 1985). Logo, diferenças nas propriedades iniciais dos materiais compostados levará a 
formação de SH com características estruturais diferentes (AL-FAIYZ, 2017). Um controle da 
granulometria do material compostado garante a obtenção do teor de oxigênio e da superfície 
específica adequados para a atividade microbiana na compostagem e, consequentemente, 
favorecer o processo de humificação e retenção de metais. 

Durante a compostagem, processos bioquímicos altamente complexos se desenvolvem 
no substrato fazendo com que os componentes orgânicos biodegradáveis passem por sucessivas 
etapas de transformação sob a ação de diversos grupos de microrganismos e enzimas, sendo os 
principais microrganismos que atuam ativamente no processo de compostagem as bactérias 
(incluindo o filo Actinobacteria) e fungos (HAUG, 1980; BUDZIAK, 2002). Assim, 
dependendo do sucesso desses processos bioquímicos durante a compostagem, resíduos 
orgânicos com características impróprias para sua utilização agrícola (odor, aspecto, 
contaminação por microrganismos patogênicos, entre outros) são transformados em um insumo 
agrícola, de fácil de manipulação, livre de microrganismos patogênicos, sendo considerado de 
baixo risco (BUDZIAK, 2002). 

Diante dos resultados satisfatórios que a técnica de compostagem apresenta na 
estabilização da matéria orgânica, diversos autores consideram essa técnica de extrema 
importância no tratamento de resíduos orgânicos para a garantia de um desenvolvimento 
sustentável (CESTONARO et al., 2010; ORRICO et al., 2012; PAIVA et al., 2012). A 
transformação de resíduos orgânicos em SH contribui para a redução da sua toxicidade 
ambiental (JURADO et al., 2015). Assim, um dos principais objetivos da compostagem é 
converter de forma eficiente a matéria orgânica não estabilizada em SH, constituindo um dos 
padrões mais importantes para avaliar o processo da compostagem (WU et al., 2017c). Isso 
ocorre porque as SH não são apenas os produtos principais do composto, mas também são a 
principal fonte dos múltiplos benefícios promovidos por esse material ao ser aplicado no 
ambiente (MORAL et al., 2009; CANELLAS et al., 2015). 
 
2.3 Substâncias Húmicas 
 

A matéria orgânica existente em solos, turfas, sedimentos e resíduos orgânicos 
apresenta-se como um sistema complexo de várias substâncias de diversas naturezas e que estão 
submetidas à uma transformação contínua sob a ação de fatores físicos, químicos e biológicos. 
O material originado de todas essas transformações pode ser dividido em dois grandes grupos, 
conforme ilustrado na Figura 2. O primeiro, denominado, genericamente, de substâncias não 
húmicas, é constituído por proteínas, aminoácidos, polissacarídeos, ácidos graxos e outras 
biomoléculas de características físicas e químicas bem definidas, diferentemente, do segundo 
grupo. O segundo, denominado de substâncias húmicas (SH), origina-se da oxidação e 
subsequente polimerização da matéria orgânica. Esse último grupo, apresenta-se como uma 
mistura heterogênea de moléculas polidispersas com elevadas massas moleculares e grupos 
funcionais distintos, unidas mediante forças de interação fracas com características 
hidrofóbicas, que apresentam elevada recalcitrância (STEVENSON, 1994; PICCOLO, 2001; 
GARCÍA et al., 2018a). 
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Figura 2. Fluxograma com as subdivisões da matéria orgânica do solo, de acordo com 
Stevenson (1994). 

 
Conforme definido por Ghabbou e Davies (2001), as SH envolvem uma extraordinária 

diversidade de moléculas complexas, amorfas, heterogêneas e quimicamente reativas que são 
produzidas pela decomposição da biomatéria, devido a reações químicas que acontecem, 
aleatoriamente, no grande compartimento de fragmentos e moléculas da própria biomatéria. 
Essas moléculas heterogêneas se associam em função de sua forma, tamanho, afinidade química 
e hidrofobicidade, e sua caracterização estrutural está limitada pela força das interações que 
estabilizam suas associações numa estrutura supramolecular (NEBBIOSO e PICCOLO, 2012). 

De acordo com a solubilidade em soluções básicas e ácidas, as SH são operacionalmente 
divididas em ácidos húmicos, fúlvicos e humina (Figura 2). Os ácidos fúlvicos (AF) são 
solúveis em todas as faixas de pH. Devido a maior quantidade de grupos carboxílicos e 
fenólicos que os AF contém, eles são mais reativos do que as outras duas frações (SILVA e 
MENDONÇA, 2007). Os ácidos húmicos (AH) são solúveis em meio alcalino e insolúveis em 
meio ácido. Eles apresentam uma coloração mais escura e são compostos por macromoléculas 
de massa molecular mais elevada que a dos AF (STEVENSON, 1994). Os AH apresentam 
maior teor de carbono, menor de oxigênio e teor similar de hidrogênio que os AF (PICCOLO, 
2002). A humina (HUM) é insolúvel em meio alcalino e meio ácido e possui reduzida 
capacidade de reação (RICE, 2001). Essa fração apresenta baixa acidez em comparação aos AF 
e AH e forte associação com os minerais, justificando a sua elevada estabilidade no ambiente e 
insolubilidade em meio aquoso (STEVENSON, 1994; PRIMO et al., 2011). 

Existem várias teorias sobre as vias de formação das SH, entretanto, as teorias mais 
aceitas e estabelecidas pela comunidade científica são a teoria ligno-proteicas, a teoria de 
polifenóis e a teoria amino-açúcar (reações de Maillard) (TAN, 2014). 
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a) Teoria ligno-proteica 
 

Essa teoria estabelece que unidades de lignina reagem com aminoácidos formando o 
núcleo da molécula húmica. Assim, a partir de uma base estrutural de fragmentos de lignina há 
a incorporação de grupamentos aminos provenientes de proteínas e outros compostos 
nitrogenados simples (WAKSMAN, 1932; KONONOVA, 1961; FLAIG, 1975; SENESI e 
LOFFREDO, 2005; TAN, 2014; GARCÍA et al., 2018a). Os principais atores de transformação 
da matéria orgânica nessa teoria são os fungos, que atuam na transformação dos grupos 
funcionais da lignina possibilitando a incorporação dos aminoácidos na estrutura. Inicialmente, 
os fungos transformam os grupamentos funcionais da lignina através da oxidação, gerando 
diversas hidroxilas em sua superfície. Posteriormente, em uma segunda etapa, os fungos 
promovem uma oxidação ainda mais forte, fazendo com que as hidroxilas virem carbonílas. 
Assim, ocorre a seguinte evolução na estrutura da lignina: CH3OH=O. A oxidação 
promovida pelos fungos na lignina prepara a estrutura para que ocorra a reação de Maillard. Na 
reação de Maillard os grupamentos aminos das proteínas são ligados à lignina pelo grupamento 
carbonila (somente nesses carbonos). Logo, evidencia-se a importância dos microrganismos 
para a formação das SH a partir dessa teoria, preparando a estrutura da lignina através da 
oxidação e possibilitando a ocorrência da reação de Maillard. Percebe-se que, para que tudo 
isso ocorra, é necessário que os fungos, a lignina e a proteína estejam presentes na 
compostagem. 

De acordo com essa teoria, a primeira fração húmica que se forma é a humina. A humina 
representa a fração da substância húmica que está, intimamente, ligada a fração mineral. Então, 
se ocorrem as primeiras oxidações, já existem cargas reativas suficientes para esses fragmentos 
serem ligados e começarem a reagir com a fração mineral. Posteriormente, começa a acontecer 
o processo de decomposição. Começa a formar ácido húmico e, posteriormente, ácido fúlvico. 
 
b) Teoria dos Polifenóis 
 

Essa teoria estabelece que a partir da ação de microrganismos, somado às reações 
enzimáticas e químicas, ocorrem processos de transformação, oxidação e ruptura de fragmentos 
de ligninas em maior medida do que acontece na teoria ligno-proteica. Na teoria ligno-proteica 
acontece apenas o processo de oxidação de superfície, enquanto que nessa teoria ocorre 
transformação, oxidação e ruptura. Ademais, a teoria de polifenóis ainda admite que a formação 
de fenóis e quinonas não constituem produtos somente da degradação enzimática da lignina, 
mas também obtidos pela ação dos microrganismos sobre açúcares (FLAIG, 1988; 
STEVENSON, 1994; ZIECHMANN, 1994; SENESI e LOFFREDO, 2005; TAN, 2014; 
GARCÍA et al.; 2018a). 

Segundo a teoria dos polifenóis, as estruturas fenólicas, de quinonas e de aminoácidos 
formam o núcleo das SH, que aumenta a sua condensação e o seu grau de aromaticidade durante 
o seu processo de formação, e, consequentemente, aumenta a estabilidade do núcleo da 
supramolécula húmica. Assim, a partir dessa teoria, a evolução das SH promove a formação de 
um núcleo estrutural muito estável com grupos mais polares em sua superfície, explicando o 
fato das SH serem tão reativas e ao mesmo tempo serem tão recalcitrantes. Portanto, de acordo 
com a teoria dos polifenóis, inicialmente, são formadas estruturas menos complexas que 
evoluem para estruturas mais complexas durante a humificação. Assim, essa teoria defende a 
formação inicial de ácido fúlvico, seguido de ácido húmico e humina, sendo a ordem contrária 
a da teoria ligno-proteica. 
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c) Teoria amino-açúcar (reações de Maillard) 
 

Essa teoria estabelece a formação de SH a partir de monossacarídeos e aminoácidos que 
darão origem às aminas heterocíclicas. Assim, a teoria amino-açúcar explica as aminas 
heterocíclicas que compõe as substancia húmicas, demonstrando a necessidade dos monômeros 
de carboidrato (monossacarídeos) e monômero de proteína (aminoácidos) para a produção 
dessas estruturas nas supramoléculas húmicas. Entretanto, essa teoria está fundamentada nas 
reações de Maillard (1916) e determina a formação de SH sem a participação de 
microrganismos. Diante de todo processo de transformação da matéria orgânica protagonizado 
pelos microrganismos durante a compostagem, o principal problema dessa teoria é que ela não 
aceita o papel dos microrganismos, e de outra fonte de transformação que não seja os 
mecanismos puramente químicos, na formação das SH. 

As diversas teorias de formação de SH explicam diferentes vias que não ocorrem, 
separadamente, durante a humificação na compostagem, mas essas vias interagem entre si 
diante da variedade de estruturas de biomoléculas que compõem os ambientes de transformação 
da MO, como a compostagem (ZHANG et al., 2015; WU et al., 2017c). 
 
2.4 Alterações promovidas pela compostagem na matéria orgânica 
 

O processo de compostagem de resíduos orgânicos pode ser considerado como uma 
processo “otimizado” do processo natural de humificação da matéria orgânica. Nesse sentido, 
durante a compostagem, de uma forma geral, observa-se que, inicialmente, ocorrem 
transformações químicas e redução em estruturas mais lábeis e de caráter mais alifático, como 
polissacarídeos e fragmentos de peptídeos. As estruturas mais recalcitrantes são preservadas 
com a evolução da compostagem, como compostos aromáticos e fenólicos, e a polaridade do 
material compostado é reduzida. 

As alterações observadas pela espectroscopia de fluorescência durante a compostagem 
sugerem que a humificação nesses sistemas está relacionada com estruturas aromáticas mais 
condensadas e complexas e/ou com um maior conjugação de cadeias alifáticas (FUENTES et 
al., 2006). Sendo essas alterações condizentes com o conceito de humificação que envolvem 
mudanças na composição química por meio da oxidação preferencial de polissacarídeos, 
preservação seletiva de compostos orgânicos mais recalcitrantes à degradação biológica, tais 
como, ligninas e polifenóis (ROSA et al., 2005). Com a evolução da compostagem e 
humificação do material, ocorre uma mudança na intensidade de fluorescência para 
comprimentos de onda maiores, associados à possível presença de compostos aromáticos com 
maior grau de substituição ou de sistemas insaturados com maior extensão de conjugação 
(CANELLAS e SANTOS, 2005; FUENTES et al., 2006). Durante o processo de estabilização 
do composto, a incorporação de compostos lábeis, como peptídeos e oligossacarídeos, no 
domínio hidrofóbico e a oxidação das cadeias laterais da lignina são considerados processos 
chaves (ZANG et al., 2000; AMIR et al., 2006; SPACCINI e PICCOLO, 2009). 

Hsu e Lo (1999), utilizando o FTIR para avaliar as alterações na MO durante 122 dias 
de compostagem de adubo suíno, verificaram que o pico em 1560 cm-1 tornou-se mais 
arredondada (ombro), possivelmente devido a biodegradação relativamente rápida da cadeia de 
aminoácidos. Além disso, o pico na região dos polissacarídeos (1050 cm-1) reduziu, enquanto 
que o pico em 1380 cm-1 tornou-se mais nítido (estreito e pontiagudo). Durante a compostagem 
os picos na região alifática, amino e polissacarídeos foram nivelados (devido à redução), 
levando à um aumento relativos na região aromática (1650 cm-1), indicando, assim, que que o 
material orgânico tornou-se mais uniforme e estável no final do processo de compostagem. 
Resultados semelhantes foram observados por Provenzano et al. (2014). 
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Spaccini e Piccolo (2007; 2009) avaliaram as alterações estruturais que ocorrem na MO 
com a evolução da compostagem e estabilização do composto. As alterações observadas estão 
de acordo com aquelas expostas anteriormente, sendo a redução daqueles picos relacionados à 
carboidratos e polissacarídeos (mais lábeis) e preservação relativa de componentes hidrofóbicos 
recalcitrantes (estabilização do composto). Spaccini e Piccolo (2007) utilizaram a 
espectroscopia de RMN 13C para acompanhar as mudanças moleculares em compostos em 
estágios crescentes de maturidade (60, 90 e 150 dias de compostagem). Através dos espectros 
obtidos pode-se observar que o material orgânico menos compostado apresentava predomínio 
de sinais nas regiões alquílicas (C-alkyl em 0-60 ppm e C-alkyl-O em 60-110 ppm). Identificou-
se que os C-alkyl são característicos de lipídeos mais biodisponíveis e o C-alkyl-O de cadeias 
polissacarídicas de tecidos lenhosos de plantas, tendo vista que os materiais compostado foram 
resíduos orgânicos domésticos, aparas de podas de plantas e resíduos vegetais de tabaco e 
plantas aromáticas. A partir dos 90 dias de compostagem foi obervado uma redução progressiva 
dos componentes alquílicos, enquanto os polissacarídeos de celulose mostraram ser mais 
resistentes e começaram a ser transformados em um período posterior de compostagem. Os 
componentes principais do composto final foram materiais lignocelulósico e porções alquílicas 
hidrofóbicas. 

Considerando a humificação um processo de degradação da matéria orgânica que dá 
origem às substâncias húmicas, o processo de compostagem também promove alterações 
estruturais nas SH que são formadas. Maia et al. (2012) utilizando a espectroscopia do UV-vis, 
associada com as informações obtidas com a espectroscopia de infravermelho, demonstraram 
que a diminuição da relação E4/E6 de SH durante a compostagem indicou um aumento de 
cadeias orgânicas com ligações duplas conjugadas. Já Fialho et al. (2010), analisando a relação 
E4/E6 de AH formados durante a compostagem, associada ao grau de aromaticidade e 
alifaticidade obtidos do 13C-RMN, observaram um aumento dessa relação com a evolução da 
compostagem e com o aumento da aromaticidade do material, relacionando esse 
comportamento com uma intensa oxidação da matéria orgânica. 

A redução no conteúdo de carboidrato, aumento no conteúdo de nitrogênio e a 
preservação seletiva de molécula alquilícas hidrofóbicas como ácidos graxos, álcoois alifáticos, 
hidrocarbonetos lineares e derivados de poliéster de plantas (ácidos dicarboxilícos entre outros), 
assim como a incorporação de moléculas biolábeis como os peptídeos, são alterações na 
característica molecular de ácidos húmicos observadas durante o processo de maturação do 
composto (SPACCINI e PICCOLO, 2009; FUKUSHIMA et al., 2009). Além de acompanhar 
as alterações moleculares de compostos em estágios crescentes de maturidade, Spaccini e 
Piccolo (2009) também utilizaram a espectroscopia de RMN 13C para acompanhar essas 
mudanças nos AH extraídos desses compostos. Uma ampla gama de componentes lipídicos 
lineares e cíclicos de origem vegetal e microbiana, polissacarídeos de plantas e material 
aromático foram reconhecidos como as principais fontes da fração estável do composto. A 
incorporação constante de material orgânico em AH nos estágios subseqüentes de maturação 
do composto foi caracterizada por um leve decréscimo dos compostos O-alquila, e uma 
preservação seletiva de moléculas hidrofóbicas recalcitrantes. Sppacini e Piccolo (2009) 
confirmaram o observado por Zang et al. (2000), isto é, o processo de estabilização envolve a 
inclusão de compostos biolábeis, como aqueles representados por porções peptídicas, nos 
materiais húmicos recém-formados. 
 
2.5 Interação entre as Substâncias Húmicas e os Metais Pesados 
 

Apesar da dificuldade em se definir metais pesados, já que esse grupo de elementos 
químicos também envolve metalóides, esse termo é reconhecido e utilizado, mundialmente, 
para identificar um grupo de elementos químicos que possuem número atômico maior que 20, 
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densidade atômica maior que 5 g.cm-3 e que estão associados à poluição ambiental e à 
toxicidade aos seres vivos (MARTINS et al., 2011). Entretanto, alguns elementos incluídos 
neste termo, em baixas concentrações, são essenciais aos organismos vivos. Metal tóxico, 
elemento traço e metal traço são termos alternativos a metal pesado, porém essas terminologias 
são aplicadas apenas para elementos não-essenciais e para elementos em concentrações tão 
pequenas que não podem ser quantificados, respectivamente (MALAVOLTA, 1994; 
AMARAL SOBRINHO et al., 2016). 

A principal característica estrutural das SH, que confere a maior parte das suas funções 
ambientais como a interação com metais pesados, é a presença expressiva de grupamentos 
funcionais que se projetam da sua superfície. A presença de grupos funcionais distintos, tais 
como carboxilas, hidroxilas fenólicas e carbonilas, faz com que as SH assumam um 
comportamento polieletrolítico e atuem como agentes complexantes de vários metais pesados 
(ROCHA e ROSA, 2003). Essas interações entre SH e metais pesados influenciam o destino 
desses elementos no ambiente, exercendo impacto sobre a qualidade do solo e sobre as plantas. 
Processos importantes para a dinâmica de nutrientes no solo e o desenvolvimento das plantas, 
tais como: complexação; precipitação e dissolução; troca iônica; mobilidade; transporte e 
acumulação de nutrientes nas plantas, a química e atividade bioquímica de metais são 
fortemente influenciados pelas SH. 

A presença de grupamentos funcionais com insuficiência de elétrons na estrutura dos 
ácidos húmicos (AH) e ácidos fúlvicos (AF), como O-H, N-H e S-H, faz com que essas 
moléculas atuem como ácido de Lewis (CANELLAS et al., 2008). Logo, a reatividade das SH 
pode ser medida pela sua acidez total. Os grupamentos carboxílicos e fenólicos são os que mais 
contribuem para a reatividade da molécula húmica, sendo responsáveis por mais de 95% da sua 
acidez (CELI et al., 1997). A dissociação de prótons dos grupos carboxílicos começa a partir 
de valores de pH 3 da solução do solo, enquanto que a dissociação dos grupos OH fenólicos 
ocorre em valores de pH próximo de 9, gerando cargas negativas na superfície da estrutura das 
SH conferindo capacidade de participarem da maioria das reações do solo (CAREY e 
SUNBERG, 1990; CANELLAS et al., 2008). Portanto, a interação dos metais pesados com os 
colóides orgânicos aumenta com o pH, uma vez que essa condição favorece a dissociação dos 
grupos carboxílicos (MAGUIRRE et al., 1981). A abundante presença de grupos funcionais nas 
SH concede à essas moléculas uma elevada capacidade de troca catiônica (CTC), sendo a CTC 
de 600 a 890 cmol.kg-1 para ácido húmico e 1000 a 1230 cmol.kg-1 para ácido fúlvico (TAN, 
2014). 

As reações dos metais pesados com SH são extremamente importantes para a retenção 
e mobilidade dos contaminantes em solos e águas. As reações entre os metais pesados e as 
substâncias húmicas podem ser por peptidização, coagulação, adsorção superficial, 
complexação, oclusão e troca de íons (KABATA-PENDIAS e PENDIAS, 1985). A seguir, será 
dado um maior enfoque nas quatro últimas reações (adsorção superficial, complexação, oclusão 
e troca de íons) devido à importância que essas reações têm na dinâmica dos metais pesados no 
ambiente e por sua ampla ocorrência nas reações de superfície entre colóides orgânicos e 
metais. 
 
a) Troca de íons 
 

Essa reação ocorre nos grupos funcionais das SH, onde um íon é trocado por outro sendo 
conservada as cargas. Um modelo dessa reação foi proposto por Sposito (1989) e está 
representado na Figura 3A, observa-se que a reação envolve prótons dissociáveis das SH e um 
cátion divalente (M2+). O mesmo também pode ser observado com cátions monovalentes, que 
podem ser trocados por H+ ou por outro cátion retido na estrutura húmica. Conforme observado 
na Figura 3B, esse processo pode resultar na liberação de prótons para o meio. Logo, a 
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capacidade que as SH possuem de tamponamento das concentrações de H+ ou de cátions na 
solução do solo se dá por meio de reações de troca iônica (CANELLAS et al., 2008). 
 

 
 

Figura 3. Troca iônica entre a substância húmica e cátions metálicos bivalentes (A) e 
monovalentes (B). Fonte: Souza et al. (2021). 

 
A capacidade que as SH possuem de trocar íons têm grande importância nas funções 

que elas podem exercer no ambiente, como no suprimento de nutrientes às plantas, na ciclagem 
de nutrientes, na fertilidade do solo e na retenção de contaminantes. Contudo, a acessibilidade 
aos sítios de troca, a velocidade e mecanismos de troca irão depender da conformação produzida 
pela estrutura das SH. Íons menores podem penetrar nos espaços intermoleculares, enquanto 
que íons maiores são retidos somente na superfície (CANELLAS et al., 2008).   

Uma forma de mensurar a capacidade que determinada SH apresenta de trocar íons 
metálicos com o meio é através da determinação da sua CTC (capacidade de troca de cátions). 
A CTC das SH é definida como a soma de cátions trocáveis adsorvidos por unidade de massa 
da SH a um determinado pH e é expressa em cmolc.kg-1 da SH analisada (CURI et al., 1993).  

Adsorção superficial. 
Devido a conformação estrutural das SH e da projeção de grupos funcionais com cargas 

negativas para a superfície dessas moléculas, são geradas cargas superficiais em regiões da 
estrutura húmica. Essas cargas superficiais geradas devido a heterogeneidade estrutural das SH 
promove uma atração eletrostática de cátions pela região da molécula. 
 
b) Complexação 
 

A formação de complexos entre metais pesados e as SH ocorre mediante ligações 
químicas do tipo coordenadas ou dativas, na qual o íon metálico atua como aceptor de elétrons 
e o grupo funcional da SH como doador de elétrons, também denominado de ligante. Baseado 
nos conceitos de química de coordenação, Sposito (1989) propôs duas categorias de complexos, 
que são os complexos de esfera externa e o complexo de esfera interna. No complexo de esfera 
externa existe uma molécula de água interposta entre o metal e o ligante. Nessa reação, as 
moléculas de solvatação do cátion que estabelecem as interações com os grupamentos 
funcionais da matéria orgânica. Quando as moléculas de água que solvatam o cátion são 
eliminadas e o cátion passa a se coordenar, diretamente, com os grupamentos funcionais das 
SH através de ligações covalentes é formado um complexo de esfera interna (CANELLAS et 
al., 2008). A formação de complexos de esfera externa geralmente ocorre com metais alcalinos 
terrosos, como Ca2+, explicando o fornecimento de nutrientes prontamente disponíveis às 
plantas. Já a formação de complexos de esfera interna, comumente, ocorre com metais de 
transição, como Zn e Cu, e apresentam maior estabilidade do que os de esfera externa. A maior 
afinidade e estabilidade dessa reação concede à matéria orgânica a capacidade de detoxificar 
metais pesados em solução (SCHNITZER, 1978; SCHNITZER, 1991). 
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A afinidade entre os metais pesados e os grupos funcionais das SH, geralmente, é 
medida através da constante de estabilidade. As constantes de estabilidade entre os metais e AH 
e AF já foram determinadas em diversos trabalhos (SCHNITZER e HANSEN, 1970; 
GAMBLE; SCHNITZER, 1973; STEVENSON, 1976). Irving e Williams (1948) propôs a 
seguinte ordem de estabilidade de complexos entre metais pesados e SH: 
 

Pb2+> Cu2+> Ni2+> Co2+> Zn2+> Cd2+> Fe2+> Mn2+> Mg2+ 
 

Entretanto, em termos práticos, observa-se que as constantes de estabilidade entre os 
metais pesados e as SH variam muito, e essa sequência de afinidade muitas vezes não é 
observada na complexação com as SH de uma forma geral. Schnitzer (1978) aponta que o 
principal motivo dessa incerteza é a falta de conhecimento apropriado sobre a estrutura química 
dos materiais húmicos, ressaltando que o conhecimento estrutural das SH é fundamental para 
uma compreensão inteligente das reações dos metais pesados com esses colóides orgânicos. As 
constantes de estabilidade das reações entre metais pesados e os grupamentos funcionais das 
SH é influenciada pela natureza do sítio de carga negativa e pela sua conformação molecular, 
onde impedimentos estéricos podem alterar a afinidade de um ligante pelo cátion (CANELLAS 
et al., 2008). 

Compreender os fatores envolvidos na formação de complexos de esfera interna, de alta 
estabilidade, entre íons metálicos de transição e as SH é de grande importância pois eles 
exercem forte influência no comportamento do metal no ambiente. Os complexos, mediante a 
formação de quelatos, podem manter o metal em solução a pH em que este poderia estar 
precipitado (PICCOLO, 1996). Além disso, os AH e AF podem formar complexos solúveis e 
insolúveis com os metais. Como os AF possuem massa molar, relativamente, mais baixa que a 
dos AH e grande quantidade de grupos ácidos, os complexos formados com AF são mais móveis 
(CANELLAS et al., 1999). Assim, os complexos formados entre SH e metais pesados podem 
imobilizar o metal ou aumentar a sua mobilidade e biodisponibilidade, dependendo da 
característica estrutural da SH com a qual o metal está ligado. Logo, considera-se importante o 
papel exercido por esses complexos no transporte de metais no ambiente e na sua 
biodisponibilidade às plantas (STEVENSON, 1977; AMARAL SOBRINHO et al., 2016). 
Devido a essas características, vários estudos na literatura científica relatam a utilização das SH 
na remediação de solos contaminados por metais pesados. SH extraídas de leonardite mostrou-
se com elevado potencial para substituir os agentes de lavagem comuns utilizados na 
remediação de solos contaminados com Cd (MENG et al., 2017a). Winarso et al. (2016) 
salientam que a capacidade das SH de formarem quelatos contribui positivamente para a sua 
utilização na biorremediação de metais pesados e outros contaminantes no solo. 
 
c) Oclusão 
 

A oclusão acontece quando a ligação do íon metálico ocorre em espaços estruturais ou 
interstícios no interior da estrutura orgânica. Os metais podem ficar retidos nos espaços intra-
estruturais mediante ligações químicas ou por interações eletrostáticas. Quando a oclusão 
ocorre por ligações químicas ela dá-se de forma específica, e quando ocorre por interação 
eletrostática ela acontece de forma não específica. Essa interação entre metais pesados e 
colóides orgânicos é fundamentado nos modelos estruturais macromolecular e supramolecular 
das SH, no qual a molécula possui uma estrutura heterogênea com espaços nos quais o metal 
fica retido e evolui junto com a estrutura húmica, inviabilizando uma posterior extração desse 
metal até mesmo por processos de purificação das SH. 

Em imagens de microscopia eletrônica de varredura (MEV) pode-se observar a oclusão 
de metais em interstícios da estrutura da matéria orgânica. Rodrigues et al. (2017), ao avaliar a 
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capacidade de adsorção de Zn e Cd pela biomassa de alface d’água, identificaram, através de 
imagens de MEV, que os interstícios no interior da estrutura orgânica da biomassa aprisionaram 
os metais, imobilizando esses elementos na estrutura através de ligações com os grupos 
funcionais projetados na superfície desses espaços estruturais ou interstícios no interior da 
estrutura orgânica, conforme pode ser observado nas setas vermelhas da Figura 4. Da mesma 
forma, em SH, a característica estrutural heterogênea, com superfície irregular e grande 
presença de grupos funcionais na superfície possibilita a ocorrência de reações de oclusão na 
estrutura. 
 

 
 

Figura 4. Microscopia eletrônica de varredura (MEV) de alface d’água (A, C) e do mesmo 
material após adsorção de Zn (B) e Cd (D). Fonte: Rodrigues et al. (2017). 

 
Diversos fatores relacionados ao íon metálico, à molécula orgânica e às características 

da solução exercem grande influência sobre a ocorrência e estabilidade de cada uma das reações 
descritas acima. Sparks (1995) identifica que as características do metal, tais como valência, 
tamanho do raio hidratado, eletronegatividade e polarizabilidade, são determinantes na 
afinidade dos cátions pelo sítio de carga negativa do colóide orgânico e, consequentemente, nos 
tipos de reações que esses íons irão estabelecer com os grupamentos funcionais e sua 
estabilidade. Da mesma forma, características estruturais da molécula orgânica, tais como 
densidade, tipo de grupamentos funcionais, localização dos grupamentos funcionais na 
molécula e tamanho da molécula irão influenciar a forma como interagem com os metais 
pesados. Além disso, características da solução, tais como pH, força iônica e temperatura 
também exercem grande influência sobre as reações entre metais pesados e SH sobre a 
estabilidade dessas reações (SILVA e MENDONÇA, 2007). 
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2.6 Respostas das Plantas à Contaminação por Metais Pesados 
 

Alguns metais pesados, como o Cu, Fe, Mn, Mo, Ni e Zn, são micronutrientes essenciais 
para o desenvolvimento de diversos processos fisiológicos das plantas, porém, em 
concentrações elevadas podem causar efeitos fitotóxicos nas espécies vegetais. Outros metais, 
como As, Cd, Hg, Pb e Se não apresentam nenhuma função conhecida para as plantas, 
apresentando elevada toxicidade mesmo em pequenas quantidades (SANTOS et al., 2018). Os 
danos fisiológicos provocados por esses elementos nas plantas podem ser identificados em 
sintomas visuais de toxicidade como: clorose; necrose; perda de turgor; redução na taxa de 
germinação de sementes, e no crescimento (SANTOS et al., 2018). Contudo, as plantas diferem 
quanto à sua capacidade de tolerar, absorver e acumular metais pesados de acordo com 
características intrínsecas de cada espécie, e até mesmo entre variedades de uma mesma 
espécie. Elas podem ser sensíveis, exibindo sintomas de toxicidade, ou tolerantes, possuindo 
mecanismos de tolerância e acúmulo desses elementos que evitam os seus efeitos deletérios e 
permitem o melhor desenvolvimento dessas plantas (LASAT, 2002). 

Os metais pesados em plantas sensíveis são capazes de causar danos fisiológicos na 
membrana plasmática, comprometendo a sua integridade e alterando a sua permeabilidade, 
além de inativar enzimas e levar à formação de espécies reativas de oxigênio (EROs) causando 
estresse oxidativo nas plantas (RASCIO e NAVARI-IZZO, 2011; MUSTAFA e KOMATSU, 
2016; RODRIGUES et al. 2016). Esse estresse pode causar alterações em proteínas nucleares 
e danos no DNA, levando a uma deterioração oxidativa das moléculas biológicas e a 
peroxidação de lipídeos da membrana (GUIMARÃES et al., 2008; DE SOUZA et al., 2011; 
RODRIGUES et al., 2016). Além disso, os metais pesados podem comprometer o 
funcionamento do aparato fotossintético das plantas afetando o complexo antena (complexo 
proteína-pigmentos) através da inativação de enzimas responsáveis pela biossíntese de clorofila 
e carotenóides, e também comprometer o funcionamento da cadeia transportadora de elétrons 
pela interação com o lado doador do fotossistema II, e de diferentes etapas do ciclo de Calvin 
pela inibição de enzimas (PRASAD e STRZAŁKA, 1999; RODRIGUES et al., 2016; ARENA 
et al., 2017; FIGLIOLI et al., 2019). 

Entretanto, algumas plantas (plantas tolerantes) possuem mecanismos que possibilitam 
que elas sobrevivam em ambientes com elevadas concentrações de metais pesados, protegendo 
dos efeitos deletérios da contaminação através de estratégias que reduzem a absorção e/ou 
favorecem a compartimentalização desses elementos. Os mecanismos de tolerância aos metais 
pesados adotados pelas plantas podem ser: mediante o aumento da atividade enzimática 
antioxidante e síntese de proteínas conhecidas como Heat shock proteins (HSP) para a 
reparação de danos celulares (mecanismo de reparação de danos);  imobilização e redução do 
transporte dos metais através da membrana; exclusão; quelação por fitoquelatinas, 
metalotioneínas, ácidos orgânicos e aminoácidos; e compartimentalização do metal em 
estruturas subcelulares (SANTOS et al., 2018). 
 
a) Mecanismos de reparação de danos 
 

Conforme citado, anteriormente, os metais livres no interior da célula podem estimular 
a formação de radicais livres e espécies reativas de oxigênio (EROs), que causam diversos 
danos celulares. Porém, algumas plantas tolerantes aos metais pesados, como forma de 
reparação de danos celulares, possuem mecanismos enzimáticos e não enzimáticos de proteção 
contra esse estresse oxidativo, mediante o aumento da expressão de enzimas e outras 
substâncias antioxidantes que inativam as EROS (SANTOS, 2005; SANTOS et al., 2018). As 
principais enzimas que atuam na proteção de plantas ao estresse oxidativo por metais são a 
catalase, superóxido dismutase, glutationa-redutase e ascorbato-peroxidase (ALCHER e HESS, 
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1993). E os principais antioxidantes são glutationa reduzida (GSH), ascorbato (vitamina C), 
alfa-tocoferol (vitamina E) e os carotenóides (SANTOS, 2005). Outra resposta ao estresse 
oxidativo provocado pelos metais pesados nas plantas é a síntese das proteínas de choque 
térmico, também conhecidas como Heat shock proteins (HSP) (HAMILTON e 
HECKATHORN, 2001). Ademais, as proteínas de choque térmico também podem atuar na 
conservação e proteção das membranas plasmáticas contra os efeitos da contaminação, 
aumentando a tolerância das plantas a esses elementos (NEUMANN et al., 1994; CASTRO et 
al., 2014; RODRIGUES et al., 2016). 
 
b) Imobilização 
 

Os exsudados radiculares, assim como estruturas presentes nas raízes das plantas, como 
as estrias de Caspary e microporos da parede celular, imobilizam os metais pesados reduzindo 
o seu transporte através da membrana (SANTOS et al., 2018). Ademais, as micorrizas, a parede 
celular e a membrana plasmática podem, além de reduzir a absorção, estimular o bombeamento 
dos metais presentes no citossol (exclusão) (HALL, 2002; MIRZA et al., 2014; RODRIGUES 
et al., 2016). 
 
c) Quelação e compartimentalização 
 

As fitoquelatinas e as metalotioneínas são peptídeos ricos em grupos tiólicos que, 
juntamente com ácidos orgânicos e aminoácidos, são quelantes de alta afinidade com os metais 
pesados que entram nas células vegetais. A quelação promovida por esses ligantes reduz a 
concentração dos metais livres no citosol, limitando a sua reatividade e solubilidade e, 
consequentemente, reduzindo os seus efeitos tóxicos nas plantas. Após a inibição dos efeitos 
tóxicos dos metais pesados presentes no interior da célula mediante a quelação com os ligantes 
no citosol, esses complexos metal-ligante são transportados para estruturas subcelulares como 
o vacúolo, para a sua acumulação e consequente redução no citosol (RODRIGUES et al., 2016; 
SANTOS et al., 2018). As plantas que apresentam esse mecanismo de tolerância e acumulação 
dos metais pesados em sua biomassa são, geralmente, hiperacumuladoras (PEER et al., 2005), 
como por exemplo as plantas pertencentes ao gênero Brassica (SZCZYGŁOWSKA et al., 
2011). 

Além dos quelantes acima citados, estudos têm demonstrado que a presença de frações 
humificadas da matéria orgânica (substâncias húmicas) em sedimentos de rios e na solução do 
solo podem, dependendo da estrutura dessa SH, formar complexos Metal-SH altamente 
estáveis, solúveis e prontamente utilizáveis por mecanismos de absorção pelas plantas (ZANIN 
et al., 2019). Sabe-se que o tratamento de plantas com SH induzem mudanças na morfologia 
das raízes e modulam as atividades da membrana da planta relacionadas à aquisição de 
nutrientes, vias do metabolismo primário e secundário, equilíbrio hormonal e balanço de 
espécies reativas de oxigênio (NARDI et al., 2002; CANELLAS e OLIVARES, 2014; 
GARCÍA et al., 2016a; OLAETXEA et al., 2018). Associado à ação bioestimulante das SH, a 
sua ação quelante de alta afinidade com os metais pesados pode favorecer a absorção e 
translocação para a parte aérea de metais pelas plantas, principalmente, tratando-se daquelas 
estruturas mais hidrossolúveis e lábeis como, os ácidos orgânicos de baixo peso molecular e os 
ácidos fúlvicos (ZANIN et al., 2019). Assim, a maior afinidade de alguns metais por estruturas 
mais alifáticas e oxigenadas e de maior labilidade, como AF, confere uma maior mobilidade no 
solo e translocação na planta, favorecendo a acumulação do metal na parte comestível da planta, 
causando um possível comprometimento da qualidade do alimento (FURTADO E SILVA et 
al., 2017). Bocanegra et al. (2006) demonstrou que as SH, mediante formação de complexos 
solúveis com o Fe, influenciaram a absorção desse metal pela planta não apenas aumentando a 
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sua biodisponibilidade no solo e na rizosfera, mas também atuando nos mecanismos envolvidos 
em sua absorção e translocação dentro da planta. 
 
2.7 Biossorção 
 

Diante da crescente necessidade de se eliminar poluentes de águas residuais, várias 
tecnologias químicas, biológicas e físicas surgiram ao longo dos anos (MATHEW et al., 2016). 
Alguns exemplos dessas tecnologia são troca iônica, nanofiltração, ozonização, coagulação, 
precipitação química, entre outras (BURAKOV et al. 2018; ADENIYI et al., 2019; 
ABDOLLALI et al., 2014; CHAKRABORTY et al., 2020; NGUYEN et al., 2013; JOSEPH et 
al., 2019). No entanto, essas tecnologias apresentam algumas desvantagens, como baixa 
eficiência de remoção, produção secundária de lodo, problemas de descarte e custos 
operacionais caros (BURAKOV et al. 2018; SUD et al., 2008; FU et al., 2011). Essas 
desvantagens podem ser superadas com o uso de biossorventes. A biossorção é um processo 
físico-químico no qual um material biológico (biossorvente) é utilizado para remoção de uma 
determinada substância (poluente) de uma solução aquosa (VOLESKY et al., 2007; SYEDA et 
al., 2022). Este processo apresenta várias vantagens, como a capacidade de remover metais 
pesados que estão presentes em baixa concentração (1-100 mg.L-1), utilização de materiais 
residuais e sustentáveis, baixo custo operacional e capacidade de regeneração (MATHEW et 
al., 2016; SYEDA et al., 2022). 

A biossorção faz uso do processo de adsorção, e por isso se enquadra nessa categoria, 
mas com a diferença de que o adsorvente é feito de uma matriz biológica (SYEDA et al., 2022). 
A adsorção consiste no acúmulo de um íon ou molécula na interface sólido-líquido ou sólido-
gás (ALLEONI et al., 2009). Ao contrário da adsorção, a dessorção é o mecanismo de liberação 
de um íon ou molécula retido na fase sólida para a solução (MEURER et al., 2010). Ambos 
constituem o processo de sorção, que envolve também a precipitação e a polimerização 
(SPARKS, 1995). A matéria que se acumula no arranjo molecular bidimensional na interface 
sólido-líquido é chamada adsorbato, enquanto a superfície sólida onde existe o acúmulo do 
adsorbato é chamada de adsorvente (SPOSITO, 2008). O processo de biossorção pode incluir 
vários mecanismos dependendo do tipo de adsorbato, do biossorvente utilizado (adsorvente) e 
de outros fatores como pH e força iônica. A biossorção é um processo físico-químico e 
metabolicamente independente, que continua até atingir um estado de quílibrio (MUKHERJEE 
et al., 2018; SYEDA et al., 2022) e pode envolver, além do processo de adsorção, mecanismos 
de troca iônica, quelação, interação eletrostática, reação redox, precipitação e complexação 
(SYEDA et al., 2022). 

A adsorção dos metais pelos biossorventes pode ser graficamente representada pelas 
isotermas. Considerando que um adsorvente qualquer em contato com fluido de constituição 
específica após certo tempo atinge o equilíbrio, os gráficos de isotermas apresentam a relação 
entre a concentração de metal adsorvida e a concentração remanescente na solução após a 
adsorção, em determinada temperatura (COUTINHO, 2014; RODRIIGUES, 2016).  As 
isotermas são um importante instrumento para estimar a quantidade máxima adsorvida pelo 
adsorvente, o modo de adsorção, a possibilidade de purificação da solução e a viabilidade do 
ponto de vista econômico para determinado caso em estudo (ALLEONI et al., 2009; 
VASQUES, 2008; SCHNEIDER, 1995). 

Os tipos de isotermas podem variar de acordo com o sólido adsorvente e com o 
adsorvato, tendo vista que estas variáveis estão relacionadas com a relação entre o tamanho dos 
poros da superfície adsorvente e com o diâmetro da molécula a ser adsorvida (adsorvato), e irão 
influenciar no preenchimento máximo dos poros e na saturação limite dos adsorvente 
(VASQUES, 2008; RODRIGUES, 2016). Giles et al. (1974) propuseram quatro tipos de curvas 
formadas em gráficos de isotermas de sorção: isoterma curva S, isoterma curva L, isoterma 
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curva H e isoterma curva C (Figura 5), cujas formas estão relacionadas à afinidade e 
concentração de adsorvente e adsorbato. 
 
 

 
 

Figura 5. Tipos de isotermas de Sorção. Fonte: Alleoni et al. (2009).  
 

Segundo Sposito (2008) e apresentado por Coutinho (2014): 
 
Isorterma tipo S (curva sigmoidal): 
 

É caracterizada por uma pequena inclinação inicial, que aumenta com a concentração 
do adsorbato. Tal comportamento sugere que em baixas concentrações ocorre baixa afinidade 
do adsorbato pelo adsorvente e alta afinidade pelo ligante solúvel. A adsorção de íons de Cu, 
por exemplo, apresenta curva S, que resulta da adsorção do íon por ligantes orgânicos solúveis. 
Uma vez excedida a capacidade adsortiva dos ligantes orgânicos, as partículas do solo começam 
a adsorver os íons de Cu significativamente. 
 
Isoterma tipo L (Lagmuir): 
 

É caracterizada por uma inclinação que não aumenta com a concentração do adsorbato 
na solução. Resulta de uma afinidade relativamente elevada entre adsorvente e adsorbato. À 
medida que os sítios de sorção são preenchidos, a quantidade do íon adsorvido estabiliza, 
atingindo um platô, que caracteriza a adsorção máxima do íon ou da molécula na superfície do 
adsorvente. 
 
Isoterma tipo H (high affinity): 
 

É caracterizada pela inclinação muito acentuada no início da isoterma devido à elevada 
afinidade do adsorvente pelo adsorbato. Esta curva corresponde a uma versão extrema da 
isoterma tipo L. A curva H sugere a formação de complexos de esfera interna, ou seja, a sorção 
específica do adsorbato. A adsorção por colóides com elevada capacidade adsortiva, como as 
substâncias húmicas, pode apresentar este tipo de curva. 
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Isoterma tipo C (partição constante): 
 

É caracterizada por uma inclinação inicial que permanece inalterada com aumento da 
concentração do adsorbato até que a adsorção máxima seja atingida. Este tipo de curva ocorre 
quando o aumento da adsorção é proporcional ao aumento da superfície de ligação. 

Os biossorventes podem ser baseados em algas, microbianos e resíduos agrícolas 
(SYEDA et al., 2022). Contudo, é aconselhável, e desejável, que o adsorvente utilizado esteja 
disponível em grande quantidades, seja facilmente regenerável e barato (HASHEM, 2007; 
DEMIRBAS, 2008). Assim, uma das principais vantagens do uso de biomasssa morta, como os 
resíduos agrícolas, em oposição à biomassa viva, é que eles não requerem meios de crescimento 
e nutrientes para sua manutenção, o que reduzirá o custo operacional geral, além de reduzir a 
produção geral de resíduos (SYEDA et al., 2022). Rodrigues et al. (2017) demonstraram o 
potencial da biomassa de alface d’água (Pistia stratiotes) para biossorção de Zn e Cd em 
soluções contaminadas, removendo até 99% do Zn e 86% de Cd, dependendo da dose testada. 
Shah et al. (2019) observaram que compostos, por apresentarem uma característica de superfície 
porosa, com cavidades bem desenvolvidas e com maior área superficial, em comparação com 
resíduos de biogás, apresenta grande potencial para ser utilizado como biossorvente na 
remediação de metais pesados em solução aquosa. Esses autores demonstraram que, no estado 
de equilíbrio, o composto apresentou uma sorção e remoção do Pb de 2,29-11,61 mg.g-1 e 65-
80%, respectivamente, dependendo da concentração do metal e da biomassa do composto na 
solução aquosa. Liu et al. (2018b) demonstraram que o composto de resíduos sólidos 
municipais apresentou uma capacidade máxima de adsorção (Q0) para o Cu, Zn, Cd e Ni de 
26,5 mg.g-1, 30,9 mg.g-1, 39,0 mg.g-1 e 24,8 mg.g-1, respectivamente. Assim, Mudhoo et al. 
(2020), após extenso trabalho de revisão, salientaram que o uso de compostos como 
biossorventes para remoção de íons metálicos em soluções aquosas é particularmente útil e 
eficiente. Porém, a utilização desse biossorvente em escala de campo ainda é escassa e muito 
desaficadora. Assim, os autores defendem que devem ser empregado esforços significativos de 
pesquisa e desenvolvimento de processos utilizando biossorventes que possam ser extrapolados 
da escala de laboratório para o campo de maneira econômica. 
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3. CAPÍTULO I 

RELATION BETWEEN CHANGES IN ORGANIC MATTER 
STRUCTURE OF POULTRY LITTER AND HEAVY METALS 

SOLUBILITY DURING COMPOSTING 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Capítulo em inglês publicado como Artigo na “Journal of Environmental Management”: SOUZA, C. C. B.; 
AMARAL SOBRINHO, N. M. B.; LIMA, E. S. A.; LIMA, J. O.; CARMO, M. G. F.; GARCÍA, A. C. Relation 
between changes in organic matter structure of poultry litter and heavy metals-nutrients solubility during 
composting. Journal of Environmental Management, 2019. 
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3.1 ABSTRACT 

 
Poultry litter (PL) is widely used as fertilizer because of its rich N, P and Ca content. When 
untreated PL is applied to soil, it is a potential contaminant. Composting is an alternative for 
stabilizing organic and mineral components. This study aimed to elucidate the structural 
changes and its influence on the solubility of heavy metals in poultry litter during the first 30 d 
of composting, which is the period when the most intense transformations occur. For this 
analysis, the transformation dynamics of the organic structures and the availability of mineral 
elements were studied via spectroscopic characterization, total heavy metal content 
determination and chemical fractionation at three composting times (0, 15, and 30 d). During 
composting, the material’s aromaticity increased, while its aliphaticity decreased, and the 
hydrophobicity index increased as the polarity decreased. These results indicate that during the 
first 30 d, PL composting occurs via transformation of the most labile structures (carbohydrate, 
peptide and fatty acid fragments), thereby preserving the most stable and least functionalized 
structures. Composting increased the concentrations of Cu, Cr, Pb and Zn and the 
transformation of CAlk-O and CAlk-di-O associated with peptides and carbohydrates and 
favored solubilizing and leaching a water-soluble fraction rich in these compounds. The labile 
fractions of Fe and the humified organic matter fractions of Cu, Fe, Mn, Zn, and Al increased. 
The structural changes reduced heavy metal solubility, thus indicating that after 30 d of 
composting, the heavy metal contamination risk is low.  
 
Keywords: Agroindustrial wastes. Organic fertilizer. Poultry production. 
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3.2 RESUMO 

 
A cama de frango (CF) é amplamente utilizada como fertilizante pela sua riqueza em N, P e Ca. 
Quando a CF é aplicada ao solo sem tratamento prévio pode representar um material com 
potencial contaminante. A compostagem constitui uma alternativa para a estabilização dos 
componentes orgânicos e minerais. Este estudo objetivou elucidar as alterações estruturais e a 
sua influência na solubilidade dos metais pesados na cama de frango durante os primeiros 30 
dias de compostagem, que é o período em que ocorrem as transformações mais intensas. Para 
isto, a dinâmica de transformação das estruturas orgânicas e disponibilidades dos elementos 
minerais foram estudados mediante caraterização espectroscópica, determinação dos teores 
totais de metais pesados e seu fracionamento químico em três momentos de compostagem (0, 
15, e 30 dias). Durante a compostagem, observou-se aumento da aromaticidade e, portanto, 
diminuição da alifaticidade no material. O índice de hidrofobicidade aumentou com a 
diminuição da polaridade. Estes resultados indicam que nos primeiros 30 dias, a compostagem 
da CF acontece mediante transformações das estruturas mais lábeis (fragmentos de 
carboidratos, peptídeos e ácidos graxos) e, portanto, uma preservação das estruturas mais 
estáveis e menos funcionalizadas. A compostagem aumentou a concentração de Cu, Cr, Pb e 
Zn, e a transformação de estruturas CAlk-O e CAlk-di-O, associadas a peptídeos e carboidratos, 
no composto, além de favorecer a solubilização e lixiviação de uma fração hidrossolúvel ricas 
nestes compostos. Observou-se o aumento da fração lábil do Fe e da fração ligada à matéria 
orgânica humificada de Cu, Fe, Mn, Zn, e Al. As alterações estruturais reduziram a 
biodisponibilidade dos metais pesados indicando que a CF pode ser considerada apta para uso 
a partir dos 30 dias de compostagem. 
 
Palavras-chave: Resíduos agroindustriais. Adubo orgânico. Avicultura. 
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3.3 INTRODUCTION 

 
Poultry litter application to improve soil fertility is commonly used in farming 

worldwide (OYEWUMI and SCHREIBER, 2017). When untreated poultry litter is directly 
applied to the soil, environmental damage may occur (DALÓLIO et al., 2017). Organic 
amendments as the poultry litter have phosphate-solubilizing bacteria that increases the 
phosphorus bioavailability through mineralization and solubilization process. The high N and 
P content, related to the presence of phosphate-solubilizing bacteria in poultry litter may lead 
to water contamination with nitrate nitrogen (NO3--N) and river eutrophication (WEI et al., 
2018). The heavy metals present in poultry litter may accumulate in soil superficial layers, 
contaminate water bodies and become bioavailable and phytotoxic, therefore compromising 
food crop quality. Thus, methods are needed to manage this waste and reduce the risk of 
contaminating agroecosystems (KPOMBLEKOU-A and MORTLEY, 2016). 

Composting is a thermophilic process that accelerates organic matter decomposition and 
is mediated by microorganisms, obtaining humified organic materials with increased stability 
as final products (FÜLEKY and BENEDEK, 2010). Changes in poultry litter properties during 
composting primarily occur at the initial stages (SUDHARSAN VARMA and KALAMDHAD, 
2014). Higher temperatures and higher CO2 emissions are observed at this early stage of 
composting, and reflect the intense microbial activity in this period. The microorganisms 
initially mineralize the organic matter, being observed at this biooxidative stage of composting 
an expressive reduction of lipids, proteins and carbohydrates content (LU et al., 2018) and an 
increase of polymerization and humification index (WU et al., 2017a). 

These changes affect heavy metal speciation leading to different environmental impacts 
because of their mobility, bioavailability and phytotoxicity are related to their specific chemical 
forms (JACKSON et al., 2003). In the pig manure composting the Cu and Zn exchangeable and 
carbonate-bound is transformed into organic matter-bound and residual forms, so the 
bioavailabilities of Cu and Zn in pig manure is reduced during composting processes (MENG 
et al., 2017a). During municipal solid waste composting, the Cu amount present in organic 
matter fraction also increased, but Ni, Pb and Zn didn’t show significant redistribution over the 
composting period (FARREL and JONES, 2009). Metals differential partitioning between the 
compost types is observed, most probably because the change in the characteristics structure of 
organic matter (WU et al., 2017b). However, little information is available on the role of organic 
structure in metal speciation during composting, mainly regarding the existing differential 
interaction of functional groups in organic matter with metals elements. 

Understanding the organic structure relation to metals during composting and 
identifying which functional groups have a greater affinity to certain metals is important to 
identify the desirable structural characteristics to make metals less bioavailable during 
composting and thus to obtain a compost with lower pollution potential. In this context, this 
study aimed to elucidate the structural changes and its influence on the solubility of heavy 
metals in poultry litter during the first 30 d of composting by chemically and spectroscopically 
characterizing (13C NMR CP MAS and FTIR) of the poultry litter’s composting dynamics; 
quantifying the total and sequentially extracted contents of heavy metal; and determining the C 
and N elemental compositions. 
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3.4 MATERIAL AND METHODS 

 
3.4.1 Composting process 
 

Composting was performed in the experimental field of the Federal Rural University of 
Rio de Janeiro using poultry production waste, termed “poultry litter”, from farms in the city 
of São José do Vale do Rio Preto, the main poultry farming center in the state of Rio de Janeiro. 
Further information on the characteristics of raw material are shown in the supplementary 
information (Anexo B, Table B1). Poultry litter was windrow composted for 30 d (maximum 
composting period commonly used by smallholding farmers) in three different piles, where 
each pile represents one experimental replicate. The compost was homogenized by manually 
mixing the windrows according to their temperature. The temperature was continuously 
monitored during the process using a mercury thermometer, and the results are shown in the 
supplementary information (Anexo B, Figure B1). Compost moisture was maintained at 
approximately 50% by adding water. Representative composite samples were collected at 0, 
15, and 30 d of composting and sampled from different subsamples randomly taken from the 
top, middle and bottom of the piles, then were air-dried, ground to pass through a 0.5 mm sieve, 
and homogenized. 
 
3.4.2 Chemical and spectroscopic characterization of the poultry litter compost 
 
a) Elemental composition 
 

Elemental composition (C, N) was determined using a LECO TruSpec CHN 
Elemental Analyzer. 
 
b) Spectroscopic characterization 
 

Fourier transform infrared spectroscopy (FTIR) spectra were acquired in the 4000-400 
cm-1 range. The sample was prepared using KBr (200 mg)/HA (5 mg) tablets (VERTEX 70 
FTIR Series Spectrometer, Bruker). 

Cross-polarization with magic angle spinning 13C nuclear magnetic resonance (CP-
MAS 13C NMR) spectroscopy was performed on Bruker AVANCE II 400 MHz NMR 
spectrometer equipped with a 4 mm Narrow MAS probe and operating at 13C resonance 
frequency of 100.163 MHz. Samples were packed in a rotor (sample holder) of zirconium 
dioxide (ZrO2) with Kel-F caps, using a rotation frequency of 8  1 kHz. The spectra were 
obtained by collecting 2048 data points for the same number of scans to an acquisition time of 
34 ms and recycle delay of 5s. The contact time of the 1H ramp sequence was 2 ms. Spectra 
were collected and processed using Bruker Topspin 2.1 software. Free induction decay (FID) 
was processed by applying a zero filling equal to 4 k afterward by adjustment exponential 
function (line broadening) of 70 Hz. The ratio between the hydrophobicity and hydrophilicity 
indices (HB/HI) was calculated as follows: HB/HI = (0 ppm - 46 ppm) + (110 ppm – 156 
ppm)/(46 ppm – 110 ppm) + (156 ppm – 186 ppm). 

The proton nuclear magnetic resonance (1H NMR) and 2D heteronuclear single 
quantum coherence (2D HSQC) spectra of leachate samples were performed in a Bruker 
Avance 500 MHz spectrophotometer (Bruker Biospin GmbH Rheinstetten, Karlsruhe, 
Germany) using D2O as the solvent, a 2.0447 s acquisition time, 20ºC, 8012 Hz sweep width 
and a 2375 spectrum offset. 
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3.4.3 Total heavy metal contentes 
 

The total Fe, Mn, Al, Cu, Ni, Cr, Pb and Zn content of the leachate and the poultry litter 
samples collected at 0, 15 and 30 d of composting were determined using the 3050B digestion 
method proposed by the USEPA (1996). The elemental concentrations were determined by 
atomic absorption spectrophotometry in a Varian 55B model, with rapid sequential capacity 
with correction with deuterium light. 

The certified sample “NIST 2782 – Industrial Sludge”, certified by the National Institute 
of Standards and Technology, was used as the reference material to validate the analytical 
method. The reference material recovery results were within the intervals accepted by the NIST 
as normal for organic waste samples and are shown in the supplementary information (Anexo 
B, Table B2). 
 
3.4.4 Sequential extraction 
 

The methodology used for sequential extraction was the BCR (Community Bureau of 
Reference), based on the method described by Ure et al. (1993), with small modifications to 
include the water-soluble fraction. To obtain the water-soluble fraction (F1), distilled H2O was 
used as the extractor, stirring for 1 h. To obtain the acid-soluble fraction (F2), 0.11 M 
CH3COOH at pH 5.0 was used as the extractor and stirred for 16 h. The hydroxylamine 
chloride-soluble fraction (F3) was obtained using 0.1 M NH2OH HCl as the extractor, stirring 
for 20 h, and the organic matter bound fraction (F4) was obtained using 30% H2O2 in a water 
bath with 0.1 M C2H7NO2, stirring time for 20 h. The residual fraction (F5) was calculated as 
the difference between each element’s total content and the sum of all other fractions 
(F1+F2+F3+F4). After each extraction, the Cu, Fe, Ni, Cr, Pb, Zn, Mn and Al contents of the 
extracts were determined by atomic absorption spectrophotometry. 
 
3.4.5 Leachate analysis 
 

The leachate produced throughout the composting process was collected, and its total 
heavy metal content was determined. To do this, suspended particles were removed by slowly 
filtering the leachate through a 0.45-μm Millipore membrane. The leachate was then 
characterized by 1H-NMR and HSQC spectroscopy. 
 
3.4.6 Data analysis 
 

The statistical design was completely randomized, and the treatments consisted of 
different composting times (0, 15 and 30 d). The data were subjected to analysis of variance (p 
≤ 0.05), and significant differences in the data were compared using Tukey’s test at 5% 
probability. To assess the relationship between the water-soluble and organic matter fractions 
and the structures determined by CP MAS 13C NMR, principal component analysis (PCA) was 
performed using R software (R Core Team, version 3.2). 
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3.5 RESULTS AND DISCUSSION 

 
3.5.1 Changes in elemental composition and pH 
 
Over the composting time, C content (%) and C/N ratios decreased while pH increased (Table 
1), reflecting the occurrences of compost decomposition (JINDO et al., 2016). The labile 
organic fraction was gradually decomposed by microorganisms, decreasing the C organic 
content (ONWOSI et al., 2017). Microorganisms play key roles in all process related to organic 
matter biotransformation (LÓPEZ-GONZÁLEZ et al., 2015). Microorganisms are responsible 
for mineralize and metabolized the organic carbon compounds and produce CO2, NH3, H2O, 
organic acids and heat (BERNAL et al., 2009). The major source of CO2 production released 
during composting is through the tricarboxylic acid (TCA) cycle (LU et al., 2018), result from 
aerobic microorganisms metabolism in composting. Rate and content of CO2 production is 
directly correlated with the availability of organic carbon, the degree of oxidation and microbial 
activity in the compost (NAKASAKI et al., 1985). 
The C-CO2 emission values during the 30 d of poultry litter composting are presented in the 
Supplementary Information (Anexo B Figure B3). The C-CO2 emission observed in Figure B3 
shows an intense microbial activity in the first 30 d of poultry litter composting, which is 
considered a stable material and with minimal microbial activity materials with C-CO2 emission 
lower than 4.0 mg g-1 d-1 (WICHUK and McCARTNEY, 2013). A high proportion of easily 
degradable compounds in the material results in a high demand for O2 by microorganisms and 
consequently a high production of C-CO2 (BERNAL et al., 1996). That is way can be observed 
in Figure B3 a gradual reduction of C-CO2 emissions over the long 30 d of composting, as 
easily degradable compounds were consumed by microorganisms. 
 
Table 1. Selected chemical and physical properties of uncomposted and 15- and 30-d-

composted poultry litter. 
Composting Time (days) pH C (%) N (%) C/N M.O. 

0 (Uncomposted) 8.35 ± 0.01 31.85 ± 0.21 2.03 ± 0.06 15.64 ± 0.35 54.83 ± 0.37 
15 8.69 ± 0.03 29.20 ± 0.71 2.11 ± 0.00 13.82 ± 0.33 50.32 ± 1.19 
30 8.82 ± 0.01 25.60 ± 0.28 1.95 ± 0.01 13.11 ± 0.20 44.15 ± 0.44 

C.V. 0.025 0.098 0.037 0.084 0.097 
M.O.: Organic matter; C.V.: Coefficient of variation. 

 
Decreased of C/N ratio and increased of pH was reported by Jindo et al. (2016) (Table 

1). Several factors may contribute to the increased pH, such as phenolic groups forming during 
the lignin biotransformation process, increased salt concentrations, and the typical alkaline 
ammonia (NH3) formation reaction (LIM and WU, 2016). At the beginning of the composting 
process, humic acids and alkaline humates are formed after the organic acids are released, with 
phenolic groups predominating over carboxylic groups. And the organic nitrogen, which 
corresponds to most organic matter N, is transformed into amide N and then to ammoniacal N 
(NH3) (FIALHO et al., 2005). 
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3.5.2 Spectroscopic characterization of poultry litter compost and its leachate 
 
a) Compost characterization by Fourier-transform infrared spectroscopy (FTIR) and 
cross-polarization magic angle spinning carbon-13 nuclear magnetic resonance (CP/MAS 
13C NMR) 
 

FTIR spectra acquired at different composting times are shown in Figure 6A. The 
absorption band near 3280 cm-1 indicates vibrations of -OH and/or -NH groups from alcohols, 
carboxylic acids and amides (AMIR et al., 2010). The bands near 2920 cm-1 and 2850 cm-1 
correspond to symmetrical and asymmetrical -CH and -CH3 stretching, respectively (WEI et 
al., 2007). The band around 1640 cm-1 indicates aromatic C=C and amide I C=O stretching and 
symmetric -COO- vibration and asymmetric vibration at 1421 cm-1 (WANG et al., 2015a). 
Bands at 1375 cm-1 and 1323 cm-1 may be attributed to -OH, -CH2 and CH3 deformations and 
to phenol-CO stretching (STEVENSON, 1994). The strong bands at 1028 cm-1 and 1007 cm-1 
are typical of -OH stretching in aliphatic alcohols and polysaccharides (FIALHO et al., 2010). 
 

 
 

Figure 6. (A) FTIR spectra of uncomposted (black line) and composted poultry litter at 15 d 
(blue line) and 30 d (red line) of composting. (B) CP MAS 13C NMR spectra of 
uncomposted (black line) and composted poultry litter at 15 d (blue line) and 30 d (red line) 
of composting. (C) Principal component analysis biplot, where points correspond to poultry 
litter samples at the composting times tested, and variable vectors correspond to poultry 
litter structures assessed by CP MAS 13C NMR spectroscopy. Fonte: ACD/Labs e The 
Unscrambler X. 
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Bands associated with -OH group stretching and with aliphatic CH2/CH3 groups in the 
composted material’s spectra at 15 (blue line) and 30 (red line) d are of lower intensity than the 
corresponding bands in the uncomposted material’s spectra (0 d of composting). This result 
indicates that transformations or losses by poultry litter degradation and solubilization results 
from the reduction of -OH groups of aliphatic chains (preferentially aliphatic alcohols). 

CP MAS 13C NMR spectra at different composting times predominantly showed peaks 
at 16, 27, 50, 57, 59, 67, 78, 83, 99, 129, 147 and 168 ppm (Figure 6B). The peaks at 16-27 
ppm correspond to the C from terminal -CH3 groups of aliphatic polypeptide chains and to the 
-CH3 from acetyl groups (R-C=OCH3) (MARTINEZ-BALMORI et al., 2014). Peaks at 50, 57 
and 59 ppm confirm the presence of C from -O-CH3 and polypeptide C  (R-C=O-*CH-NH) 
(SPACCINI and PICCOLO, 2007). The peak at 67-78 ppm is attributed to the C in the carbinol 
group (C-OH) of cellulose and hemicellulose and to the C in the O-alkyl groups of lignin 
fragments (SPACCINI and PICCOLO, 2008). The peaks at 99 ppm are attributed to the 
anomeric C in carbohydrates and to the C2 in guaiacyl and syringyl. The peak at 129 ppm 
belongs to the aromatic C of the C1 of syringyl and guaiacyl. The peaks at 147-150 ppm indicate 
aromatic O/N-substituted C (SPACCINI and PICCOLO, 2009). The peak at 168 ppm is 
attributed to the presence of a carboxyl group (CANELLAS et al., 2010). 

The relative number of structures determined by CP MAS 13C NMR spectroscopy shows 
the predominance of aliphatic fragments attributable to peptide and carbohydrate structures at 
all composting times (Table 2). The principal component analyses of these structures in poultry 
litter samples at different composting times (PC1 in Figure 6C) showed increased in the CAlk-
H,R and CCOO-H,R aliphatic structure content and decreased in the CAlk-O and CAlk-di-O 
structures in the materials at 15 and 30 d of composting compared with the uncomposted 
material. These were the main structural changes observed during the 30 d of composting 
(Figure 6C). The CAlk-O and CAlk-di-O structures are associated with carbohydrates, 
specifically to cellulose and hemicellulose, respectively. In the first 15 d (peak thermophilic 
activity), these carbohydrates were intensely consumed by microbial mineralization, resulting 
in increased relative CAlk-H,R and CCOO-H,R content. Similar behavior was observed by 
Aguiar et al. (2013) in the CP MAS 13C NMR spectra of humic acids isolated from different 
vermicomposts at different stages of maturation. 
 

Table 2. Relative quantities (%) of carbon types in poultry litter structures at different 
composting times. 

Composting 
Time (days) 

Regions of chemical displacement (ppm) 
0-46 46-59 59-91 91-110 110-142 142-156 156-186 186-230 

CAlk-H,R CAlk-O,N CAlk-
O CAlk-di-O CAr-H,R CAr-O CCOO-H,R CC=O 

0 9.0 22.0 45.0 12.0 4.0 4.0 3.0 1.0 
15 12.0 22.0 41.0 11.0 5.0 4.0 4.0 1.0 
30 12.0 22.0 41.0 11.0 4.0 5.0 4.0 1.0 

 
Carbon is lost as C-CO2 concomitantly with carbohydrate consumption, resulting in 

decreases in C (%), organic matter content and C/N ratios of the compost (LEITA and DE 
NOBILI, 1991). This process, explained by PC1, corresponds to the mineralization factor 
(Figure 6C). These results confirm the FTIR spectroscopy results and reconfirm the 
transformation of hydroxylated carbohydrate structures that lead to their solubilization and 
subsequently to leaching. The mineralization factor increased the aromatic properties and, 
therefore, decreased the material’s aliphaticity. The small increase in aromaticity indicates an 
increase in the material’s hydrophobicity, and thus, a decrease in polarity (Figure 6C). The 
changes in aromatic and aliphatic properties and in hydrophobicity index (HI) and polarity 
index (PI) of poultry litter over 30 ds of composting are shown in the supplementary 
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information (Anexo B Figure B2). The structural changes in poultry litter starting at 15 d of 
composting, explained by PC2, are related to the decrease in CAr-H,R and the relative increase 
in CAr-O (Figure 6C and Table 2). Figure 6B shows an increase in the peaks between 45 and 
60 ppm, which correspond to the methoxyl group, indicating that the main changes observed 
starting at 15 d of composting result from the relative lignin accumulation in the material, thus 
characterizing the compound’s maturation factor. 
 
b) Leachate spectroscopic characterization by proton nuclear magnetic resonance (1H 
NMR) and 2D heteronuclear single quantum coherence (2D HSQC) 
 

The spectroscopic analysis of the leachate, consisting of substances transformed and 
solubilized during the 30 d of composting process, is shown in Figure 7. The 1H NMR spectra 
(Figure 7A) show a predominance of labile structures, such that 22% of the H atoms belong to 
aliphatic chains (0-1.6 ppm); 11% are aliphatic H atoms of Cα of aromatic rings, carbonyl 
groups, carboxylic acids, esters or amines (1.6–3.2 ppm); 17% of H atoms are bonded to oxygen 
or nitrogen (3.2-4.3 ppm); and only 1% of the H atoms are bonded to aromatic rings, quinones 
and phenols (6-8.5 ppm) (PICCOLO et al., 2002). Initially, during composting, the leachate 
formed has predominance of H bound to hydrophilic aliphatic carbon. During the thermophilic 
phase, the intensity of these signal decreases, and the H bound to the recalcitrant and 
hydrophobic aliphatic carbons increases at the end of the compost, comprising lignin-derived 
phenols and microbially-derived carbohydrates at later stages of composting (SAID-
PULLICINO et al., 2007). 
 

 
 

Figure 7. Spectroscopic characterization of the leachate collected at 30 d of composting. (A) 
1H NMR spectrum, gray lines in the peak at 4.65 ppm indicate an H2O signal. (B) HSQC 
2D NMR, (1) aliphatic CH2 and CH3, including signals from hydrocarbons and protein 
side-chains; (2) α protons in peptides; (3) CH in carbohydrates; (4) CH2 in carbohydrates 
and ethoxyl from lignin; and (5) anomeric carbon in carbohydrates. Fonte: ACD/Labs e 
The Unscrambler X.  
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The 2D HSQC spectrum confirmed the presence of aliphatic structures from 
carbohydrates and protein and/or polypeptide structures (signals in 1) (F1:F2 0-40 ppm: 0-2 
ppm), typical peptide-rich fragments (signals in 2) (F1:F2 40-60 ppm: 3-5.5 ppm), and the 
presence of H from -CH (signals in 3) and of CH2 (signals in 4) from carbohydrates (F1:F2 0-
60 ppm: 3-4.5 ppm) and (F1:F2 0-60 ppm: 3.3-5.5 ppm). The strong presence of carbohydrate 
fragments is confirmed by the signals in 5 from anomeric carbon structures in carbohydrates 
(SIMPSON et al., 2003) (Figure 7B). 
 
3.5.3 Total heavy metal contents of the compost 
 
Changes in heavy metal contents during poultry litter composting are shown in Figure 8. High 
concentrations of Cu, Zn, Mn and Fe were found (Figure 8). These elements may have been 
derived from the poultry feeds consumed by the birds and left over in the feeders, which 
compose poultry litter and are enriched with metals such as Cu, Zn, Fe and Mn to increase 
growth rates health and welfare of the animals (OYEWUMI and SCHREIBER, 2017). High 
concentrations of Cu, Zn and Cr in poultry feeds were significantly and positively correlated 
with contents of these elements in the poultry manure (p < 0.001) indicating that the animals’ 
metabolic process has a concentrating effect (WANG et al., 2013a). 
 

 
 

Figure 8. Total Fe, Al, Cu, Zn, Mn, Ni, Cr, Pb of uncomposted and 15- and 30-d-composted 
poultry litter. Means followed by different letters significantly differ by Tukey’s test 
(P<0.05). *Means do not differ by Tukey’s test (P<0.05). Fonte: SigmaPlot. 

 
The Fe is one of the micronutrients with the highest concentrations in poultry litter. The 

Fe concentration was approximately 23, 31 and 33 times higher than that of the Cu, Zn and Mn, 
respectively, in the uncomposted material (Figure 8), and these micronutrients were also 
identified and reported as the most abundant in poultry litter composition. Differences in the 
heavy metal compositions in poultry litter from different origins may be attributed to variations 
in the poultry’s diet (KPOMBLEKOU-A and MORTLEY, 2016). Together with nutrients 
purposely added to feed to optimize poultry production, other nonessential and toxic elements 
(Ni, Pb, Cr, Al and Cd) may be involuntarily added to feed, such as impurities in the ingredients 
used to prepare it, thus contaminating the poultry litter (SAGER, 2007). Among these toxic 
elements, Al stands out for its high concentration, as shown in Figure 8B. The aluminum content 
was approximately 814, 1585 and 1025 times higher than the Ni, Pb and Cr contents, 
respectively. Poultry litter samples from different locations in Georgia (USA) also have high 
content of aluminum (684-9919 mg.kg-1) (MARTIN et al., 1998). This high aluminum 
concentration may be associated with using aluminum sulfate as an additive applied to reduce 
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ammonia volatilization and attenuate increased incidences of respiratory diseases in birds and 
humans (SHAH et al., 2006a). 

Significantly increased Cu, Ni, Cr, Pb and Zn concentrations were observed over the 
composting time (Figures 8A and 8B) and are related to carbon loss (as C-CO2) and the mass 
lost from organic matter mineralization during composting (LU et al., 2014). The Mn content 
showed an increasing trend over time, but this increase was not significant until 30 d of 
composting. 
 
3.5.4 Heavy metal solubility in poultry litter composting 
 

The availability of an element is more closely related to the elements’ chemical forms 
or to organic matter complexation mechanisms than to their total concentrations (WANG et al., 
2013b). Figure 9 shows the results of the variations in elemental distributions in different 
chemical forms in the poultry litter during the composting period. 
 

 
 

Figure 9. Distribution of elements contents of the water-soluble (F1), acid-soluble (F2), 
hydroxylamine chloride-soluble (F3), organic matter (F4) and residual (F5) fractions of 
uncomposted (0), 15- and 30-d-composted poultry litter. Fonte: SigmaPlot. 

 
Results show that the water-soluble fraction (F1) decreased over the composting time 

for most of the elements tested (Figures 9), except for Fe. The factor that may have contributed 
to the decreased water-soluble fraction was the loss by leaching through the formation of 
soluble organic metal complexes. This loss via the leachate results from organic matter 
mineralization and the consequent release of heavy metals that were immobilized in the organic 
form. The PCA relating the water-soluble fraction to the carbon types present in the poultry 
litter structure (Figure 10A) shows that the elements with decreased water-soluble fractions in 
the first 15 d of composting (Zn and Mn) have this fraction directly related to CAlk-O and 
CAlk-di-O structures in the poultry litter. These structures are typical of carbohydrates heavily 
consumed via mineralization in the first 15 d of composting, as shown in Figure 6C. After 15 d 
of composting, water-soluble Cu decreased because it is directly related to CAr-(H,R), which 
decreases during compost maturation (Figures 6C and 10A). 
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Figure 10. Principal component analysis biplot, where points correspond to poultry litter 
samples at the tested composting times and variable vectors correspond to (A) carbon 
structures and water-soluble fractions of elements present in the poultry litter; (B) carbon 
structures and F4 fractions of the elements. Fonte: The Unscrambler X. 

 
The leachate predominantly contains labile structures, which are able to form soluble 

complexes with transition metals observed in the 1H NMR spectrum (Figure 7A), which may 
indicate the presence of soluble organic complexes that were removed from the compost. The 
strong presence of aliphatic structures from carbohydrate and protein fragments observed in the 
leachate’s 2D HSQC spectrum (Figure 7B) is related to the decrease in CAlk-O and CAlk-di-
O structures, observed in the compost’s CP MAS 13C NMR spectra (Figure 6B and Table 2), 
which are carbons of carbohydrates such as cellulose. The components were transferred from 
the solid material (compost) to the leachate. The heavy metal contents lost from the poultry 
litter compost to the leachate are outlined in Table B3 (Anexo B). The leachate resulting from 
the compost may be an environmental problem due to its high Pb and Ni concentrations 
(CHATTERJEE et al., 2013). However, given its high nutrient content, a leachate treatment 
and subsequent agricultural use it is a possibility (JARECKI et al., 2005). 

Considering the labile fraction the sum of the water-soluble (F1) and acid-soluble (F2) 
fractions, it is observed in Figure 9 that Mn have this fraction as the one with the highest 
percentage of participation in the total contents of the uncomposted poultry litter, being this 
percentage approximately 67.5%. The Mn, Pb and Zn were the elements that presented the 
highest participation of this fraction up to 30 d of composting, being 65.5%, 20% and 28%, 
respectively. The labile fractions of Fe and Pb increased during the initial composting period. 
Although the labile fraction of Fe was still low (1.8%) in this initial phase of composting. These 
fractions are relatively labile and easily available for plants (NOMEDA et al., 2008). While 
labile fraction of Pb increased, the Pb associated with the oxide fraction (F3) decreased during 
composting, although this metal was predominantly associated with the oxide fraction (F3) until 
day 30 of the composting. Figure 10B shows that Pb associated with the stable organic matter 
fraction accumulated over the composting time and was associated with structures preserved 
during compost maturation (CAr-O), corroborating the findings of Lv et al. (2016). These 
authors showed that during the decomposition and conversion of organic materials into stable 
salts and humified materials, Pb may be immobilized in more stable chemical forms during 
composting. The Al and Fe also increased its percentage in the organic matter bound fractions 
(F4) in the initial composting period. Humification, as well as lignin preservation, relatively 
increase the Al and Fe in organic matter bound fraction (F4) because this fraction is related to 
CAr-O, which is preserved in the structure during compost maturation (Figure 10B). At 30 d of 
composting, the sum of Al fractions F4 and F5 totaled 100%. The organic matter and residual 
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fractions are the most recalcitrant fractions, which explains the variation in total aluminum 
content over the composting time until day 30 of the composting (Figure 8B). 

In the uncomposted poultry litter, Ni and Cr were initially predominantly associated 
with the residual fraction, accounting for 100% and 75% of their total contents, respectively. 
The Cr in organic matter bound fraction were reduced but Cr associated with residual fraction 
was raised of the total fraction of Cr during the composting process. The predominance of the 
residual fraction of Cr and Ni from initial to final composting showed the extremely low 
bioavailability of these elements in poultry litter compost. This behavior may be due to alkaline 
stabilization process, since Cr and Ni cation has less stability to form complex with organic 
ligands than Cu2+ in the transition metal cations (SINGH and KALAMDHAD, 2012). 

For Cu, the sum of the percentages in the residual and organic matter bound fractions 
accounted for 85% of the total content in the uncomposted poultry litter. The organic matter 
bound fraction of Cu in the uncomposted poultry litter was 50.64% and this fraction of Zn was 
0.65%. Composting contributed to increased percentages of Cu and Zn associated with 
humified organic matter (F4) (Figure 9). This fraction of Cu and Zn is related to structures 
preserved during mineralization (CAlk-H,R and CCOO-H,R) as shown in Figure 10B. In 
contrast, the labile fraction of the Cu and Zn decreased with the composting time. The water-
soluble fractions of Cu and Zn are inversely related to CAR-O and CAlk-H,R and to CCOO-
H,R, respectively (Figure 10A), contributing to the reduction of the labile fraction of these 
metals and making them less bioavailable. The decreased of Cu and Zn in labile fraction and 
the increased in organic matter bound fraction might be due interaction between functional 
groups of organic matter (mainly carboxylic and phenolic groups) and these metals during 
compost’s humification, forming more stable interactions (KANG et al., 2011). Since the labile 
fraction is the fraction with the highest potential to adversely affect human health and the 
environment (QIAO et al., 2016), these results indicate that composting poultry litter for at least 
30 d before use reduces the Cu and Zn toxicity potential, benefitting the environment and human 
health. 
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3.6 CONCLUSIONS 

 
In the initial composting period the CAlk-O and CAlk-di-O structures decreased through 

intense mineralization and CAr-H,R structures decreased while CAr-O structures relative 
increase due to the compost maturation. The results indicated that the chemical transformation 
of poultry litter in the first 30 d of composting involves the most labile structures with the most 
aliphatic characteristics. The most recalcitrant structures are preserved, and the composted 
material’s polarity decreases, indicating that the beginning of the most labile structures’ 
transformations leads to their solubilization and subsequent production of leachate enriched in 
these structures. The structural characteristic of the poultry litter direct the metals speciation 
during composting. The association of the water-soluble fraction of Zn, Mn and Cu and the 
organic matter-bounded fraction of Cr with organic structures consumed during composting led 
to the reduction of these fractions in the compost. The association of the water-soluble fraction 
of Fe and the organic matter-bounded fraction of Al, Fe, Mn, Pb, Cu and Zn with the structures 
preserved during composting led to the increase of these fractions in the compost after 30 d of 
composting. The heavy metal solubility decreases due to the formation of more stable 
interactions with the most stable humified organic fraction during this initial composting phase, 
reducing the poultry litter’s polluting potential. 
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4. CAPÍTULO II 

ALTERAÇÕES ESTRUTURAIS DA CAMA DE FRANGO 
DURANTE O PROCESSO DE COMPOSTAGEM: 

CARACTERIZAÇÃO ESPECTROSCÓPICA DO COMPOSTO DE 
CAMA DE FRANGO, DAS SUAS FRAÇÕES HÚMICAS E DAS 

SUAS FRAÇÕES HÚMICAS HIDROSSOLÚVEIS 
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4.1 RESUMO 

 
A compostagem representa uma alternativa de tratamento de resíduos orgânicos que contribui 
para a estabilização e redução do volume dos resíduos, além de promover a reciclagem de 
nutrientes. Os benefícios oriundos da aplicação de compostos no solo, muito se deve a presença 
de estruturas húmicas que são formadas durante a compostagem. As características estruturais 
do composto e de suas substâncias húmicas irão definir as suas propriedades e funções, e assim, 
determinar o papel do composto nos processos agrícolas e ambientais. Portanto, o presente 
trabalho objetivou elucidar as transformações estruturais que ocorrem na cama de frango, nas 
suas frações húmicas e nas frações húmicas hidrossolúveis durante o processo de compostagem. 
A cama de frango foi compostada em pilhas durante 120 dias. Amostras representativas do 
composto foram coletadas aos 0, 7, 14, 21, 30, 60, 90 e 120 dias de compostagem e amostras 
para a extração das substâncias húmicas e substâncias húmicas solúveis em água foram 
coletadas aos 0, 30, 60, 90 e 120 dias de compostagem. A avaliação das características 
estruturais foi realizada mediante composição elementar, espectroscopia infravermelha com 
transformada de Fourier e 13C RMN CP-MAS. A caracterização estrutural mostrou que as 
estruturas C-metoxil, CAlk-H,R, COOH-H,R, CAr-H,R e CAr-O são preservadas na cama de frango 
durante a compostagem. Os ácidos húmicos evoluem de uma estrutura com predomínio de CAlk-
H,R, CAlk-O,N , CAlk-O e CAlk-di-O e CCOO-H,R, para estruturas com maior participação do 
CAr-H,R e CAr-O e redução do CAlk-H,R e CCOO-H,R. Os ácidos fúlvicos apresentam um 
incremento de CCOO-H,R e CC=O. As frações solúveis em água apresentam uma maior 
participação de estruturas mais lábeis. Concluiu-se que o processo de estabilização envolve a 
incorporação e transformação constante de substâncias orgânicas entre AF e AH, com uma 
substituição de estruturas alifáticas e carboxílicas por compostos aromáticos nos ácidos 
húmicos, preservando compostos nitrogenados nessa estrutura, enquanto que os ácidos fúlvicos 
tornam-se mais funcionalizados e polarizados. A evolução das estruturas húmicas refletiu na 
preservação de estruturas nitrogenadas e na elevada presença de carboidratos na cama de frango 
ao final da compostagem, obtendo-se um composto com predominância de materiais 
hidrofóbicos lignocelulósicos e recalcitrantes. 
 
Palavras-chave: Espectroscopia. Substâncias húmicas. Mecanismo de evolução estrutural. 
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4.2 ABSTRACT 

 
Composting represents an alternative for the treatment of organic waste that contributes to the 
stabilization and reduction of the volume of waste, in addition to promoting the recycling of 
nutrients. The benefits from the application of compost in the soil are largely due to the presence 
of humic structures that are formed during composting. The structural characteristics of the 
compost and its humic substances will define its properties and functions, and thus, determine 
the role of the compost in agricultural and environmental processes. Therefore, this study aimed 
to elucidate the structural changes that occur in poultry litter, in its humic fractions and the 
soluble humic fractions during the composting process. The poultry litter was composted in 
piles for 120 days. Representative samples of the compost were collected at 0, 7, 14, 21, 30, 60, 
90 and 120 days of composting and samples for the extraction of humic substances and water-
soluble humic substances were collected with 0, 30, 60, 90 and 120 days of composting. The 
evaluation of the structural characteristics was performed using elemental composition, Fourier 
transform infrared spectroscopy and 13C RMN CP-MAS. Structural characterization showed 
that the structures C-methoxy, CAlk-H,R, COOH-H,R, CAr-H,R and CAr-O are preserved in 
poultry litter during composting. Humic acids evolve from a structure with a predominance of 
CAlk-H,R, CAlk-O,N , CAlk-O e CAlk-di-O and CCOO-H,R, to structures with a greater participation 
of CAr-H,R and CAr-O and reduction of CAlk-H,R and CCOO-H,R. Fulvic acids show an increase 
in CCOO-H,R and CC=O. Water-soluble fractions have a higher participation of more labile 
structures. It was concluded that the stabilization process involves the constant incorporation 
and transformation of organic substances between AF and HA, with a replacement of aliphatic 
and carboxylic structures by aromatic compounds in humic acids, preserving nitrogenous 
compounds in this structure, while fulvic acids become more functionalized and polarized. The 
evolution of humic structures reflected in the preservation of nitrogenous structures and the 
high presence of carbohydrates in poultry litter at the end of composting, resulting in a 
compound with a predominance of lignocellulosic and recalcitrant hydrophobic materials. 
 
Keywords: Spectroscopy. Humic substance. Structural evolution mechanism. 
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4.3 INTRODUÇÃO 

 
Atualmente, uma das formas mais eficientes de produzir proteína animal para a 

alimentação humana é através da avicultura (OVIEDO-RONDÓN, 2008). O aumento da 
demanda mundial por proteína animal tem levado a uma expansão dos sistemas de produção 
confinados (CRIPPEN et al., 2016). Assim, o manejo dos resíduos orgânicos produzidos na 
avicultura torna-se um desafio ambiental global. A compostagem é uma opção atraente de 
tratamento de resíduos orgânicos por proporcionar a redução de volume do resíduo e promover 
a reciclagem de nutrientes, reduzindo o uso de fertilizantes minerais (LIM et al., 2016; XI et 
al., 2016; GUO et al., 2019). Durante a compostagem, a matéria orgânica é degradada e 
transformada em moléculas precursoras de substâncias húmicas (SH), como polifenóis, ácidos 
carboxílicos, aminoácidos e polissacarídeos. Esses precursores são polimerizados de várias 
maneiras, incluindo vias de proteína lignina, vias de polifenóis e reações de Maillard para 
formar as SH (STEVENSON, 1994; TAN, 2014; WU et al., 2017a). Ao mesmo tempo, esses 
compostos, facilmente degradáveis, podem ser completamente mineralizados pelos 
microrganismos e liberados na forma de CO2, NH3 e H2O (MEHTA et al., 2014; ZHANG and 
SUN, 2017; ZHANG et al., 2019). 

Um dos principais objetivos da compostagem é converter de forma eficiente a matéria 
orgânica não estabilizada em SH, constituindo um dos padrões mais importantes para avaliar o 
processo da compostagem (WU et al., 2017a). As SH apresentam-se como uma mistura 
heterogênea de moléculas unidas mediante forças de interação fracas com características 
hidrofóbicas, com elevada massa molecular, grupos funcionais distintos e recalcitrante 
(STEVENSON, 1994; PICCOLO, 2001; GARCÍA et al., 2018b). Essas supramoléculas são a 
principal fonte dos múltiplos benefícios apresentados pelo uso dos compostos (MORAL et al., 
2009; CANELLAS et al., 2015). Grupos funcionais presentes na estrutura de ácidos húmicos 
(AH) e ácidos fúlvicos (AF), incluindo grupamentos fenólicos, carboxílicos, hidroxilas e 
quinonas, fornecem várias funções agronômicas ao composto, como aumento do crescimento 
das plantas, retenção de água e nutrientes e capacidade de supressão de doenças (GUO et al., 
2016), além de outras funções ambientais como remediação de contaminantes do solo (CONTE 
et al., 2005). Essas funções das SH aumentam o potencial de utilização dos produtos da 
compostagem de resíduos orgânicos; no entanto, isso requer controle científico de vários 
parâmetros de compostagem e aplicação apropriada dos produtos finais (GUO et al., 2019). 

A ação do composto, assim como das suas frações húmicas, está diretamente 
relacionada com as suas características estruturais, sendo o conhecimento das características 
estruturais fundamental e determinante para se entender as propriedades e funções que os 
compostos e suas SH possuem (GARCIA et al., 2014). Logo, uma caracterização molecular 
detalhada do composto e dos seus constituintes húmicos formados durante a compostagem 
constituem-se como requisitos para avaliar a estabilidade do material orgânico e entender o 
papel do composto nos processos agrícolas e ambientais (LARRÉ-LARROUY e THURIÈS, 
2006; SPACCINI e PICCOLO, 2009). Diante disso, o objetivo do presente trabalho foi 
caracterizar, estruturalmente, através de técnicas químico-físicas e espectroscópicas 
(composição elementar, FTIR, CP-MAS 13C RMN) o composto de cama de frango e as suas 
frações humificadas obtidas em diferentes estágios de maturação durante a compostagem. 
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4.4 MATERIAL E MÉTODOS 

 
4.4.1 Obtenção do composto de cama de frango 
 

Para a caracterização do composto de cama de frango em estágios de compostagem mais 
avançados, e das suas SHs extraíveis, a cama de frango foi compostada durante 120 dias em 
delineamento experimental inteiramente casualizado, para a obtenção de compostos em 
diferentes estados de maturação. A compostagem foi realizada na área experimental da 
Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro, utilizando cama de frango oriunda de granjas da 
cidade de São José do Vale do Rio Preto. A homogeneização do composto foi feita através do 
revolvimento manual do composto de acordo com a temperatura da mesma. Uma maior 
caracterização do processo de compostagem encontra-se no Anexo A. Amostras representativas 
para a caracterização estrutural do composto foram coletadas aos 0, 7, 14, 21, 30, 60, 90 e 120 
dias de compostagem e amostras para a extração de SH foram coletadas com 0, 30, 60, 90 e 
120 dias de compostagem. Foram obtidas amostras compostas, a partir de amostras simples 
retiradas, aleatoriamente, de diferentes locais nas composteiras, do topo até o fundo. 
 
4.4.2 Determinação do C-orgânico das substâncias húmicas formadas durante a 
compostagem 
 

As substâncias húmicas (SH) foram extraídas seguindo o pressuposto de solubilidade 
diferencial estabelecido pela Sociedade Internacional de Substâncias Húmicas (IHSS) (SWIFT, 
1996), conforme a metodologia adaptada por Benites (2003). Para isso, uma massa de composto 
de cama de frango que possuía aproximadamente 30 mg de carbono orgânico total foi colocada 
em contato com NaOH 0,1 mol L-1 e, posteriormente, o sobrenadante acidificado com HCl 6 
mol L-1 para a separação das frações húmica e fúlvica. Após a obtenção das SH, cada fração foi 
submetida à titulação com sulfato ferroso amoniacal 0,0125 mol L-1, após oxirredução por via 
úmida. 
 
4.4.3 Caracterização químico-física e espectroscópica do composto da cama de frango e 
dos seus materiais humificados 
 
a) Extração e purificação dos ácidos húmicos e fúlvicos 
 

Os ácidos húmicos (AH) e fúlvicos (AF) foram extraídos e purificados de acordo com 
a metodologia proposta pela Sociedade Internacional de Substâncias Húmicas (SWIFT, 1996). 
De acordo com essa metodologia, uma massa do composto de cama de frango foi colocada em 
agitação com uma solução de NaOH (0.1 mol L-1) sob atmosfera de N2 em uma relação 1:10 
(m:v) durante 15 horas. O sobrenadante foi centrifugado a 10.000 rpm por 30 min, coletado e 
filtrado em papel filtro. Posteriormente, foi adicionado HCl (6 mol L-1) ao sobrenadante até 
atingir pH 1,5 para a precipitação do AH, enquanto o AF permanece solúvel no sobrenadante. 
A solução foi então centrifugada para a separação das frações AF (sobrenadante) e AH 
(precipitado). 

Buscando obter a fração do AH e AF solúvel em água (AHEA e AFEA, 
respectivamente), o composto foi colocado em contato com água destilada sob atmosfera de N2 
em uma relação 1:10 (m:v) e agitado durante 15 horas. Após esse tempo, o sobrenadante foi 
acidificado até o pH de 1,5, seguindo o mesmo procedimento realizado para a separação das 
frações AH e AF. 

As frações AH e AHEA foram purificadas através de uma redissolução em solução de 
HCl:HF:H2O em proporção 1:1:98 (v/v) sob agitação constante por 24 h para a remoção de 
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elementos minerais. Posteriormente, o AH e AHEA foram dialisados com água destilada 
utilizando membranas de diálise SPECTRA/POR® 10 kD, congelados em freezer a -80ºC e 
liofilizados. 

As frações AF e AFEA foram purificadas mediante passagem em coluna com resina 
SupeliteTM DAX-8 (substituto comercial da resina tradicional XAD-8), onde fica retida. O AF 
e AFEA são removidos da coluna através da dissolução em NaOH (0,1 mol L-1) e, 
posteriormente, colocados em contato com resina fortemente ácida (Amberlite IR120 hydrogen 
form) para eliminação de cátions. Para a armazenagem o AF e AFEA foram congelados em 
freezer a -80ºC e liofilizado. 
 
b) Composição elementar 
 

A composição elementar (C, H, N) foi determinada utilizando o aparelho LECO 
TruSpec® CHN. O oxigênio (O) foi obtido por diferença sendo: %O = 100 – (%C + %H + 
%N). Foi utilizada uma massa de 0,2 g de cada amostra e as avaliações foram feitas em 
triplicata. 

As razões atômicas foram obtidas pelas seguintes fórmulas: H/C = (%H/1) / (%C/12); 
O/C = (%O/16) / (%C/12); C/N = (%C/12) / (%N/14). Os Diagramas de van Krevelen (VAN 
KREVELEN, 1961) foram feitos a partir das razões atômicas H/C e O/C do composto e das SH 
utilizando o programa SigmaPlot 12.5. 

Também foi obtido o seguinte índice a partir da composição elementar: 
 

Índice de polaridade (IP) = (%O + %N) / %C (TORRENTS et al., 1997) 
 
c) Espectroscopia infravermelha com transformada de Fourier (FTIR) 
 

Os espectros FTIR foram obtidos na faixa de 4.000–400 cm-1, em espectrômetro de 
infravermelho da marca NICOLET (FT-IR), modelo 6700, utilizando pastilhas de KBr (5 mg 
de amostra + 200 mg de KBr). 
 
d) Ressonância magnética nuclear em estado sólido (CP MAS 13C-RMN) 
 

A espectroscopia de polarização cruzada com rotação em torno do ângulo mágico CP 
MAS 13C-RMN foi realizada utilizando o aparelho Bruker AVANCE II RMN a 400 MHz, 
equipado com probe de 4 mm Narrow MAS e operando em sequência de ressonância de 13C a 
100.163 MHz. Para a obtenção dos espectros, as amostras dos materiais humificados e do 
composto foram colocadas em um rotor (porta-amostra) de dióxido de zircónio (ZrO2) com 
tampas de Kel-F sendo a frequência de giro de 8 ± 1 kHz. Os espectros foram obtidos pela 
coleta de mais de 2050 data points para igual número de scans a um tempo de adquisição de 
aproximadamente 34 ms e com recycle delay de 5 s. O tempo de contato para a sequência em 
rampa de 1H ramp foi de 2 ms. A coleta e elaboração espectral foi realizada utilizando o 
Software Bruker Topspin 2.1. Os decaimentos livres de indução (FID) foram transformados 
aplicando um zero filling igual a 4 k e, posteriormente, um ajuste por função exponencial (line 
broadening) de 70 Hz. 

Os espectros foram divididos em oito regiões de deslocamentos químicos. A área dessas 
regiões foram determinadas após a integração de cada região e expressas como porcentagens 
da área total. As regiões delimitadas no espectro foram: C-alquil (CAlk-H,R): 0-46 ppm; C-
metoxil e N-alquil (CAlk-O,N): 46-59 ppm; O-alquil-C (CAlk-O): 59-91 ppm; C-carboidratos (C-
anoméricos; C alquil-di-O): 91-110 ppm; C-aromático (CAr-H,R): 110-142 ppm; C-O, N-
aromático (CAr-O,N): 142-156 ppm; C-carboxilos (CCOO-H,R): 156-186 ppm e C-carbonil 
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(CC=O): 186-230 ppm (SONG et al., 2008; DE LA ROSA et al., 2011). A relação entre o índice 
de hidrofobicidade e índice de hidrofilicidade (HB/HI) foi calculado de acordo com Spaccini e 
Piccolo (2007) e Aguiar et al. (2013): 
 

HB/HI = (0 ppm – 46 ppm) + (110 ppm – 156 ppm)

(46 ppm – 110 ppm) + (156 ppm – 186 ppm)
 

 
Os índices de aromaticidade e alifaticidade foram calculadas de acordo com Song et al. 

(2008): 
 

Aromaticidade = CAr−H,R+ CAr−O,N 

Á𝑟𝑒𝑎 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙
 𝑥 100 

Alifaticidade = (100 – Aromaticidade) 
 
 
4.4.4 Análise do lixiviado 
 

O lixiviado formado durante o processo de compostagem foi coletado diariamente 
através do coletor presente nas composteiras (uma maior caracterização das composteiras 
encontra-se no Anexo A). Devido ao volume produzido, as amostras de lixiviado foram 
unificadas em amostras compostas de acordo com a data que o lixiviado foi produzido. Sendo 
assim, foram obtidas amostras compostas do lixiviado produzido nos primeiros 30 dias de 
compostagem (primeiro mês), no segundo mês de compostagem (entre os dias 30 e 60 de 
compostagem) e nos últimos 60 dias de compostagem (a partir de 90 dias de compostagem). O 
lixiviado foi caracterizado espectroscopicamente através 1H-RMN Protônico e 2D HSQC. A 
ressonância magnética nuclear protônica (1H RMN) e os espectros de 2D HSQC das amostras 
de lixiviado foram realizados em um espectrofotômetro Bruker Avance 500 MHz (Bruker 
Biospin GmbH Rheinstetten, Karlsruhe, Alemanha) utilizando D2O como solvente, em tempo 
de aquisição de 2,0447 s, 20 °C, largura de varredura de 8012 Hz e um espectro offset de 2375. 
 
4.4.5 Análise de dados e quimiometria 
 

Análises multivariadas de componentes principais (PCA) foram aplicadas aos dados 
espectrais (quimiometria) utilizando o programa Unscrambler® X 10.3 software package 
(Camo Software AS Inc., Oslo, Norway). 
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4.5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 
4.5.1 Caracterização quantitativa 
 
a) Composição elementar 
 

Na Figura 11, são apresentadas as alterações nos teores de carbono (C), nitrogênio (N), 
oxigênio (O) e na relação C/N do composto de cama de frango e das suas frações húmicas 
durante os 120 dias de compostagem. Observa-se, nas Figuras 11A e 11B, respectivamente, que 
o AH e o AHEA foram os que apresentaram os maiores teores de carbono e nitrogênio na sua 
estrutura. O C da cama de frango, do AF e do AFEA apresentaram uma redução com a evolução 
do tempo de compostagem, sendo essa redução de 21,66% no composto, de 64,71% no AF e 
de 45,20% no AFEA. O tempo de compostagem também contribuiu para a redução do N 
presente nas estruturas fúlvicas, reduzindo 66,49% no AF e 36,87% no AFEA. Entretanto, o 
tempo de compostagem contribuiu para um incremento no N do AH de 24,65%. Assim, a partir 
de 21 dias de compostagem também é observado um incremento progressivo no N do composto 
até 120 dias (2,15% para 2,68%). 
 

 
 

Figura 11. Composição de carbono (A), nitrogênio (B), oxigênio (C) e relação C/N (D) do 
composto de cama de frango e das SH extraídas do mesmo. Fonte: SigmaPlot. 

 
Os AF foram os que apresentaram maiores teores de oxigênio em sua estrutura, quando 

comparados com os AH e o composto (Figura 11C). A compostagem contribuiu para a oxidação 
das estruturas de AF, AFEA e do composto, com um aumento de 34,31%, 25,48% e 12,83% do 
teor de oxigênio nessas estruturas, respectivamente. 

A relação C/N é um dos principais fatores que influencia o desenvolvimento da 
compostagem (WANG et al., 2015b). Sendo a relação C/N na faixa de 25 a 30 ideal para iniciar 
a compostagem, a baixa relação C/N inicial da cama de frango (15,56) favoreceu uma intensa 
perda de N nos primeiros 14 dias (Anexo A Figura A6), contribuindo para o aumento da relação 
C/N até esta data (18,0) (Figura 11D) (KUMAR et al., 2010; SILVA et al, 2014). Logo, após 
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14 dias, a relação C/N reduziu até 11,8 no final da compostagem. Para a assimilação de cada N 
pelos microrganismos são necessários cerca de 30 C (BISHOP e GODFREY, 1983). Logo, 
como a taxa de assimilação do carbono é maior que a do nitrogênio, a relação C/N reduz durante 
a compostagem (GUO et al., 2019), indicando a evolução do processo de compostagem e a 
estabilização do material. Com relação às SH e SHEA, após 30 dias de compostagem, a relação 
C/N tende ao equilíbrio não apresentando variações expressivas, o mesmo foi observado por 
Spaccini e Piccolo (2009) indicando a estabilidade dessas estruturas. 

A partir do Diagrama de van Krevelen obtido pela análise elementar do composto da 
cama de frango nos 120 dias de compostagem (Figura 12A), observa-se um aumento da relação 
H/C até 21 dias de compostagem (de 1,95 para 2,08), indicando um aumento na alifaticidade 
das estruturas desse resíduo. A intensa mineralização e degradação da matéria orgânica pelos 
microrganismos na fase inicial da compostagem (fase termofílica) contribui para a 
fragmentação do material e, conforme observado, pode estar contribuindo para o aumento da 
alifaticidade da estrutura. Entretanto, entre 21 e 30 dias observou-se uma redução da relação 
H/C (2,02), indicando aumento na aromaticidade da estrutura, provavelmente, pela preservação 
de estruturas fenólicas durante o processo de maturação do composto, conforme indicado por 
Souza et al. (2019). Esses resultados estão de acordo com o observado por Souza et al. (2019) 
nos primeiros 30 dias de compostagem e são confirmados pelos resultados de volume específico 
e densidade do composto demonstrado na Figura 13B e 13C, onde observa-se a partir de 30 
dias de compostagem uma contínua redução do volume específico de 0,53 para 0,46 cm3 e um 
aumento da densidade de 1,88 para 2,16 g.cm-3. 

 

 
Figura 12. Diagrama de van Krevelen (A) do composto de cama de frango, (B) das substâncias 

húmicas e (C) das SH extraídas com água do composto de cama de frango. Fonte: 
SigmaPlot. 
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Figura 13. Grau de oxidação (A), volume específico aparente (B) e densidade (C) da cama de 
frango compostada por 120 dias. Fonte: SigmaPlot. 

 
Após 30 dias de compostagem, ocorre um expressivo aumento da relação O/C (1,38 

para 1,82) e do grau de oxidação do composto (3,51 para 4,69) (Figura 12A e 13A), indicando 
que a oxidação da estrutura orgânica é a alteração mais marcante na cama de frango nesse 
período. O aumento da oxidação, indicado pela razão O/C e pelo grau de oxidação, reflete a 
maior quantidade de grupos funcionais oxigenados, como COOH e OH (STEELINK, 1985). 

O Diagrama de van Krevelen das substâncias húmicas (Figura 12B) mostra que a 
compostagem provocou um aumento na razão O/C (1,22 para 5,26) e H/C (1,84 para 2,03) das 
estruturas de ácido fúlvico e uma redução na razão H/C (1,72 para 1,27) das estruturas de ácido 
húmico, indicando um aumento na alifaticidade e uma oxidação e funcionalização dos ácidos 
fúlvicos, e um aumento na aromaticidade e/ou condensação dos ácidos húmicos. A oxidação e 
funcionalização dos ácidos fúlvicos pode ser confirmada pelo aumento expressivo do grau de 
oxidação demonstrado na Figura 14A. Ademais, observa-se que durante os primeiros 90 dias 
de compostagem ocorreu um aumento da razão O/C dos AH (0,41 para 0,61), reduzindo para 
0,43 até 120 dias. Ademais, durante esse mesmo período observa-se um aumento de 0,95 para 
1,51 no grau de oxidação do AH (Figura 14A). Esse resultado indica uma oxidação inicial da 
estrutura do AH, provavelmente, pela formação dos ácidos húmicos através da incorporação 
dos ácidos fúlvicos. 
 

 
 

Figura 14. Grau de oxidação (A), volume específico aparente (B) e densidade das SH e SHEA 
obtidas da cama de frango compostada por 120 dias. Fonte: SigmaPlot. 
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As SH extraídas com água apresentaram alterações nas razões atômicas H/C e O/C 
semelhantes aquelas extraídas com solução extratora alcalina (Figura 12C). A fração orgânica 
extraída com água representa a fração mais ativa dos resíduos orgânicos, tendo vista que a maior 
parte das interações com contaminantes, microrganismos e com as raízes das plantas ocorre na 
fase solúvel em água (LV et al., 2013). Além disso, observou-se um aumento na alifaticidade e 
na oxidação das estruturas dos AFEA durante 90 dias de compostagem, com aumento das 
razões H/C (1,42 para 1,95) e O/C (1,20 para 5,92). Entretanto, após 90 dias de compostagem, 
os AFEA tornaram-se mais condensados e menos funcionalizados, com valores de H/C de 1,46, 
O/C de 2,93 e redução do grau de oxidação de 15,63 para 7,69 (Figura 12C e 14A). Observa-se 
que a fração AFEA apresentou uma variação da razão H/C maior do que a do AF durante a 
compostagem, com valores mínimo e máximo de 1,42 e 1,95, enquanto que a razão H/C do AF 
variou de 1,84 para 2,03 (Figura 12C e 12D), indicando que alterações mais expressivas foram 
observadas no AFEA do que no AF com o tempo de compostagem. Com relação ao AHEA, 
observou-se uma redução progressiva na relação H/C com o tempo de compostagem (1,81 para 
1,28), indicando que a compostagem contribui para o aumento da condensação e/ou 
aromaticidade dos AHEA. 

O aumento da densidade e redução do volume específico das SH formadas durante a 
compostagem da cama de frango, conforme observado nas Figuras 14B e 14C, podem ser 
explicados pela condensação e polimerização dessas estruturas promovidas durante a 
humificação, contribuindo para aumentar a complexidade dessas moléculas (MORAL et al., 
2009; GUO et al., 2019). 
 
b) C-orgânico das substâncias húmicas formadas durante a compostagem 
 

Na Figura 15A pode-se observar os gráficos de regressão do teor de carbono orgânico 
presente nas SH formadas durante os 120 dias de compostagem e, na Figura 15B, as regressões 
do teor de carbono orgânico das SH que são extraídas com água durante esse tempo de 
compostagem, indicando as quantidades de SH formadas durante a compostagem e o quanto é 
extraído na fração hidrossolúvel. Observa-se que as SH e as suas frações extraídas com água 
seguem o mesmo padrão, a quantidade de AF e AFEA reduzem, estabilizando em 60 dias de 
compostagem, e a quantidade de AH e AHEA aumentam durante a compostagem. A síntese de 
AF é um processo inicial e preliminar que sustenta a formação de AH. Logo, um elevado 
conteúdo de AF reflete um baixo grau de maturidade e humificação do composto (ZHOU et al., 
2014). Assim, a redução da quantidade de AF e aumento da quantidade de AH indicam a 
estabilidade e maturação do composto de cama de frango (GUO et al., 2019). Isso é confirmado 
pelo crescimento linear do grau de humificação do composto da cama de frango durante os 120 
dias de compostagem (Figura 15C). A regressão da relação AH/AF pelo tempo de compostagem 
(Figura 15C) demonstra o aumento linear da humificação do composto durante os 120 dias. 
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Figura 15. Gráfico de regressão da quantidade (g.kg-1) de (A) AF e AH, (B) de AFEA e AHEA 
formados durante a compostagem da cama de frango e (C) do grau de humificação do 
composto de cama de frango durante 120 dias de compostagem. Fonte: SigmaPlot. 

 
Ademais, observa-se que a quantidade de AH formados aumenta de forma linear durante 

a compostagem, enquanto que os AHEA apresentam um aumento quadrático, apresentando 
uma pequena inflexão da curva em 90 dias de compostagem (Figura 15A e 15B). O arranjo 
supramolecular das SH apresenta em sua estrutura moléculas menores e heterogêneas 
associadas por interações hidrofóbicas fracas (interações de van der Waals, interações π- π e 
CH- π) e ligações de hidrogênio (PICCOLO, 2001; GARCÍA et al., 2018b). Isso possibilita 
dizer que as SHEA representam aquela fração das SH que estão associada à supramolécula 
húmica por interações fracas o suficiente para serem removidas pela água. Observa-se que a 
quantidade de SHEA tende ao equilíbrio próximo de 90 dias de compostagem, mesmo com o 
crescimento linear do conteúdo de AH no composto até 120 dias de compostagem, indicando 
que a estrutura das SH atingiu um equilíbrio dinâmico onde, apesar da contínua síntese de SH 
(humificação) e formação de AH, a quantidade de estruturas mais externas da supramolécula 
que estão associadas mediante interações mais fracas estabilizou. 
 
4.5.2 Caracterização estrutural 
 
a) Composto 
 

Os espectros de FTIR obtidos do composto de cama de frango em estágios crescentes 
de maturação são mostrados na Figura 16. As mesmas bandas de absorção são observadas nos 
compostos com até 120 dias de compostagem, variando a intensidade desses sinais. As bandas 
de absorção em ~3268 cm-1 indicam a presença de vibrações de estiramentos () –OH e/ou –
NH (álcoois, ácidos carboxílicos e amidas). As bandas em ~ 2920 cm-1 e 2851 cm-1 
correspondem a estiramentos simétricos e assimétricos de -CH e -CH3, respetivamente. A banda 
em ~ 1633 cm-1 indica estiramento de grupamentos C=C aromáticos, C=O de amidas I e 
vibração simétrica de -COO-. Bandas em ~ de 1542 são associadas à ligações amida II do 
material peptídico (ADANI et al., 2006). Bandas em 1323 cm-1 podem ser atribuídas a 
deformações -OH, -CH2 e CH3 assim como a estiramento -CO de fenóis. As bandas intensas 
em 1028 cm-1 e 1007 cm-1 são características de estiramentos -OH de alcoóis alifáticos e 
polissacarídeos, confirmando a presença de carboidratos (ZACCHEO et al., 2002). 
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Figura 16. Espectro FTIR da cama de frango não compostada (preto) e compostada por 7, 14, 
21, 30, 60, 90 e 120 dias (de cima para baixo). Fonte: ACD/Lab. 

 
As principais alterações observadas nos espectros de FTIR do composto de cama de 

frango com a evolução da compostagem foram reduções das bandas associadas a estiramento 
de grupamentos -OH, e CH2/CH3 alifáticas em ~ 2920 e 2851 cm-1, indicando redução de 
cadeias hidroxiladas alifáticas durante a compostagem. O sinal na região polissacarídica em ~ 
1007 cm-1 permaneceu com elevada intensidade, indicando a preservação de estruturas, 
principalmente, de polissacarídeos na compostagem. Além disso, as bandas na faixa de 
comprimento de onda em ~ 1475-1633 cm-1 alteraram de conformação, tornando-se mais 
pronunciadas. Bandas na faixa de 1475-1633 cm-1 podem estar associadas à vibrações e 
estiramento de carbono aromático e de amida (STEVENSON e GOHR, 1971; STEVENSON, 
1994; WANDER e TRAINA, 1996), que associado à redução das regiões alifáticas, indicam 
um aumento da aromaticidade da estrutura da cama de frango durante a compostagem, com 
preservação do nitrogênio nessas estruturas. 

Os espectros de CPMAS 13C-RMN obtidos do composto de cama de frango em estágios 
crescentes de maturação apresentaram predomínio de picos em ~ 19, 29, 52, 61, 68, 79, 101, 
133, 149 e 170 ppm (Figura 17). Os picos em 19-29 ppm indicam a presença de C de -CH3 
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terminal de cadeias alifáticas de polipeptídeos e/ou CH2 pertencentes à compostos lipídicos, 
ceras vegetais, ácidos graxos (HUANG et al., 1998; DESHMUKH et al., 2005). Picos em 52 e 
61 ppm reafirmam presença de C de -O-CH3 e C de polipeptídeo (R-C=O-*CH-NH). O pico 
68-79 ppm é atribuído à presença de C do grupo carbinol (C-OH) correspondentes a celulose e 
hemicelulose, assim como também C de O-alquil presentes em fragmentos de lignina. Os picos 
em 101 ppm são atribuídos à presença de C anomérico de carboidratos e a C2 em estruturas de 
guaiacyl e siringil. O pico em 133 ppm pertence a C aromáticos procedentes do C1 de siringil e 
guaiacyl. Em 149 ppm aparecem os picos pertencentes à presença de C aromático O/N-
substituído. O pico em 170 ppm se atribui à presença de grupos carboxilas (Figura 17) 
(SPACCINI e PICCOLO, 2008). 
 

 
 

Figura 17. Espectro 13C-RMN da cama de frango não compostada (preto) e compostada por 7, 
21, 30, 60, 90 e 120 dias (de cima para baixo). Fonte: ACD/Lab. 

 
A quantidade relativa de estruturas obtidas a partir da espectroscopia 13C NMR CP MAS 

(Figura 18) mostra predomínio de fragmentos alifáticos atribuíveis a estruturas de lipídeos, 
peptídeos e carboidratos (CAlk-H,R, CAlk-O,N, CAlk-O e CAlk-di-O ). O aumento das estruturas 
de CAlk-O e CAlk-di-O nos primeiros 21 dias de compostagem explica o incipiente aumento da 
alifaticidade observado pela relação H/C (Figura 18), reduzindo o índice de aromaticidade e de 
hidrofobicidade do composto nesse período (Figura 19). Essa tendência pode ser confirmada a 
partir da PCA realizada com os espectros de RMN puros (96% da variação total explicada) 
mostrada na Figura 20. A PC-1 (86% do total de variância explicada) separou as amostras de 
cama de frango compostadas até 21 dias (valores positivos) daqueles compostos obtidos com 
30, 60, 90 e 120 dias de compostagem (valores negativos) (Figura 20A). Os carregamentos 
positivos da PC-1 demonstram que a separação entre os primeiros 21 dias de compostagem para 
os dias posteriores é a predominância dos CAlk-O e CAlk-di-O. O aumento relativo das estruturas 
CAlk-O e CAlk-di-O sugere que a intensa mineralização no estágio inicial da compostagem (fase 
termofílica) levam à degradação de estruturas mais lábeis como carboidratos, liberando uma 
variedade de compostos orgânicos mais simples e reduzindo a complexidade estrutural do 
composto (AMIR et al., 2010). 
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Após 21 dias de compostagem, os polissacarídeos mais simples liberados no composto 
são utilizados como fonte de carbono e energia no processo de humificação e também podem 
estar sendo perdidos por lixiviação. Em virtude disso, observa-se uma redução expressiva dos 
CAlk-O e CAlk-di-O até o final da compostagem. Entretanto, mesmo ao término da compostagem, 
a soma da quantidade relativas dessas estruturas alifáticas características de polissacarídeos do 
tipo celulose e hemicelulose, e também de fragmentos de lignina, representam cerca de 42% 
(CAlk-O e CAlk-di-O). Este resultado corrobora com o observado nos espectros de FTIR e sugere 
que essas estruturas, a partir de alterações sofridas pelo processo de compostagem, tornam-se 
precursores das SH que são então polimerizadas no processo de humificação e preservadas no 
composto (Wu et al., 2017a). 
 

 
 

Figura 18. Quantidade relativa (%) de tipos de carbonos nas estruturas da cama de frango não 
compostada e em diferentes tempos de compostagem. Fonte: SigmaPlot. 

 
 

 
 

Figura 19. Índice de hidrofobicidade (HB/HI) (A), aromaticidade (B), alifaticidade (C) e índice 
de polaridade (IP) (D) do composto de cama de frango durante 120 dias de compostagem. 
Fonte: SigmaPlot. 
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Figura 20. Scores (A) e carregamentos (B) da análise de componentes principais (PCA) 
realizada com espectros 13C NMR CP/MAS da cama de frango não compostada (C0) e 
compostada por 7 (7), 21 (21), 30 (30), 60 (60), 90 (90) e 120 (120) dias de compostagem. 
Fonte: The Unscrambler X. 

 
Em função da intensificação do processo de humificação observa-se um aumento 

relativo de estruturas recalcitrantes típicas de ácidos graxos (CAlk-H,R e COOH-H,R) e de 
carbonos aromáticos (CAr-H,R e CAr-O) (Figura 17 e Figura 18), conferindo um aumento na 
aromaticidade e na hidrofobicidade do composto (Figura 19) e confirmando o observado nos 
espectros FTIR (Figura 16) e no Diagrama de van Krevelen (Figura 12). A PCA realizada com 
os espectros de RMN puros (Figura 20) evidencia que de 30 até 120 dias de compostagem 
ocorre uma redução progressiva dos carregamentos negativos da PC-1. O carregamento 
negativo da PC-1 apresenta regiões de CAlk-H,R, COOH-H,R, CAr-H,R e CAr-O, corroborando 
com o aumento relativo de estruturas alifáticas recalcitrantes e de carbonos aromáticos a partir 
de 30 dias de compostagem. O carregamento negativo na região do CAlk-O,N é justificado pelo 
aumento do pico de aminoácido (52,62 ppm) até 120 dias de compostagem, indicando a 
preservação de estruturas nitrogenadas nesse período e corroborando com o incremento 
progressivo de N observado a partir de 21 dias de compostagem (Figura 11B) e com o 
incremento de bandas associadas à vibrações e estiramento de amidas observado nos espectros 
de FTIR (Figura 16).  
 
b) Substâncias húmicas (SH) e substâncias húmicas extraídas com água (SHEA) 
 

Na Figura 21 observa-se os espectros FTIR das SH e das SHEA extraídas da cama de 
frango não compostada (preto) e compostada por 30, 60, 90 e 120 dias. Observa-se que os 
espectros dessas frações apresentaram bandas comuns entre si, sendo elas: 3262-3281 cm-1 
indicando a presença de vibrações de estiramentos –OH e/ou –NH (álcoois, ácidos carboxílicos 
e amidas); 2930-2850 cm-1 correspondentes a estiramentos simétricos e assimétricos de -CH e 
-CH3; 1630-1581 cm-1 indicando estiramento de grupamentos C=C aromáticos, C=O de amidas 
I e vibração simétrica de -COO-; 1548-1531 cm-1 associadas à ligações amida II do material 
peptídico (ADANI et al., 2006) e estiramento C=C do anel aromático (NOVOTNY, 2002); 
1386-1320 cm-1 podem ser atribuídas a deformações -OH, -CH2 e CH3 assim como a 
estiramento -CO de fenóis; 1260-1220 cm-1 indicando estiramento C-O e deformação O-H de 
COOH; 1124-1028 cm-1 característico de estiramento -OH de álcoois alifáticos e 
polissacarídeos (ZACCHEO et al., 2002). A presença de bandas comuns nos espectros FTIR 
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das estruturas húmicas indica uma similaridade na existência dos grupos funcionais em ambas 
as frações, sendo diferenciadas principalmente pela intensidade em que essas bandas ocorrem. 
 

 
 

Figura 21. Espectro FTIR do (A) AF, (B) AFEA, (C) AH, (D) AHEA e da cama de frango não 
compostada (preto) e compostada por 30 (verde), 60 (azul), 90 (vermelho) e 120 (laranja) 
dias. Fonte: ACD/Lab. 

 
Observa-se na Figura 21A e 21B que o AFEA da cama de frango não compostada 

apresentou as bandas em ~ 2930-2850 cm-1 e em ~ 1124-1028 cm-1 mais pronunciada que do 
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AF, indicando que os AFEA possuem uma estrutura mais alifática hidroxilada, com uma maior 
presença de álcoois alifáticos e polissacarídeos, quando comparado com o AF, conferindo uma 
característica mais lábil aos AFEA. A humificação promovida durante a compostagem 
contribuiu para a redução progressiva das bandas em ~ 1260-1220 cm-1 e 1124-1028 cm-1 no 
AF, sugerindo uma redução no conteúdo de carboidratos. Entretanto, no AFEA, apesar da 
redução das bandas em ~ 2930-2850 cm-1, indicando uma condensação na evolução estrutural 
desse material, as bandas em ~ 1124-1028 cm-1 foram preservadas, demonstrando que essa 
fração, até 120 dias, é composta por estruturas mais lábeis e funcionalizadas quando comparada 
com o AF. 

Os espectros FTIR das estruturas de AH e AHEA extraídas da cama de frango não 
compostada (Figura 21C e 21D) demonstraram um elevado conteúdo de estruturas alifáticas e 
de carboidratos nessa fração, confirmado pelas acentuadas bandas em ~ 2930-2850 cm-1 e em 
~ 1124-1028 cm-1. O elevado conteúdo alifático também inclui a presença de longas cadeias 
alquílicas de compostos lipídicos (~ 2930-2850 cm-1 e ~ 1450 cm-1) e cadeias alquílicas de 
ácidos graxos (~ 1221 cm-1 e presença de ombro na banda ~ 1629 cm-1) (SPACCINI e 
PICCOLO, 2009). A presença de bandas definidas em ~ 1532 cm-1 e ~ 1629 cm-1 indica ligações 
de amida do material peptídico presente nessas estruturas húmicas (ADANI et al., 2006), que 
estão sendo preservado até os 120 dias de compostagem. Além disso, observa-se uma redução 
das bandas em ~ 1124-1028 cm-1 durante a compostagem, sugerindo uma diminuição no 
conteúdo de carboidratos e polissacarídeos. Porém, o conteúdo de lipídeos e ácidos graxos 
foram preservados durante a compostagem. Essas estruturas alifáticas recalcitrantes, associado 
a preservação de bandas de vibrações de ligações de amidas e de carbono aromático (~1630- 
1581 cm-1, ~1548-1531 cm-1, ~ 1320 cm-1) sugerem o desenvolvimento de estruturas húmicas 
mais hidrofóbica e recalcitrante associadas a porções proteícas estáveis. 

Os espectros de 13C-RMN das SH e das SHEA extraídas da cama de frango não 
compostada (preto) e compostada por 30, 60, 90 e 120 dias são mostrados na Figura 22. A 
distribuição relativa do carbono obtida pela integração das regiões do espectro (Figura 23) 
mostra um predomínio de CAlk-H,R, CAlk-O,N, CAlk-O, CAr-H,R e CCOO-H,R nas estruturas 
fúlvicas obtidas da cama de frango não compostada. CAlk-H,R e CAlk-O pertencem a estruturas 
do tipo (CH2)n com grupos CH3 terminais que fazem parte de estruturas lipídicas de plantas 
(SONG et al., 2011). Associado à essas estruturas, o CCOO-H,R indica elevado teor de ácidos 
graxos.  O predomínio de grupamentos metoxilas (CAlk-O,N) e anéis aromáticos (CAr-H,R) 
pertencem à unidades estruturais de Guaiacil e Siringila, sugerindo também elevado teor de 
lignina nessas estruturas fúlvicas (AGUIAR et al., 2013). O AFEA apresentou uma maior 
participação do CAlk-O e CAlk-di-O em sua estrutura quando comparado com o AF (Figura 23), 
confirmando o observado nos espectros de FTIR, isto é, maior presença de álcoois alifáticos e 
polissacarídeos nos AFEA, quando comparado com o AF, conferindo uma menor 
hidrofobicidade à essas estruturas (Figura 24). 
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Figura 22. Espectro de 13C-RMN CP MAS do (A) AF, (B) AFEA, (C) AH, (D) AHEA e da 
cama de frango não compostada (preto) e compostada por 30 (verde), 60 (azul), 90 
(vermelho) e 120 (laranja) dias. Fonte: ACD/Lab. 
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Figura 23. Quantidade relativa (%) de tipos de carbonos nas estruturas do AF, AFEA, AH e 
AHEA extraídos da cama de frango a diferentes tempos de compostagem. Fonte: 
SigmaPlot. 
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Figura 24. Índice de hidrofobicidade (HB/HI) (A), aromaticidade (B), alifaticidade (C) e índice 
de polaridade (IP) (D) das SH e das SHEA de cama de frango durante 120 dias de 
compostagem. Fonte: SigmaPlot. 

 
Corroborando com as alterações elucidadas pelo Diagrama de van Krevelen (Figura 12), 

observa-se que a evolução do processo de humificação contribuiu para redução de carbonos 
aromáticos não substituídos (CAr-H,R) e um aumento de carbonos alifáticos oxigenados (CAlk-
O e CAlk-di-O), carbonos carboxílicos (CCOO-H,R) e carbonilas (CC=O) nas estruturas fúlvicas, 
resultando em um aumento da alifaticidade e redução da hidrofobicidade (Figura 23 e 24). A 
partir dos resultados de RMN-13C, verifica-se que a distingue redução da relação O/C dos 
AFEA em 120 dias foi devido a reduções dos carbonos CAlk-di-O, CAr-O e CC=O. O AFEA 
representa uma fração do AF que está associada à supramolécula húmica através de atrações 
mais fracas, podendo ser removida com água. Logo, a redução dessas estruturas no AFEA aos 
120 dias sugerem uma evolução da supramolécula húmica para ácidos fúlvicos com interações 
mais forte entre essas estruturas, tornando a molécula mais complexa e estável, apesar de ainda 
possuir uma fração de AFEA com crescente CCOO-H,R, isto é, elevada funcionalidade e 
labilidade. 

O AH obtidos da cama de frango não compostada (Figura 22 e 23) mostrou um 
predomínio das estruturas CAlk-H,R, CAlk-O,N e CCOO-H,R, indicando uma notável participação 
de lipídios recalcitrantes, como ácidos graxos, e peptídeos (SPACCINI e PICCOLO, 2009) na 
estrutura inicial dos AH, conferindo uma elevada alifaticidade à essa estrutura (Figura 24). O 
AHEA extraído da cama de frango não compostada, pelo seu caráter mais hidrofílico, além de 
elevada participação dos lipídeos recalcitrante e polipeptídeos, ainda apresenta em sua estrutura 
uma maior participação de estruturas polissacarídeas (CAlk-O), corroborando com os resultados 
dos espectros de FTIR. A humificação durante a compostagem contribuiu para o aumento da 
aromaticidade da estrutura (Figura 24), resultante do aumento do CAr-H,R e CAr-O (Figura 23). 
Apesar disso, assim como observado no AF, também observa-se um expressivo aumento das 
estruturas CAlk-O e CAlk-di-O nos AH extraídos da cama de frango compostada em comparação 
com o AH estraído da cama de frango não compostada, corroborando que essas estruturas 
podem estar atuando como precursoras das SH e, assim, estar sendo imobilizadas na estrutura 
das SH mediante o processo de humificação e contribuindo para a manutenção dessas estruturas 
na cama de frango em quantidades expressivas até o final da compostagem. 
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A preservação do material peptídico durante os 120 dias de compostagem é confirmado 
pelo aumento das estruturas de CAlk-O,N (Figura 23), explicando o aumento do teor de N nessa 
fração durante a compostagem (Figura 11). Compostos nitrogenados, como proteínas e 
aminoácidos, atuam, diretamente, na polimerização e condensação das SH durante a 
humificação (SÁNCHEZ-MONEDERO et al., 1999). Assim, sugere-se que os compostos 
nitrogenados presentes na cama de frango estão sendo preservadas nas estruturas húmicas pela 
atuação desses compostos na evolução e polimerização das SH durante a humificação, 
promovida durante a compostagem. 

A análise de componentes principais das estruturas de carbonos das SH (Figura 25A) 
extraídas da cama de frango em diferentes tempos de compostagem testifica que as alterações 
provocadas na estrutura do AH pelo processo de humificação durante a compostagem são 
reduções na alifaticidade e hidrofobicidade, principalmente, por reduções do CAlk-H,R 
proveniente de lipídeos, e um aumento da aromaticidade pela polimerização e concentração de 
CAr-H,R e CAr-O, além da preservação de estruturas CAlk-O e CAlk-di-O, típicas de 
polissacarídeos, nas estruturas húmicas. Gao et al. (2019) demonstraram que compostos de 
baixo peso molecular, como polissacarídeos e aminoácidos, são fatores-chave na humificação. 
O aumento dos CAlk-O e CAlk-di-O na estrutura dos ácidos húmicos durante a compostagem 
evidencia que as estruturas de polissacarídeos, como celulose e hemicelulose, apesar de lábeis, 
são preservadas nas estruturas húmicas através da polimerização estrutural por atuarem como 
um precursor das SH (WU et al., 2017), explicando a preservação dessas estruturas na cama de 
frango após 120 dias de compostagem. Os precursores das SH são formados, principalmente, 
na etapa termofílica da compostagem, sendo polimerizados na etapa de maturação (WU et al., 
2017). Assim, o processo de estabilização na compostagem envolve a incorporação de 
compostos biolábeis, como peptídeos e polissacarídeos, na supraestrutura húmica (SPACCINI 
e PICCOLO, 2009). 
 

 
 

Figura 25. Análise de componentes principais, onde os pontos correspondem as SH (A) e 
SHEA (B) obtidas das amostras de cama de frango nos diferentes tempos de compostagem 
avaliados e os vetores correspondem às estruturas dos AH e AF extraídos da cama de 
frango, determinado por espectroscopia de CP MAS 13C NMR. Fonte: SigmaPlot. 
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As alterações estruturais do AF durante a compostagem é explicada, principalmente, na 
PC-2 e indica um incremento na funcionalização das estruturas à partir do CCOO-H,R e CC=O, 
contribuindo para o aumento do índice de polaridade (IP) do material (Figura 25A e 24). 
Observa-se que as estruturas iniciais de AH (AH0 e AH30) assemelham-se aos AF pela PC-1 e 
distinguem-se pela PC-2, isto é, assemelham-se aos AF pela elevada alifaticidade, entretanto, 
distinguem-se pela sua elevada hidrofobicidade. A semelhança estrutural de AH incipientes 
com estruturas fúlvicas, associado à incorporação e preservação de estruturas lábeis de 
polissacarídeos em estruturas húmicas, sugerem a formação de estruturas húmicas a partir de 
estruturas fúlvicas. A Curva de Resolução Multivariada (CRM) obtida a partir dos espectros de 
AH e AHEA (Figura 26) demonstra a presença nos ácidos húmicos de dois domínios distintos. 
Um domínio apresenta características alifáticas e oxigenadas, com predomínio das estruturas 
CAlk-H,R, CAlk-O,N , CAlk-O e CAlk-di-O (C-Alifáticos) e CCOO-H,R (carboxilas), sugerindo uma 
estrutura de caráter fúlvico (linha vermelha) (WANG et al., 2014; DE MELO et al., 2016). O 
outro domínio (linha azul) apresenta o predomínio de estruturas aromáticas (CAr-H,R e CAr-O) 
e polissacarídeos (CAlk-O e CAlk-di-O), com redução das carboxilas, caracterizando a estrutura 
dos ácidos húmicos desenvolvida durante a compostagem da cama de frango (Figura 22C). 
Observa-se na Figura 26 que o tempo de compostagem contribuiu para a substituição do 
domínio de caráter fúlvico pelo de caráter húmico nas estruturas de AH e AHEA, confirmando 
o desenvolvimento das características húmicas a partir de características fúlvicas, e sugerindo 
a formação de estruturas húmicas na compostagem de cama de frango a partir de ácidos 
fúlvicos. 
 
  



62 

 

 
 

Figura 26. Curva de Resolução Multivariada (CRM) obtida a partir dos espectros de AH e 
AHEA. Fonte: The Unscrambler X. 

 
A cama de frango é um resíduo muito heterogêneo, pois diversos fatores podem 

influenciar a sua composição física e química. Dentre esses fatores, o número de lotes criados 
na mesma cama e o tipo e qualidade do material utilizado como substrato são de extrema 
importância. Além desses fatores, a idade de abate dos animais, a densidade de confinamento, 
a conversão alimentar, o tipo de alimento dos frangos, a umidade do material absorvente, o tipo 
de piso e as condições climáticas ocorridas durante a criação também podem influenciar a 
composição da cama de frango (EDWARD e DANIEL, 1992; HAHN, 2004). O mecanismo de 
formação das substâncias húmicas durante a compostagem da cama de frango, com a produção 
de precursores de SH a partir da síntese compostos de baixo peso molecular, como 
polissacarídeos e aminoácidos, e a formação de ácidos húmicos a partir de ácidos fúlvicos, (WU 
et al., 2017), revela a importância da característica inicial desse resíduo na compostagem. Além 
disso, conforme demonstrado nos resultados apresentados, o tempo de maturação do composto 
de cama de frango utilizado será determinante nas características estruturais desse material e, 
assim, nas propriedades e funções que ele vai apresentar no meio que será aplicado (GARCIA 
et al., 2014). 
 
4.5.3 Caracterização espectroscópica do lixiviado por ressonância magnética nuclear de 
prótons (1H RMN) e coerência quântica única heteronuclear 2D (1H-13C HSQC) 
 

Com o objetivo de fechar o ciclo de compreensão das transformações estruturais e dos 
mecanismos de compostagem, o lixiviado produzido durante o processo foi caracterizado 
mediante 1H RMN (Figura 27A, 27B, 27C e 27D) e 1H-13C HSQC (Figura 27E). 
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Figura 27. Caracterização do lixiviado por 1H RMN e 1H-13C HSQC. Lixiviado gerados nos 
primeiros 30 dias (A), entre 30 e 60 dias (B) e a partir de 60 dias (C) de compostagem. 
Quantidade relativa de hidrogênio no lixiviado durante a compostagem (D). Espectros de 
1H-13C HSQC (E). Fonte: ACD/Lab e The Unscrambler X. 

 
Os espectros 1H RMN do lixiviado produzido nos primeiros 30 dia (coletado aos 30 dias 

de compostagem), entre 30 e 60 dias (coletado aos 60 dias de compostagem) e a partir de 60 
dias de compostagem (coletado aos 120 dias de compostagem) permitiu detectar a presença de 
H pertencentes a estruturas alifáticas de metil e metilenos; H pertencentes a Cα de anéis 
aromáticos, grupos carboxílicos; éster e aminoácidos; H de carbonos ligados -OH, éster, éter e 
diretamente ligados a oxigênio e nitrogênio; H aromáticos pertencentes a quinonas, fenóis 
(PICCOLO et al., 2002) (Figura 27A, 27B, 27C). O lixiviado produzido nos primeiros 30 dias 
de compostagem apresentou um pico em 0,82 ppm, indicando a presença de -CH3 terminais, 
estes picos estão também presentes no lixiviado produzidos entre os dias 30 e 60 (0,77-0,95 
ppm) e após 60 dias (0,82 ppm). Os picos em 1,15, 1,19; 1,20; 1,82; 1,83; 1,87; 1,94 e 1,97 
ppm no lixiviado coletado aos 30, 60 e 120 dias de compostagem mostraram presença de 
estruturas -CH2-, lipídeos, graxas e cutículas. Aos 60 e 120 dias de compostagem, o lixiviado 
coletado mostrou presença de H pertencentes a cadeias laterais de amino ácidos (2,11; 2,14; 
2,21; 2,30 ppm), no entanto, os picos que respondem a essas estruturas não estão presentes no 
lixiviado coletado aos 30 dias de compostagem, indicando menor presença destes compostos 
(PICCOLO et al., 2002; SIMPSON et al., 2003; CONSELVAN et al., 2018) (Figura 27C). 

Os espectros 1H RMN do lixiviado coletado aos 30 e 60 dias de compostagem 
apresentou picos aos 3,75 e 3,72 ppm, respetivamente, correspondente com H de carboidratos, 
Hβ em peptídeos, ligninas e ésteres (Figura 27A, 27B). O espetro do lixiviado coletado aos 120 
dias de compostagem mostrou que essas estruturas são mais presentes nesse momento, indicado 
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pelos picos em 3,03; 3,18; 3,68; 3,97 ppm (PICCOLO et al., 2002; SIMPSON et al., 2003; 
CONSELVAN et al., 2018) (Figura 27C). 

O lixiviado coletado aos 30, 60 e 120 dias de compostagem apresentaram H pertencentes 
a estruturas -CH=CH-, aromáticos, aminoácidos e ligninas, detectados nos picos de 6,90; 7,41; 
6,77; 7,22 ppm. Também houve presença de H pertencentes a amidas e estruturas aromáticas 
no lixiviado dos três tempos de compostagem, detectados a partir da presença dos picos 8,43; 
8,36 e 8,37 ppm (PICCOLO et al., 2002; SIMPSON et al., 2003; CONSELVAN et al., 2018) 
(Figura 27A, 27B e 27C). 

A quantidade relativa de H nos diferentes momentos mostrou que no decorrer da 
compostagem, entre 15% e 35% de estruturas alifáticas são solubilizadas e lixiviadas na forma 
de húmus líquido e essa quantidade de estruturas alifáticas diminui até os 120 dias de 
compostagem (Figura 27D). O progresso da compostagem mostra que até os 120 dias uma 
quantidade de 45% das estruturas correspondentes a lipídeos e aminoácidos, assim como uma 
quantidade de até 30% de fragmentos de carboidratos são solubilizados e lixiviados. Da mesma 
forma, foi obtido que a menor quantidade de estruturas que se solubiliza e é lixiviado é de 
natureza aromática (PICCOLO et al., 2002; SIMPSON et al., 2003; CONSELVAN et al., 2018) 
(Figura 27D). 

O espectro 1H-13C HSQC confirmou as estruturas presentes nos fragmentos 
solubilizados e lixiviados do composto. Os espectros mostraram que no final da compostagem, 
estruturas, principalmente, alifáticas correspondentes a fragmentos de aminoácidos (região 1 e 
2), assim como uma elevada quantidade de fragmentos carboidratos (região 3 e 4) e em menor 
quantidade fragmentos aromáticos (região 5), são os principais compostos que se decompõem, 
solubilizam e lixiviam (PICCOLO et al., 2002; SIMPSON et al., 2003; CONSELVAN et al., 
2018) (Figura 27E). 

Diante dos resultados apresentados, evidencia-se que as estruturas solubilizadas e 
lixiviadas durante a compostagem são, predominantemente, estruturas alifáticas que possuem 
uma maior área de exposição de nuvens eletrônicas e projeção de grupos funcionais, 
correspondendo, principalmente, à fragmentos de carboidratos e aminoácidos. A característica 
estrutural dessas moléculas, ao mesmo tempo que favorece a sua solubilidade, também irá 
propiciar uma maior interação com os metais pesados presentes na cama de frango. A interação 
dessas estruturas lábeis com metais pesados, mediante formação de complexos solúveis, de 
elevada constante de estabilidade, poderá reduzir a interação com a superfície dos colóides do 
solo, seja ela orgânica ou mineral, e inclusive dificultar a precipitação dos metais, fazendo com 
que esses elementos permaneçam em solução (PICCOLO, 1996). Assim, fica evidente a 
possível influência do lixiviado formado durante a compostagem na mobilidade e 
biodisponibilidade dos metais pesados presentes na cama de frango. 
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4.6 CONCLUSÕES 

 
Durante a compostagem da cama de frango estruturas de metoxilo (C-metoxil), carbono 

alifático não substituído (CAlk-H,R), carboxilo (COOH-H,R) e carbonos aromáticos (CAr-H,R e 
CAr-O) são preservadas e, ao final da compostagem, o composto apresenta predominância de 
materiais hidrofóbicos lignocelulósicos e recalcitrantes. 

O processo de estabilização envolve incorporação e transformação constantes dos AF 
nos AH. Os AH formados durante a compostagem da cama de frango evoluíram de uma 
estrutura de caráter fúlvico, com predomínio dos carbonos CAlk-H,R, CAlk-O,N , CAlk-O e CAlk-
di-O (C-Alifáticos) e CCOO-H,R, para estruturas com maior participação do CAr-H,R e CAr-O 
e redução do CAlk-H,R e CCOO-H,R. Assim, a humificação promoveu a substituição de estruturas 
alifáticas e carboxílicas por compostos aromáticos, preservando compostos nitrogenados na 
estrutura húmica durante esse processo. Os AF evoluíram para estruturas mais funcionalizadas 
e com maior polaridade pelo incremento de CCOO-H,R e CC=O. As frações AHEA e AFEA 
apresentaram uma maior participação de estruturas mais lábeis, típicas de polissacarídeos e 
álcoois alifáticos. 

A evolução das estruturas húmicas durante a humificação refletiram em características 
químicas do composto, como a preservação de estruturas nitrogenadas e a elevada presença de 
carboidratos na cama de frango ao final da compostagem. 

A maior quantidade de estruturas que são solubilizadas e passam a compor o lixiviado 
são de natureza alifática. Os principais compostos que se decompõem, solubilizam e lixiviam 
são estruturas alifáticas correspondentes a fragmentos de aminoácidos, assim como uma 
elevada quantidade de fragmentos de carboidratos e, em menor quantidade, fragmentos 
aromáticos. 
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5. CAPÍTULO III 

ALTERAÇÕES NA SOLUBILIDADE DE METAIS PESADOS 
DURANTE O PROCESSO DE COMPOSTAGEM DE CAMA DE 

FRANGO: RELAÇÃO COM AS ESTRUTURAS DAS 
SUBSTÂNCIAS HÚMICAS 
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5.1 RESUMO 

 
A mineralização da matéria orgânica durante a compostagem promove um enriquecimento de 
metais pesados no composto. Entretanto, devido às diversas interações dos metais com a 
matéria orgânica, a compostagem também promove alterações na especiação química desses 
elementos. O conhecimento da relação das alterações estruturais da matéria orgânica com as 
formas químicas dos metais no composto torna-se fundamental para o entendimento do impacto 
da aplicação do composto no solo. Portanto, o presente trabalho objetivou determinar os teores 
totais e extraíveis sequencialmente dos metais Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb e Zn presentes na 
cama de frango durante 120 dias de compostagem e, determinar de que forma a mudança 
estrutural da matéria orgânica durante a compostagem interfere na biodisponibilidade dos 
metais pesados no meio ambiente. Para a determinação dos teores totais foi utilizado o método 
de digestão EPA 3050B e o fracionamento químico dos metais foi realizado segundo o método 
BCR. As relações entre os elementos nas frações hidrossolúveis e frações associadas à matéria 
orgânica da cama de frango nos diferentes estágios de maturação com as estruturas obtidas a 
partir da espectroscopia 13C NMR CP MAS foram verificadas mediante análise de componentes 
principais (PCA). Os resultados demonstraram que a compostagem promoveu o enriquecimento 
dos metais Al, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb e Zn na cama de frango. Os metais analisados, de uma 
maneira geral, apresentaram um aumento percentual nas formas químicas mais recalcitrantes 
durante a compostagem devido à afinidade com as estruturas oxidadas das substâncias húmicas 
(SH) formadas durante a compostagem. A compostagem favoreceu a preservação do Fe, Cr e 
Al em formas químicas recalcitrantes não disponíveis, totalizando 99,41%, 99,86% e 97,11%, 
respectivamente, nas frações oxidada (OXI) e residual (RES) ao final da compostagem. Além 
disso, a compostagem reduziu a participação do Cu, Mn e Zn em frações mais lábeis 
(hidrossolúvel e trocável) e aumentou a participação em frações mais recalcitrantes 
(OXI+RES), sendo esse aumento de 54,58% para 89,67% para o Cu, de 42,31% para 46,85% 
para o Mn e de 33,28% para 54,75% para o Zn. Entretanto, a associação do Pb com as estruturas 
CAlk-O e CAlk-di-O das SH formadas durante a compostagem contribuiu para a o aumento da 
fração hidrossolúvel desse metal de 3,17% para 15,30% ao final da compostagem. Assim, 
apesar da compostagem alterar a especiação química da maioria dos metais para formas mais 
recalcitrantes, a afinidade do Pb por estruturas da matéria orgânica humificada de elevada 
labilidade e hidrofilicidade contribui para a sua preservação em formas lábeis, de maior 
mobilidade e biodisponibilidade, durante toda a compostagem.  
 
Palavras-chave: Espectroscopia. Matéria orgânica. Especiação química. 
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5.2 ABSTRACT 

 
The mineralization of organic matter during composting promotes an enrichment of heavy 
metals in the compost. However, due to the various interactions of metals with organic matter, 
composting also promotes changes in the chemical speciation of these elements. The knowledge 
of the relationship of structural changes in organic matter with the chemical forms of metals in 
the compost becomes fundamental for understanding the impact of the compost on the 
environment. Therefore, the present work aimed to determine the total and sequentially 
extractable contents of the metals Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb and Zn present in poultry litter 
during 120 days of composting and to determine how the structural change of the organic matter 
during composting alters the availability of heavy metals in the environment. To determine the 
total contents, the EPA 3050B digestion method was used and the chemical fractionation of the 
metals was carried out according to the BCR method. The relationships between the elements 
in the water-soluble fractions and fractions associated with organic matter from the poultry litter 
at different stages of maturation with the structures obtained from 13C NMR CP MAS 
spectroscopy were verified by principal component analysis (PCA). The results showed that 
composting promoted the enrichment of metals Al, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb and Zn in poultry litter. 
The analyzed metals showed an increase in the most recalcitrant organic chemical forms during 
composting due to their affinity with the oxidized structures of humic substances (HS) formed 
during composting. Composting favored the preservation of Fe, Cr and Al in non-available 
recalcitrant chemical forms, totaling 99.41%, 99.86% and 97.11%, respectively, in the oxidized 
(OXI) and residual (RES) fractions at the end of the compost. In addition, composting reduced 
the participation of Cu, Mn and Zn in more labile fractions (water-soluble and exchangeable) 
and increased the participation in more recalcitrant fractions (OXI+RES), with this increase 
from 54.58% to 89.67% for Cu, from 42.31% to 46.85% for Mn and from 33.28% to 54.75% 
for Zn. However, the association of Pb with the CAlk-O and CAlk-di-O structures of the HS 
formed during composting contributed to the increase in the water-soluble fraction of this metal 
from 3.17% to 15.30% at the end of composting. Thus, although composting changes the 
chemical speciation of most metals to more recalcitrant forms, the affinity of Pb for structures 
of humified organic matter of high lability and hydrophilicity contribute to its preservation in 
labile forms during the entire composting. 
 
Keywords: Spectroscopy. Organic matter. Chemical speciation. 
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5.3 INTRODUÇÃO 

 
Apesar do principal destino dado ao resíduo cama de frango ser a sua aplicação em áreas 

agrícolas como adubo orgânico, estudos demonstram que esse resíduo pode conter quantidades 
variáveis de metais pesados em sua composição oriundos de produtos sanitários, veterinários 
(i.e. vacinas e antibióticos) e aditivos alimentares utilizados na ração durante o ciclo de 
produção de aves ou até mesmo, pela abrasão de gaiolas e de contaminação da cama por 
poluição ambiental (McBRIDE e SpIERS, 2001; FIRDEVS, 2005; SAGER, 2007; LU et al., 
2015; YANG et al., 2017). Parente et al. (2019a) identificaram elevados teores de Mn, Cu e Zn 
na cama de frango, além de menores concentrações de Cd e Cr. Jackson et al. (2003) também 
detectaram a presença de Ni e As na cama de frango, apresentando relativa e elevada 
solubilidade, respectivamente. Além desses metais, Pb, Fe e Al também já foram identificados 
na composição da cama de frango (SOUZA et al., 2019). 

Como os metais pesados não são degradados durante a compostagem, esse processo 
promove um enriquecimento desses elementos no composto devido a mineralização da matéria 
orgânica (SOUZA et al., 2019). Entretanto, as alterações químicas e estruturais que ocorrem 
durante a compostagem podem influenciar na especiação dos metais pesados, imobilizando em 
frações mais recalcitrantes aqueles metais que estavam associados, inicialmente, a frações mais 
lábeis (HE et al., 2009a). A mobilidade, biodisponibilidade e fitotoxicidade de metais pesados 
estão relacionadas com as suas formas químicas específicas (TAM e WONG, 1996; 
FLYHAMMAR, 1998). Assim, essas alterações promovidas durante a compostagem 
apresentam o potencial de reduzir os riscos ambientais da cama de frango. 

Miaomiao et al. (2009) verificaram que, durante a compostagem de dejetos suínos, os 
metais Cu e Zn associados às frações trocável e óxido reduzida diminuíram, havendo um 
aumento nas frações mais recalcitrantes. Meng et al. (2017b) demonstram que essas frações são 
transformadas em formas ligadas à matéria orgânica e residual, de modo que a 
biodisponibilidade de Cu e Zn nos dejetos suínos são reduzidas durante o processo de 
compostagem. 

As alterações na matéria orgânica durante a compostagem direcionam a especiação 
química dos metais pesados (SOUZA et al., 2019). As substâncias húmicas (SH) formadas 
durante o processo de compostagem regulam a mobilidade e biodisponibilidade dos metais na 
cama de frango pois apresentam na sua composição estruturas ricas em grupamentos funcionais 
tipo carboxilas (-COOH), hidroxilas fenólicas (Aryl-OH), carbonilas (-C=O), Amino (-NH) e 
sulfidrilas (-SH), capazes de doar elétrons para a formação de compostos complexos ou criar 
sítios de interação para espécies metálicas catiônicas (TAN, 2014). Alguns estudos demonstram 
a influência das SH na biodisponibilidade de metais, indicando que existem uma afinidade 
diferenciada dos metais por frações diferentes das SH (KANG et al., 2011). Porém, ainda 
existem poucos estudos que relacionem as características estruturais das SH formadas durante 
todo o processo de compostagem com a solubilidade dos metais no composto final. 

Entender a relação entre as características estruturais das SH, formadas durante a 
compostagem, com a solubilidade dos metais pesados poderá possibilitar uma aplicação segura 
da cama de frango. Portanto, o presente trabalho objetivou caracterizar a composição química 
da cama de frango nos diferentes estágios de decomposição através da quantificação dos teores 
totais e extraíveis, sequencialmente, para os elementos Zn, Al, Pb, Cu, Mn, Fe, Cr e Cd e 
determinar de que forma a mudança estrutural da matéria orgânica, durante a compostagem, 
altera a biodisponibilidade de metais pesados no meio ambiente. 
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5.4 MATERIAL E MÉTODOS 

 
5.4.1 Composto de cama de frango 
 

Foram utilizados no estudo do presente capítulo a cama de frango não compostada e 
compostada por 7, 14, 21, 30, 60, 90 e 120 dias, obtidas conforme descrito no capítulo 2. 
Sumariamente, a cama de frango foi compostada durante 120 dias em delineamento 
inteiramente casualizado. A compostagem foi realizada na área experimental da Universidade 
Federal Rural do Rio de Janeiro, utilizando o resíduo de cama de frango oriunda do polo avícola 
da cidade de São José do Vale do Rio Preto-RJ. A homogeneização do composto foi feita 
através do revolvimento manual de acordo com a temperatura da mesma. Uma maior 
caracterização do processo de compostagem encontra-se no Anexo A. As amostras compostas 
foram obtidas a partir de amostras simples coletadas, aleatoriamente, de diferentes pontos nas 
composteiras, do topo até o fundo, e depois foram secas ao ar e moídas para homogeneização 
do material. 
 
5.4.2 Teores totais de metais pesados no composto e no lixiviado 
 

Nas amostras obtidas da cama de frango nos tempos 0, 7, 14, 21, 30, 60, 90 e 120 dias 
foram determinados os teores totais dos seguintes elementos: Zn, Al, Pb, Cu, Mn, Fe, Cr e Cd.  
Foi utilizado o método de digestão 3050B proposto pela USEPA (1996) e a concentração dos 
elementos foi determinada por espectrofotometria de absorção atômica, em equipamento 
modelo Varian 55B com capacidade sequencial rápida e correção com lâmpada de deutério. 

A amostra de lodo industrial “NIST 2782 – Industrial Sludge”, certificada pelo National 
Institute of Standards and Technology (NIST, 2011), foi o material de referência utilizado para 
a validação do método analítico. Os resultados obtidos de recuperação a partir do material de 
referência certificado estavam dentro dos intervalos aceitos pelo NIST como normal para 
amostras de resíduos orgânicos e estão demonstrados na Tabela 3. 
 
Tabela 3. Taxa de recuperação dos metais pesados e nutrientes em amostra certificada NIST 

- 2782 industrial reference sludge (Industrial Sludge), obtida pelo método USEPA 3050. 
Elemento Valor 

Determinado Valor Certificado1 Recuperado 
(Digestão)2 

NIST 
Recuperado3 LD4 

 -----------mg kg-1------------- --------- % --------- mg.L-1 
Cu 2118,47 2594 ± 52 81,7 94,0 0,074 
Fe 240494,13 269000 ± 7000 89,4 94,0 0,59 
Ni 132,42 154,1 ± 3,1 85,9 62,0 0,083 
Co 44,65 66,3 ± 4,8 67,3 82,0 0,079 
Cr 80,65 109 ± 6,0 74,0 61,0 0,049 
Pb 521,83 574 ± 11 90,9 97,0 0,085 
Cd 2,18 4,17 ± 0,09 52,4 ND 0,03 
Zn 1230,88 1254 ± 196 98,2 93,0 0,61 
Mn 209,70 300 69,9 86,0 0,051 
Al 1001,83 13700 ± 900 7,3 11,0 0,98 

1 Valor certificado pelo NIST dos elementos em relação aos teores totais. 2 Taxa de recuperação do valor 
determinado em relação ao total = (valor determinado/valor certificado total) x 100. 3 Valor recuperado 
pelo NIST - 2782. 4 Limite de detecção (LD). ND- Não detectado. 
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A concentração dos metais Cu, Mn, Fe, Zn, Pb, Cr, Al e Cd foram também determinadas 
no lixiviado produzido durante os 120 dias de compostagem. De acordo com o volume gerado, 
foi coletado o lixiviado produzido nos primeiros 30 dias, no período entre 30 e 60 dias, e após 
60 dias de compostagem e armazenado em freezer. A digestão do lixiviado foi realizada em 
micro-ondas de acordo com o método de digestão 3015A proposto pela USEPA (2007a). A 
determinação dos elementos foi realizada por espectrofotometria de absorção atômica, em 
equipamento modelo Varian 55B com capacidade sequencial rápida e correção com lâmpada 
de deutério. 
 
5.4.3 Extração sequencial 
 

A metodologia utilizada para a extração sequencial foi a BCR (Community Bureau of 
Reference), baseada no método descrito por Ure et al. (1993), com modificações na fração 
hidrossolúvel (Tabela 4). Após cada extração, os teores dos elementos Cu, Fe, Mn, Cr, Zn, Al 
e Pb foram determinados por espectrofotometria de absorção atômica. 
 

Tabela 4. Extratores e condições de extração utilizada no fracionamento químico. 
Fração Extrator Condições de Extração 

Hidrossolúvel - HIDRO Água (H2O) Agitação por 1 hora; centrifugação; 
lavagem do resíduo. 

Trocável – EXC (1) Ácido acético (CH3COOH) a pH 5,0 Agitação por 16 horas. 
Centrifugação; lavagem do resíduo. 

Reduzida – RED (2) Cloridrato de hidroxilamina 
(NH2OH·HCl) 

Agitação por 20 horas; 
centrifugação; lavagem do resíduo 

Oxidada – OXI (3) Peróxido de hidrogênio (H2O2) + 
Acetato de amônio (NH4CH3CO2) 

Banho Maria a 85°C; agitação por 
20 horas, centrifugação, filtração 

Trocável a pH 5,0 e precipitado na forma de carbonatos. (2) Adsorvido especificamente (esfera interna) nos óxidos 
de Fe, Al e Mn. (3) Ocluídos ou complexados especificamente nos coloides orgânicos. 

 
5.4.4 Análise de dados 
 

Todos os dados gerados foram submetidos à análise da variância (p≤0,05); e sendo 
significativos, estes foram comparados pelo teste de Tukey a 5% ou testados por modelos de 
regressão polinomial. A escolha dos modelos foi baseada na significância estatística (teste F) e 
no ajuste do coeficiente de determinação (R2). A partir da caracterização estrutural da cama de 
frango nos diferentes estágios de maturação realizada no capitulo 2, realizou-se Análise de 
Componentes Principais (PCA) para verificar a relação entre os elementos nas frações 
hidrossolúveis e frações associadas à matéria orgânica da cama de frango nos diferentes 
estágios de maturação com as estruturas obtidas a partir da espectroscopia 13C NMR CP MAS, 
utilizando-se o R software (R Core Team, version 3.2). 
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5.5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 
5.5.1 Teores totais de metais pesados na cama de frango em diferentes tempos de 
compostagem 
 

As alterações nos teores totais de metais pesados ocorridas durante os 120 dias de 
compostagem da cama de frango são apresentadas na Figura 28. Considerando a cama de frango 
fresca, i.e. sem compostar, observam-se variações nos teores totais de metais pesados quando 
comparado com os valores obtidos, previamente, em Souza et al. (2019). As variações nos 
teores de Zn (272,93-297,12 mg.kg-1), Al (5942,67 – 7853,5 mg.kg-1), Pb (3,75 – 9,42 mg.kg-

1), Cu (176,64 – 360,45 mg.kg-1), Mn (254,70 – 434,62 mg.kg-1), Fe (8350,22 – 8940,28 mg.kg-

1), Cr (5,80 – 22,97 mg.kg-1) e Cd (<LD – 0,20 mg.kg-1) refletem a heterogeneidade desse 
resíduo por compor uma matriz integradora de produtos sanitários e aditivos alimentares 
utilizados no ciclo de produção avícola (KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016; PARENTE 
et al., 2019a; PARENTE et al., 2020). No entanto, observa-se que o Cu (176,64 mg.kg-1), Zn 
(297,12 mg.kg-1), Fe (8940,28 mg.kg-1) e Mn (434,62 mg.kg-1), por serem adicionados, 
deliberadamente, nas rações com a função de promover uma melhor taxa de crescimento animal 
e otimizar a produção avícola (OYEWUMI e SCHREIBER, 2017), apresentam elevadas 
concentrações na cama de frango. Essa tendência é confirmada em diversos trabalhos que 
também identificam esses elementos como os mais abundantes na composição da cama de 
frango (STEPHENSON et al., 1990; WHITESIDE, 1996; WOOD et al., 1996; 
KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016). Dentre esses metais, destaca-se o Fe por apresentar 
uma concentração de, aproximadamente, 21, 30 e 51 vezes superior aos teores de Mn, Zn e Cu, 
respectivamente. 
 

 
 

Figura 28. Influência do tempo de compostagem (120 dias) nos teores totais dos metais pesados 
Zn, Al, Pb, Cu, Mn, Fe, Cr e Cd na cama de frango. Fonte: SigmaPlot. 
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Além da presença desses metais adicionados, voluntariamente na ração, observa-se a 
presença de Al (7853,5 mg.kg-1), Pb (9,42 mg.kg-1), Cr (22,97 mg.kg-1) e Cd (0,20 mg.kg-1) na 
cama de frango não compostada (Figura 28).  A origem desses metais está nas impurezas dos 
ingredientes utilizados nos aditivos alimentares (ração), ou até mesmo, originam-se da abrasão 
de gaiolas e da contaminação da cama por poluição ambiental (McBRIDE e SPIERS, 2001; LI 
e CHEN, 2005; FIRDEVS, 2005; SAGER, 2007). Assim, como observado em estudo anterior 
(SOUZA et al, 2019) o Al destaca-se dentre os elementos pelo seu elevado teor 
(aproximadamente 342, 834 e 39267 vezes superior que o Cr, Pb e Cd, respectivamente). Os 
elevados teores de Al na cama de frango podem ser explicados pela utilização do sulfato de 
alumínio como aditivo aplicado para reduzir a volatilização da amônia e, consequentemente, 
reduzir a incidência de doenças respiratórias nas aves e no ser humano (OLIVEIRA et al., 2003; 
SHAH et al., 2006b). 

Verifica-se que o processo de compostagem promoveu uma concentração expressiva 
dos metais Zn, Al, Pb, Cu, Mn, Fe e Cr na cama de frango (Figura 28) pela perda do carbono e, 
consequentemente, de massa no processo de mineralização da matéria orgânica, durante a 
compostagem (LU et al., 2014). A ação concentradora da compostagem nos teores de metais 
promoveu um aumento de 124,75% de Zn, 26,79% de Al, 199,18% de Pb, 709,42% de Cu, 
222,64% de Mn, 68,76% de Fe e 20,88% de Cr na cama de frango após 120 dias de 
compostagem. Entretanto, a mineralização da matéria orgânica também promove a perda 
através do lixiviado daqueles metais que estavam, previamente, imobilizados na fração orgânica 
e são então disponibilizados para a formação de complexos orgânicos solúveis (SOUZA et al., 
2019). Os valores da concentração dos metais pesados no lixiviado produzido durante os 120 
dias de compostagem podem ser verificados na Tabela 5. Observa-se que, apesar da alta 
concentração de Al e Fe na cama de frango não compostada, o baixo incremento desses metais 
no resíduo durante a compostagem, comparado com os outros metais analisados, está associado 
à maiores perdas desses metais por lixiviação. Além disso, diante do exposto e associado à 
baixa concentração inicial do Cd, sugere-se que a redução dos teores de Cd na cama de frango 
durante a compostagem ocorre pela sua perda através da lixiviação. 
 
Tabela 5. Concentração de metais pesados no lixiviado produzido durante os 120 dias de 

compostagem da cama de frango. 

Metal Pesado 
0-30 dias¹ 30-60 dias² 60-120 dias³ 

--------------------mg/L------------------------ 
Cu 6,396 7,662 7,725 
Mn 0,983 0,850 0,854 
Fe 20,855 13,367 13,535 
Zn 12,709 5,161 5,243 
Pb <LD4 <LD4 <LD4 
Cr 0,085 0,069 0,074 
Al 17,285 12,665 12,645 
Cd 0,011 0,009 0,005 

1 Lixiviado produzido nos primeiros 30 dias de compostagem. 2 Lixiviado produzido entre os dias 30 e 60 
de compostagem. 3 Lixiviado produzido a partir de 60 dias de compostagem. 4 Concentração abaixo do 
limite de detecção (<LD). 
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5.5.2 Relação entre a especiação química dos metais pesados na cama de frango e as SH 
formadas em diferentes tempos de compostagem 
 

A biodisponibilidade dos metais em um composto é influenciada, principalmente, pelas 
formas químicas dos elementos e pelos mecanismos de complexação com a matéria orgânica, 
com menor influência dos seus teores totais (SU e WONG, 2004; ZHELJAZKOV e 
WARMAN, 2004; HE et al., 2009b). As variações na distribuição dos elementos Cu, Fe, Mn, 
Cr, Zn, Al e Pb nas diferentes formas químicas na cama de frango, durante os 120 dias de 
compostagem, são apresentados na Figura 29. Considerando as frações OXI e RES aquelas de 
maior estabilidade, observa-se que durante todo o processo de compostagem a somas dessas 
frações foram majoritárias para o Fe, Cr e Al, apresentando uma variação de 99,7% – 99,41%, 
98,07% – 99,86% e 95,45% – 97,11%, respectivamente, durante os 120 dias. Esse resultado 
indica que a compostagem não alterou de forma expressiva a especiação química desses metais, 
preservando-os em formas recalcitrantes e não biodisponíveis. Comportamento similar foi 
observado por esses metais em estudo anterior utilizando cama de frango de origem diferente 
compostada por 30 dias (SOUZA et al., 2019), onde demonstra-se que a soma dessas frações 
representou mais de 95% do total em todos os tempos de compostagem. 
 

 
 

Figura 29. Influência do tempo de compostagem (120 dias) na especiação química dos metais 
Pb, Al, Zn, Cr, Mn, Fe e Cu na cama de frango. Fonte: SigmaPlot. 
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Todavia, o processo de compostagem alterou a distribuição das frações químicas do Cu, 
Mn, Zn e Pb (Figura 29). Observa-se uma contínua redução na fração HIDRO e na fração EXC 
do Cu, Mn e Zn durante todo o processo de compostagem. Entretanto, o Pb apresentou um 
aumento da fração HIDRO, passando de 3,17% para 15,30% ao final da compostagem.  
Ressalta-se que como a compostagem promove um enriquecimento na concentração desse 
metal na cama de frango, o aumento da porcentagem da fração HIDRO torna-se ainda mais 
representativo. Assim, foi observado um aumento na concentração de Pb na fração HIDRO de 
0,3 para 4,3 mg.kg-1. Salienta-se que as frações HIDRO e EXC representam as frações lábeis e 
mais biologicamente ativas dos metais (SINGH e KALAMDHAD, 2012; QIAO et al., 2016). 

Investigações sobre a interação de metais pesados com as SH formadas durante a 
compostagem auxiliam no entendimento dos mecanismos envolvidos na alteração da 
disponibilidade de metais (KANG et al., 2011). Baseado na caracterização estrutural das SH 
formadas durante a compostagem, apresentada no Capítulo 2, a PCA que relaciona a fração 
hidrossolúvel desses metais com os tipos de carbono presentes na estrutura dos AH (Figura 
30A) e AF (Figura 30B) demonstra uma estreita relação da fração hidrossolúvel do Pb com as 
estruturas CAlk-O e CAlk-di-O de ambas as frações húmicas (AH e AF). Essas estruturas (CAlk-
O e CAlk-di-O) são características de polissacarídeos e apresentam elevada hidrofílicidade e 
labilidade. Apesar disso, por atuarem como precursoras das SH durante a humificação da cama 
de frango, esses tipos de carbono são preservados na estrutura dos AH e AF após 120 dias de 
compostagem (Capítulo 2). A elevada afinidade do Pb por estruturas orgânicas hidrofílicas e 
lábeis favorece a formação de complexos solúveis com elevada constante de estabilidade, o que 
possibilita a permanência desse metal em solução à valores de pH em que este poderia estar 
precipitado. Assim, observa-se que mesmo com o elevado valor de pH do composto durante a 
compostagem, variando de 8,33 à 10,35 ao final do processo (Anexo A), o aumento da fração 
hidrossolúvel, nessas condições, ratifica a hipótese que o Pb estava em solução mediante a 
formação de complexos com estruturas solúveis da matéria orgânica, de elevada estabilidade, 
que dificulta a sua precipitação nesses valores elevados de pH. Logo, sugere-se que a afinidade 
do Pb por estruturas da matéria orgânica humificada de elevada labilidade e hidrofilicidade, do 
tipo CAlk-O e CAlk-di-O, contribuem para a sua preservação em formas lábeis durante toda a 
compostagem, favorecendo a sua mobilidade e biodisponibilidade. 
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Figura 30. Análise de componentes principais, onde os pontos correspondem as amostras de 
cama de frango nos diferentes tempos de compostagem avaliados e os vetores 
correspondem às estruturas dos AH e AF extraídos da cama de frango, determinado por 
espectroscopia de CP MAS 13C NMR, e a quantificação dos metais Cr, Mn, Pb, Cu, Zn, Al 
e Fe nas frações hidrossolúvel (A e B) e nas frações orgânicas recalcitrantes (F4+F5) (C e 
D) (porcentagem). Fonte: SigmaPlot. 
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apresentam uma afinidade mais forte com grupos funcionais que contêm oxigênio no composto. 
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que a redução das frações EXC e RED de Cu é decorrente do aumento da humificação do 
carbono orgânico durante a compostagem. A afinidade do Cu com os AH aumenta com a 
evolução da compostagem, contribuindo para a estabilização desse metal no composto (KANG 
et al., 2011). Assim, o Cu que estava, previamente, ligado à matéria orgânica por interações 
fracas, a partir do processo de humificação, torna-se fortemente ligado à matriz húmica, 
podendo formar complexos de alta estabilidade (FARRELL e JONES, 2009). O Zn e o Mn, 
diferentemente do Cu, apresentaram um aumento menos expressivo das frações OXI+RES 
durante a compostagem, com 54,74% do Zn e 46,84% do Mn nessas frações ao final dos 120 
dias de compostagem. Oyewumi e Schreiber (2017) demonstram uma menor extensão de 
complexação do Zn com estruturas orgânicas quando comparado com o Cu. O Zn possuí uma 
menor afinidade com os AH do que o Cu, apresentando uma menor complexação com essas 
estruturas, o que contribui para sua maior labilidade (KANG et al., 2011), sendo 
comportamento similar observado para o Mn. 
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5.6 CONCLUSÕES 

 
O processo de compostagem aumentou a participação de todos os metais em formas 

químicas orgânicas mais recalcitrantes (frações OXI e RES) pela afinidade desses metais com 
as estruturas oxidadas e funcionalizadas das SH formadas durante a compostagem. 

Os elementos Fe, Cr e Al são preservados em formas químicas recalcitrantes não 
disponíveis durante a compostagem. 

A compostagem reduz a participação do Cu, Mn e Zn em frações mais lábeis (HIDRO 
e EXC) e aumenta a participação desses metais em frações mais recalcitrantes (OXI+RES) 
devido à interação com a matriz húmica. 

A associação do Pb com estruturas hidrofílicas e de elevadas labilidade (CAlk-O e CAlk-
di-O) presentes na estruturas de SH formadas durante a humificação do composto contribui 
para a o aumento da fração HIDRO desse metal durante a compostagem. 
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6. CAPÍTULO IV 

RELAÇÃO ENTRE ADSORÇÃO DE CHUMBO E COBRE E AS 
ALTERAÇÕES ESTRUTURAIS DURANTE O PROCESSO DE 

COMPOSTAGEM DA CAMA DE FRANGO 
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6.1 RESUMO 

 
A persistência de metais pesados em solos e a sua bioacumulação tornam urgente a recuperação 
de ecossistemas através de técnicas de remediação. As técnicas de remediação natural assistidas 
através da adsorção utilizando materiais orgânicos biossorventes tem demonstrado eficiência 
no sequestro de poluentes e melhoram as propriedades físico-químicas e biológicas do solo. A 
compostagem pode alterar as características e os mecanismos de adsorção de materiais 
orgânicos devido às alterações nos grupos funcionais e estruturas na superfície. Portanto, o 
presente trabalho objetivou selecionar os modelos mais adequados para descrever o fenômeno 
de adsorção de Cu e Pb na cama de frango com diferentes graus de maturidade, identificar o 
tipo de adsorção entre os metais e os compostos com diferentes graus de maturação estudados 
e avaliar a influência da estrutura dos compostos obtidos com diferentes tempos de 
compostagem na adsorção desses metais. O estudo do fenômeno de adsorção foi realizado 
através do Método Batch de Laboratório adaptado. Os parâmetros das isotermas de sorção 
foram obtidos pelo programa IsoFit. Para comparação do ajuste dos modelos, foram analisados 
o Coeficiente de Correlação, Coeficiente de Determinação, o Critério de Informação de Akaike 
Corrigido (AICc), Variação de AICc (ΔAICc) e a Ponderação de AICc (AICcw). A estrutura 
orgânica dos compostos foi caracterizada mediante 13C NMR CP MAS e a sua influência na 
adsorção do Cu e Pb foi verificada mediante análise de componentes principais (PCA). O 
modelo linear foi selecionado como o que melhor descreve a adsorção de Cu e Pb em cama de 
frango não compostada e compostada por até 120 dias. Os valores de Kd fornecidos pelo 
modelo indicaram que a cama de frango não compostada apresentou uma maior afinidade pelo 
Pb, enquanto que a cama de frango compostada apresentou maior afinidade pelo Cu. A adsorção 
do Cu e do Pb na cama de frango não compostada e compostada ocorreu, predominantemente, 
de forma específica. Porém, a cama de frango não compostada apresentou uma maior parte do 
Pb sorvido de forma específica, enquanto que a cama de frango com maior tempo de 
compostagem apresentou uma maior parte do Cu sorvido de forma específica. Esses resultados 
para o Cu, podem ser atribuídos a uma maior afinidade pelas estruturas aromáticas e 
hidrofóbicas da cama de frango, enquanto que para o Pb a maior relação com as estruturas 
alifáticas e lábeis. Portanto, compostos de cama de frango com maior grau de maturação 
apresentam uma maior capacidade de adsorção específica pelo Cu, entretanto a cama de frango 
menos humificada apresenta maior adsorção pelo Pb. 
 
Palavras-chave: Metal pesado. Mecanismos de adsorção. Matéria orgânica. 
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6.2 ABSTRACT 

 
The persistence of heavy metals in soils and their bioaccumulation make it urgent to restore 
ecosystems through remediation techniques. The techniques of natural remediation assisted by 
adsorption using organic biosorbent materials have been shown to be efficient in the 
sequestration of pollutants and improve the physical, chemical and biological properties of the 
soil. Composting can alter the characteristics and mechanisms of adsorption of organic 
materials due to changes in functional groups and structures on the surface. Therefore, the 
present work aimed to select the most appropriate models to describe the phenomenon of 
adsorption of Cu and Pb in compounds present in the composition of poultry litter with different 
degrees of maturity, to identify the type of bond between metals and composts with different 
degrees maturation periods studied and evaluate the influence of the structure of the composts 
obtained with different composting times on the adsorption of these metals. The study of the 
adsorption phenomenon was carried out using the adapted Laboratory Batch Method. Sorption 
isotherm parameters were obtained by the IsoFit program. To compare the fit of the models, the 
Correlation Coefficient, Coefficient of Determination, Corrected Akaike Information Criterion 
(AICc), AICc Variation (ΔAICc) and AICc Weighting (AICcw) were analyzed. The organic 
structure of the compost was characterized by 13C NMR CP MAS and its influence on the 
adsorption of Cu and Pb was verified by principal component analysis (PCA). The linear model 
was selected as the one that best describes the adsorption of Cu and Pb in non-composted and 
composted poultry litter for up to 120 days. The Kd values provided by the model indicated 
that the non-composted poultry litter showed a greater affinity for Pb, while the composted 
poultry litter showed greater affinity for Cu. The adsorption of Cu and Pb in non-composted 
and composted poultry litter occurred, predominantly, in a specific way. However, the non-
composted poultry litter showed a greater part of the Pb sorbed in a specific way, while the 
poultry litter with a longer composting time presented a greater part of the Cu sorbed in a 
specific way. These results for Cu, can be attributed to a greater affinity for the aromatic and 
hydrophobic structures of the poiultry litter, while for Pb it can be attributed to a greater 
relationship with the aliphatic and labile structures. Therefore, poultry litter compost with a 
higher degree of maturation have a greater capacity for specific adsorption of Cu, however, the 
less humidified poultry litter has a greater adsorption by Pb. 
 
Keywords: Heavy metal. Adsorption mechanisms. Organic matter. 
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6.3 INTRODUÇÃO 

 
Os metais pesados, em contraste com outros poluentes orgânicos, não são elementos 

biodegradáveis e o seu acúmulo no solo ameaça a manutenção dos serviços ambientais 
prestados por esse recurso ambiental e também a saúde humana através da introdução desses 
elementos na cadeia alimentar (LIU et al., 2019c). Assim, a contaminação do solo por metais 
pesados tornou-se uma preocupação ambiental no mundo todo (KARER et al., 2015). 

Os metais, frequentemente, estão presentes em solos e águas contaminadas devido às 
atividades industriais e agrícolas como a aplicação massiva de agroquímicos, mineração, 
metalurgia, fabricação de produtos químicos e combustão de combustível fóssil (BEIYUAN et 
al., 2017; LIU et al., 2019a, 2019b; TANG et al., 2020). Diante do exposto, os solos 
contaminados por metais precisam de restauração ecológica através das chamadas técnicas de 
remediação que recuperem as suas funções, como o crescimento de plantas (PARK et al., 2011; 
JIANG et al., 2016; LIU et al., 2018a). No entanto, esses solos contaminados, além de serem 
ricos em metais pesados, possuem comumente a sua estrutura física e nutricional prejudicadas 
(BEESLEY et al., 2014). A remediação de solos contaminados por metais pesados utilizando 
técnicas como os métodos eletroquímicos e lavagem do solo, apresentam como desvantagem o 
alto investimento, a destruição da estrutura do solo e a geração de resíduos contendo substâncias 
perigosas (LAWAL et al., 2010; ANASTOPOULOS et al., 2013). Nesse cenário, as técnicas 
de remediação natural assistidas através da adição de biossorventes no solo vêm se destacando 
por reduzir a mobilidade e a fração lábil dos metais no solo, além de melhorar as propriedades 
físico-químicas e biológicas (LIANG et al., 2017). O composto, resultante do processo de 
compostagem, é uma das substâncias com esse potencial, que se caracteriza pelo alto teor de 
matéria orgânica, além de ser abundante em macro e micronutrientes (ZHAO et al., 2013; 
KULIKOWSKA et al., 2015). 

A compostagem é uma técnica de tratamento de resíduos orgânicos por meio de um 
processo aeróbico controlado, termofílico, mediado por microrganismos, levando à produção 
de matéria orgânica humificada e estabilizada, que são substâncias eficazes para melhorar as 
propriedades do solo (SHARMA et al., 1997; ZAPATA, 2009; FÜLEKY; BENEDEK, 2010; 
JURADO et al., 2015; LIU et al., 2018b). Na compostagem, o conteúdo de metais solúveis no 
resíduo diminui e o de formas estáveis do metal aumenta (SOUZA et al., 2019). As alterações 
químicas e estruturais da matéria orgânica durante a compostagem influenciam a especiação 
dos metais pesados, imobilizando em frações mais recalcitrantes aqueles metais que estavam 
antes em frações mais lábeis (HE et al., 2009). O processo de mineralização e humificação 
durante a compostagem promovem a redução de estruturas lábeis, como de polissacarídeos, e 
um aumento relativo de estruturas aromáticas, aumentando o grau de condensação e a 
estabilidade da estrutura (HUANG et al., 2006). Além disso, o processo oxidativo promovido 
pelos microrganismos levam ao aumento do conteúdo de grupos funcionais na estrutura, como 
de hidroxilas fenólicas e carboxilas, que atuam como sítios de adsorção pela complexação de 
metais pesados (HSU e LO, 1999; VEEKEN et al., 2000). Portanto, através da alteração 
estrutural promovida durante a compostagem, as propriedades de adsorção dos materiais 
orgânicos podem ser aumentadas, melhorando a eficiência de adsorção dos biossorventes. No 
entanto, são poucas as pesquisas sobre a relação entre o grau de maturidade do composto, 
alterações estruturais durante a compostagem e a adsorção de metais pesados.  

O objetivo do trabalho foi selecionar os modelos mais adequados para descrever o 
fenômeno de adsorção de Cu e Pb em compostos de cama de frango com diferentes graus de 
maturidade, identificar o tipo de adsorção entre o Cu e Pb e os diferentes compostos estudados 
e avaliar a influência da estrutura dos compostos obtidos com diferentes tempos de 
compostagem na adsorção desses metais. 
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6.4 MATERIAL E MÉTODOS 

 
6.4.1 Obtenção do composto de cama de frango 
 

Foram utilizados no estudo do presente capítulo a cama de frango não compostada e 
compostada por 30, 60, 90 e 120 dias, obtidas conforme descrito no Capítulo II. A cama de 
frango foi compostada durante 120 dias adotando um delineamento experimental inteiramente 
casualizado com quatro repetições. A compostagem foi realizada na área experimental da 
Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro, utilizando o resíduo de cama de frango oriundo 
de granjas do polo avícola localizado na cidade de São José do Vale do Rio Preto, principal 
centro produtor do estado do Rio de Janeiro. A homogeneização do composto foi feita através 
do revolvimento manual das leiras de acordo com a temperatura da mesma. A temperatura foi, 
continuamente, monitorada durante o processo utilizando um termômetro de bulbo de mercúrio. 
A umidade do composto foi mantida em torno de 60% através da adição de água destilada. Uma 
maior caracterização do processo de compostagem encontra-se no Anexo A. Amostras 
representativas foram coletadas com 0, 30, 60, 90 e 120 dias de compostagem. Estas foram 
coletadas como amostras compostas, retiradas, aleatoriamente, de diferentes subamostras nas 
leiras do topo até o fundo, e depois foram secas em estufa de circulação forçada de ar e moídas 
para homogeneizar o material. 
 
6.4.2 Caracterização das alterações estruturais da cama de frango durante a 
compostagem 
 

As informações estruturais utilizadas para as análises estatísticas e de componentes 
principais foram as obtidas a partir dos resultados obtidos no Capítulo II. Os parâmetros 
quantitativos foram obtidos utilizando técnicas determinação da composição elementar (CHN) 
e 13C RMN CP-MAS descritos anteriormente no Capítulo II, mas também descritos 
sucintamente a seguir. 

A composição elementar (C, H, N) foi determinada utilizando o aparelho LECO 
TruSpec® CHN, e o oxigênio (O) foi obtido por diferença. As razões atômicas foram: H/C = 
(%H/1) / (%C/12); O/C = (%O/16) / (%C/12); C/N = (%C/12) / (%N/14). Também foram 
obtidos o índice de polaridade (IP) a partir da seguinte fórmula: (IP) = (%O + %N) / %C 
(TORRENTS et al., 1997). 

A espectroscopia de polarização cruzada com rotação em torno do ângulo mágico (CP 
MAS 13C-RMN) foi realizada utilizando o aparelho Bruker AVANCE II RMN a 400 MHz, 
equipado com probe de 4 mm Narrow MAS e operando em sequência de ressonância de 13C a 
100.163 MHz. Os espectros foram divididos em oito regiões de deslocamentos químicos, onde 
as áreas dessas regiões foram determinadas após a integração de cada região e expressas como 
porcentagens da área total. As regiões delimitadas no espectro foram: C-alquil (CAlk-H,R): 0-
46 ppm; C-metoxil e N-alquil (CAlk-O,N): 46-59 ppm; O-alquil-C (CAlk-O): 59-91 ppm; C-
carboidratos (C-anoméricos; C alquil-di-O): 91-110 ppm; C-aromático (CAr-H,R): 110-142 
ppm; C-O, N-aromático (CAr-O,N): 142-156 ppm; C-carboxilos (CCOO-H,R): 156-186 ppm e 
C-carbonil (CC=O): 186-230 ppm (SONG et al., 2008; DE LA ROSA et al., 2011). A relação 
entre o índice de hidrofobicidade e índice de hidrofilicidade (HB/HI) foi calculado de acordo 
com Spaccini e Piccolo (2007) e Aguiar et al. (2013). Os índices de aromaticidade e 
alifaticidade foram calculadas de acordo com Song et al. (2008). 
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6.4.3 Método Batch de construção de isotermas 
 

Para a realização do estudo de adsorção dos metais, soluções de Cu e Pb foram 
preparadas com concentrações crescentes de: 0; 30; 60; 120; 200; 280, e 360 mg L-1 utilizando 
os sais de CuCl2 e Pb(NO3)2. Todas as soluções utilizadas no estudo foram preparadas usando 
água deionizada. O pH das amostras foi ajustado para próximo de 6 utilizando HCl 0,15M. O 
ensaio foi conduzido na forma de “batelada” em tubos tipo falcon, onde 0,5 g da cama de frango, 
seca em estufa até peso constante, nos diferentes tempos de compostagem foram adicionados 
20 mL de solução de cada metal e agitado em um agitador rotativo a 120 rpm por 20 h em 
temperatura ambiente, seguidos de 15 minutos de centrifugação a 3000 rpm. Após esta etapa, 
com a finalidade de determinar o tipo de adsorção estabelecidas entre os metais e a cama de 
frango com diferentes tempos de compostagem, um ensaio de dessorção foi realizado 
adicionando-se 20 mL de KCl 1 mol L-1 à massa de resíduo remanescente nos tubos. Assim, 
como na primeira etapa, a solução de KCl foi agitada em um agitador rotativo a uma rotação de 
120 rpm por 20 h em temperatura ambiente, seguidos de 15 minutos de centrifugação a 3000 
rpm. Os sobrenadantes foram filtrados e a determinação dos teores de Cu e Pb foi realizada por 
espectrometria de absorção atômica marca Variam SpectrAA 55B. 
 
6.4.4 Isotermas de adsorção e seleção de modelos 
 

As isotermas de adsorção mono-metálica foram feitas, separadamente, com três 
repetições para cada tempo de compostagem e concentração do metal. A concentração de 
equilíbrio do metal adsorvido no composto durante os ensaios foi calculada como a diferença 
entre a concentração da solução inicial e a concentração após o procedimento de adsorção em 
lote usando as equações de balanço de massa: 
 

q1 = (V(C0 – Ce1))/m        (1) 
 

Onde: 
 

q1 é a quantidade de íons metálicos adsorvidos no resíduo (mg kg-1); m é a massa do 
resíduo (g); C0 é a concentração inicial de íons metálicos (mg L-1); Ce1 é a concentração de 
equilíbrio de íons metálicos (mg L-1); V é o volume da solução a partir da qual ocorre a adsorção 
(mL). 
 

Na segunda etapa, foi determinado o teor de metal adsorvido especificamente, ou seja, 
formando complexos de esfera interna (q2), a partir da equação: 
 

q2 = (V(C0 – Ce3))/m        (2) 
 

Onde C0 é a concentração da solução no início da primeira etapa da análise; Ce3 é Ce1 + 
Ce2, e Ce2 é o teor de metais detectado na solução de equilíbrio após uma etapa de dessorção 
dos metais. 
 

O teor de metal adsorvido de forma não específica (através de complexos de esfera 
externa) foi calculado a partir da diferença entre a adsorção total e a adsorção específica. 

Com o objetivo de definir o modelo mais adequado para descrever a adsorção de Cu e 
Pb em composto de cama de frango com diferentes graus de humificação, foram determinados 
os parâmetros de oito diferentes equações isotérmicas por meio do software “IsoFit” versão 1.2 
(MATTOT e RABIDEAU, 2008). 
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Os modelos de adsorção testados no trabalho foram: 
 
a) Isoterma de Langmuir 
 

O modelo de Langmuir baseia-se nos pressupostos que a adsorção máxima ocorre 
quando toda a superfície é preenchida por íons, que são adsorvidos em uma única camada; que 
a adsorção ocorre em sítios específicos, havendo apenas um íon por sítio; que os sítios de 
ligação são homogêneos entre si e a energia de adsorção é constante; que as espécies adsorvidas 
não interagem e atinge-se o equilíbrio (ALLEONI et al., 2009). A partir da equação de 
Langmuir é possível estimar a capacidade máxima de adsorção de metais pesados por um solo 
(Q0), bem como a energia de ligação entre adsorvente e adsorbato (b). 

O modelo de Langmuir é expresso pela equação: 
 

q = 
Q0 b Ce 

 
(1 + b Ce) 

 (3) 

 
Onde: 

 
q = quantidade do íon adsorvido na fase sólida (mg kg-1); 
Q0 = capacidade máxima de adsorção (estima a quantidade de sítios reativos em uma 
monocamada (mg kg- 1); 
Ce = concentração do íon na solução de equilíbrio (mg L-1); 
b = constante relacionada com a afinidade do adsorvente pelo adsorbato. 

 
b) Isoterma BET 
 

O modelo de BET admite a existência de inúmeras camadas de sítios de ligação, os quais 
são equivalentes energeticamente. Este modelo baseia-se nos sequintes pressupostos: a 
superfície do adsorvente é homogenea, desconsiderando possíveis distorções no potencial da 
superfície gerado por impurezas e defeitos; o número de sítios e tamanho da superfície são 
constante para cada camada; cada molécula da primeira camada pode adsorver uma molécula 
da segunda camada, a qual pode adsorver molécula da terceira camada e assim por diante; e em 
equilíbrio, as taxas de evaporação e condensação são as mesmas para cada camada individual 
(GREGG e SING, 1982; ERBIL, 2006). 

A equação de BET é dada por: 
 

q =  
Q0 K Ce 

 
(Cs – Ce) [1 + (K - 1) (Ce /Sw)] 

(4) 

 
Onde: 
 

K está relacionado com a saturação em todas as camadas; 
Sw é a concentração do soluto na saturação de todas as camadas. 
Os demais parâmetros possuem o mesmo significado apresentado nos modelos 

anteriores. 
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c) Isoterma de Freundlich 
 

A equação de Freundlich relaciona a quantidade de íon adsorvido à massa adsorvente e 
a concentração de íon na solução de equilíbrio. Segundo este modelo, a superfície de adsorção 
é heterogênea, ou seja, existem diferenças nos sítios de ligação, e a energia de ligação entre 
adsorvente e adsorbato diminui conforme os sítios são ocupados (SOARES, 2004). O modelo 
também avalia a distribuição energética dos sítios ativos da superfície, além da adsorção em 
multicamadas, diferente do modelo de Langmuir (ANAIA, 2008). Uma limitação deste modelo 
é que ele não estima a capacidade máxima de adsorção do solo. 

O modelo de Freundlich é expresso pela seguinte equação: 
 

q = Kf Ce 1/n (5) 
 

Onde: 
 

q = quantidade do íon adsorvido na fase sólida (mg kg-1); 
Kf = constante de Freundlich, que está relacionada à capacidade de adsorção; 
Ce = concentração do íon na solução de equilíbrio (mg L-1); 
n = inclinação da reta. Indica a afinidade entre adsorvente e adsorbato. 

 
d) Isoterma Linear 
 

O modelo linear é baseado na equação de Freundlich, quando a inclinação da reta (n) 
assume o valor 1 (um), indicando alta afinidade entre o adsorvente e o adsorvato. Esse tipo de 
isoterma gera uma curva tipo C e apresenta o Kd (Modelo do Coeficiente Linear). Embora 
simples, por analisar somente uma variável (Kd), este modelo permite estimar quantidades do 
metal dissolvida na solução e a previsão de sua mobilidade, assim como possíveis perdas por 
lixiviação. Baixos valores de Kd indicam maior parte do adsorbato presente na solução, e os 
altos valores indicam grande afinidade do adsorvente pelo adsorbato (SOARES et al., 2004). 

A equação linear é dada por: 
 

Kd = q / Ce (6) 
 
e) Isoterma Generalizada Langmuir – Freundlich (GLF) 
 

O modelo Langmuir-Freundlich une a equação de Langmuir com o modelo de 
Freundlich. O modelo GLF permite variar a função de densidade para sistemas heterogêneos, 
utilizando um índice de heterogeneidade (JEPPU e CLEMENT, 2012). Quando em baixas 
concentrações assume o comportamento do modelo Freundlich, considerando a adsorção em 
multicamadas, já em altas concentrações, se baseia no modelo de Langmuir, considerando um 
momento de saturação (DEBRASSI; LARGURA; RODRIGUES, 2011). 

A equação GLF é expressa por: 
 

q = Q0 (b Ce) 
(1/ng)

 
       1 + ( b Ce) 

(1/ng)
 

(7) 
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Onde: 
 

ng é o índice de heterogeneidade, que varia entre 0 e 1 (0 < ng ≤ 1). 
O valor de ng para um material homogéneo é igual a 1 e menor que 1 para materiais 

heterogêneos. 
Matematicamente, quando ng é definido como 1 a isoterma GLF reduz-se à expressão 

de Langmuir (TURIEL et al., 2003). 
 
f) Isoterma Toth 
 

O modelo de Toth considera a superfície de sorção heterogênea. O grau desta 
heterogeneidade é descrito pelo parâmetro de heterogeneidade, nT. Este modelo é representado 
pela seguinte equação: 
 

q = 
Q0 b C 

(1 + (b C)
n

T)
1/n

T 
(8) 

 
Onde: 

 
Q0 e b tem o mesmo significado que na isoterma de Langmuir; 
nT é o parâmetro de heterogeneidade, que varia 0 a 1; 
Quando nT = 1, indica uma superfície homogênea, tornando a isoterma de Toth idêntica 

a isoterma de Langmuir (CAVAZZANI et al., 2002). 
 
g) Isotermas com Particionamento Linear 
 

As isotermas de Langmuir e Freundlich com particionamento linear podem ser 
expressas como uma formulação de modo duplo, onde se incorporam as respectivas equações 
à isoterma Linear, sendo estas expressas por diferentes equações: 
 
h) Isoterma de Langmuir com Particionamento Linear (LP) 
 

q = 
Q0 b Ce         

+ Kd Ce
 

    (1 + b Ce) 
(9) 

 
i) Isoterma de Freundlich com Particionamento Linear (FP) 
 

q = Kf Ce 1/n + Kd Ce (10) 
 

Para a comparação dos modelos de isotermas foram utilizados como critérios: o 
coeficiente de correlação (r); o coeficiente de determinação (R2); Critério de Informação de 
Akaike corrigido (AICc), variação de Akaike (ΔAICc) e Ponderação do Akaike (AICw) 
(MATTOT e RABIDEAU, 2008). O r é uma medida de associação linear entre as variáveis e o 
R² representa a proporção da variação de uma variável dependente em relação à variável 
independente. Os modelos que apresentam valores de r e R² mais próximos de 1 são 
considerados os mais adequados para descrever a adsorção de determinado elemento ao 
composto (COUTINHO, 2014). O Critério de Informação de Akaike (AIC), proposto por 
Akaike (1974), baseia-se na verossimilhança e na informação de Kullback-Leibler (K-L), que 
representa a informação perdida pela distância entre um modelo e uma situação real 



88 

(EMILIANO, 2009). Ao analisar uma pequena quantidade de dados, com número de 
observações menor que dez vezes o número de parâmetros, utiliza-se o Critério de Informação 
de Akaike Corrigido (AICc) em vez do AIC (SANTOS, 2010). Como neste trabalho foram 
analisadas apenas 7 concentrações, adotou-se o AICc como critério de seleção dos modelos de 
adsorção. Logo, o modelo que descreve a adsorção da forma mais adequada apresenta valores 
de r e R² próximos a 1 e os menores valores de AICc. Os valores de ΔAICc e a AICw, ao 
contrário do R2 e do AICc, não são fornecidos pelo ISOFIT, sendo calculados através da 
equação 3, proposta por Burnham e Anderson (2002): 
 

ΔAICc = AICcj – AICcmin (11) 
 

Onde: 
 
AICci corresponde ao valor de AICc gerado para cada modelo; 
AICcmin é o menor valor de AIC obtido para o tempo de compostagem em questão. 

 
Os modelos que apresentarem ΔAIC ≤ 2,0 são considerados semelhantes ao modelo 

selecionado como mais adequado, podendo ser utilizado da mesma forma (BURNHAM e 
ANDERSON, 2001). 
 

AICw (Mi | X, {Mj}) = e -1/2 (AICj – AICmin) 
∑j

i e -1/2 (AICj – AICmin) 
(12) 

 
Onde: 
 
AICmin corresponde ao menor AIC dentre os modelos comparados; 
AICj corresponde ao valor de AIC de cada modelo. 

 
Os pesos de Akaike são interpretados como o peso de evidência a favor do melhor 

modelo dentre os comparados (AICW), os valores do peso de Akaike variam entre 0 e 1, sendo 
que 1 representa o melhor ajuste possível (ARKHIPKIN e ROA-URETA, 2005). 
 
j) Caracterização morfológica dos compostos de cama de frango mediante Microscopia 
eletrônica de varredura (MEV) 
 

Para obtenção das imagens utilizou-se a técnica de microscopia eletrônica de varredura 
(MEV) Zeiss, modelo EVO, em 15kV, acoplado ao aparelho de espectroscopia de energia 
dispersiva (EDS). As amostras foram fixadas em stubs, com fita carbono adesivo e metalizadas 
aplicando um fino filme de ouro pelo método de sputtering para tornar a superfície das amostras 
condutora. Foram analisadas amostras da cama de frango não compostada (fresca) e 
compostada por 90 e 120 dias com aproximação de 1000x. 
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k) Análise de dados 
 

Com a finalidade de compreender as características estruturais do composto de cama de 
frango que mais influenciam no fenômeno de adsorção do Cu e Pb, foi realizada Análise de 
Componentes Principais (PCA) entre os coeficientes de adsorção obtidos dos modelos de 
adsorção selecionados, a adsorção específica para Cu e Pb e as estruturas das cadeias de carbono 
da cama de frango avaliadas por espectroscopia CP MAS 13C. Todas as análises foram 
realizadas através do R software (R Core Team, version 3.2). 
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6.5 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 
6.5.1 Seleção de modelos e caracterização da superfície de adsorção 
 

Nas Tabelas 6 e 7 estão demonstrados os critérios utilizados para a seleção dos modelos 
de adsorção do Cu e do Pb em compostos de cama de frango com diferentes graus de 
humificação, respectivamente. Observa-se que, para as isotermas de Cu, os valores do 
coeficiente de determinação (R²) variaram de 0,867 a 0,998, enquanto que para o Pb a variação 
foi de 0,777 a 0,990. Apesar do R² ser utilizado em diversos trabalhos como critério de seleção 
de modelos de adsorção, Coutinho et al. (2020) apontam que a pequena diferenciação dos 
valores de R², conforme observado, dificulta o seu uso como critério de escolha de modelos. 
 

Tabela 6. Comparação dos modelos de adsorção de Cu. 
  BET Freundlich Freundlich-

Partition Langmuir Langmuir-
Freundlich 

Langmuir-
Partition Linear Toth 

Cama de 
frango não 
compostada 

R2 0,995 0,995 0,995 0,995 0,998 0,995 0,995 0,995 

AICc 85,000 84,694 94,694 84,959 79,932 79,694 79,694 94,985 

AICw 0,001 0,002 0,001 0,001 0,985 0,005 0,005 0,001 

ΔAICc 5,306 5,000 15,000 5,265 0,239 0,000 0,000 15,291 

Composto 
30 dias 

R2 0,964 0,965 0,965 0,964 0,995 0,965 0,965 0,965 

AICc 93,919 93,761 103,761 93,917 88,104 88,761 88,761 93,761 

AICw 0,001 0,001 0,000 0,001 0,990 0,003 0,003 0,001 

ΔAICc 5,815 5,657 15,657 5,812 0,000 0,657 0,657 5,657 

Composto 
60 dias 

R2 0,956 0,957 0,957 0,956 0,990 0,957 0,957 0,956 

AICc 94,778 94,641 104,641 94,787 92,273 89,641 89,641 104,642 

AICw 0,005 0,005 0,002 0,005 0,952 0,015 0,015 0,002 

ΔAICc 5,137 5,000 15,000 5,146 2,632 0,000 0,000 15,001 

Composto 
90 dias 

R2 0,867 0,868 0,868 0,867 0,935 0,868 0,868 0,868 

AICc 99,885 99,821 109,821 99,887 102,709 94,821 94,821 109,821 

AICw 0,044 0,045 0,017 0,044 0,585 0,124 0,124 0,017 

ΔAICc 5,064 5,000 15,000 5,066 7,888 0,000 0,000 15,000 

Composto 
120 dias 

R2 0,913 0,913 0,913 0,913 0,927 0,913 0,913 0,913 

AICc 97,009 96,929 106,929 97,010 103,139 106,929 91,929 106,933 

AICw 0,105 0,109 0,040 0,104 0,266 0,040 0,296 0,040 

ΔAICc 5,080 5,000 15,000 5,081 11,210 15,000 0,000 15,004 

 
A partir dos valores de AICC gerados para cada modelo de adsorção de Cu (Tabela 6), 

obtidos nos diferentes tempos de compostagem, observou-se que o modelo linear foi o que 
melhor se ajustou para a cama de frango em todos os tempos avaliados por ter apresentado os 
menores valores de AICc. A equação de Langmuir com Particionamento Linear se ajustou para 
a cama de frango não compostada e compostada para os tempos de 30, 60 e 90 dias, enquanto 
que a equação Generalizada Langmuir – Freundlich se ajustou para a cama de frango não 
compostada e compostada por 30 e 60 dias. Contudo, como em alguns tempos de compostagem 
da cama de frango os valores de AICc referentes a diferentes modelos foram muito próximos 
entre si, foram utilizados dois critérios para ratificar o ajuste dos modelos às condições 
experimentais: a Variação do Critério de Akaike Corrigido (ΔAICc) e a Ponderação do Critério 
de Akaike Corrigido (AICw). Assim, a partir dos valores de AICw verifica-se que a equação 
Generalizada Langmuir – Freundlich foi a que melhor se ajustou para todos os tempos de 
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compostagem da cama de frango. De acordo com o mesmo critério, o modelo linear também se 
ajustou para a cama de frango compostada por 120 dias. O ajuste do modelo linear pode ser 
confirmado a partir dos valores de ΔAICc, que apresentaram valores inferiores à 2 para a cama 
de frango em todos os tempos de compostagem analisados. Sendo assim, com base nos critérios 
analisados, selecionou-se, inicialmente, o modelo linear, como de melhor ajuste aos dados 
experimentais, e em segundo o generalizado Langmuir – Freundlich, como os modelos que 
melhor descrevem os fenômenos de adsorção do Cu na cama de frango com diferentes tempos 
de compostagem. O ajuste do modelo linear para descrever a adsorção de Cu ao composto de 
cama de frango indica uma alta afinidade entre o metal e o composto. O modelo linear é um 
caso especial do modelo de Freundlich, no qual a inclinação da reta assume o valor de 1 gerando 
uma isoterma tipo C, indicando elevada afinidade entre o adsorvente e adsorbato 
(RODRIGUES et al., 2017). Segundo o modelo de Freundlich, a superfície de adsorção é 
heterogênea, ou seja, existem diferenças nos sítios de ligação, e a energia de ligação entre 
adsorvente e adsorbato diminui conforme os sítios são ocupados, uma vez que os sítios com 
maior afinidade são ocupados primeiro com maior força adsortiva (MUDHOO et al., 2012). O 
modelo Langmuir-Freundlich une a equação de Langmuir com o modelo de Freundlich, sendo 
capaz de assumir os comportamentos do modelo de Freundlich (JEPPU e CLEMENT, 2012) 
sugerindo, mais uma vez, que a adsorção de Cu no composto de cama de frango ocorre em 
superfície com sítios heterogêneos. Wei et al. (2019) identificaram que a adsorção de Cu em 
compostos orgânicos extraídos de substâncias poliméricas extracelulares do lodo (EPS), como 
ácidos húmicos (AH), proteínas e polissacarídeos, ocorre de forma heterogênea na superfície. 
Tratando-se de resíduos orgânicos, Kosasih et al. (2010) verificaram que a adsorção do Cu em 
casca de mandioca também pode ocorrer de forma heterogênea. 

De acordo com os valores de AICc para a seleção do modelo de adsorção de Pb (Tabela 
7), observa-se que o modelo linear apresentou bom ajuste em todos os tempos de compostagem 
da cama de frango, sendo que a equação de Langmuir com Particionamento Linear se ajustou 
para a cama de frango compostada nos tempos de 90 e 120 dias. Os valores de AICw 
demonstraram que o ajuste do modelo linear nos tempos de 30, 60, 90 e 120 dias de 
compostagem, porém a equação generalizada Langmuir – Freundlich se ajustou melhor para a 
cama de frango não compostada. Entretanto, a seleção do modelo linear foi confirmada pelos 
valores de ΔAICc, que demonstrou que esse modelo foi o que melhor descreveu a adsorção de 
Pb na cama de frango “fresca” e compostada por 30, 60, 90 e 120 dias. Logo, baseado nos 
critérios apresentados na Tabela 7, o modelo linear foi o que melhor se ajustou, sugerindo que 
o composto de cama de frango também apresenta elevada afinidade ao Pb (RODRIGUES et al., 
2017). Ademais, tendo em vista que o modelo linear é baseado na equação de Freundlich, a 
adsorção de Pb no composto ocorre em uma superfície com sítios de adsorção heterogêneos, 
onde alguns sítios apresentam maior afinidades a esse metal do que outros (MUDHOO et al. 
2012; RODRIGUES et al., 2017). Rozman et al. (2020), avaliando a adsorção de Pb em resíduos 
de biomassa fúngica, concluíram que a adsorção desse metal ocorre de forma heterogênea na 
superfície. Da mesma forma, Gong et al. (2005) identificaram que a adsorção do Pb em 
biomassa de Spirulina máxima também ocorre de forma heterogênea na superfície.  
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Tabela 7. Comparação dos modelos de adsorção de Pb. 

  BET Freundlich Freundlich-
Partition Langmuir Langmuir-

Freundlich 
Langmuir-
Partition Linear Toth 

Cama de 
frango não 
compostada 

R2 0,970 0,970 0,970 0,970 0,967 0,970 0,970 0,970 

AICc 113,792 96,035 106,035 96,167 98,886 106,037 91,035 106,035 

AICw 0,000 0,053 0,019 0,050 0,695 0,019 0,144 0,019 

ΔAICc 22,757 5,000 15,000 5,133 7,851 15,002 0,000 15,001 

Composto 
30 dias 

R2 0,974 0,974 0,974 0,974 0,981 0,974 0,974 0,974 

AICc 84,802 84,712 79,712 84,827 91,516 79,712 79,712 94,712 

AICw 0,067 0,070 0,191 0,066 0,128 0,191 0,191 0,026 

ΔAICc 5,091 5,000 0,000 5,115 11,804 0,000 0,000 15,000 

Composto 
60 dias 

R2 0,881 0,881 0,881 0,881 0,886 0,881 0,881 0,881 

AICc 94,214 94,181 104,181 94,216 103,660 104,181 89,181 104,181 

AICw 0,133 0,135 0,050 0,133 0,064 0,050 0,367 0,050 

ΔAICc 5,033 5,000 15,000 5,036 14,480 15,000 0,000 15,000 

Composto 
90 dias 

R2 0,828 0,829 0,829 0,828 0,869 0,829 0,829 0,777 

AICc 97,581 97,543 107,543 97,590 105,333 92,543 92,543 112,696 

AICw 0,096 0,098 0,036 0,096 0,109 0,266 0,266 0,003 

ΔAICc 5,038 5,000 15,000 5,047 12,790 0,000 0,000 20,153 

Composto 
120 dias 

R2 0,981 0,982 0,982 0,981 0,990 0,982 0,982 0,982 

AICc 81,729 81,398 76,398 81,635 89,564 76,398 76,398 91,412 

AICw 0,064 0,076 0,206 0,067 0,070 0,206 0,206 0,028 

ΔAICc 5,332 5,000 0,000 5,237 13,166 0,000 0,000 15,014 

 
A Figura 31, mostra o comportamento gráfico das isotermas de adsorção representativas 

da adsorção de Cu e Pb pela cama de frango não compostada e compostada por 30, 60, 90 e 
120 dias. Os formatos das curvas das isotermas fornecem informações importantes a respeito 
do modelo matemático que representa (TAGLIAFERRO et al., 2011). A seleção do modelo 
linear para a adsorção de ambos os metais analisados (Cu e Pb) justifica-se pela alta afinidade 
da cama de frango aos metais estudados. O modelo linear, conforme verificado na Figura 31, 
possui uma curva tipo C, caracterizando uma alta afinidade pelo adsorbato, independente do 
aumento em sua concentração (RODRIGUES et al., 2017). As isotermas tipo C (partição 
constante) se caracterizam por uma inclinação inicial que permanece inalterada com o aumento 
da concentração do adsorbato, até que a adsorção máxima seja atingida (SPOSITO, 2008; 
ALLEONI et al., 2009; MEURER et al., 2010). 
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Figura 31. Valores experimentais observados e modelos de isotermas de Langmuir-Freundlich 
e Linear para a adsorção de Cu e Pb por cama de frango não compostadas (A,F), 
compostada por 30 dias (B,G), compostada por 60 dias (C,H), compostada por 90 dias (D, 
I) e compostada por 120 dias (E, J). Fonte: SigmaPlot. 

 
6.5.2 Parâmetros das isotermas de adsorção dos metais 
 

A Tabela 8 apresenta os parâmetros gerados pelo IsoFit para os modelos selecionados 
como mais adequados para estudos de adsorção de Cu e Pb na cama de frango em diferentes 
tempos de compostagem. Observa-se que, considerando o modelo de Langmuir-Freundlinch 
para o Cu, a cama de frango compostada por 90 dias apresenta a capacidade máxima de 
adsorção de Cu (753625,40 mg kg-1), enquanto que a cama de frango não compostada apresenta 
a menor capacidade de adsorção desse metal (36417,13 mg kg-1). Figueira (2020), ao avaliar a 
capacidade de adsorção do Cu em resíduos orgânicos gerados a partir da extração das SH da 
cama de frango, demonstrou um aumento na capacidade máxima de adsorção do Cu em 
resíduos obtidos de cama de frango compostadas por um maior tempo (26110,48 mg kg-1 em 
resíduo de 120 dias de compostagem). Considerando os modelo Linear para o Cu, observa-se 
que os valores de Kd aumentam, progressivamente, até 90 dias de compostagem da cama de 
frango (de 135,82 para 719,65), entretanto apresenta uma ligeira redução no composto de 120 
dias (510,00). O valor do coeficiente Kd é baseado na fração do teor total de metal que pode 
realmente ser adsorvido da solução (STAUNTON, 2001; ALLEONI et al., 2009). Assim, o 
aumento dos valores de Kd para o Cu até 90 dias de compostagem sugerem que as alterações 
estruturais promovidas durante esse período aumentaram a afinidade entre esse metal e os 
constituintes (grupos funcionais) da superfície adsorvente e favoreceram a adsorção do Cu na 
cama de frango (SOARES, 2004; RODRIGUES et al., 2017). Enquanto que a cama de frango 
não compostada apresentou o menor valor de Kd, confirmando a menor capacidade de adsorção 
desse resíduo quando não humificado. Entretanto, o oposto é observado para o Pb, que 
apresentou o maior valor de Kd na cama de frango não compostada (1135,50). Figueira (2020) 
também observou uma redução nos valores de Kd para Pb em resíduos orgânicos obtidos da 
extração da substâncias húmicas de cama de frango compostada por 30 dias (1963,31) para 120 
dias (314,22). O elevado valor de Kd para o Pb na cama de frango não compostada (1135,50), 
quando comparado com o valor de Kd para o Cu (135,82), indica que a cama de frango que não 
passou pelo processo de compostagem (fresca) apresenta uma maior afinidade pelo Pb do que 
pelo Cu. Enquanto que, a cama de frango que foi compostada, independente do tempo, 
apresenta maiores valores de Kd para o Cu do que para o Pb, sugerindo que as alterações 
estruturais promovidas pela humificação durante a compostagem favorecem a adsorção do Cu. 
Além disso, essas alterações estruturais também reduzem a capacidade de adsorção do Pb, 
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conforme pode ser verificado pelos menores valores de Kd para o Pb em todos os tempos de 
compostagem em comparação com o da cama de frango não compostada. 

Diante desses resultados, evidencia-se, de forma clara, que a redução da adsorção do Pb 
e aumento da formação de complexos de esfera externa, decorrente das alterações estruturais 
durante a compostagem da cama de frango, favorece as formas químicas do Pb que se associam 
à matéria orgânica mais lábil, resultando em um aumento da concentração Pb na fração 
hidrossolúvel, conforme verificado no Capítulo III. 
 

Tabela 8. Parâmetros de isotermas de Cu e Pb gerados pelo IsoFit. 
 Cu Pb 
 Langmuir-Freudlinch Linear Linear 
 Q0 b 1/n Kd Kd 

Cama de frango fresca 36417,13 0,01 1,53 135,82 1135,50 
Composto 30 dias  299294,20 0,01 1,70 418,57 81,63 
Composto 60 dias 265526,60 0,01 1,77 625,70 124,36 
Composto 90 dias 753625,40 0,01 2,00 719,65 138,53 

Composto 120 dias 87555,02 0,02 1,75 510,00 87,49 
 
6.5.3 Caracterização da superfície de adsorção mediante MEV 
 

A caracterização da morfologia de superfície da cama de frango não compostada e 
compostada por 90 e 120 dias, na ausência de contaminação (controle) e na dose mais alta de 
contaminação por Cu e Pb (360 mg L-1), determinada por imagens de MEV, estão apresentadas 
nas Figuras 32 e 33, respectivamente. A cama de frango não compostada e compostada por 120 
dias foram selecionadas por representarem os tratamentos com o mínimo e máximo de 
humificação, respectivamente. Além disso, a cama de frango não compostada foi a que 
apresentou maior capacidade de adsorção do Pb, conforme discutido, anteriormente (Tabela 8). 
Enquanto que a cama de frango compostada por 90 dias foi selecionada por representar o 
tratamento que apresentou a maior capacidade de adsorção do Cu (Tabela 8). As imagens de 
MEV da cama de frango não compostada e compostada por 90 e 120 dias revelaram uma 
superfície heterogênea, com textura rugosa e padrão irregular (Figuras 32 e 33). Logo, a 
heterogeneidade da superfície de adsorção, preconizada pelos modelos de adsorção ajustados 
para o Cu e Pb na cama de frango (Tabela 6 e 7), é corroborada pelas imagens de MEV 
demonstradas nas Figuras 32 e 33. Rozman et al. (2020), avaliando a adsorção de metais 
pesados em resíduos de biomassa de fungos, também verificaram a heterogeneidade da 
superfície de sorção, preconizada pelo modelo de isoterma selecionado, a partir da textura 
rugosa e irregular observada nas imagens de MEV. Essas características morfológicas 
contribuem para a penetração do íon metálico no corpo do biossorvente e são, portanto, 
favoráveis para o processo de biossorção (SAHA et al., 2017). 
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Figura 32. MEV Cu cama de frango não tratada com 0 (A), 90 (C), e 120 (E) dias de 
compostagem e tratada com 360 mg L-1 de solução de Cu com 0 (B), 90 (D) e 120 (F) dias 
de compostagem. 

 
 
  

A. B.

E. F.

C. D.
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Figura 33. MEV Pb cama de frango não tratada com 0 (A), 90 (C), e 120 (E) dias de 
compostagem e tratada com 360 mg L-1 de solução de Pb com 0 (B), 90 (D) e 120 (F) dias 
de compostagem. 

 
Observam-se nas Figuras 32 e 33 que a compostagem promoveu alterações na 

morfologia de superfície da cama de frango, i.e, a superfície rugosa com padrão irregular 
diminuiu, tornando-se mais lisa e homogênea aos 120 dias de compostagem, quando comparada 
com a cama de frango não compostada. Essas mudanças nas fotomicrografias da cama de frango 
antes e depois do processo de compostagem sugerem a ocorrência de mudanças estruturais na 
superfície desse biossorvente (TUNALI AKAR et al., 2012). Nas imagens de MEV também 
são observadas pequenas protuberâncias e grânulos, com presença mais marcante nas amostras 
contaminadas. A formação de grânulos na superfície, observados nas fotomicrografias, estão, 
possivelmente, associados à formação de complexos entre os grupos funcionais de superfície e 
os metais (YEH et al., 2011; PLAZA CAZÓN et al., 2013). A cama de frango, por ser um 
resíduo de origem orgânica, possuí grupos funcionais distribuídos de forma heterogênea em sua 
superfície, que formam diferentes tipos de ligações com os metais, imobilizando-os em sua 
estrutura (RODRIGUES et al., 2017). Assim, as mudanças estruturais na superfície promovidas 
pela compostagem alteraram a capacidade de adsorção do Cu e Pb pela cama de frango. 
Observa-se na Figura 32 que as camas de frango compostadas contaminadas com Cu (Figuras 

A. B.

C. D.

E. F.
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32D e 32F) apresentaram uma maior concentração de grânulos na superfície quando 
comparadas com a cama de frango não compostada contaminada (Figura 32B). Entretanto, 
observa-se na Figura 33 que a cama de frango não compostada contaminada com Pb (Figura 
33B) apresentou uma presença mais marcante de grânulos na superfície, principalmente, um 
grande aglomerado localizado na parte esquerda da imagem, quando comparado com as camas 
de frango compostadas contaminadas (Figura 33D e 33F). Esses resultados corroboram com o 
observado na Tabela 8 e sugerem que as características estruturais iniciais da superfície da cama 
de frango favorecem a formação de complexos com o Pb, enquanto que as alterações estruturais 
promovidas pela compostagem favorecem a formação de complexos com o Cu. Suñe et al. 
(2007) evidenciam que o principal processo envolvido na biossorção de metais por biomassa é 
a formação de complexos externos e internos. 
 
6.5.4 Natureza das ligações estabelecidas entre os metais e a cama de frango compostada 
por até 120 dias 
 

A Figura 34 apresenta a quantidade relativa (%) de Cu e Pb que foram adsorvidos de 
forma específica e não especifica na cama de frango não compostada e compostada por até 120 
dias. Observa-se que para ambos os metais, e para todos os graus de humificação da cama de 
frango, a adsorção específica dos metais na superfície foram superiores a 90%, sugerindo uma 
predominância na formação de complexos de esfera interna entre esses metais e os compostos 
presentes na cama de frango. Os complexos de esfera interna são formados quando é 
estabelecida uma ligação covalente entre grupos funcionais da superfície e íons presentes na 
solução do solo, sem existência de moléculas de água interpostas entre adsorvente e adsorbato. 
Esse resultado evidencia o potencial de utilização da cama de frango para a remediação de Cu 
e Pb, uma vez que a adsorção específica envolve ligações de alta energia e estabilidade que 
reduzem a mobilidade e biodisponibilidade desses metais (SPARKS, 1995; SILVEIRA e 
ALLEONI, 2003). Devido à força e estabilidade das ligações, este fenômeno é quase 
irreversível (SPARKS, 2019). 
 

 
 

Figura 34. Média de Cu e Pb adsorvido de forma específica e não específica. Fonte: SigmaPlot. 
 

Apesar de ambos os metais estarem, majoritariamente, sorvidos de forma específica, 
ressalta-se que o Pb adsorvido de forma específica na cama de frango não compostada 
apresentou uma maior porcentagem do que o Cu (99,63% e 91,96%, respectivamente). 
Entretanto, a compostagem da cama de frango levou a um aumento do Pb adsorvido de forma 
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não específica (de 0,37% para 4,88%), formando complexos de esfera externa. Assim, quando 
a cama de frango é compostada, em comparação à cama de frango não compostada, uma maior 
parte do Pb encontra-se envolvido em ligações de natureza eletrostática, que são facilmente 
reversíveis e, por isso, os complexos podem ser facilmente desfeitos de acordo com as 
condições do meio (RUŽIČIĆ, 2019) aumentado a solubilidade desse metal e os riscos de 
mobilidade e biodisponibilidade desse metal pesado. Isto pode ser verificado no trabalho de 
Santos et al. (2021), no qual foi demonstrado que a aplicação de cama de frango compostada, 
associada com escória de aciaria, no cultivo de brócolis (Brassica oleracea var. itálica) 
favoreceu uma maior absorção e translocação do Pb para a inflorescência da planta, em 
comparação com o uso da cama de frango não compostada. Sousa et al. (2020) também 
demonstraram que a aplicação de cama de frango no cultivo de tomate (Solanum lycopersicum) 
favoreceu a absorção e translocação do Pb para o fruto. O oposto é observado para o Cu, no 
qual o tempo de compostagem levou à redução do metal sorvido de forma não específica (de 
8,04% para 2,68%) (Figura 34). Logo, sugere-se que as alterações estruturais promovidas 
durante a compostagem, além de aumentar a capacidade de adsorção do Cu na cama de frango, 
favoreceram a formação de complexos de esfera interna. Entertanto, essas mesmas alterações 
estruturais, além de reduzir a capacidade de adsorção do Pb na cama de frango, favoreceram a 
formação de complexos de esfera externa. 

Para avaliar a influência da característica estrutural do composto de cama de frango na 
adsorção do Cu e Pb, foi realizada uma análise de componentes principais da informação 
estrutural obtida pela espectroscopia 13C NMR CP MAS com parâmetros de adsorção obtidos 
da cama de frango não compostada (fresca) e compostada por 30, 60, 90 e 120 dias (Figura 35). 

A distribuição relativa (porcentagem) dos tipos de carbono obtidos a partir de espectros 
de 13C NMR CPMAS da cama de frango com diferentes tempos de compostagem encontra-se 
no capítulo 2. Observa-se na análise de componentes principais dos parâmetros de adsorção do 
Cu e do Pb com as características estruturais do composto de cama de frango que a PC1 (58,46% 
do total da variância explicada) separou as amostras de cama de frango menos humificadas, isto 
é, obtidas com menor tempo de compostagem (não compostada e compostada por 30 dias) 
(valores positivos), daqueles compostos obtidos com 60, 90 e 120 dias de compostagem 
(valores negativos). Os carregamentos positivos da PC1 demonstram que o composto com até 
30 dias de compostagem apresenta uma propriedade mais alifática e lábil pela presença das 
estruturas CAlk-O e CAlk-di-O, e a presença dessas estruturas estão correlacionadas com os 
valores de Kd e a adsorção específica do Pb. As estruturas oxigenadas de grupamentos 
funcionais conferem labilidade e reduzem a hidrofobicidade do resíduo orgânico. Assim, a 
cama de frango não compostada, por apresentar uma maior participação dessas estruturas e, 
portanto, uma maior alifaticidadde e labilidade, apresenta também uma maior afinidade pelo 
Pb, explicando o elevado valor de Kd para esse metal (1135,50) e a maior participação da 
adsorção específica nessa cama de frango quando comparada com as outras compostadas. 
Entretanto, os carregamentos negativos da PC1 demonstram que o tempo de compostagem 
aumenta a aromaticidade e a hidrofobicidade (HB/HI) da cama de frango, decorrente do 
aumento das estruturas CAr-H,R e CAr-O, CAlk-O,N, CAlk-H,R e CCOO-H,R. Ademais, os 
carregamentos negativos da PC1 demonstram que a maior participação dessas estruturas na 
cama de frango com maior tempo de compostagem está correlacionada com os valores de Kd, 
a adsorção máxima e a adsorção específica do Cu. Portanto, é evidenciado que a essas alterações 
estruturais promovidas pela compostagem aumentam a afinidade da cama de frango com o Cu, 
favorecendo a adsorção de forma específica com esse metal e promovendo a formação de 
complexos mais estáveis. 
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Figura 35. Biplot da análise de componentes principais, em que os pontos correspondem aos 
as amostras de cama de frango nos diferentes tempos de compostagem avaliados, e os 
vetores variáveis correspondem aos coeficientes de adsorção, a adsorção específica para 
Cu e Pb e as estruturas da cama de frango avaliadas por espectroscopia CP MAS 13C. Onde: 
Q0-Cu = capacidade máxima de adsorção do Cu (Modelo Langmuir-Freundlinch); Kd-Cu 
= Coeficiente de determinação do Cu (Modelo Linear); Kd-Pb = Coeficiente de 
determinação do Pb (Modelo Linear); Cu-esp e Pb-esp = Adsorção específica do Cu e Pb. 
Fonte: SigmaPlot. 

 
A maior afinidade do Pb por estruturas mais alifáticas e funcionalizadas da matéria 

orgânica e do Cu por estruturas mais aromáticas e recalcitrantes também foi demonstrado por 
Coutinho et al. (2020) ao estudar o padrão adsortivo desses metais em Organossolos. Borůvka 
e Drábek (2004) observaram que o Pb liga-se, predominantemente, aos AF de Neossolos 
Flúvicos altamente contaminados, isto é, à estruturas altamente funcionalizadas e lábeis. Liu et 
al. (2018), ao avaliarem a capacidade de adsorção de metais em compostos com diferentes 
maturidades, relatam que compostos com maior estabilidade e presença de estruturas mais 
recalcitrantes apresentaram maior capacidade de adsorver o Cu, sendo a complexação desse 
metal o principal mecanismo de adsorção. Hu et al. (2019) também relatam maior afinidade de 
ligação do Cu com moléculas hidrofóbicas quando comparado com hidrofílicas. Portanto, 
compostos de cama de frango com maior grau de maturação apresentam uma maior afinidade 
pelo Cu e maior capacidade de adsorver, especificamente, esse metal por apresentarem uma 
estrutura mais aromática e hidrofóbica, isto é, com maiores conteúdos de CAr-H,R e CAr-O, 
CAlk-O,N, CAlk-H,R e CCOO-H,R. Enquanto que a cama de frango menos humificada apresenta 
maior afinidade pelo Pb com elevada capacidade de adsorver especificamente esse metal por 
apresentar uma estrutura mais alifática e lábil, com maiores conteúdos de CAlk-O e CAlk-di-O. 
Evidencia-se, assim, que esses metais apresentam afinidades distintas à diferentes estruturas da 
matéria orgânica, resultando em um padrão adsortivo diferenciado desses metais pela cama de 
frango com diferentes graus de humificação. Assim, sugere-se que o metal de interesse que irá 
determinar a característica estrutural desejada e, portanto, o tempo de compostagem necessário 
para se obter melhor capacidade de adsorção e maior potencial de adsorver o metal de forma 
específica. 
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6.6 CONCLUSÕES 

 
A adsorção do Cu e do Pb na cama de frango com diferentes tempos de compostagem 

ocorre em superfície de adsorção heterogênea explicada pelo modelo linear para ambos os 
metais e, também, pelo modelo Langmuir – Freundlich para o Cu. 

A cama de frango possui elevada afinidade pelo Cu e pelo Pb. Contudo, a cama de 
frango não compostada apresenta maior afinidade pelo Pb, enquanto que a cama de frango 
compostada apresenta maior afinidade pelo Cu. 

A adsorção do Cu e do Pb na cama de frango não compostada e compostada ocorre, 
majoritariamente, de forma específica. Porém, a cama de frango não compostada apresenta uma 
maior parte do Pb adsorvido de forma específica, enquanto que a cama de frango com maior 
tempo de compostagem apresenta uma maior parte do Cu sorvido de forma específica. As 
alterações estruturais promovidas durante a compostagem, além de aumentar a capacidade de 
adsorção do Cu na cama de frango, favorecem a formação de complexos de esfera interna. 
Enquanto que, essas mesmas alterações estruturais, além de reduzir a capacidade de adsorção 
do Pb na cama de frango, favorecem a formação de complexos de esfera externa. 

O Cu e o Pb apresentam afinidades distintas à diferentes estruturas da matéria orgânica, 
resultando em um padrão adsortivo diferenciado desses metais pela cama de frango com 
diferentes graus de humificação. Compostos de cama de frango que apresentam uma estrutura 
mais aromática e hidrofóbica, isto é, com maior grau de maturação, apresentam maior afinidade 
pelo Cu. Compostos de cama de frango que apresentam uma estrutura mais alifática e lábil, isto 
é, menos humificada, apresentam maior afinidade pelo Pb. 
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7. CAPÍTULO V 

ALTERAÇÕES NA BIODISPONIBILIDADE DE METAIS PESADOS 
DURANTE O PROCESSO DE COMPOSTAGEM DE CAMA DE 

FRANGO 
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7.1 RESUMO 

 
A presença de metais pesados na cama de frango gera preocupações sobre a introdução desses 
elementos na cadeia alimentar por meio das culturas às quais esses resíduos são aplicados como 
adubo orgânico. A compostagem, apesar de promover um enriquecimento de metais pesados 
no composto, também promove alterações na especiação química desses elementos, 
apresentando potencial para reduzir a biodisponibilidade desses elementos às plantas. O 
presente trabalho objetivou determinar a transferência desses elementos à planta de rúcula 
(Eruca sativa) quando a mesma é adubada com a cama de frango em diferentes estágios de 
compostagem. Foi realizado um experimento em delineamento experimental de blocos 
casualizados, no qual o tratamento foi composto pelo solo adubado com a cama de frango não 
compostada, compostada por 30 dias e por 60 dias, acrescido do controle (sem aplicação de 
cama de frango). Para a determinação dos teores de metais no solo foi realizado o método de 
digestão 3050B e nas plantas foi utilizado o método 3050, ambos propostos pela USEPA. A 
resposta fisiológica da rúcula foi avaliada através da cinética de emissão da fluorescência 
transiente da clorofila a. A compostagem não alterou a biodisponibilidade do Cr, Fe e Al para 
as plantas de rúcula, mantendo-os indisponíveis. A cama de frango não compostada e 
compostada reduziu a extração e translocação de Mn pela rúcula, reduzindo a concentração 
desse metal na planta. A maior afinidade do Pb por estruturas de elevada labilidade, contribuiu 
para o seu incremento na rúcula adubada com cama de frango, sendo esse aumento mais 
expressivo na raiz das plantas adubadas com cama de frango compostada por 60 dias. O 
aumento das frações hidrossolúvel e trocável do Zn no solo decorrente da aplicação de cama de 
frango, independente do tempo de compostagem, também favoreceu o aumento dos teores de 
Zn na rúcula. Apesar da aplicação da cama de frango aumentar os teores de Cu na rúcula em 
todos os tempos de compostagem, a aplicação de cama de frango pouco humificada (CF e C30) 
reduziu a habilidade da planta em bioacumular Cu. Além disso, a cama de frango mais 
humificada reduziu o risco à saúde pela ingestão de metais pesados através do consumo de 
rúcula e promoveu o melhor incremento no índice de desempenho fotoquímico da rúcula, 
melhorando a funcionalidade da cadeia transportadora de elétrons da planta, a eficiência do 
complexo de evolução de oxigênio e a conectividade entre os intersistemas. Assim, evidenciou-
se que maiores tempos de compostagem contribuíram para a redução dos riscos ambientais da 
aplicação da cama de frango na cultura da rúcula, além de favorecer o desempenho 
fotossintético da planta. 
 
Palavras-chave: Fator de bioacumulação na planta. Fluorescência transiente da clorofila a. 
Eruca sativa. 
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7.2 ABSTRACT 

 
The presence of heavy metals in poultry litter raises concerns about the introduction of these 
elements into the food chain through the cultures to which these residues are applied as organic 
fertilizer. Composting, despite promoting an enrichment of heavy metals in the compost, also 
promotes changes in the chemical speciation of these elements, with potential to reduce the 
bioavailability of these elements to plants. This study aimed to determine the transfer of these 
elements to the arugula plant (Eruca sativa) when it is fertilized with poultry litter at different 
stages of composting. An experiment was carried out in a randomized block design, in which 
the treatment consisted of soil fertilized with non-composted poultry litter, composted for 30 
days and for 60 days, plus the control (without application of poultry litter). The 3050B 
digestion method was used to determine the metal contents in the soil and the 3050 method was 
used in the plants, both proposed by the USEPA. The physiological response of arugula was 
evaluated through the emission kinetics of the transient fluorescence of chlorophyll a. 
Composting did not change the bioavailability of Cr, Fe and Al for arugula plants, keeping them 
unavailable. The uncomposted and composted poultry litter reduced the extraction and 
translocation of Mn by the arugula, reducing the concentration of this metal in the plant. The 
greater affinity of Pb for structures of high lability contributed to its increase in arugula plant 
fertilized with poultry litter, with this increase being more expressive in the roots of plants 
fertilized with poultry litter composted for 60 days. The increase in the water-soluble and 
exchangeable fractions of Zn in the soil resulting from the application of poultry litter, 
regardless of the composting time, also favored the increase in Zn contents in the plant. 
Although the application of poultry litter increased the Cu contents in arugula at all composting 
times, the application of poorly humified poultry litter (CF and C30) reduced the plant's ability 
to bioaccumulate Cu. In addition, the more humified poultry litter reduced the health risk from 
heavy metal ingestion through the consumption of arugula and promoted the best increase in 
the arugula photochemical performance index, improving the functionality of the plant's 
electron transport chain, efficiency of the oxygen evolution complex and the connectivity 
between the intersystems. Thus, it was evidenced that longer composting times contributed to 
the reduction of environmental risks of the application of poultry litter in the arugula crop, in 
addition to favoring the plant's photosynthetic performance. 
 
Keywords: Bioaccumulation factor in the plant. Transient fluorescence of chlorophyll a. Eruca 
sativa. 
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7.3 INTRODUÇÃO 

 
A cama de frango, é considerada uma efetiva fonte de nitrogênio, fósforo e potássio, e 

vêm sendo, largamente, usada para melhorar a fertilidade do solo, contribuindo apara a redução 
da aplicação de fertilizantes minerais e dando um destino, aparentemente, adequado aos 
resíduos da avicultura (OYEWUMI e SCHREIBER, 2017; CELESTINA et al., 2018; VOLLÚ 
et al., 2018). Entretanto, a presença de contaminantes na cama de frango, como os metais 
pesados, representa um grande desafio para a sua utilização como adubo orgânico 
(KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016). Apesar de, inicialmente, parecer ambientalmente 
benéfico a aplicação de adubos orgânicos como a cama de frango em áreas agrícolas, a ausência 
de um tratamento prévio à utilização desses resíduos pode levar a contaminação do solo por 
metais pesados, aumentar a mobilidade e biodisponibilidade desses elementos tóxicos, 
causando riscos de contaminação das águas subsuperficiais e à contaminação dos alimentos 
produzidos (SIMS e WOLF, 1994; KPOMBLEKOU-A e MORTLEY, 2016; DALÓLIO et al., 
2017). 

Estudos realizados em áreas de produção de hortaliças na Região Serrana do Estado do 
Rio de Janeiro demonstraram que o manejo do solo adotado, com a aplicação intensiva de 
adubos orgânicos, influenciou na biodisponibilidade de metais pesados no solo (FRANCO, 
2019). O principal adubo orgânico utilizado na produção agrícola dessa região é a cama de 
frango oriunda de granjas da cidade de São José do Vale do Rio Preto que, inicialmente, é 
armazenada em pilhas a céu aberto e, posteriormente, vendida como adubo orgânico e aplicada 
ao solo sem tratamento prévio (CRIPPEN et al., 2016; PARENTE et al., 2019b; 2020). Outro 
estudo realizado na mesma região evidenciou que, devido à elevada taxa de aplicação da cama 
de frango, esse resíduo contribuiu, substancialmente, para o aporte de metais pesados no solo 
(GONÇALVES, 2019). A contaminação de metais pesados no solo, associado às alterações na 
matéria orgânica do solo, alteram a dinâmica desses elementos podendo favorecer a sua 
mobilidade e transferência para a planta. No mesmo estudo realizado por Gonçalves (2019) 
demonstrou-se que a aplicação desordenada de cama de frango levou à contaminação de mais 
de 90% das plantas de couve manteiga (Brassica oleracea var. acephala) por Pb e Cd com 
teores de até 9,2 e 3,8 vezes acima do limite permitido pela Anvisa, respectivamente. Sousa et 
al. (2020), também estudando áreas de produção intensiva de hortaliças na Região Serrana do 
Estado do Rio de Janeiro, identificou que a aplicação massiva de adubos orgânicos, sendo o 
principal deles a cama de frango, favoreceu a absorção e translocação do Pb para as folhas e 
frutos do tomate (Solanum lycopersicum), contribuindo para que 80% das amostras de frutos 
frescos apresentassem contaminação por Pb. 

A compostagem representa uma alternativa de tratamento prévio desses resíduos 
orgânicos. Durante a compostagem, diferentes estruturas da matéria orgânica são, 
simultaneamente, decompostas e transformadas, convertendo de forma eficiente a matéria 
orgânica não estabilizada em estruturas húmicas de elevada estabilidade (WU et al., 2007b). 
Essas alterações estruturais da matéria orgânica durante a compostagem direcionam mudanças 
na especiação química dos metais presentes no resíduo (SOUZA et al., 2019). As estruturas 
húmicas formadas apresentam em sua superfície um elevado número de grupamentos 
funcionais oxigenados que geram cargas negativas favorecendo a interação dessas estruturas 
com os metais, podendo levar a formação de complexos estáveis. De acordo com a característica 
estrutural da substância húmica (SH) envolvida nos complexos metálicos, o metal pode ser 
imobilizado em frações mais recalcitrantes e ter sua mobilidade reduzida ou aumentar a sua 
mobilidade mediante a formação de complexos solúveis (HE et al., 2009a; SOUZA et al., 2019). 

As SH, devido ao seu efeito quelatante e bioestimulante, podem favorecer a absorção e 
translocação de metais pelas plantas, principalmente, quando trata-se daquelas estruturas mais 
hidrossolúveis e lábeis (ZANIN et al., 2019). Bocanegra et al. (2006) demonstraram que as SH, 



105 

mediante formação de complexos solúveis com o Fe, influenciaram a absorção desse metal pela 
planta não apenas aumentando a sua biodisponibilidade no solo e na rizosfera, mas também 
atuando nos mecanismos envolvidos em sua absorção e translocação dentro da planta. Furtado 
e Silva et al. (2017) evidenciaram que a característica estrutural dos ácidos húmicos 
provenientes de dejeto líquido de suínos, com predominância de cadeias alifáticas contendo 
grupamentos carboxílicos e hidroxílicos, potencializa a sua atuação como agentes quelantes 
aumentando a mobilidade desses metais no solo e facilitando a absorção pelas plantas. 

Assim, o conhecimento da natureza dos ligantes orgânicos que formam complexos com 
metais pesados, e das propriedades dos complexos formados, proporcionam uma melhor 
compreensão dos fatores que afetam a dinâmica e biodisponibilidade de metais pesados às 
plantas (CHEN, 1996). Entender a relação entre as características estruturais das SH, formadas 
durante a compostagem, com a biodisponibilidade desses elementos à planta poderá possibilitar 
uma aplicação segura da cama de frango.  

 
Portanto, o presente capítulo objetivou determinar a transferência desses elementos à 

planta quando a mesma é adubada com a cama de frango, em diferentes estágios de 
compostagem, e a relação entre as características estruturais das SH. 
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7.4 MATERIAL E MÉTODOS 

 
7.4.1 Composto de cama de frango 
 

Foram utilizados no estudo do presente capítulo a cama de frango não compostada e 
compostada por 7, 14, 21, 30, 60, 90 e 120 dias, obtidas conforme descrito no capítulo 2. 
Sumariamente, a cama de frango foi compostada durante 120 dias em delineamento 
inteiramente casualizado. A compostagem foi realizada na área experimental da Universidade 
Federal Rural do Rio de Janeiro, utilizando o resíduo de cama de frango oriunda do polo avícola 
da cidade de São José do Vale do Rio Preto-RJ. A homogeneização do composto foi feita 
através do revolvimento manual de acordo com a temperatura da mesma.  Uma maior 
caracterização do processo de compostagem encontra-se no Anexo A. As amostras foram 
coletadas como amostras compostas, retiradas, aleatoriamente, de diferentes subamostras nas 
pilhas do topo até o fundo, e depois foram secas ao ar e moídas para para homogeneizar o 
material. 
 
7.4.2 Ensaio de transferência de metais pesados à planta 
 

Com a finalidade de determinar a transferência de metais pesados à planta em solo 
tratado com cama de frango fresca e compostada, foi realizado um experimento em vasos em 
delineamento experimental de blocos casualizados com quatro repetições, em casa de vegetação 
localizada na Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro, Seropédica, RJ. O tratamento foi 
composto pelo solo adubado com a cama de frango não compostada, compostada por 30 dias e 
por 60 dias, acrescido do controle (sem aplicação de cama de frango). Estes tratamentos foram 
definidos em função dos resultados discutidos, anteriormente, onde verificou-se que as 
transformações mais intensas na estrutura da matéria orgânica do composto ocorrem até 60 dias 
de compostagem. Os tratamentos com cama de frango foram aplicados na ocasião do 
transplantio incorporando-se 400 g do material por vaso (vasos de 8 L), em base seca, o que 
equivalente a 11,11 t.ha-1. A análise química do solo utilizado para a incubação foi realizada, 
no Laboratório de Análise de Solo, Planta e Resíduos do Departamento de Solos da 
Universidade Federal de Rural do Rio de Janeiro e encontra-se na Tabela 9. 
 

Tabela 9. Análise química do solo utilizado no experimento com planta de rúcula. 
Na Ca Mg K H+Al Al S T V m n pHágua Corg P K 
----------------------------- cmolc / dm3 --------------------------- --------- % -------- 1:2,5 % -- mg/L -- 

0,046 1,6 0,6 0,18 0,6 0,0 2,42 2,98 81 0 2 6,5 0,53 68 69 
 

A espécie vegetal utilizada no experimento foi a rúcula (Eruca sativa) por apresentar 
conhecida capacidade de bioacumular metais pesados (KUMAR et al., 2017) e por ser, 
comumente, cultivada na região que utiliza a cama de frango produzida no principal polo 
avícola do estado do Rio de Janeiro. 

Após o ciclo da rúcula, isto é, 45 dias após a semeadura, foi realizado avaliação da 
cinética de emissão da fluorescência transiente da clorofila a e a coleta das plantas para 
determinação dos teores de metais pesados no seu tecido vegetal. Após a coleta, a planta foi 
separada em parte aérea e raiz, seca em estufa de circulação forçada de ar até peso constante e 
moída. O solo, após a coleta, foi seco ao ar, destorroado e peneirado para a determinação dos 
teores pseudototais de metais pesados e das suas frações hidrossolúvel e trocável a pH 5,0. 
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a) Análises de solo 
 

Para a determinação dos teores pseudototais de Pb, Zn, Cu, Mn, Cr e Fe nas amostras 
de solo, foi realizado digestão utilizando a metodologia da USEPA 3050B, proposta pela 
USEPA (1996). A fração hidrossolúvel de Pb, Zn, Cu, Mn, Cr e Fe foi obtida através da extração 
com água e agitação por cerca de uma hora, e a fração trocável a pH 5,0 foi obtida utilizando 
ácido acético a pH 5,0 como extrator e agitação por 16 horas, baseado no método descrito por 
Ure et al. (1993). Os extratos foram analisados para determinação das concentrações de metais 
pesados em aparelho de espectrofotometria de absorção atômica, em equipamento modelo 
Varian 55B com capacidade sequencial rápida e correção com lâmpada de deutério. 

A amostra certificada “SRM 2709 - San Joaquin Soil”, certificada pelo National Institute 
of Standards and Technology (NIST, 2003), foi o material de referência utilizado para a 
validação do método analítico para a determinação dos teores pseudototais. Os resultados 
obtidos de recuperação a partir do material de referência certificado estavam dentro dos 
intervalos aceitos pelo NIST como normal para amostras de solo e estão apresentados na Tabela 
10. 
 
Tabela 10. Taxa de recuperação dos metais pesados e nutrientes em amostra certificada SRM 

2709a - San Joaquin Soil, obtida pelo método USEPA 3050B. 

Elemento Valor 
Determinado 

Valor Certificado1 Taxa de recuperação LD4 
Total Lixiviado Total2 Lixiviado3 

 --------------------------mg kg-1-------------------------- ---------%--------- mg L-1 
Pb 15,00 17,30 ± 0,10 9,20 86,71 163,04 0,08 
Zn 96,71 103,0 ± 4,00 79,00 93,89 122,42 0,07 
Cu 23,87 33,90 ± 0,70 27,00 70,41 88,41 0,01 
Mn 433,50 529,0 ± 18,00 420,00 81,95 103,21 0,00 
Cr 32,2 130,00 ± 4,00 53,00 24,77 60,75 0,01 
Fe 20337,4 33600,00 ± 1600,00 16000,00 60,53 127,11 0,72 

1 Valor certificado pelo NIST dos elementos em relação aos teores totais e lixiviados; 2 Taxa de recuperação do 
valor determinado em relação ao total = (valor determinado/valor certificado total) x 100; 3 Taxa de recuperação 
do valor determinado em relação ao lixiviado = (valor determinado/valor certificado lixiviado) x 100; 4 Limite 
de detecção (LD). 

 
b) Análise de planta 
 

Para a determinação dos elementos Pb, Zn, Cu, Mn, Fe, Cr e Al na parte aérea e na raiz 
das plantas foi utilizado o método de digestão 3050 proposto pela USEPA (1996). A 
concentração desses elementos foi determinada por espectrofotometria de absorção atômica em 
equipamento modelo Varian 55B com capacidade sequencial rápida e correção com lâmpada 
de deuterium. 

A amostra certificada “1573a - Tomato Leaves”, certificada pelo National Institute of 
Standards and Technology (NIST, 1993), foi o material de referência utilizado para a validação 
do método analítico para a determinação dos teores pseudototais. Os resultados obtidos de 
recuperação a partir do material de referência certificado estavam dentro dos intervalos aceitos 
pelo NIST como normal para amostras de resíduos orgânicos e estão demonstrados na Tabela 
11. 
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Tabela 11. Taxa de recuperação dos metais pesados e nutrientes em amostra certificada 1573a 
- Tomato Leaves, obtida pelo método USEPA 3050. 

Elemento Valor Determinado Valor Certificado1 Recuperado 
(Digestão)2 

NIST 
Recuperado3 LD4 

 -----------mg kg-1------------- --------- % --------- mg.L-1 
Pb 0,67 ND - - 0,08 
Zn 28,71 30,09 ± 0,70 95,41 98 0,07 
Cu 4,71 4,70 ± 0,14 100,18 87 0,01 
Mn 200,33 246,00 ± 8,00 81,43 78 0,02 
Fe 251,99 368,00 ± 7,00 68,48 87 0,72 
Cr 2,17 1,99 ± 0,06 108,88 82 0,01 
Mg 16221,67 ND - - 2,29 
Al 277,92 598,00 ± 12,00 46,47 47 0,08 

1 Valor certificado pelo NIST dos elementos em relação aos teores totais; 2 Taxa de recuperação do valor determinado em 
relação ao total = (valor determinado/valor certificado total) x 100; 3 Valor recuperado pelo NIST – 2782; 4 Limite de 
detecção (LD); ND - Não detectado. 

 
A fluorescência transiente da clorofila a foi medida em folhas adaptadas ao escuro 

utilizando-se um fluorômetro portátil HandyPEA (Plant Efficiency Analyzer, Hansatech 
Instruments Ltd, UK). Foram realizadas 6 medições para cada tratamento utilizando clipes 
colocados no terço médio de folhas jovens, completamente expandidas. As medições foram 
realizadas no período da manhã após adaptação das folhas ao escuro por 30 min. A emissão de 
fluorescência foi induzida em uma área de 4mm de diâmetro da folha pela exposição da amostra 
a um pulso de luz saturante numa intensidade de 3.000 μmol m-2 s-1, e medida durante o primeiro 
segundo de iluminação (10 μs a 1 s). A curva de emissão de fluorescência transiente OJIP foi 
calculada conforme descrito por Strasser et al. (2004) e Tsimilli-Michael e Strasser (2008). A 
partir da curva de emissão de fluorescência transiente obtida, as intensidades determinadas a 50 
μs (fluorescência inicial - F0), 100, 300 μs, 2 (FJ) e 30 (FI) ms e FM (fluorescência máxima), 
foram utilizadas para o cálculo dos parâmetros estabelecidos pelo Teste JIP (STRASSER e 
STRASSER, 1995) (Tabela 12). Além disso, a diferença cinética de dados de fluorescência 
variável relativa também foi calculada de acordo com Yusuf et al. (2010). 
 

Tabela 12. Principais parâmetros do Teste JIP (Adaptada de: STRASSER et al., 2004 e 
YUSUF et al., 2010). 

Parâmetros de fluorescência calculados a partir dos dados primários obtidos 
FV = FM - F0 Fluorescência variável  

FV/FM Rendimento quântico máximo do FSII 
Vt Fluorescência variável relativa em um tempo “t” 
Vj Fluorescência variável relativa em relação ao nível J 
Vi Fluorescência variável relativa em relação ao nível I 

M0 = 4(F300µs –F0)/(FM–F0) Declive inicial aproximado (em ms-1) dafluorescênciatransiente V = f (t) 

Ss = VJ/M0 
Área totalnormalizadacomplementarcorrespondenteapenas a fase OJ(refleteum 
únicovolume de eventosde reduçãode QA) 

Sm = (Área)/(FM – F0 ) 
Área totalnormalizadacomplementaracima da curva OJIP (refletemúltiplos 
eventos de reduçãoQA) 

N = Sm/Ss 
Número total de elétrons transferidos para a cadeia de transporte de elétrons entre 
o tempode 0 et (necessário para atingir FM) 

Continua... 
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Continuação da Tabela 12. 
Atividade específica por centro de reação (RC) 

ABS/RC = M0 (1/VJ) (1/Po) Medida do tamanho aparente do sistema antena ou o fluxo de absorção por RC  

TR0/RC = M0 (1/VJ) 
Máxima taxa pela qual um éxciton é capturado pelo RC resultando em uma 
redução da plastoquinona (QA

-) 
ET0/RC = M0 (1/VJ) Ψ0 Reoxidação da QA

- via transporte de elétrons em um RC ativo 
DI0/RC = (ABS/RC) – 

(TR0/RC) 
Razão de dissipação total de energia de excitação não capturada do total de RC, 
sendo a dissipação neste caso à perda de energia na forma de calor 

RE0/RC Redução do aceptor final de elétrons no lado do aceptor de elétrons do FSI por 
RC 
Rendimentos energéticos ou taxas de fluxo 

φP0 = TR0/ABS = FV/FM Rendimento quântico máximo fotoquímico  

φE0 = ET0/ABS Rendimento quântico de transporte de elétrons de QA
- para o intersistema de 

aceptores de elétrons 
φD0 = 1 – Po =(F0/FM) Rendimento quântico para dissipação de energia 

φR0 = RE0/ABS Rendimento quântico de transporte de elétrons de QA
- para o aceptor final de 

elétrons do FSI 
Eficiências 

ψE0 = ET0/TR0 
Eficiência com que um éxciton capturado no RC pode mover um elétron de QA

- 
para o intersistema de aceptores de elétrons 

ρ0 = RE0/TR0 
Eficiência com que um éxciton capturado no RC pode mover um elétron dentro 
da cadeia de transporte de elétrons de QA

- para os aceptores finais de elétrons 
do FSI 

δR0 = RE0/ET0 
Eficiência com que um elétron pode mover o intersistema de aceptores de 
elétrons reduzidos no intersistema para o aceptor final de elétrons do FSI 

Índices de desempenho 

PIABS =
RC

ABS
 B (

φP0

10SφP0

)  0Si (
Ψ0

10Ψ0

)

=  
RC

ABS
 B

TR0

DI0

×
ET0

1TSET0

 

Índice de desempenho fotossintético (conservação 
de energia a partir do éxcitonpara a redução dos 
aceptores de elétrons do intersistema)  

  PItotal = PIABS BS
δ0

1Bδ0
) 

Índice de desempenho fotossintético total 
(conservação de energiaa partir deéxcitonpara a 
reduçãode aceptoresfinais do FSI) 

 
7.4.4 Análise de dados 
 

O fator de bioacumulação na planta (BCF) dos metais pesados foi calculado para a parte 
aérea (BCF-PA) e raiz (BCF-raiz) relacionando a concentração do metal do solo com a 
concentração em cada parte da planta (PHAENARK et al., 2009; CHEN et al., 2016; 
MUHAMMAD et al., 2019; RAHMAN et al., 2019), de acordo com a seguinte fórmula: 
 

BCF = Cplanta / Csolo 
 

Onde Cplanta é a concentração do metal na parte aérea da planta para BCF-PA e do metal 
na raiz da planta para BCF-raiz (mg.kg-1); Csolo é a concentração do metal no solo (mg.kg-1). 

O fator de transferência (FT) (YOON et al., 2006; USMAN e MOHAMED, 2009; 
RAHMAN et al., 2019) foi calculado, de acordo com a seguinte fórmula: 
 

FT = CPA / Craiz 
 

Onde CPA é a concentração do metal na parte aérea da planta (mg.kg-1); Craiz é a 
concentração do metal na raiz da planta (mg.kg-1). 
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Para avaliar o risco à saúde dos consumidores de rúcula com metais pesados 
provenientes da aplicação de cama de frango foi calculado o quociente de risco (HQ) (CHARY 
et al., 2008; MEHMOOD et al., 2019) através da seguinte fórmula: 
 

HQ = 𝑊𝑝𝑙𝑎𝑛𝑡𝑎𝑥 
𝑀𝑝𝑙𝑎𝑛𝑡𝑎

𝑅𝑓𝐷 𝑥 𝐵
 

 
HQ<1 é considerado seguro, enquanto que HQ≥1 indica que o alimento pode representar 

risco para a saúde. 
Na equação anterior Wplanta é o peso seco do material vegetal consumido por dia (kg.dia-

1); Mplanta é a concentração do metal na hortaliça (mg.kg-1); RfD é a dose de referência alimentar 
do metal (a dose oral máxima aceitável de uma substância tóxica) (mg.kg-1.dia-1); B é a massa 
do corpo humano, considerado 68 kg para adulto, segundo Chary et al. (2008). Os valores de 
RfD para Pb, Zn, Cu, Mn, Fe, Cr e Al obtidos do U.S. EPA Integrated Risk Information System 
foram 0,00357; 0,3; 0,04; 0,14; 0,7; 0,003; 1,0 mg.kg-1.dia-1, respectivamente (USEPA, 2007b). 
O valor de Wplanta para adultos foi 0,345 kg.dia-1 por pessoa (FAN et al., 2017). 

Todos os dados gerados foram submetidos à análise da variância (p≤0,05); e sendo 
significativos, estes foram comparados pelo teste de Tukey a 5%. 
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7.5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 
7.5.1 Biodisponibilidade e transferência de metais pesados à planta 
 

Nenhum método de extração química aplicado, individualmente, pode representar 
verdadeiramente a fitodisponibilidade de metais pesados em compostos aplicados em solos 
(TANDY et al., 2005; MENZIES et al., 2007). Assim, considerando que as principais alterações 
químicas e estabilização do composto de cama de frango ocorreram durante os primeiros 60 
dias de compostagem, são apresentados na Tabela 13 os teores de metais pesados na raiz e parte 
aérea (PA) da rúcula cultivada em solo adubado com cama de frango compostada por até 60 
dias. Observa-se que a concentração de Cr e Fe na PA da rúcula que recebeu cama de frango 
não compostada (CF) e compostada por 30 (C30) e 60 (C60) dias não apresentaram diferença 
significativa da testemunha, e o teor de Al na PA apresentou apenas uma redução naquelas 
plantas que receberam C60 (369,00 mg.kg-1 para 121,00 mg.kg-1). A concentração desses 
metais na raiz das plantas que receberam a CF, C30 e C60 reduziu, significativamente, quando 
comparado com a testemunha. Farrel e Jones (2009) verificaram que a acumulação de metais 
pesados nas plantas Lolium perenne L. (azevém) e Trifolium repens L. (trevo branco) não foi 
influenciada pela aplicação de composto derivado de resíduos sólidos urbanos (RSU), 
demonstrando que os metais não estavam disponíveis para as plantas. O Cr, Fe e Al 
apresentaram a soma das frações químicas OXI+RES majoritárias durante todo o processo de 
compostagem (Capítulo III). Assim, corroborando com a especiação química desses metais na 
cama de frango, evidencia-se que a compostagem preservou o Cr, Fe e Al em formas 
recalcitrantes e não biodisponíveis à planta. Ademais, os elevados valores de pH do composto, 
variando de 8,33 à 10,20 nos primeiros 60 dias de compostagem (conforme ilustrado no Anexo 
A), contribui para a elevação do pH do solo e, consequentemente, para a remoção desses metais 
da solução do solo mediante a formação, principalmente, de carbonatos metálicos (SPOSITO 
et al., 1982). 
 

Tabela 13. Concentração de metais na parte aérea (P.A.) e na raiz (RAIZ) das plantas de 
rúcula. 

Cama de Frango Planta Pb Zn Cu Mn Fe Cr Al 
mg.kg-1 

Testemunha P.A. 0,45 ab 147,11 c 2,84 d 192,58 a 187,39 ab 2,00NS 369,00 a 
Cama de frango P.A. 0,75 a 226,98 b 15,98 c 38,31 c 167,63 b 1,43 370,83 a 

Composto 30 dias P.A. 0,55 ab 305,46 a 22,7 b 52,27 c 147,13 b 0,70 440,58 a 
Composto 60 dias P.A. 0,17 b 136,86 c 35,08 a 79,52 b 226,47 a 0,58 121,00 b 

Testemunha RAIZ 0,17 b <L.D. 10,64 c 38,06 a 1086,45 a 14,68 749,20 a 
Cama de frango RAIZ 0,17 b <L.D. 36,43 b 36,47 a 617,50 b <L.D. 570,50 b 

Composto 30 dias RAIZ 0,20 b <L.D. 66,49 a 27,39 b 565,79 b <L.D. 502,14 c 
Composto 60 dias RAIZ 2,15 a 95,69 74,28 a 32,93 ab 574,07 b <L.D. 535,21 bc 

Médias seguidas de mesma letra na coluna não diferem entre si pelo teste de Tukey a 5% de probabilidade. NS 
= não significativo na ANOVA a 5% de probabilidade. <L.D. = abaixo do llimite de detecção. 

 
Os teores de Mn na PA das plantas de rúcula que receberam CF, C30 e C60 reduziram 

para 38,31 mg.kg-1, 52,27 mg.kg-1 e 79,52 mg.kg-1, respectivamente, com relação a testemunha 
(192,58 mg.kg-1). Os teores de Mn na raiz das plantas que receberam CF e C60 não se 
diferenciaram, significativamente, da testemunha, porém aquelas que receberam C30 também 
apresentaram redução significativa desse metal na raiz (38,06 mg.kg-1 para 27,39 mg.kg-1).  Na 
Tabela 14, são apresentados os teores pseudototais, hidrossolúveis e na fração trocável a pH 5,0 
dos metais no solo em que a rúcula foi cultivada. Observa-se que a aplicação de CF, C30 e C60 
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aumentou os teores de Mn no solo, porém, menores valores desse metal foram observados na 
planta cultivada com cama de frango e composto. A média do fator de bioacumulação dos 
metais na raiz (BCF-raiz) e PA (BCF-PA) estão demonstrados na Figura 36 e indica a 
habilidade da rúcula em fitoextrair o metal para a sua raiz e PA, respectivamente. Observa-se 
uma redução do BCF-raiz e BCF-PA de Mn na planta que recebeu cama de frango não 
compostada e compostada, indicando uma redução na extração de Mn pela raiz da planta. Além 
disso, o fator de transferência (FT) de Mn, que representa a capacidade da planta de transportar 
o elemento do sistema radicular para a parte aérea, representado na Figura 37, também reduziu 
significativamente quando comparado a testemunha. Assim, evidencia-se que a aplicação de 
cama de frango, não compostada e compostada, apesar de aumentar os teores de Mn no solo 
(Tabela 14), reduzem a extração e translocação desse metal pela rúcula, reduzindo a 
concentração desse metal na planta, possivelmente, pela complexação desse metal pelas SH do 
composto, como também, pelo aumento do pH do solo favorecido pela aplicação do composto 
com elevado valor de pH (Anexo A). 
 
Tabela 14. Teor-pseudototal, hidrossolúvel e extraído com ácido acético do solo cultivado com 

rúcula adubada com cama de frango não compostada e compostadas por 30 e 60 dias. 
   Total Água Ácido Acético 

Pb 

Testemunha 2.88 b 0.00NS 0.00NS 
Composto 0 dia 5.50 a 0.00 0.00 

Composto 30 dias 4.70 ab 0.00 0.00 
Composto 60 dias 5.00 a 0.00 0.00 

Zn 

Testemunha 49.94 b 0.01 c 1.26 c 
Composto 0 dia 52.06 ab 0.14 b 9.26 b 

Composto 30 dias 52.19 ab 0.16 b 11.69 a 
Composto 60 dias 53.20 a 0.31 a 9.94 b 

Cu 

Testemunha 2.32 c 0.00 c 0.00 d 
Composto 0 dia 19.03 b 0.48 b 1.33 a 

Composto 30 dias 25.60 a 0.67 a 1.18 b 
Composto 60 dias 23.56 a 0.61 a 0.80 c 

Mn 

Testemunha 10.87 c 0.00 b 2.88 c 
Composto 0 dia 21.74 b 0.01 b 10.06 b 

Composto 30 dias 25.78 a 0.05 ab 12.47 a 
Composto 60 dias 23.41 ab 0.08 a 11.66 ab 

Cr 

Testemunha 0.54 a 0.00NS 0.00NS 
Composto 0 dia 0.01 b 0.00 0.00 

Composto 30 dias 0.00 b 0.00 0.00 
Composto 60 dias 0.00 b 0.00 0.00 

Fe 

Testemunha 760.32 b 18.66 a 1.88 d 
Composto 0 dia 780.83 ab 10.01 b 24.78 a 

Composto 30 dias 838.00 ab 7.67 b 18.78 b 
Composto 60 dias 854.54 a 10.34 b 11.39 c 
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Figura 36. Fator de bioacumulação de metais na parte aérea (BCF-PA) (A, B, C, D, E, F) e na 
raiz (BCF – Raiz) (G, H, I, J, K, L) da planta de rúcula. Médias seguidas de mesma letra 
para um mesmo metal não diferem entre si pelo teste de Tukey a 5% de probabilidade. 
Fonte: SigmaPlot. 

 
 

 
 

Figura 37. Fator de transferência de metais na planta de rúcula. Médias seguidas de mesma 
letra para um mesmo metal não diferem entre si pelo teste de Tukey a 5% de probabilidade. 
Fonte: SigmaPlot. 
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Contudo, diferente do Mn, verifica-se que a aplicação de CF e C30 levou a um aumento 
significativo de Zn na PA da rúcula quando comparado com a testemunha (aumento de 54,29% 
e 107,64%, respectivamente) (Tabela 13). Observa-se na Tabela 14 que a aplicação da cama de 
frango no solo eleva a concentração desse metal nas frações hidrossolúvel e trocável, o que 
favorece a sua absorção pela planta. Observa-se na Tabela 13 que a aplicação de CF também 
promoveu um aumento da concentração de Pb na PA da rúcula, apesar desse aumento não ter 
sido, estatisticamente, significativo. Porém, vale lembrar que a rúcula apresenta um ciclo de 
cultivo curto (45 dias) e, por isso, apesar de ter sido observado uma tendência à acumulação de 
Pb na PA quando aplicada CF, pode ser necessário experimentos utilizando culturas com ciclos 
maiores de cultivo para uma melhor representação. Apesar disso, observa-se que a aplicação de 
CF e C30 aumentou, significativamente, o fator de bioacumulação desses metais na parte aérea 
da rúcula (BCF-PA) (Figura 36), indicando um incremento na habilidade da rúcula em 
fitoextrair esses metais para sua PA. 

O teor de Pb e Zn na PA da rúcula que recebeu o C60 não apresentou diferença 
significativa da testemunha, entretanto, o enriquecimento por esses metais foi observado de 
forma expressiva na raiz, tendo sido observado um aumento de 0,17 para 2,15 mg.kg-1 de Pb e 
de não detectável para 95,69 mg.kg-1 de Zn. O expressivo incremento desses metais na planta 
de rúcula pode ser evidenciado pelo aumento significativo do BCF-raiz de Pb e Zn observado 
na Figura 36.  Brunetti et al. (2012) relatam que a aplicação de composto em Brassicaceae 
induzem a acumulação de metais nos tecidos vegetais pela presença de complexos organo-
metálicos que interferem na biodisponibilidade dos metais. Os resultados do capítulo 3 
demonstraram que a compostagem aumentou a fração hidrossolúvel do Pb possivelmente 
devido à sua afinidade por estruturas de elevada labilidade presentes nas SH (CAlk-O e CAlk-di-
O). Substâncias húmicas, especialmente AH e AF, são conhecidas por sua influência 
significativa na mobilidade e biodisponibilidade de metais pesados nos solos (LABORDA et 
al., 2008). A mineralização e humificação durante a compostagem da CF faz com que essas 
estruturas de elevada labilidade (CAlk-O e CAlk-di-O) atuem como precursoras das SH, 
imobilizando-as nas estruturas de AF e AH e contribuindo para a manutenção dessas estruturas 
na CF em quantidades expressivas até o final da compostagem (Capítulo 2). Conforme 
demonstrado no capítulo 3, essas alterações estruturais promovidas durante a compostagem da 
CF reduziu a capacidade de adsorção do Pb e aumentou a sua adsorção de forma não específica. 
Assim, a adsorção não específica, indicando interações mais fracas do Pb com o composto, 
mediante interações eletrostáticas, pode estar favorecendo a absorção desse metal pela planta 
de rúcula.  

A aplicação da CF também contribuiu para aumentar a concentração de Cu na PA e raiz 
da rúcula (462,68% e 142,39% em relação à testemunha, respectivamente), como consequência 
do aumento do teor desse metal no solo pela aplicação da CF (Tabela 13). Apesar da 
compostagem ter contribuído para a transferência do Cu para formas mais recalcitrantes no 
composto de cama de frango (Capítulo 3), observa-se que a aplicação do C30 e C60 provocaram 
um aumento ainda mais expressivo nos teores de Cu na PA (699,30% e 1135,21% em relação 
à testemunha, respectivamente) e na raiz (524,91% e 598,12% em relação à testemunha, 
respectivamente) (Tabela 14). Ressalta-se que a compostagem contribui para o enriquecimento 
dos metais na cama de frango e, nesses tempos de compostagem o composto ainda apresenta 
cerca de 20% do Cu na fração lábil (HIDRO+EXC) (Capítulo 3). Assim, a aplicação da cama 
de frango não compostada e compostada contribuiu para o aumento de Cu no solo em frações 
mais lábeis e mais recalcitrante, refletindo no aumento dos teores desse metal em todos os 
tratamentos. Porém, a aplicação de CF e C30 reduziram em 32,54% e 29,37% o BCF-PA e em 
59,37% e 45,05% o BCF-raiz de Cu na rúcula em comparação à testemunha (Figura 36 e 37), 
demonstrando que a aplicação de cama de frango pouco humificada reduz a habilidade da planta 
em acumular Cu em seus tecidos vegetais. Diante da característica do Cu apresentar maior 
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afinidade com estruturas de caráter húmico (KANG et al., 2011; OYEWUMI e SCHREIBER, 
2017), observa-se que a aplicação de cama de frango menos humificada, isto é, com uma maior 
relação AF/AH, exerce para o Cu um efeito contrário daquele observado com o Pb e Zn na 
rúcula.   

Apesar do fracionamento químico da cama de frango indicar sobre a especiação dos 
metais, observa-se que uma investigação mais detalhada da interação desses metais com a 
matéria orgânica é necessária para entender a fitodisponibilidade de metais em resíduos. Um 
dos mecanismos de tolerância a metais pesados em plantas, principalmente em plantas 
hiperacumuladoras como a rúcula (SZCZYGŁOWSKA et al., 2011; KUMAR et al.; 2017), é a 
formação de complexos de elevadas estabilidade entre os metais e os peptídeos tiólicos 
sintetizados pela planta chamados fitoquelatinas (PC), por meio de uma ligação ao S livre 
presente na cisteína (KUMAR et al., 2017; SANTOS et al., 2018). Figueroa et al. (2008) 
demonstram que a produção e indução de PCs vai depender da absorção de metais pesados pela 
planta. Contudo, esses autores evidenciam que a absorção de metais pesados pelas plantas é 
controlada pela associação desses elementos com as SH dos solos. As características estruturais 
apresentadas pelas SH, como tipos de carbono (sp² e sp³), grupamentos funcionais (-COOH, -
OH, -NH2, -C=O), interações entre fragmentos estruturais (π-π, CH- π, van der Waals, ponte de 
H) determinam as propriedades que geram e definem as suas diferentes interações com metais 
pesados, que são favorecidas nessas estruturas pela elevada presença de grupos funcionais 
oxigenados (COOH, C=O, OH), permitindo a formação de complexos organo-metálicos de alta 
estabilidade (BERBARA e GARCIA, 2014). Assim, a variabilidade estrutural das SH formadas 
durante a compostagem e as alterações promovidas na matéria orgânica do solo com a aplicação 
de resíduos orgânicos com diferentes graus de humificação interfere na absorção dos metais 
pelas plantas. A degradação do composto no solo pode levar à uma redistribuição dos metais 
pesados, podendo retornar para formas mais lábeis ou permanecer em formas mais 
recalcitrantes (ZHELJAZKOV e WARMAN, 2004). Portanto, evidencia-se a necessidade de 
monitoramento de longo prazo sobre o destino dos metais pesados ligados a compostos após a 
sua aplicação no solo. 
 
7.5.2 Potencial risco à saúde de metais pesados em rúcula adubada com cama de frango 
 

De acordo com o nível máximo admissível de Pb e Cu nos alimentos visando proteger 
a saúde humana (ANVISA, 2013; FAO, 2019), todas as amostras de rúcula adubada com cama 
de frango e composto apresentaram concentrações abaixo do limite máximo permitido no Brasil 
(ANVISA, 2013) e na União Européia (FAO, 2019) (Tabela 15). Entretanto, observa-se que o 
valor médio e máximo de Pb na massa fresca da rúcula (“ïn natura”) que foi adubada com CF 
já representam 26,7% e 43,3% do limite máximo permitido pela Anvisa e pela FAO. 
Considerando que o solo utilizado no experimento não apresentava histórico de contaminação 
por metais e que a cama de frango foi aplicada apenas uma vez no solo, esse resultado evidencia 
que a aplicação continuada, várias vezes ao longo do ano e por muitos anos, como é feito na 
região Serrana do estado do Rio de Janeiro, potencializa o risco de contaminação do alimento 
produzido por metais, principalmente por Pb ao aplicar a cama de frango não compostada 
conforme vericado em várias hortaliças cultivadas nessa região (FRANCO, 2019; 
GONÇALVES, 2019; SOUSA et al., 2020; SANTOS et al., 2021). 
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Tabela 15. Valores de média, máximo e mínimo dos teores de Pb e Cu na massa fresca da 
parte aérea da rúcula, e os limites máximos desse permitidos pela legislação brasileira e 
pela União Europeia. 

  Testemunha Cama Fresca Composto 30 dias Composto 60 dias 
  mg.kg-1 massa fresca 

Pb 

Média 0,06 0,08 0,06 0,01 
Máx 0,09 0,13 0,09 0,02 
Min 0,03 0,03 0,03 0,00 

Desvio Padrão 0,03 0,03 0,03 0,01 
Anvisa1 0,30 mg.kg-1 massa fresca 
FAO2 0,30 mg.kg-1 massa fresca 

Cu 

Média 0,35 1,64 2,62 2,39 
Máx 0,37 1,84 3,08 2,95 
Min 0,33 1,44 2,21 2,01 

Desvio Padrão 0,01 0,13 0,37 0,42 
Anvisa3 10,0 mg.kg-1 massa fresca 
FAO4 - 

¹Valor estabelecido de acordo com Anvisa (2013); ²Valor estabelecido de acordo com FAO (2019). 
 

Com a finalidade de também caracterizar o risco à saúde por consumir hortaliças, o 
quociente de risco (HQ) tem sido, amplamente, utilizado para avaliar os riscos à saúde pela 
ingestão individual de metais pesados pela parte comestível de vegetais (HOUGH et al., 2004; 
USEPA, 2007b; HU et al., 2013; YANG et al., 2014; XU et al., 2015). Assim, a Figura 38 
demonstra o potencial risco à saúde de metais pesados presentes na rúcula adubada com cama 
de frango compostada por até 60 dias, calculado a partir do HQ de cada metal. Observa-se que 
os valores de HQ para todos os tratamentos foram inferiores a 1, em todos os metais analisados, 
indicando que não há risco potencial à saúde pela ingestão da rúcula adubada com cama de 
frango quando analisado cada metal individualmente. Entretanto, verifica-se que a aplicação de 
C60 reduziu, significativamente, o HQ da rúcula para praticamente todos os metais analisados 
quando comparado à testemunha. Com exceção do Cu, a aplicação de C60 reduziu o HQ do Pb, 
Zn, Mn, Fe, Cr e Al em 75%, 48,39%, 74,71%, 35,29%, 83,33% e 81,82% em relação à 
testemunha, respectivamente. Logo, sugere-se que a aplicação de cama de frango mais 
humificada (C60) reduz o risco à saúde pela ingestão de metais pesados através do consumo da 
rúcula. 

 Além disso, observa-se que a aplicação de CF e C30 aumentou o HQ do Pb (37,5% e 
12,5% em relação à testemunha, respectivamente) e Zn (29,03% e 93,55% em relação à 
testemunha, respectivamente) (Figura 38). Apesar desse aumento não representar risco a saúde, 
ressalta-se que o solo utilizado no cultivo da rúcula não apresentava histórico de contaminação 
por metais. Logo, diante do observado, deve-se ter atenção ao cultivo dessa hortaliça utilizando 
cama de frango pouco humificada (CF e C30) em solos com histórico de aplicação de resíduos 
com metais pesados. Pois, nessas condições, poderá haver o favorecimento ao aumento do HQ, 
representando um risco à saúde pela ingestão de hortaliças adubadas com cama de frango pouco 
humificada. 
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Figura 38. Quociente de risco de metais pesados na planta de rúcula. Médias seguidas de 
mesma letra para um mesmo metal não diferem entre si pelo teste de Tukey a 5% de 
probabilidade. Fonte: SigmaPlot. 

 
7.5.3 Resposta fisiológica da Eruca sativa cultivada em solo tratado com cama de frango 
fresca e compostada 
 

A avaliação da fluorescência transiente da clorofila a representa uma ferramenta 
importante na análise do estado fisiológico da planta, sendo capaz de determinar respostas 
fotossintéticas diretas a condições ambientais adversas e avaliar as influências do estresse nas 
plantas (KUCKENBERG et al., 2009). Apesar da aplicação de resíduos orgânicos, como a cama 
de frango, na adubação de hortaliças proporcionar melhorias no desenvolvimento vegetal, a 
presença de metais pesados na composição dos resíduos pode afetar as respostas fisiológicas da 
planta. Os efeitos dos metais pesados nas plantas são conhecidos por prejudicar a fotossíntese, 
afetando complexos de proteína-pigmento através da inibição da biossíntese de clorofila, e 
afetando a cadeia transportadora de elétrons através da interação com o lado doador do PSII 
(fotossitema II) (PRASAD e STRZAŁKA, 1999; ARENA et al., 2017; FIGLIOLI et al., 2019). 

Os parâmetros fotossintéticos obtidos pela análise do teste JIP da fluorescência 
transiente da clorofila a, normalizados usando como referência a testemunha, das plantas de 
rúcula cultivadas em solos adubados com cama de frango não compostada e compostada por 
30 e 60 dias são demonstrados na Figura 39A. Observa-se que a aplicação da cama de frango, 
não compostada e compostada por 30 e 60 dias, promoveram um aumento no índice de 
desempenho fotossintético na conservação de energia de excitação para redução dos aceptores 
de elétrons do intersistema (PIABS) e do índice de desempenho na conservação de energia de 
excitação para redução dos aceptores finais do PSI (fotossistema I) (PITOTAL), sendo esse 
aumento mais pronunciado com a aplicação da cama de frango compostada por 60 dias. O 
incremento de ambos os índices de desempenho fotossintético (PIABS e PITOTAL) indicam um 
aumento da funcionalidade da cadeia de transportadores de elétrons da planta. Assim, também 
observa-se um aumento do parâmetro de rendimento quântico de transporte de elétrons da QA- 
para o aceptor final de elétrons do FSI (φRo) e do parâmetro de eficiência com que um elétrons 
é transferido dos aceptores de elétrons do intersistema para os aceptores finais de elétrons do 
FSI (δRo). Considerando que os processos de emissão de fluorescência, dissipação de calor e 
produção fotoquímica ocorrem em competição direta (KRAUSE e WEIS, 1991), o aumento do 
desempenho fotossintético levou a uma redução da perda de energia na forma de calor (DIo/RC) 
e do tamanho aparente do sistema antena (ABS/RC). O aumento do quenching fotoquímico 
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também contribuiu para uma redução de outras atividades específicas por centro de reação 
(RC), como a captura de elétrons por RC (TRO/RC), o fluxo de captura de energia por RC ativo, 
capaz de levar a uma redução de quinona A (QA

-) (ETO/RC) e o fluxo de elétrons até aceptores 
finais do PSI por RC (REO/RC). 
 

 
 

Figura 39. Fluorescência transiente da clorofila a de folhas adaptadas ao escuro de E. sativa 
cultivadas em solo tratado com cama de frango não compostada e compostada por 30 e 60 
dias. Fonte: SigmaPlot. 

 
(A) Parâmetros fotossintéticos deduzidos pela análise do teste JIP de transientes de 

fluorescência normalizados usando como referência a testemunha. (B) Fluorescência variável 
relativa entre as etapas O e P (Wt) na escala de tempo logarítmica. (C) Fluorescência variável 
relativa entre as etapas O e I (WOI) na escala de tempo logarítmica. (D) Fluorescência variável 
relativa entre as etapas I e P (WIP) e WOI na inserção. (E) Fluorescência variável relativa entre 
as etapas O e J (WOJ; eixo vertical esquerdo e gráfico com símbolos) e cinética média (eixo 
vertical direito e gráfico sem símbolos) representada entre as etapas O e J (ΔWOJ), revelando a 
banda K. (F) Fluorescência variável relativa entre as etapas O e K (WOK; eixo vertical esquerdo 
e gráfico com símbolos) e cinética média (eixo vertical direito e gráfico sem símbolos) 
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representada entre as etapas O e K (ΔWOK), revelando a banda L. ms = milissegundos; CF = 
Cama de frango não compostada; C30 = Cama de frango compostada por 30 dias; C60 = Cama 
de frango compostada por 60 dias. 

A fluorescência transiente da clorofila a demonstrada na Figura 39B exibiu uma típica 
curva transiente polifásica OJIP (Wt) (os pontos O50μs, J2ms, I30ms, e P1s estão marcadas no 
gráfico) para todos os tratamentos, não tendo sido observado expressiva diferença entre os 
tratamentos e a testemunha. Da mesma forma, o gráfico de fluorescência variável relativa 
normalizados entre os pontos O50μs e I30ms (WOI) não apresentou diferença entre os 
tratamentos e a testemunha (Figura 39C). Por outro lado, o gráfico de fluorescência variável 
relativa normalizado entre os pontos I30ms e P1s (WIP) (com seu respectivo gráfico de 
inserção) demonstra que a aplicação da cama de frango mais humificada (C60) promoveu um 
aumento expressivo na sequência de eventos de transferência de elétrons a partir do PSI 
(começando em PQH2) para os aceptores finais desse fotossistema da planta (Figura 39D). As 
avaliações de cinética demonstraram a presença de bandas-K (ΔWOK) e bandas-L (ΔWOJ) 
(Figura 38E e 38F, respectivamente). A banda-K (ΔWOK) é associada com a atividade do 
complexo de evolução do oxigênio (OEC) (AYYAZ et al., 2020). Observa-se valores negativos 
da banda-K nas plantas que receberam os tratamentos de cama de frango quando comparado 
com a testemunha, sendo a amplitude desses valores crescentes na seguinte ordem: C30, CF e 
C60 (Figura 39E). Logo, todos os tratamentos promoveram melhoras na eficiência do OEC, 
sendo a cama de frango com 60 dias de compostagem o que promoveu a melhor eficiência do 
OEC. Enquanto que os valores negativos da banda-L para todos os tratamentos de cama de 
frango (CF, C30 e C60), comparado com a testemunha, indica elevada conectividade energética 
entre os intersistemas (ΔWOJ) (Figura 39F) (YUSUF et al., 2010; AYYAZ et al., 2020). 

Os resultados de fluorescência transiente da clorofila a demonstram que os metais 
pesados presentes na cama de frango não prejudicaram o aparato fotossintético da rúcula, 
provavelmente, por essas plantas não terem absorvido os metais em quantidades suficientes 
para apresentarem elevados teores de desses metais no seu tecido vegetal. Entretanto, a 
aplicação de cama de frango promove uma melhoria no desempenho fotossintético da rúcula, 
sendo a cama de frango mais humificada (C60) a que promove um melhor desempenho 
fotoquímico na rúcula. Assim, demonstra-se que, dentre os tratamentos aplicados no cultivo da 
rúcula, a melhor alternativa para o desenvolvimento da planta e para a segurança alimentar é a 
utilização de cama de frango compostada por 60 dias. 
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7.6 CONCLUSÕES 

 
A compostagem alterou a biodisponibilidade de metais pesados presentes na cama de 

frango para as plantas de rúcula, modificando a absorção e translocação dos metais pela planta. 
A participação majoritária das formas químicas recalcitrantes do Cr, Fe e Al na cama de frango 
durante a compostagem tornaram esses metais não biodisponíveis para as plantas. A cama de 
frango não compostada e compostada reduziram a extração e translocação de Mn pela rúcula, 
reduzindo a concentração desse metal na planta. Tratando-se do Pb, a maior afinidade por 
estruturas de elevada labilidade que são preservadas no composto mediante incorporação nas 
SH durante a humificação, contribuiu para o seu incremento na rúcula adubada com CF, sendo 
esse aumento mais expressivo na raiz quando adubada com C60. Apesar da aplicação da cama 
de frango aumentar os teores de Cu na rúcula em todos os tempos de compostagem, a aplicação 
de cama de frango pouco humificada (CF e C30) reduziu a habilidade da planta em bioacumular 
Cu. 

A aplicação de cama de frango mais humificada, isto é, com 60 dias de compostagem 
reduziu o risco à saúde pela ingestão de metais pesados através do consumo de rúcula. 

A aplicação de cama de frango não compostada e compostada por 30 e 60 dias 
promoveram um aumento no índice de desempenho fotoquímico da rúcula, melhorando a 
funcionalidade da cadeia transportadora de elétrons da planta, a eficiência do complexo de 
evolução de oxigênio e a conectividade entre os intersistemas. 

Dentre os tratamentos aplicados, o que promoveu as melhores respostas foi a cama de 
frango compostada por 60 dias. 
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8. CONCLUSÕES GERAIS 

 
A mineralização e maturação da M.O. no estágio inicial da compostagem (primeiros 30 

dias) promove a preservação de estruturas recalcitrantes e a redução de estruturas lábeis na 
matriz da cama de frango, que são perdidas por lixiviação. As alterações estruturais na cama de 
frango promovidas pela compostagem direcionam as formas químicas predominantes dos 
metais na fase inicial da compostagem. A maior afinidade dos metais pesados pelas estruturas 
preservadas durante a compostagem reduz a solubilidade desses elementos e, 
consequentemente, o potencial poluidor da cama de frango. 

Apesar da compostagem favorecer a preservação de estruturas recalcitrantes na cama de 
frango, durante a compostagem estruturas alifáticas de polissacarídeos e fragmentos de lignina 
atuam como precursoras das SH. Essas estruturas são preservadas nos AH até o final da 
compostagem através da incorporação de estruturas fúlvicas pela polimerização estrutural. A 
característica estrutural das SH desenvolvidas na compostagem refletem nas características 
químicas do composto. As estruturas nitrogenadas e a elevada presença de carboidratos na cama 
de frango ao final da compostagem são preservadas nas estruturas húmicas pela atuação desses 
compostos na evolução e polimerização das SH durante a humificação, promovida durante a 
compostagem. 

O processo de compostagem, apesar de promover a concentração dos teores de metais 
pesados na cama de frango, faz com que esses metais sejam imobilizados em frações orgânicas 
mais recalcitrantes. Assim, o composto mais humificado representa a melhor alternativa para o 
desenvolvimento da planta e para a segurança alimentar. Entretanto, devido à elevada afinidade 
do Pb por estruturas hidrofílicas de elevadas labilidade, como carboidratos, esse metal 
permanece em frações lábeis após a compostagem e a sua associação com essas estruturas de 
caráter fúlvico favorece a sua absorção e translocação nas plantas de rúcula. 

A adsorção do Cu e do Pb na cama de frango ocorre com alta afinidade em superfície 
de adsorção heterogênea. Assim, a adsorção ocorre, majoritariamente, de forma específica, 
sugerindo a formação de complexos de esfera interna e demonstrando o elevado potencial da 
cama de frango na utilização como biossorvente para esses metais. Entretanto, a alteração 
estrutural promovida durante o processo de compostagem reduz a afinidade das SH da cama de 
frango pelo Pb, reduzindo a sua adsorção (kd), aumentanto a fração desse metal adsorvido de 
forma não específica, e aumentando a concentração na fração hidrossolúvel, e a sua 
biodisponibilidade, dessa forma conferindo relevantes riscos ambientais.  

A preservação de estruturas aromáticas e hidrofóbicas durante a compostagem aumenta 
a afinidade da cama de frango pelo Cu, aumentando a fração desse metal adsorvido de forma 
específica. 
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9. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 
As práticas de manejo intensivo com a aplicação de cama de frango em áreas agrícolas 

contribuem para a alteração das características estruturais das SH do solo que, associado ao 
duplo papel assumido pelas SH, como agentes quelantes e bioestimulantes, podem favorecer a 
absorção e transporte de metais pesados para o alimento produzido. A compostagem da cama 
de frango, como tratamento prévio à sua aplicação agrícola, demonstrou-se uma tecnologia de 
tratamento de resíduos capaz de alterar a capacidade de interação do resíduo com os metais pela 
alteração estrutural promovida na humificação da matéria orgânica. Apesar de, durante a 
compostagem, a maior parte dos metais pesados passarem para formas químicas mais estáveis, 
o mesmo não é observado para o Pb. 

Conforme desmonstrado no mecanismo proposto abaixo (Figura 40), durante a 
compostagem da cama de frango, estruturas de elevada labilidade, típicas de polissacarídeos 
(CAlk-O e CAlk-di-O), atuam como precursoras das SH e, com isso, são imobilizadas nas 
estruturas de AF e AH contribuindo para a manutenção dessas estruturas no composto em 
elevada quantidade até o final da compostagem. A elevada afinidade do Pb por essas estruturas 
de elevada labilidade (CAlk-O e CAlk-di-O) favorece a formação de complexos solúveis de 
elevada estabilidade, reduzindo a sua adsorção de forma não específica ao resíduo (Capítulo 
IV) e aumentando a fração hidrossolúvel desse metal (capítulo 3), o que pode favorecer a sua 
absorção e translocação pela planta. Este tipo de interação do Pb com estruturas lábeis das SH 
irá conferir sérios riscos a qualidade de alimentos produzidos em áreas tratadas com esse 
resíduo, mesmo compostado, conforme já verificado em várias hortaliças. 

Um mecanismo de alteração da solubilidade do Pb, em comparação com o Cu, durante 
a compostagem é proposto na Figura 40. 
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Figura 40. Proposta de mecanismo de alteração da solubilidade do Cu e do Pb durante o 
processo de compostagem. 

 
Também é importante considerar que a ação do composto e de suas frações húmicas na 

absorção e transporte de metais pesados nas plantas precisa ser estudado com mais detalhe 
mediante realização de experimento utilizando culturas com maior ciclo, uma vez que a rúcula 
apresenta um ciclo muito curto (45 dias). 
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11. ANEXOS 

 
11.1 Anexo A - Descrição do processo de compostagem 
 

A cama de frango foi compostada durante 120 dias em delineamento experimental 
inteiramente casualizado. A compostagem foi realizada na área experimental da Universidade 
Federal Rural do Rio de Janeiro, utilizando o resíduo de cama de frango oriunda do polo avícola 
da cidade de São José do Vale do Rio Preto-RJ, em composteiras de 98 litros ilustrada na Figura 
41. O lixiviado produzido durante o processo de compostagem foi coletado a partir de um 
coletor presente na estrutura da composteira que possibilitou o escoamento e armazenamento 
do lixiviado durante o tempo de compostagem, ilustrado na Figura 41. 
 

 
 

Figura 41. Composteira utilizada para compostagem da cama de frango. 
 

A homogeneização do composto foi feita através do revolvimento manual de acordo 
com a temperatura da mesma. A temperatura foi continuamente monitorada utilizando 
termômetro de bulbo de mercúrio. A umidade do composto, calculado de acordo com a equação 
1 (SILVA, 2009), foi mantida em torno de 50%. 
 

Umidade (%) = 𝑝𝑒𝑠𝑜 ú𝑚𝑖𝑑𝑜 − 𝑝𝑒𝑠𝑜 𝑠𝑒𝑐𝑜

𝑝𝑒𝑠𝑜 ú𝑚𝑖𝑑𝑜
 x 100                                            (1) 

 
Além disso, as avaliações dos parâmetros temperatura, pH, condutividade elétrica (CE), 

densidade e emissões de CO2 e NH3 do composto foram realizadas com a finalidade de 
monitorar a qualidade do processo de compostagem ao longo dos 120 dias (LAZCANO et al., 
2008; BERNAL et al., 2009; SOM et al., 2009; LEAL, 2020). O pH e a CE foram avaliados em 
solução de água destilada (5:1 v/v), de acordo com o método descrito por BRASIL (2007). A 
densidade foi determinada mediante coleta de amostras do composto em recipiente de 500 ml 
e aplicação das seguintes fórmulas: 
 

D.úmida (kg/m3) = [Massa úmida (g)/Volume (mL)] x 1000   (2) 
 

Coletor de lixiviado 
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D.seca (kg/m3) =D. úmida (kg/m3) x [100 - Umidade Atual (%)/ 100]  (3) 
 

As emissões de CO2 e de NH3 foram quantificadas conforme metodologia descrita por 
Leal (2020). 

O valor da temperatura da cama de frango durante a compostagem atingiu o máximo de 
55ºC três dias após o início da compostagem, conforme observado na Figura 42. Logo, já na 
primeira semana o composto atingiu a faixa de temperatura termofílica (40 a 70ºC), 
permanecendo nessa faixa até 30 dias após o início da compostagem. Com o decorrer dos dias, 
os valores de temperatura foram diminuindo e, após 65 dias de compostagem o material, 
apresentou temperaturas muito próximas da temperatura ambiente, indicando estabilidade do 
composto e início da fase de maturação ou cura. 
 

 
 

Figura 42. Temperaturas do ambiente e da leira observadas durante a compostagem da cama 
de frango. Fonte: SigmaPlot. 

 
Durante todo o processo de compostagem foram observados valores elevados de pH, 

apresentando um aumento progressivo com o tempo (Figura 43). A cama de frango já iniciou o 
processo de compostagem com pH acima de 8,5, tendo finalizado com pH superior à 10. 
Segundo Leal et al. (2011), o pH mais elevado em compostos orgânicos ricos em N geralmente 
está relacionado a transformação do N da forma proteica para amoniacal. Além disso, uma 
prática muito comum na avicultura é a utilização da mesma cama para vários ciclos de aves 
(prática empregada nas granjas de São José do Vale do Rio Preto), o que faz com que sejam 
usados agentes alcalinos desinfetantes como forma de tratamento da cama (KUANA, 2009). 
Dentre esses agentes alcalinos usados estão óxido de cálcio, hidróxido de cálcio e até hidróxido 
de sódio (soda cáustica), tornando o pH da cama de frango extremamente alcalino (PAULINO, 
2006). 
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Figura 43. pH do composto observados durante a compostagem da cama de frango. Fonte: 
SigmaPlot. 

 
Com relação à condutividade elétrica (Figura 44), foi observado uma redução nos cinco 

primeiros dias, seguido de um progressivo aumento com o tempo, até o final da compostagem. 
Os valores de CE indicam a quantidade de sais presentes na fase líquida do composto. Dessa 
forma, a elevação da CE é atribuída à concentração de sais promovida pela mineralização do 
material de origem orgânica (BENITES et al., 2004). 
 

 
 

Figura 44. CE do composto observados durante a compostagem da cama de frango. Fonte: 
SigmaPlot. 

 
A densidade do composto aumentou com o decorrer do tempo de compostagem, 

conforme observado na Figura 45. Segundo Leal et al. (2011), este aumento da densidade é 
atribuído à ação de macrofauna fragmentadora e ao aumento da polimerização e humificação 
das substâncias orgânicas existentes no meio. 
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Figura 45. Densidade do composto observados durante a compostagem da cama de frango. 
Fonte: SigmaPlot. 

 
Observou-se redução gradual da emissão de CO2 até 60 dias de incubação, conforme 

pode ser observado na Figura A6. Esta característica é indicativa do grau de maturação do 
composto e da atividade dos microrganismos, que se alimentam do carbono orgânico e liberam 
CO2, vapor de água e calor. Segundo Bernal (1996), um composto imaturo tem uma forte 
demanda por O2 e uma alta produção de CO2, devido à maior proporção de compostos 
facilmente biodegradáveis no material. Segundo Bernal et al. (2009), TMECC (2002) e Wichuk 
e McCartney (2013), são considerados instáveis materiais que apresentam emissões de CO2 
superiores a 4,0 mg g-1 dia-1. Observa-se que após 60 dias as emissões de CO2 alcançaram 
valores próximos a este limite, mantendo esse limite até o final da incubação. Esse resultado 
demonstra elevada atividade biológica no início do processo de compostagem, com posterior 
estabilização. 
 

 
 
Figura 46. Emissão de CO2 observada durante a compostagem da cama de frango. Fonte: 

SigmaPlot. 
 

Os resultados de emissão de NH3 estão apresentados na Figura 47, onde podemos 
observar que ocorreu uma elevada emissão no início da incubação, com redução gradual até os 
120 dias de incubação, onde atingiu valores próximos de zero. Os elevados valores de pH foram 
responsáveis pelas elevadas perdas de N na forma de amônia durante a compostagem, uma vez 
que a volatilização de NH3 é maior em pH alcalino. (SANCHEZ-MONEDERO et al., 2001). 
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Figura 47. Emissão de NH3 observada durante a compostagem da cama de frango. Fonte: 

SigmaPlot. 
 

Logo, diante dos resultados apresentados, é possível concluir que a compostagem de 
cama de frango apresentou uma evolução satisfatória, apresentando uma ação microbiológica 
intensa até o final da fase termofílica e posterior redução durante o processo de estabilização e 
maturação do composto. 
 
11.2 Anexo B - Relation between changes in organic matter structure of poultry litter and 
heavy metals solubility during composting: Supplementary Information 
 

 
 

Figure 48. Changes in temperature of the composting windrow. Fonte: SigmaPlot. 
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Figure 49. (A) Changes in aromatic and aliphatic properties of poultry litter over 30 days of 
composting. (B) Hydrophobicity index (HI) and polarity index (PI) of uncomposted and 
15- and 30-day-composted poultry litter. Fonte: SigmaPlot. 

 
 

 
 

Figure 50. C-CO2 emission during 30 d of the poultry litter composting. Average of three 
replicates +/- standard error. Fonte: SigmaPlot. 

 
Table 16. Characteristics of raw material. 

N % 2.03 ± 0.06 
C % 31,85 ± 0.21 

C/N - 15,65 ± 0.35 
M.O. - 54,83 ± 0.37 
pH - 8,35 ± 0.01 
Cu mg.kg-1 360,45 ± 4.42 
Fe mg.kg-1 8350,22 ± 437.94 

To be continued... 
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Table 16 – Continuation. 
Ni mg.kg-1 6,21 ± 0.27 
Co mg.kg-1 4,98 ± 1.46 
Zn mg.kg-1 272,93 ± 17.04 
Mg mg.kg-1 2281,01 ± 157.02 
Mn mg.kg-1 254,70 ± 29.51 
Ca mg.kg-1 13716,10 ± 860.78 
P mg.kg-1 1627,22 ± 281.84 
K mg.kg-1 13738,11 ± 194.27 

M.O.: Organic matter. 
 
 

Table 17. Recovery of heavy metals in NIST - 2782 industrial reference sludge (Industrial 
Sludge), obtained by the EPA 3050b method. 

Chemical Element Value Determined Value Certified1 Recovery (Digestion)2 NIST Recovery3 DL4 

 -----------mg.kg-1------------- --------- % --------- mg.L-1 
Cu 2881.47 2594 ± 52 111.1 94.0 0.074 
Fe 365291.72 269000 ± 7000 135.8 94.0 0.59 
Ni 132.42 154,1 ± 3,1 85.9 62.0 0.083 
Co 67.53 66,3 ± 4,8 101.9 82.0 0.079 
Cr 80.65 109 ± 6,0 74.0 61.0 0.049 
Pb 499.33 574 ± 11 87.0 97.0 0.085 
Cd 2.18 4,17 ± 0,09 52.4 ND 0.03 
Zn 1303.83 1254 ± 196 104.0 93.0 0.61 
Mg 549.06 2600 ± 200 21.1 19.0 2.96 
Mn 209.70 300 69.9 86.0 0.051 
Ca 3938.60 6700 ± 600 58.8 71.0 16.31 
Al 1001.83 13700 ± 900 7.3 11.0 0.98 
P 5641.03 5000 ± 600 112.8 ND 0.37 

Na 1520.61 13000 ± 500 11.7 20.0  
K 93.59 3200 ± 100 2.9 3.0 2.41 

1 Certified NIST value of the elements in relation to the total contentes; 2 Recovery rate of the determined value in relation to 
the total = (determined value / total certified value) x 100; 3 Recovery obtained by NIST – 2782; 4 Detection limit (DL); ND- 
Not determined. 

 
Table 18. Concentrations of metals and nutrients in leachate from poultry litter composting. 

Chemical element Concentration (mg.L-1) 
Cu 44.99 ± 0.19 
Fe 63.35 ± 0.32 
Mn 5.84 ± 0.07 
Zn 117.27 ± 0.63 
Pb 2.49 ± 0.10 
Ni 1.03 ± 0.12 
Cr 0.23 ± 0.09 

 


