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BASSEGIO, Chaiane. Universidade Estadual do Oeste do Paraná – UNIOESTE, 
março de 2020. Tolerância e acúmulo de chumbo em acessos de Brassica 

juncea L. Reginaldo Ferreira Santos. 
 
 

RESUMO 
 

Identificar acessos de Brassica juncea L. com capacidade de tolerar e acumular 
chumbo (Pb) na parte aérea é uma alternativa importante para fitorremediação de 
solos contaminados. O objetivo deste trabalho foi avaliar a tolerância e o acúmulo de 
Pb de acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. O experimento foi 
conduzido em esquema fatorial 3 × 4, com três acessos de B. juncea (PI  180266, PI 
649105 e PI 432379) e quatro níveis de Pb (0, 90, 180 e 540 mg kg–1), com quatro 
repetições. Além do crescimento e acúmulo de Pb na parte aérea e raízes, foram 
calculados o coeficiente de transferência, fator de translocação e o índice de 
tolerância. O crescimento da planta foi reduzido quando a concentração de Pb no 
solo aumentou para 540 mg kg–1. As concentrações de Pb na parte aérea e raízes 
aumentaram à medida que a concentração no solo aumentou, atingindo 80 mg kg–1 
na parte aérea e 900 mg kg–1 nas raízes quando as plantas foram cultivadas com 
níveis de contaminação de 540 mg kg–1. Os acessos de B. juncea diferiram entre si 
no grau de acúmulo de Pb nas raízes e parte aérea. A concentração de Pb na parte 
aérea no acesso PI 180266 foi 51% maior em comparação aos acessos PI 649105 e 
PI 432379 quando a concentração de Pb no solo aumentou para 540 mg kg–1. Os 
resultados indicaram que houve diferença genotípica, sendo que o B. juncea (acesso 
PI 180266) é mais tolerante em solo contaminado por Pb. 
 

"O presente trabalho foi realizado com apoio da Coordenação de Aperfeiçoamento de 
Pessoal de Nível Superior - Brasil (CAPES) - Código de Financiamento 001 

 
 
 
 

PALAVRAS-CHAVE: Mostarda da índia; chumbo; contaminação do solo; 
fitorremediação.
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BASSEGIO, Chaiane. State University of Western Paraná - UNIOESTE, March 2020. 
Tolerance and accumulation of lead in accessions of Brassica juncea L. 

Reginaldo Ferreira Santos. 
 
 

ABSTRACT  
 

Identifying accessions of Brassica juncea L. capable of tolerating and accumulating 
lead (Pb) in the shoots is an important alternative for phytoremediation of 
contaminated soils. The objective of this work was to evaluate the tolerance and 
accumulation of B. juncea accessions in Pb contaminated soil. The experiment was 
conducted in a 3 × 4 factorial scheme with three B. juncea accessions (PI 180266, PI 
649105 and PI 432379) and four levels of Pb (0, 90, 180 and 540 mg kg–1), with four 
repetitions. In addition to growth and accumulation of Pb in the shoot and roots, the 
transfer coefficient, translocation factor and tolerance index were calculated. Plant 
growth was reduced when soil Pb concentration increased to 540 mg kg–1. Pb 
concentrations in shoots and roots increased as soil concentration increased, 
reaching 80 mg kg–1 in shoots and 900 mg kg–1 in roots when plants were cultivated 
with contamination levels of 540 mg kg–1. The accessions of B. juncea differed in the 
degree of Pb accumulation in the roots and shoot. The concentration of Pb in shoots 
in accession PI 180266 was 51% higher compared to accessions PI 649105 and PI 
432379 when soil Pb concentration increased to 540 mg kg–1. The results indicated 
that there was genotypic difference, and B. juncea (Acc PI 180266) is higher. tolerant 
to soil contaminated with Pb. 
 
"This study was financed in part by the Coordenação de Aperfeiçoamento de Pessoal de 
Nível Superior - Brasil (CAPES) - Finance Code 001" 

 
 
 

KEYWORDS: Indian mustard; lead; soil contamination; phytoremediation. 
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1. INTRODUÇÃO  

 

O chumbo é um dos poluentes inorgânicos mais comum nos solos. O metal 

tem alta persistência no solo e é potencialmente tóxico, mesmo em baixas 

concentrações (GROVER et al., 2010; SHAHID et al., 2011). No Brasil, a Resolução 

420 do Conselho Nacional do Meio Ambiente define 180 mg kg–1 Pb como nível 

máximo para as áreas agrícolas (FREITAS et al., 2013). A contaminação por 

chumbo depende da origem, uso agrícola ou industrial, deposição atmosférica ou 

alta concentração de metais da rocha mãe e do clima (BOUQUET et al., 2017). 

Solos de diferentes áreas e regiões do Brasil apresentam altos níveis de Pb, 

causando problemas para os ecossistemas e para a saúde pública (KEDE et al., 

2008). Nos ultimos anos, o aumento das atividades industriais e metalúrgicas 

agravou o problema da contaminação de Pb no solo (SOUZA et al., 2012). 

Diversas tecnologias de remediação estão disponíveis para tratar solos 

contaminados com metais; no entanto, a maioria das tecnologias de remediação são 

caras e necessitam de trabalhos intensivos. As tecnologias de remediação podem 

ser classificado em três grandes grupos: físico, ou seja, substituição do solo 

(DOUAY et al., 2008; DELLISANTI; ROSSI; VALDRÈ, 2009); química, ou seja, 

tecnologias de lavagem do solo (UCAROGLU; TALINLI, 2012; ABDELHAFEZ et al., 

2014; PARK; SON, 2017); e biológica, isto é, absorção de metais por plantas, 

chamada de fitorremediação (FAUZIAH et al., 2017). 

 A fitorremediação é uma técnica biológica que visa o uso de plantas 

especificas com o intuito de diminuir ou até mesmo descontaminar áreas poluídas. É 

um processo promissor e economicamente eficaz, além de ser uma das técnicas 

mais testadas devido à alta eficiência na remoção dos metais tóxicos (AZEVEDO; 

CHASIN, 2003). Nas plantas, os níveis tóxicos de chumbo afetam a germinação, o 

crescimento da parte aérea e raízes, a atividade de enzimas, a fotossíntese e 

nutrição mineral (GOPAL; RIZVI, 2008). Devido aos efeitos adversos dos altos níveis 

de Pb nas plantas, estudos investigando os efeitos deste metal em espécies, 

juntamente com aqueles que visam identificar métodos sustentáveis para sua 

remoção ou imobilização, receberam atenção crescente nos últimos anos 

(ZHIVOTOVSKY et al., 2011).  

Entre as espécies com potencial para fitorremediação, a família Brassicaceae 
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se destaca na fitoextração de metais pesados. Dentro da família, a espécie Brassica 

juncea  L. é reconhecida como uma planta hiperacumuladora de certos metais 

pesados (GOSWAMI; DAS, 2015). O critério utilizado para distinguir uma espécie 

hiperacumuladora varia de 0,01% a 1,00% do metal na matéria seca da folha, 

dependendo do elemento e para o chumbo é 0,1% do Pb na matéria seca 

(MEHDAWI; PILON-SMITS, 2012).  

Portanto, o sucesso da fitorremediação é determinado pela quantidade de 

matéria seca produzida pela espécie e pela concentração de metal na parte aérea 

das plantas (SAIFULLAH et al., 2009). Assim, um dos fatores mais importantes que 

afetam a extensão da remoção de poluentes é a seleção de espécies. Diferenças 

entre espécies de plantas no acúmulo de metais são amplamente reconhecidas 

(SOUZA et al., 2012; RATHORE et al., 2017; WANG et al., 2019). No entanto, a 

seleção de acessos dentro da mesma especie é vista como abordagem promissora 

para aumentar a fitoextração de metais (GURAJALA et al., 2019). A transformação 

genética das plantas ajudará a superar a limitação através da integração de alguns 

genes nas plantas. Essas modificações podem melhorar a tolerância, a taxa de 

absorção e as capacidades de desintoxicação das plantas (JAGETIYA; KUMAR, 

2020). Existe o potencial de desenvolver genótipos superiores de B. juncea para 

fitorremediação através de seleção de acessos tolerantes.   

Portanto, pode haver variações no crescimento e acúmulo de Pb entre 

diferentes acessos de B. juncea. O objetivo deste trabalho foi avaliar três acessos da 

espécie em relação à tolerância e acúmulo de Pb em solo contaminado com níveis 

desse metal. 
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA  

 

2.1 Contaminação do solo 

Na biosfera, o solo é um componente muito específico que envolve diversos 

materiais, minerais e orgânicos, que resultam das interações dos fatores climáticos, 

do material parental, da composição química, estrutura mineral e do estado de 

dispersão, para a sua formação ao longo do tempo. Tem como função a 

conservação do ciclo da água e dos nutrientes, sustentação da vida, produção de 

alimentos e a proteção das águas subterrâneas e superficiais (KABATA-PENDIAS, 

2010; CETESB, 2015).  

Como o solo apresenta uma importância para diversas atividades humanas, 

como a produção de alimentos, torna-se mais vulnerável aos danos e à exaustão 

provocada por tal. Pelo solo apresentar capacidades de tampão, absorção e filtração 

dos contaminantes, os danos muitas vezes não são detectáveis até apresentarem 

um estágio avançado (EEA, 2000). 

A CETESB (2015) define área contaminada como sendo: “a área, local ou 

terreno onde há comprovadamente poluição ou contaminação causada pela 

introdução de quaisquer resíduos ou substâncias que nela tenham sido depositadas, 

acumuladas, enterradas ou infiltradas de forma planejada ou acidentalmente e até 

mesmo de forma natural”. 

O solo pode conter contaminantes naturais ou antropogênicos com uma 

ampla variedade de composições e concentrações. A poluição causada por 

compostos inorgânicos e orgânicos é devida tanto às liberações da poluição natural 

como também das atividades humanas mal administradas (KAVAMURA; 

ESPOSITO, 2010). 

O solo age como um aceitador final de substâncias que são liberadas no meio 

ambiente de várias atividades humanas. Contaminantes inorgânicos e orgânicos 

podem se acumular no solo por causa de suas propriedades físico-químicas, 

representando sérios problemas relacionados à saúde pública e ambiental 

(SHAYLER et al., 2009). A contaminação do solo não ocorre somente em situações 

localizadas, mas também regionais, como a perda de produtividade agrícola do solo 

por meio de processos erosivos (EEA, 2000).  

O uso excessivo ou inadequado de compostos químicos sintéticos causa 

sérios problemas ambientais e aumenta os efeitos adversos na saúde humana 
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(toxicidade e carcinogenicidade). Várias atividades antropogênicas têm matrizes 

ambientais afetadas (ar, água, solo, biota) liberando resíduos sólidos, líquidos e 

gasosos, contendo vários poluentes como metais pesados, hidrocarbonetos e 

solventes orgânicos (SCIACCA; OLIVERI; CONTI, 2009; MIRI et al., 2016). 

A intensificação das atividades antrópicas tem amplificado o risco de poluição 

dos solos por metais pesados tóxicos. “Metais pesados" em um termo coletivo geral, 

se aplica ao grupo de metais e metalóides com densidade atômica maior que 4g cm-

3 (HAWKES, 1997). Já o termo "metais pesados tóxicos" refere-se a qualquer 

elemento que tem uma densidade relativamente alta e é tóxico ou venenosa mesmo 

em baixa concentração (LENNTECH, 2004).  

Os metais pesados tóxicos afetam as propriedades químicas, físicas e o 

equilíbrio biológico do solo e apresentam propriedades como elevados níveis de 

reatividade e bioacumulação. Esses elementos, além de provocarem diversas 

reações químicas não metabolizáveis, também são cumulativos ao longo da cadeia 

alimentar (PEREIRA; EBECKEN, 2009; HORTA et al., 2015).  

O Cd, Pb, Mercúrio (Hg), Arsênio (As) e Niquel (Ni), são metais pesados 

tóxicos (NIEBOER; RICHARDSON, 1980), pois não possuem nenhuma função vital 

dentro dos organismos, permanecem apenas aderidos aos tecidos vegetais da 

planta sem que ela os utilize. Ou seja, a presença destes é prejudicial em qualquer 

concentração. Estes metais têm contribuído para casos de intoxicação, estando 

presentes em alimentos, na água e nas proteínas animais, principalmente nos 

peixes (GUISARD, 2006).  

Porém, alguns metais disponíveis em pequenas quantidades são importantes 

para os seres vivos, auxiliando em suas funções vitais, cuja absorção em excesso 

às exigências da planta resulta em efeitos tóxicos (PEREIRA; EBECKEN, 2009).  

Entre as atividades que poluem o solo com metais pesados tóxicos, se 

destacam a atividade industrial, agrícola, a mineração, e o lançamento de efluentes 

e esgoto doméstico inadequado em corpos hídricos e solo (MONTEIRO, 2008). Em 

áreas de mineração, a perda da cobertura vegetal acentua a degradação do solo 

promovendo lixiviação dos contaminantes para o lençol freático e para as águas 

superficiais através do escoamento superficial, erosão hídrica e eólica (ANDRADE et 

al., 2009). 

Na agricultura, há significativas cargas de poluentes inseridas diariamente 

como estercos ou lamas das estações de tratamento e produtos fosfatados na forma 
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de adubos, por aplicação de maneira inadequada. Essa prática pode levar a 

problemas de poluição dos solos, perda da sua fertilidade e contaminação das 

águas superficiais e subterrâneas (EEA, 2000; MALEKI; ZARASVAND, 2008). 

Uma prática comum na agricultura é o controle químico de plantas daninhas, 

sendo uma importante tecnologia para viabilizar o cultivo de áreas extensas e 

reduzir os custos de produção. Porém, a aplicação de herbicidas persistentes no 

ambiente pode resultar em problemas com cultivos em sucessão, além da 

possibilidade de contaminação das águas (MANCUSO et al., 2011). Uma alternativa 

é a utilização de herbicidas não residuais, no entanto, devido à falta de opções no 

mercado de insumos e pela necessidade de se fazer várias aplicações durante um 

curto período, isso nem sempre é possível (MADALÃO et al., 2016). 

A adição de fertilizantes fosfatados é uma fonte de introdução de Cádmio (Cd) 

e Chumbo (Pb) nos solos. O Pb é emitido também pelo setor industrial, pelas 

metalúrgicas na forma de calor, energia elétrica, combustão de combustíveis fósseis 

e atividade mineira (EFSA, 2010). Embora os níveis de metais pesados na 

agricultura sejam muito pequenos, o uso repetido de fertilizantes fosfatados e a 

longa persistência pode acarretar na acumulação perigosamente alta de alguns 

metais (VERKLEJI, 1993). 

 

2.2 Contaminação do solo por Pb 

O Pb em seu estado elementar é um metal prateado, denso, macio e 

brilhante. Quando colocado na presença de ar, oxida apresentando uma cor azul 

esverdeada. Possui ponto de fusão de 327,5oC e ponto de ebulição de 1740oC. 

Possui solubilidade muito baixa, apresenta número atômico 82 e massa atômica 

11,34g cm–3 (AVILA-CAMPOS, 2014).  

A contaminação por Pb está naturalmente presente em todo o solo, ela ocorre 

geralmente na faixa de 15 a 40 mg kg–1. A poluição pode aumentar o nível de Pb do 

solo (SHARMA, 2016). Atualmente, esse elemento é classificado como o segundo 

mais perigoso na lista de prioridade da Agência de Proteção Ambiental americana, 

atrás somente do Arsênio (As) (ATSDR, 2005). 

 O elemento encontrado na natureza predominante é o íon de chumbo Pb²+, 

sendo raramente encontrado na sua forma elementar. O íon Pb²+ forma facilmente 

ligas metálicas com outros metais como o zinco, cobre, estanho, entre outros 
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(RIBEIRO, 2013). Dentre os fatores que influenciam a mobilidade do Pb nos solos 

podem ser citados a quantidade de matéria orgânica presente, o pH e a textura do 

solo. Devido o chumbo estar disponível na solução do solo na forma de Pb²+, a 

adsorção desse metal pode ser influenciada pela troca de cátions nas argilas e a 

quantidade de matéria orgânica (CCME, 1999). 

A forma com que o Pb se encontra complexado no solo constitui um 

importante fator de gerenciamento da biodisponibilidade do metal. Quanto menor 

sua solubilidade, menor será a disponibilidade do metal no meio. A baixa adsorção 

do Pb, a matéria orgânica e as argilas presentes no solo dificultam a migração do 

metal para regiões mais profundas do solo, porém, a contaminação do lençol freático 

não tem sido evitada (MAVROPOULOS, 2004). 

Os nitratos, cloretos e acetatos de chumbo são solúveis no solo e lixiviam 

com facilidade. Já os óxidos de Pb apresentam menor solubilidade que os sais. O 

Pb metálico é insolúvel e sofre processos de oxidação, se transformando em óxidos 

que serão dissolvidos ou em compostos mais estáveis (CCME, 1999). 

Apesar de o Pb apresentar ocorrência natural nos solos pelas emissões 

vulcânicas, intemperismo geoquímico e névoas aquáticas, o aumento nos seus 

teores e sua presença no ambiente são resultados da ação antrópica, através de 

atividades industriais e de mineração: tintas, fabricação de baterias e disposição, 

gasolina, explosivos e revestimentos, bem como de esgoto municipal e fertiliantes 

contendo chumbo que contribui para a disseminação deste composto tóxico no 

ambiente (SEKHAR et al., 2005; SAIFULLAH et al, 2009; RIBEIRO, 2013; 

GONÇALVES Jr. et al., 2014). 

A contaminação do solo por chumbo pode causar uma variedade de 

perturbações e sua alta fitotoxicidade é um grande problema em áreas cultivadas 

(KOPITTKE et al., 2007; ISRAR; SAHI, 2008), resultando em redução ou até a 

extinção da vegetação, contaminação das águas e toxicidade direta aos organismos 

vivos (ALVES et al., 2008). 

Além das plantas, os corpos hídricos também estão susceptíveis à 

contaminação por Pb, por despejo direto dos contaminantes, no lançamento de 

efluentes e por atividades indiretas, proveniente da atmosfera e da lixiviação dos 

contaminantes dos solos, principalmente o carreamento dos poluentes das áreas 

agrícolas (ATSDR, 2007; OKOYE et al., 2010). 

Em sistemas aquáticos contaminados, a maior parte do metal está ligado ao 
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sedimento, sendo somente uma pequena fração dissolvida na água. Desse modo, 

os organismos absorvem o Pb em proporção com o grau de contaminação de seu 

habitat (PAOLIELLO; CAPITANA, 2003). 

Em relação à persistência do Pb no ecossistema, a rede trófica exerce um 

papel importante. A transferência do contaminante a cada nível trófico levará ao 

aumento das concentrações até atingir níveis que podem ser danosos e até mesmo 

letais ao organismo, visto que o metal possui caráter acumulativo (LEMOS; TERRA, 

2003). 

O Pb está presente em frações de solo, sedimentos e tecidos biológicos e 

apesenta propriedades de bioacumulação, biomagnificação e persistência no meio 

ambiente. A persistência deste metal no ambiente garante a prevalência de seus 

efeitos a longo prazo, mesmo depois de interrompidas as emissões dos poluentes 

(FRANCO; FRANCO, 2003). 

 

2.3 Efeitos dos metais nas plantas e na saúde humana 

As plantas precisam de um conjunto de nutrientes inorgânicos essenciais (N, 

P, K, Ca, Mg, Fe, Cl, Zn, Mn e Cu), que são exigidos para seu crescimento, 

desenvolvimento e reprodução (LUGLI, 2011). No entanto, as plantas absorvem 

todos aqueles elementos que estão disponíveis no solo (BECH et al., 2012; 

SASMAZ; OBEK, 2012; SOOKSAWAT et al., 2013). Outros elementos inorgânicos 

não essenciais, como Pb, Cd, e As, também podem ser absorvidos pelas raízes da 

planta, substituindo um nutriente essencial, o que pode causar sua morte ou 

enfraquecimento e menor desenvolvimento. 

Estes metais são facilmente absorvidos e se acumulam em diferentes órgãos 

das plantas (WANG et al., 2003). As plantas absorvem os metais devido à 

disponibilidade do contaminante, coeficiente de movimentação do elemento entre a 

solução do solo e a superfície da raiz, o transporte pelos vasos condutores e a 

translocação pelos tecidos da planta (ALLOWAY, 1995). 

 Eles podem afetar o metabolismo celular, se presente além do limite de 

tolerância. Mecanismos fisiológicos que são afetados pelos metais pesados incluem 

balanço hídrico, atividade fotossintética, respiração e conteúdo de ATP, atividade 

enzimática, estrutura de proteína, divisão celular e morfogênese (FOYER; NOCTOR, 

2005; CLEMENS, 2006; SHARMA; DIETZ, 2009; AHMAD et al., 2010; GUERRA et 
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al., 2011; KADUKOVA; KAVULIOCA, 2011).  

A absorção do chumbo nas plantas é basicamente regulada pelo pH, 

solubilidade, tamanho de partícula e capacidade de troca de cátions do solo. Alta 

concentração de Pb pode causar grande número de sintomas tóxicos, como inibição 

da germinação, clorose, escurecimento do sistema radicular, atraso no crescimento, 

inibição da fotossíntese e da respiração, distorção do cloroplasto, inibição das 

enzimas do ciclo de Calvin, capazes de alterar o estado hormonal, capazes de 

perturbar a nutrição mineral e balanço hídrico, desestruturar a estrutura da 

membrana, dificultar a permeabilidade da membrana (HENRY et al., 2000; SOARES 

et al., 2001; SHARMA; DUBEY, 2005; GOPAL; RIZVI, 2008; AHMAD et al., 2011; 

ASHRAF et al., 2011).  

A toxicidade do Pb também é conhecida por inibir o alongamento da raiz, 

reduzir a concentração de clorofila e crescimento de plantas devido à destruição de 

plasmama (HAO et al., 2011). O conteúdo do Pb decresce na seguinte ordem em 

vários órgãos da planta: raízes > folhas > caule > inflorescência > sementes. Esta 

ordem também pode ser variada dependendo da espécie (HENRY et al., 2000). 

Além de serem tóxicos para as plantas, quando em elevadas concentrações, 

os metais tóxicos também se tornam tóxicos à saúde humana. De acordo com 

Abrahams (2002), os principais meios de exposição do homem aos metais tóxicos 

são a inalação, a absorção pela pele ou a ingestão de alimentos contaminados. 

Geralmente, as grandes consequências para os seres humanos expostos são a 

contribuição para doenças cancerígenas, cardiovasculares, distúrbios de 

comportamento, inteligência reduzida e déficit de atenção (LIU et al., 2013). 

Concentrações de chumbo em porções comestíveis de plantas cultivadas em 

áreas não contaminadas variam de 0,05 a 3 mg g–1, enquanto que nas plantas 

cultivadas em regiões contaminadas, as concentrações chegam a 2700mg g–1  

(KABATA-PENDIAS, 2010). Tecidos aéreos como folhas e grãos de cereais tendem 

a ter concentrações de Pb em seus tecidos devido à captação de Pb de fontes 

aéreas. Concentrações elevadas de Pb no grãos tem levado ao estabelecimento de 

limites estritos, tais 0,2 mg g–1 para cereais (CODEX ALIMENTARIUS 

COMMISSION, 2001).  

Nos seres humanos, o Pb apresenta elevada toxicidade, já que não possui 

nenhuma função fisiológica conhecida no organismo. Possui como principais vias de 

exposição a oral, inalatória e cutânea, e, após absorvido, pode ser armazenado em 
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tecidos mineralizados (ossos e dentes) e provocar efeitos no sangue, medula óssea, 

sistema nervoso central e periférico, e rins (UEBEL et al., 2017). 

O Pb causa problemas renais, aumento do risco para o doenças 

cardiovasculares, câncer nos pulmões, nariz, seios, garganta e estômago, pode 

causar prejuízo ao desenvolvimento de crianças e inibir a formação de óxido nítrico 

(NO) e alterar o funcionamento de importantes mecanismos fisiológicos, capaz de 

causar sérios efeitos adversos à ictiofauna, aves, mamíferos e microrganismos (LIU 

et al., 2013). 

Entre esses casos de contaminação por Pb, podem-se citar dois casos 

relatados no nosso País, em Santo Amaro da Purificação, no Nordeste, e em 

Adrianópolis, na Região Sul. Em ambos os casos, pessoas vivem em áreas 

contaminadas, em um passivo ambiental decorrente de atividades industriais e de 

mineração durante décadas, levando toda a população à exposição por Pb de forma 

inconsistente (DI GIULIO et al., 2012). 

Ao avaliar os efeitos no desempenho escolar de crianças e adolescentes, de 

acordo com os níveis de contaminação, Pereira e Rodrigues (2013) encontraram os 

efeitos deletérios da contaminação por Pb, uma vez que as pessoas com elevados 

níveis de contaminação apresentaram desempenho muito inferior aos demais 

participantes da pesquisa.  

 

2.4 Valores orientadores de qualidade do solo 

Define-se como solo contaminado aquele no qual as concentrações das 

substâncias encontram-se fora do limite recomendado pela legislação e que indicam 

riscos ao ecossistema e/ou à saúde das pessoas e animais que vivem nesse local. 

Portanto, o solo deve estar de acordo com a norma do CONAMA n° 420 de 28 de 

dezembro de 2009 (CONAMA, 2009). 

No Brasil, a Resolução do CONAMA n˚ 420 de 2009, na esfera da União, é a 

legislação que dispõe sobre os critérios e valores orientadores de qualidade do solo 

e águas subterrâneas (Tabela 1) quanto à presença de substâncias químicas. De 

acordo com esta resolução, os órgãos competentes dos Estados e do Distrito 

Federal devem determinar os Valores de Referência de Qualidade (VRQ), os 

Valores de Prevenção (VP) e os Valores de Investigação (VI) a serem seguidos para 

cada contaminante (CONAMA, 2009). 

Valores de Referência de Qualidade (VRQ): É a concentração de determinada 
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substância no solo ou na água subterrânea, que define o solo como limpo ou a 

qualidade natural da água subterrânea, e é determinado com base em interpretação 

estatística de análises físico-químicas de amostras de diversos tipos de solos. Deve 

ser utilizado como referência nas ações de prevenção da poluição do solo e das 

águas subterrâneas e de controle de áreas contaminadas. 

Valores de Prevenção (VP): É a concentração de valor limite de determinada 

substância no solo, tal que ela seja capaz de sustentar suas funções principais, 

protegendo os receptores ecológicos e a qualidade das águas subterrâneas. Deve 

ser utilizada para disciplinar a introdução de substâncias no solo e, quando 

ultrapassado, a continuidade da atividade será submetida a nova avaliação, devendo 

os responsáveis legais pela introdução das cargas poluentes procederem ao 

monitoramento dos impactos decorrentes.  

Valores de Investigação (VI): É a concentração de determinada substância no 

solo ou na água subterrânea acima da qual existem riscos potenciais, diretos ou 

indiretos, à saúde humana considerada um cenário de exposição padronizado. Para 

o solo, foi calculado utilizando-se procedimento de avaliação de risco à saúde 

humana para cenários de exposição Agrícola – Área de Proteção Máxima – APMax, 

Residencial e Industrial. A área será classificada como Área Contaminada sob 

Investigação quando houver constatação da presença de contaminantes no solo ou 

na água subterrânea em concentrações acima dos Valores de Investigação, 

indicando a necessidade de ações para resguardar os receptores de risco.  

 

Tabela 1. Critérios e valores orientadores de qualidade do solo e águas 
subterrâneas. 

Substância 

Valor de 
Referência 

de Qualidade 
VRQ 

Valor de 
Prevenção 

VP 

Solo (mg/kg) de peso seco 

Água 
subterrânea 

(µg/L) 

Valor de Investigação VI Valor de 
Investigação VI Agrícola Residencial Industrial 

Chumbo E 72 180 300 900 10 
Fonte: Conama nº 420/2009 
 

Devido ao amplo uso do solo por indústrias que utilizam ou utilizaram 

substâncias que possuem chumbo em sua composição, particularmente nas áreas 

metropolitanas e áreas amplamente urbanizadas, o monitoramento da contaminação 

de solo é um dos pré-requisitos essenciais para a viabilização de empreendimentos 
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e, principalmente, para a redução de risco aos trabalhadores e moradores, no que 

tange à mudança de uso do solo. Dados da CETESB (2017) apontam para a 

existência de 5.942 áreas contaminadas cadastradas no território do Estado de São 

Paulo. 

Para reduzir os níveis de contaminação do solo, tecnologias químicas físicas 

e biológicas podem ser usadas em conjunto para reduzir a um nível seguro a 

contaminação. Porém, para obter sucesso no tratamento, deve ser realizado com 

base nas propriedades do contaminante no meio contaminado e no desempenho do 

sistema (MEHNDIRATTA et al., 2013). 

 

2.5 Métodos de remediação de solos 

As técnicas de remediação baseiam-se em processos físicos, químicos e 

biológicos direcionadas para reduzir os níveis de contaminação a níveis aceitáveis 

para a saúde humana, seja impedindo, estabilizando ou removendo a disseminação 

dos contaminantes no ambiente. Para obter resultados satisfatórios, a seleção 

adequada e o projeto de remediação devem ser realizados com base nos 

contaminantes presentes na área (TAVARES, 2009; MEHNDIRATTA et al., 2013). 

Para aplicação de uma correta técnica de remediação do ambiente, alguns 

fatores devem ser levados em consideração, como as características do solo a 

remediar, distribuição das partículas de solo, o pH, umidade, potencial de oxidação-

redução do solo, permeabilidade, densidade, carbono orgânico total, tipos e 

concentrações dos contaminantes e o histórico da área contaminada (FRTR, 2013). 

 Os processos de remediação podem ser divididos em dois grupos: in situ, que 

atua no local da contaminação; ex situ, na qual o material contaminado é 

transportado para outro lugar para posterior tratamento (SPARKS, 2003). 

 Os métodos in situ (biológico) são os mais recomendados além de terem um 

custo menor do que os ex situ (físico e químico), porém a sua eficiência depende da 

concentração de metais pesados presentes, as características do local, e o uso final 

do ambiente contaminando (TAVARES, 2009; FRTR, 2013). 

Em relação aos métodos fisicos e químicos, diferentes técnicas têm sido 

usadas para restaurar ambientes contaminados por metais pesados, como 

escavação e aterro, lavagem do solo, incineração do solo, estabilização e 

solidificação, sistemas eletrocinéticos, vitrificação, bombeamento, lavagem e 



12 

 

 

barreiras reativas permeáveis (CHIRAKKARA et al., 2016). Também são usadas 

tecnologias, como troca iônica (TRIVUNAC; STEVANOVIC,  2006), membrana 

tecnologias (FU; WANG, 2011), osmose reversa (KURNIAWAN et al., 2006), 

tratamento eletroquímico (SCHIEWER; VOLESKY, 1997) e biossorção (DIXIT; 

DHOTE, 2010). Essas tecnologias são caras e exigem alta quantidade de energia 

(RASKIN et al., 1997). 

Os métodos biológicos apresentam vantagem sobre os métodos físico-

químicos, devido possuirem limitações, porque são caros, requerem processamento 

excessivo e causam mudanças nas propriedades do solo, perturbando a microflora 

nativa (HAZRAT et al., 2013).  

Algumas das técnicas biológicas in-situ incluem a biorremediação (incluída 

nesta técnica temos a bioventilação) e fitorremediação. A biorremediação é definida 

como o processo pelo qual os poluentes são biologicamente removidos ou 

degradados sob condições para um estado inócuo, ou para níveis abaixo dos limites 

de concentração estabelecidos pelas autoridades reguladoras. Esta atividade pode 

ser realizada por vários microorganismos, como bactérias e fungos, que são 

capazes de degradar enzimaticamente poluentes e também por algumas plantas 

terrestres e aquáticas capazes de remover poluentes do solo ou da água por 

absorção através das raízes e acumulação nas folhas (KUMAR et al., 2011). 

 A biorremediação realizada através dos microrganismos é um processo no 

qual eles metabolizam e degradam os contaminantes orgânicos, convertendo–os em 

produtos inofensivos. Apesar desta técnica não ser efetiva para compostos 

inorgânicos, ela age em processos de adsorção, precipitação, acumulação, 

absorção e imobilização dos contaminantes. Embora ainda em fase experimental, 

mostra uma considerável estabilização e remoção de compostos inorgânicos do solo 

(ANTIZAR–LADISLAO, 2010; CHENG et al., 2012). 

Na técnica de bioventilação há presença de microrganismo, porém com 

fornecimento de oxigênio, através no movimento de ar forçado ou a injeção de ar 

para estimular a biodegradação. Esse processo tem sido utilizado para remediar 

solos contaminados com hidrocarbonetos, solventes e outros compostos orgânicos 

(FRTR, 2013).  

Já a fitorremediação tem como princípio a remoção ou transformação de  

contaminantes em formas menos tóxicas com base em fisiologia vegetal, bioquímica 

do solo e quimica dos contaminantes. É uma técnica que fornece proteção ambiental 
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e descontaminação causada por poluentes inorgânicos ou orgânicos (ARSLAN et al. 

2017). É proposta como uma tecnologia relativamente recente, com custos 

sustentáveis (HAZRAT et al., 2013). 

A fitorremediação é uma técnica aplicável a diversos tratamentos de 

recuperação, pois não interfere no ecossistema e requer pouca mão de obra. Os 

avanços neste setor foram significativos nos últimos anos graças ao uso da 

biotecnologia moderna, como fitoextração e fitodegradação (RAJAKARUNA et al., 

2006; SOUZA et al., 2014).  

 

2.6 Fitorremediação 

Embora os primeiros estudos já tenham sido realizados na década de 50 no 

século XX, o termo "fitorremediação" foi cunhada em 1991 e descreve uma 

tecnologia que usa plantas para remover ou diminuir contaminantes do solo e da 

água por processos inofensivos (PULFORD; WATSON, 2003; KUMAR et al., 2011; 

SHARMA; PANDEY, 2014). Para tal, é necessário o uso de plantas com 

determinadas características como capacidade de absorção, taxa de crescimento 

acelerada, sistema radicular profundo e que tenham grande resistência ao poluente 

(COUTINHO; BARBOSA, 2007; GABOS et al., 2011).  

A utilização de plantas no monitoramento de áreas contaminadas, além de 

fornecer informações sobre os níveis de contaminação, também indicam a 

biodisponibilidade dos poluentes. Essa técnica oferece inúmeras vantagens como o 

tratamento de grandes áreas, baixo custo, capacidade de atender alta demanda e 

tratamento do solo e subsolo contaminados, com potencial de desenvolvimento no 

futuro, além de ser um processo sustentável e ecológico. Entretanto, não é um 

processo a curto prazo, o tempo para ter resultados satisfatórios pode ser longo 

(CHEKOL, 2004; PILON-SMITS, 2005). 

 Essa técnica tem uso difundido nos Estados Unidos e na Europa, onde já 

foram identificadas várias espécies de comprovada eficiência na remediação de 

metais pesados. Porém, no Brasil, essa técnica ainda é incipiente (SANTOS et al., 

2004). 

A fitorremediação pode ser dividida em cinco processos: a fitoextração 

(hiperacumulação), a fitoestabilização, a rizofiltração, a fitotransformação e a 

fitovolatilização. A fitoextração ocorre por meio da absorção do contaminante pelas 
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raízes da planta e posterior translocação e deposição nos tecidos da parte aérea, 

para remoção da área contaminada. Para esse processo, são utilizadas plantas 

hiperacumuladoras. Já o processo de fitoestabilização atua apenas na imobilização 

e estabilização do contaminante, reduzindo sua mobilidade dentro do sistema, 

impedindo a dispersão e alterando a sua biodisponibilidade para outros organismos 

(GONÇALVES Jr. et al., 2014). 

 A rizofiltração se baseia no uso de plantas utilizando basicamente seu 

sistema radicular com o objetivo de filtrar, absorver ou reduzir os níveis dos 

contaminantes (RAI, 2009). 

 Na fitotransformação, são utilizadas plantas capazes de degradar poluentes 

orgânicos através de processos de bioconversão, transformando-os em moléculas 

simples, de baixa toxicidade. No processo de fitovolatilização, a planta faz a 

remoção dos poluentes por meio da biodegradação na rizosfera, esse composto é 

translocado pelos vasos condutores, que, então, são liberados pela superfície das 

folhas nos processos de respiração (GONÇALVES Jr. et al., 2014). 

No entanto, solos contaminados principalmente onde ocorrem misturas de 

poluentes, apresentam algumas limitações á fitorremediação, por serem na maioria 

das vezes tóxicos às plantas e por dificultar a seleção das mesmas quanto à sua 

resistência (COUTINHO; BARBOSA, 2007).  

Para fazer a escolha das espécies fitorremediadoras deve-se levar em 

consideração a capacidade de sobrevivência da planta em ambientes contaminados. 

Dentre as espécies, podem ser encontradas plantas tolerantes, sensíveis 

acumuladoras e hiperacumuladoras de metais (LASAT, 2002). 

As plantas são diferentes em sua capacidade de acumular metais pesados 

(NOURI et al., 2009; KACALKOVA et al., 2015), para esta preocupação, a seleção 

de espécies vegetais para fitoextração de metais pesados depende principalmente 

da capacidade tolerante e da biomassa das plantas (REZANIA et al., 2016). O solo 

também é um determinante fundamental para a eficiência da fitorremediação, pois 

cada espécie apresenta um índice de absorção e translocação diferente que pode 

ser influenciado pelas condições do solo (ALLOWAY, 2013). 

Plantas fitorremediadoras desenvolvem capacidade de tolerar altos níveis de 

metais potencialmente tóxicos (KABATAPENDIAS, 2001). Em outras espécies de 

plantas, os metais tóxicos alteram diretamente o crescimento, a distribuição, assim 

como o metabolismo de plantas de forma geral (BARBOSA Jr., 2009). Muitas 
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espécies vegetais já foram confirmadas como hiperacumuladora como a Thlaspi 

caerulescens, Arabis paniculata e a B. juncea; no entanto, a maioria dos estudos são 

desenvolvidos em regiões de clima temperado. Em uma definição bem conhecida e 

usada como parâmetro para definição de plantas hiperacumuladoras, Baker e 

Brooks (1989) considera que são as plantas que acumulam em sua biomassa (em 

peso de tecido seco) a partir de 10.000 mg kg–1 de Mn ou Zn; 1.000 mg kg–1 de Co, 

Cu, Cr, Ni ou Pb e 100 mg kg–1 de Cd (MANLIO, 2006). 

Exemplos de recuperação do solo foram relatados em Chernobyl na Ucrânia 

(VINICHUK et al., 2013), onde girassóis foram utilizados para a recuperação de solo 

contaminado de material radioativo (137 césio) e o mesmo foi feito em Fukushima, 

Japão, após o acidente na usina nuclear (SUGIURA et al., 2016); na Espanha, 

espécies de plantas nativas têm sido utilizados para processos de fitorremediação 

aplicados a resíduos de mineração (FERNANDEZ et al., 2017). 

Além de ser uma tecnologia esteticamente agradável, a fitorremediação 

também contribui para a fixação atmosférica de CO2, aumenta a biodiversidade, 

reduz a erosão, e a produção de energia através da incineração de biomassa (THIJS 

et al., 2017). Pesquisas envolvendo a fitorremediação têm se expandido nos últimos 

anos, sendo considerada uma alternativa crescente na recuperação de áreas 

contaminadas (PAQUIN; CAMPBELL, 2004; XIAO et al., 2008; KAVAMURA; 

ESPOSITO, 2010).  Além de ser uma exigência legal e um compromisso social 

criando oportunidades de pesquisas e negócios.  

É importante apontar que as técnicas de fitorremediação, assim como outras 

técnicas de remediação, possuem limites para sua aplicação e eficiência. Em muitos 

casos, a fitorremediação requer longos anos para remediar totalmente a área 

contaminada, além de depender das condições climáticas sazonais. Por outro lado, 

a fitorremediação é aplicada in situ e tem baixo custo, por não haver necessidade de 

uso de equipamentos caros (KOPTSIK, 2014).  

 

2.6.1 Fitoextração 

A fitoextração é um dos tipos de fitorremediação em que o solo contaminado 

é tratado por meio de cultivos com alta biomassa e plantas hiperacumuladoras 

(KAVAMURA; ESPOSITO, 2010; ALÌ et al., 2013; VAN OOSTEN; MAGGIO, 2015). 

Contaminantes são absorvidos pelas raízes, transportados e acumulados nas 
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brotações e folhas. As plantas envolvidas neste processo devem idealmente ter a 

capacidade de acumular contaminantes e produzir uma alta biomassa. A remoção 

de contaminantes acontece com a colheita das plantas, e o processo continuará com 

a incineração e aterro (MAHAR et al., 2016; SREELAL; JAYANTHI, 2017). 

A fitoextração é uma tecnologia ecologicamente correta e tem vantagens 

importantes. Como não altera a paisagem e preserva a conservação do 

ecossistema, é a principal técnica de fitorremediação para a remoção de metais 

pesados do solo, sedimentos e água e também é considerada a técnica mais 

promissora comercialmente porque é barata (BARCELÓ; POSCHENRIEDER, 2003; 

GOU; MIAO, 2010; FIORENTINO et al., 2013; SHIRI et al., 2015). No entanto, 

embora apresente algumas vantagens, existem alguns fatores que limitam a 

fitoextração de metais (SHARMA; PANDEY, 2014) como menor biodisponibilidade 

de metal na rizosfera e uma menor taxa de absorção do metal a partir das raízes. 

A Fitoextração de Pb em solo é um desafio devido à sua baixa mobilidade e 

baixa biodisponibilidade. A mostarda é uma boa acumuladora de Pb, devido à sua 

alta produção de biomassa verde em um período curto. Ela impede o efeito tóxico do 

Pb por vários mecanismos celulares, como adsorção à parede celular, 

compartimentação em vacúolos, escape através do aumento do fluxo ativo, ou 

formação de quelatos de metal como um complexo proteico (metalotioneínas e 

fitoquelatinas), orgânicos (citratos) e inorgânicos complexos (sulfetos) 

(MUTHUKUMAR et al., 2007). 

Pesquisas recentes sobre fitoextração são focadas na identificação de plantas 

hiperacumuladoras de metal (ANWAR et al., 2016). Os conhecidos hiper-

acumuladores de metais são espécies de Thalspi, Brassica e Alyssum (SARMA, 

2011). Muitos estudos têm sido feitos para determinar o potencial de fitoextração de 

metais pesados de plantas, investigando o fator de bioconcentração e fator de 

translocação (YANG et al., 2016; ZHOU et al., 2016; HOSMAN et al., 2017, LEE et 

al., 2017; TAWATCHAI et al., 2018). 

 

2.7 Brassica juncea L.  

A Brassica juncea L. foi uma das primeiras culturas domesticadas pelo 

homem e pode estar entre as plantas mais antigas cultivadas (SOVERO, 1993). É 

uma espécie derivada a partir de cruzamentos interespecíficos entre Brassica nigra 
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L. e Brassica rapa L., originada no Oriente Médio (KIMBER; MCGREGOR, 1995). 

São plantas adaptadas às condições secas e completa seu ciclo de vida 

dentro de 3-4 meses (KIMBER; MCGREGOR, 1995). As sementes de brássicas 

representam a terceira maior fonte de óleo, após o óleo de palma e de soja (ZHANG; 

ZHOU, 2006). Devido à sua alta adptação a seca e alta temperatura, é uma 

oleaginosa mais produtiva do que a canola (Brassica napus L.) em regiões quentes 

da Rússia, Índia, China e Canadá (ORAM et al., 2005).  

Um dos fatores mais importantes que afeta a extensão da remoção de 

poluentes é a seleção de espécies fitorremediadoras. A taxa de remoção de metal 

depende da biomassa colhida e concentração de metal na biomassa colhida 

(SZCZYGLOWSKA et al., 2011). A família Brassicaceae representa um potencial e 

promissor grupo de plantas a ser utilizado para fitorremediação. As plantas da 

família Brassicaceae e Fabaceae foram as primeiras plantas reconhecidas como 

hiperacumuladoras em clima temperado. Espécies hiperacumuladoras são 

encontradas também nas famílias Asteraceae, Lamiaceae ou Scrophulariaceae 

(GARBISU; ALKORTA, 2001).  

De todas as plantas identificadas para remediação de metais, as brássicas se 

destacam por suas habilidades inerentes de tolerância e remediação de metais, e 

são as mais usadas em locais contaminados (PALMER et al., 2001). A B. juncea é 

vista como uma eficiente fitorremediadora, e considerada uma planta 

hiperacumuladora viável para a fitoextração de metais pesados tóxicos, como 

cádmio, cromo, césio, chumbo, níquel, zinco (KUMAR et al., 1995; BLAYLOCK et al., 

1997; ZHU et al., 1999; ROYCHOWDHURY et al., 2017). 

Para uma planta ser considerada hiperacumuladora deve apresentar algumas 

características como alta taxa de acumulação mesmo em baixas concentrações do 

contaminante, alta taxa de crescimento e produção de biomassa, resistência a 

pragas e doenças, tolerância ao contaminante e capacidade de acumular diversos 

contaminantes (ACCIOLY; SIQUEIRA, 2000).  

Singh e Sinha (2005), em estudo com a B. juncea em um solo com 

proporções de lodo de curtume (Cr, Fe, Mn e Zn) e épocas distintas de avaliação, 

observaram teores máximos de bioacumulação com 90 dias de cultivo e 100% de 

lodo de curtume. Salt et al. (1995) relatam que a B. juncea pode acumular Pb por 

meio de quelantes nas raízes, e o acúmulo de Cd se relaciona à taxa de absorção e 

transpiração pelas raízes. Kumar et al. (1995) mostraram que, embora a maioria das 
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brássicas testadas foram capazes de acumular Pb, algumas cultivares de B. juncea 

L. mostraram alta capacidade de acúmulo de Pb nas raízes e transportar o metal 

para os ramos. Seu estudo também revelou que B. juncea L. foi capaz de acumular 

outros rnetais, como Cr, Cd, Ni, Zn e Cu, nos brotos. Por esta razão, B. juncea é 

frequentemente utilizada em ensaios de campo em solos contaminados.  

A espécie possui mecanismos de defesa contra o estresse de metais 

pesados, como a capacidade de evitar a toxicidade do metal através de ligação de 

metal à parede celular, ou reduzindo o transporte através da membrana celular e por 

efluxo ativo (HALL, 2002). Estes metais pesados são armazenados no apoplasto e 

vacúolos, mantendo-os fora do sistema ativo (BOOMINATHAN; DORAN, 2003; MA 

et al., 2005). Estas plantas toleram a presença de metais pesados por quelação dos 

íons metálicos e compartimentalização no vacúolo. Elas também podem armazenar 

o elemento na epiderme. As células de plantas de mostarda são equipadas com 

mecanismos enzimáticos para eliminar ou reduzir o dano oxidativo causado pela 

absorção de metais pesados. Estas enzimas protetoras são chamadas de 

superóxido dismutases (SOD), carnitina-acilcarnitina, translocase (CAT), ascorbato 

peroxidase (APX), glutationa, peroxidase (GPX) e glutationa redutase (GR) (MANI et 

al., 2013). 

A B. juncea pode ser cultivada sob os locais poluídos de metais pesados 

tóxicos oferecendo um grande potencial na recuperação desses solos através 

fitoextração. Pode absorver maiores quantidades de metais, sequestrar esses 

contaminantes nos tecidos e pode até mesmo biodegradá-los em formas menos 

tóxicas. A alta produção de biomassa e seus subprodutos, como óleo, aumentam 

sua candidatura como uma planta de fitorremediação (RATHORE et al., 2017).  
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3. MATERIAL E MÉTODOS 

 

3.1 Descrição do local de estudo 

O experimento foi realizado em vaso em casa de vegetação, na Universidade 

Estadual do Oeste do Paraná, Cascavel, Paraná, Brasil (24°59'21.2"S 53°26'59.6"W 

e 781m acima do nível do mar) no período de abril a julho de 2019. 

 

3.2 Solo 

O solo utilizado no experimento foi retirado na camada de 0 – 20cm em Santa 

Helena – Paraná. O solo foi classificado como Latossolo Vermelho distrófico 

(SANTOS et al., 2018). A área encontra-se em sistema de plantio direto há mais de 

20 anos com milho no inverno e soja no verão. As propriedades químicas e 

granulometria do solo (EMBRAPA, 2009) estão listadas na Tabela 2. O solo da área 

experimental continha 28 mg kg–1 de Pb (Tabela 2). 

 

Tabela 2. Características químicas e granulométricas do solo (0 – 20cm) antes da 
instalação do experimento. 
Características do solo Valor 

pH  5,8 

Areia (g kg–1) 150 

Silte (g kg–1) 150 

Argila (g kg–1) 700 

MO (g kg–1) 30,0 

P (Mehlich–1) (mg kg–1) 25,3 

H + Al (cmolc kg–1) 3,93 

K (cmolc kg–1) 0,45 

Ca (cmolc kg–1) 3,04 

Mg (cmolc kg–1) 2,22 

CTC (cmolc kg–1) 9,65 

V (%) 59,2 

Pb (mg kg–1) 28,0 

MO: matéria orgânica. CTC: Capacidade de troca de cátions. 
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3.3 Design experimental e tratamentos 

O delineamento experimental foi blocos casualizados, em esquema fatorial 3 

× 4, com quatro repetições. Os tratamentos consistiram em três acessos de B. 

juncea (PI  180266, PI 649105 e PI 432379) e quatro níveis de Pb (0, 90, 180, 540 

mg kg–1). Os níveis de contaminação de Pb adicionado nos solos foram 

determinados com base nos valores de investigação (VI) específicos para áreas 

agrícolas da Resolução 420 do Conselho Nacional de Meio Ambiente, (nível 1 - valor 

preexistente no solo; nível 2 - metade do VI; nível 3 – VI e nível 4 - três vezes o VI).  

As contaminações dos solos foram realizadas com a aplicação 250mL de 

soluções metálicas preparadas com os sais de Pb [nitrato de chumbo, Pb(NO3)2] nos 

níveis indicados e incubados por 30 dias. Não foi realizada adubação. Após a 

emergência foi realizado o desbaste, mantendo-se duas plantas por vaso. Cada 

vaso de 7dm3 (27,5cm de largura x 24cm de altura) foi considerado uma unidade 

experimental. Os vasos foram irrigados diariamente. 

 

3.4 Amostragem e análise 

As plantas foram mantidas em solo por 100 dias após a emergência (DAE). O 

florescimento (dias) foi registrado para cada vaso no início da floração. A altura de 

planta foi determinada, tomando-se a medida da superfície do solo até a 

extremidade superior da parte mais alta da planta, utilizando-se régua graduada. 

As plantas foram separadas em parte aérea e raiz e secas a 65°C por 48h. A 

matéria seca da parte aérea e das raízes foi pesada com balança analítica (precisão 

de 0,0001g) e moídas em moinho. Em seguida, foi realizada a digestão nitro-

perclórica (AOAC 2012; HNO3 + HClO4, 2:1 v/v). As concentrações de Pb foram 

determinadas por espectrometria de absorção atômica modalidade chama 

determinadas utilizando (FAAS) GBC 932 AA (Victoria, Austrália) com uma lâmpada 

de deutério para correção de fundo (WELZ; SPERLING, 1999).  

Foram calculados o coeficiente de transferência (CT), fator de translocação 

(FT) e o índice de tolerância (IT), como segue: 

CT = (Concentração de Pb na planta) / (Concentração de Pb no solo) 

(ANTONIADIS et al., 2017). 

IT = (matéria aérea seca em solo contaminado) / (matéria aérea seca no solo 

sem contaminação) (LEVIZOU et al., 2016). 
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FT = (concentração de Pb na parte aérea) / (concentração de Pb nas raízes) 

(LEVIZOU et al., 2016). 

 

3.5 Análise estatística 

Os resultados foram submetidos ao teste de normalidade de Kolmogorov-

Smirnov, em que constatou-se que todos apresentaram distribuição normal. Em 

seguida, os resultados foram submetidos à análise de variância e as médias dos 

níveis de chumbo ajustadas em regressão a 5% de significância, enquanto os 

acessos foram comparados por teste de Tukey a 5% de significância, por meio do 

programa estatístico SISVAR (FERREIRA, 2011). 
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 Crescimento da planta 

 
 O florescimento, altura de plantas, matéria seca de parte aérea e a matéria 

seca de raízes não foram influenciados pela interação dos fatores acessos de B. 

juncea e níveis de chumbo (p>0,05). Desta forma, os fatores foram apresentados e 

discutidos de forma isolada (Tabela 3). 

 
Tabela 3. Resumo da análise de variância para florescimento, altura de plantas, 
matéria seca de parte aérea e matéria seca de acessos de B. juncea sob níveis de 
Pb.  
Fontes de 
variação 

Florescimento 
(dias) 

Altura de 
plantas (cm) 

Matéria seca de 
parte aérea (g) 

Matéria seca 
de raízes (g) 

Acesso <0,000 <0,000 0,0104 <0,000 
Chumbo 0,5826 <0,000 0,0434 0,0068 
Acesso*chumbo 0,0743 0,1295 0,6901 0,2708 
CV (%) 7,65 11,86 16,6 23,04 

 
Variação significativa (p<0,05) foi observada para a data de florescimento dos 

acessos. O acesso PI 432379 floresceu aos 60 dias, enquanto os acessos PI 

180266 e PI 649105 floresceram aos 87 e 90 dias, respectivamente (Figura 1).  
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Figura 1. Florescimento de acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. 
Médias seguidas de letras diferentes são significativamente diferentes pelo teste de 
Tukey (p <0,05). 
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A data de florescimento dos acessos PI 180266 e PI 649105 foi superior ao 

intervalo (39 a 66 dias) observado por Bassegio e Zanotto (2020) para acessos de B. 

juncea. Média de 50 dias para florescimento foi observada por Enjalbert et al. (2013) 

em um estudo de 94 acessos no Colorado, EUA. O conhecimento da época de 

florescimento é importante para combinar data de semeadura em regiões com 

menor disponibilidade hídrica (SI; WALTON, 2004).   

A contaminação do solo com Pb não afetou o florescimento dos acessos de 

B. juncea (Tabela 3). Os genótipos que não são afetados pela contaminação com 

metais pesados durante a floração. Mesmo em níveis muito baixos, têm vantagem 

seletiva sobre outros genótipos (RYSER; SAUDER 2006). No entanto, foi 

demonstrado que o Pb pode acelerar um pouco a floração de Salvia splendens, 

independentemente da concentração de metal (NOWAK, 2007). Outros estudos 

mostraram que as espécies podem atrasar a floração em solos contaminados por 

metais (KORBOULEWSKY et al., 2002; BRUN et al., 2003). 

Foi observado maior altura de plantas para o acesso PI 180266 (170cm). 

Intervalo de 59 a 155cm para altura de acessos de B. juncea foi verificado por 

Bassegio e Zanotto (2020) e 158 a 179cm por Chauhan et al. (2007). A arquitetura 

dos acessos está de acordo com a literatura e o cultivo em outros ambientes, o que 

é importante para o crescimento da planta e fitoextração de metal. 
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Figura 2. Altura de acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. Médias 
seguidas de letras diferentes são significativamente diferentes pelo teste de Tukey (p 
<0,05). 
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A altura de planta dos acessos de B. juncea foi reduzida linearmente em 

média 28% quando a concentração de Pb aumentou para 540 mg kg–1 em relação 

ao controle (Figura 3). A altura de planta do acesso do PI 180266 foi reduzida para 

140cm quando a concentração de Pb aumentou para 540 mg kg–1. Sob estresse de 

toxicidade por chumbo, as plantas apresentam sintomas de inibição de crescimento, 

com manchas cloróticas e lesões necróticas na superfície foliar (ISLAM et al., 2007). 

Além disso, a inibição da fotossíntese reduzida é um sintoma bem conhecido da 

toxicidade por chumbo e afeta o crescimento das plantas (PIOTROWSKA et al., 

2009; SING et al., 2010; CENKCI et al., 2010). Parâmetros de crescimento das 

plantas são usados como bioindicadores da toxicidade do metal, e reduções 

consideráveis no crescimento das plantas definem os limites para a seleção de 

plantas tolerantes (LEVIZOU et al., 2016).  
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Figura 3. Altura de acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. 
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Variação significativa (p<0,05) foi observada para matéria seca de parte aérea 

dos acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. O acesso PI 432379, que 

foi o primeiro acesso a florescer (60 dias), acumulou menor quantidade de matéria 

seca de parte aérea em relação aos acessos PI 180266 e PI 649105 (Figura 4). O 

acúmulo de matéria seca é importante, uma vez que a correlação positiva entre 

matéria seca e acúmulo de Pb é comum. Isso indica que a matéria seca é o fator 

dominante na determinação da capacidade de acumulação de Pb (GURAJALA et al., 

2019; TANG et al., 2019).  
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Figura 4. Matéria seca de parte aérea de acessos de B. juncea em solo 
contaminado com Pb. Médias seguidas de letras diferentes são significativamente 
diferentes pelo teste de Tukey (p <0,05). 
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A matéria seca de parte aérea dos acessos de B. juncea foi reduzida 16% em 

média quando a concentração de Pb aumentou para 540 mg kg–1 em relação ao 

controle (Figura 5). Mesmo em baixas concentrações, o Pb pode inibir o crescimento 

da parte aérea (ISLAM et al., 2007; KOPITTKE et al., 2007), conforme observado no 

presente estudo (Figura 5).  

O crescimento reduzido pode ser devido à deficiência de água causada pelo 

chumbo. O chumbo reduz a transpiração, o que pode resultar na diminuição do 

crescimento das folhas (WERYSZKO‐CHMIELEWSKA; CHWIL, 2005). Além disso, 

resultados de vários estudos mostram que a absorção de nutrientes pelas plantas é 

significativamente afetada (antagonismo) pela presença de chumbo (CHATTERJEE 

et al., 2004; SHARMA; DUBEY, 2005; GOPAL; RIZVI, 2008). O conteúdo reduzido 

de cálcio em plantas expostas ao chumbo pode resultar da inibição da absorção de 

Ca (WOJAS, 2007) e/ou substituição dos íons Ca por íons Pb, devido à maior 

afinidade dos locais de ligação ao Ca nas estruturas biológicas (WHITE; 

BROADLEY, 2003). 
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Figura 5. Matéria seca de parte aérea de acessos de B. juncea em solo 
contaminado com Pb. 
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Variação significativa (p<0,05) foi observada para matéria seca de raiz de 

acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. O acesso PI 432379 acumulou 

menor quantidade de matéria seca de raiz em relação os acessos PI 180266 e PI 

649105 (Figura 6).  
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Figura 6. Matéria seca de raiz de acessos de B. juncea em solo contaminado com 
Pb. Médias seguidas de letras diferentes são significativamente diferentes pelo teste 
de Tukey (p <0,05). 
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A matéria seca de raiz dos acessos de B. juncea foi reduzida em 31% quando 

a concentração de Pb aumentou para 540 mg kg–1 em relação ao controle (Figura 7). 

No entanto, a inibição da raiz foi mais forte que a parte aérea, o que pode estar 

relacionado a concentração de Pb nas raízes (LIU et al., 2000). Além disso, a 

toxicidade do chumbo também pode resultar em raízes inchadas, dobradas, curtas e 

grossas (KOPITTKE et al., 2007).  
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Figura 7. Matéria seca de raiz de acessos de B. juncea em solo contaminado com 
Pb. 
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4.2 Acúmulo de Pb 

 
A concentração de Pb na parte aérea e raízes foram afetados pela interação 

dos fatores acessos de B. juncea e níveis de chumbo no solo (p<0,05) (Tabela 4). 

 
Tabela 4. Resumo da análise de variância para concentração de Pb na parte aérea 
e raízes de acessos de B. juncea sob níveis de Pb.  
Fontes de variação Pb na parte aérea Pb nas raízes  
Acesso <0,004 0,0919 
Chumbo <0,000 <0,000 
Acesso*chumbo <0,000 0,0160 
CV (%) 26,34 39,62 

 
 

No nível mais alto de Pb adicionado ao solo (540mg kg –1), a concentração de 

Pb na parte aérea (Figura 8) no acesso PI 180266 foi maior (80 mg kg–1; 51%) em 

comparação aos acessos PI 649105 e PI 432379 (39 mg kg–1). Nos demais níveis de 

Pb adicionados ao solo (90 e 180 mg kg–1), as concentrações de Pb na parte aérea 

não variaram significativamente (p> 0,05).  
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Figura 8. Pb na parte aérea de acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. 
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Trabalhos anteriores indicaram tolerância do acesso de B. juncea PI 180266 

às concentrações de Pb no solo (BASSEGIO et al., 2020). Os autores descobriram 

que a concentração de Pb aumentou para 94 mg kg–1 na parte aérea quando o nível 

de Pb no solo aumentou para 1150 mg kg–1. Embora o Pb seja um metal não 

essencial para as plantas, é prontamente absorvido pelas raízes das plantas e 

translocado para parte aérea (SOUZA et al., 2012). 

A concentração de Pb nas raízes do acesso PI 180266 foi maior (900 mg kg-1) 

em comparação aos acessos PI 649105 (515 mg kg–1) e PI 432379 (508 mg kg–1). 

Nos outros níveis de Pb adicionados ao solo (90 e 180 mg–1), as concentrações de 

Pb nas raízes não variaram significativamente. A concentração de Pb nas raízes do 

acesso PI 180266 foi 43% maior em comparação ao acesso PI 649105, e 44% em 

comparação ao acesso PI 432379 (Figura 9). 
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Figura 9. Pb nas raízes de acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. 
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A variação genotípica na absorção de Pb foi evidente. Variações 

intraespecíficas na concentração e absorção de Pb têm sido cada vez mais 

relatadas (YANG et al., 2016). Essa variação depende do genótipo, da distribuição 

celular da planta e da morfologia radicular de cada genótipo (XIA et al., 2016).  

A translocação de Pb das raízes para as brotações ocorre principalmente via 

transporte do xilema através da ligação com ácidos orgânicos e aminoácidos nas 

brassicas (WU et al., 2015). A alta secreção de exsudato radicular pode ser um dos 

fatores cruciais para maior captação de Pb nas culturas (XU et al., 2018). Lai et al. 

(2008) constataram que B. juncea cv. 182921 e cv. 426308 removeu quantidades 

maiores de Cd e Pb em comparação com B. juncea cv. 211000 em solos 

contaminados com Pb.  

A concentração de Pb na parte aérea e raízes aumentou quando o nível de 

Pb no solo aumentou para 540 mg kg–1 (Figura 8 e 9). Assim, verificou-se que a 

concentração de Pb na parte aérea foi diretamente proporcional à quantidade de 

metal disponível para a planta, ou seja, quanto maior a concentração de metal, 

maior a absorção, como observado por Zaier et al. (2010a, b). Geralmente, 

concentrações entre 30 e 300 mg kg–1 de peso seco de Pb nos tecidos da parte 

aérea são consideradas tóxicas nas plantas (SOUZA et al., 2012).  

A concentração de Pb nas raízes foi de 900 mg kg–1 no nível máximo de 

540 mg kg–1 de Pb no solo, 92% da concentração na parte aérea (Figura 8 e 9). 

Souza et al. (2012) observaram que 85-90% do total de Pb absorvido pelas espécies 

de árvores leguminosas foi retido nas raízes. Liu et al. (2000) relataram que mais de 

95% do Pb acumulado por B. juncea foi encontrado nas raízes. O transporte de Pb 

das raízes para a parte aérea é limitado por várias razões, como imobilização por 

pectinas carregadas negativamente na parede celular, precipitação de sais 

insolúveis de Pb nos espaços intercelulares, acúmulo nas membranas plasmáticas e 

sequestro nos vacúolos e células corticais (SEREGIN et al., 2004; KOPITTKE et al., 

2007).  

A maior parte do Pb absorvido pelas plantas foi retida nas raízes, com 

concentrações superiores a 900 mg kg–1 de Pb nas raízes. Apesar das altas 

concentrações de Pb encontradas nas raízes, os acessos conseguiram crescer no 

solo contendo Pb. Assim, os resultados indicam boa resistência do acesso PI 

180266 B. juncea ao solo contaminado com Pb e confirmam a existência de variação 

genotípica na absorção de Pb (GURAJALA et al., 2019).  
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4.3 Índices de contaminação 

 
O coeficiente de transferência, fator de translocação e índice de tolerância 

não foram afetados pela interação dos fatores acessos de B. juncea e níveis de 

chumbo no solo (p<0,05) (Tabela 5). Desta forma, os fatores foram apresentados e 

discutidos de forma isolada (Figura 10). 

 
 
Tabela 5. Resumo da análise de variância para coeficiente de transferência, fator de 
translocação e índice de tolerância de acessos de B. juncea sob níveis de Pb.  

Fontes de variação  
Coeficiente de 
transferência  

Fator de 
translocação 

Índice de 
tolerância 

Acesso 0,0489 0,7111 0,0421 
Chumbo 0,0004 0,0323 0,9235 
Acesso*chumbo 0,1583 0,9775 0,2812 
CV (%) 33,99 34,11 26,65 

 
 
 

Os índices de contaminação do solo permitem a quantificação das 

concentrações de elementos poluentes nos solos e podem ajudar a avaliar a 

capacidade de acumulação em várias partes das plantas e a tolerância de uma 

planta, o que pode facilitar as comparações entre diferentes elementos 

(ANTONIADIS et al., 2016; LEVIZOU et al., 2016; ANTONIADIS et al., 2017a, b, c; 

ANTONIADIS et al., 2019). 

O coeficiente de transferência registra a capacidade de uma espécie vegetal 

de absorver uma dada concentração de metal adicionado ao solo e descreve a 

mobilidade do elemento solo-planta (ANTONIADIS; ALLOWAY, 2001; LEVIZOU et 

al., 2019).  

O acesso PI 432379 apresentou menor coeficiente de transferência em 

relação aos demais acessos (Figura 10A), devido ao rápido florescimento e à menor 

produção de matéria seca da parte aérea e raízes.  
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Figura 10. Coeficiente de transferência (A e B), fator de translocação (C e D) e 
índice de tolerância (E e F) dos acessos de B. juncea em solo contaminado com Pb. 
Médias seguidas de letras diferentes são significativamente diferentes pelo teste de 
Tukey (p <0,05).  
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Aumento nas concentrações de Pb no solo resultaram em reduções no 

coeficiente de transferência (Figura 10B), conforme descrito anteriormente por 

Antoniadis et al. (2017a).  A concentração do metal no tecido da planta não pode ser 

proporcional às concentrações crescentes do metal no solo acima de um certo 

limiar, principalmente por causa da reação da planta, estratégia de captura e 

ativação dos mecanismos de defesa (ANTONIADIS et al., 2017a). 

O fator de translocação é avaliado para determinar a translocação relativa de 

Pb da raiz para a parte aérea e é frequentemente usado para avaliar a característica 

de acumulação de poluentes por diferentes espécies vegetais (LIU et al., 2014). O 

fator de translocação foi <1 em todos os níveis de contaminação (Figura 10 C e D), o 

que sugere que as plantas foram estressadas pelas concentrações de Pb no solo 

(ANTONIADIS et al., 2017c). Quando a concentração de Pb no solo aumentou para 

540 mg kg–1, o coeficiente de translocação foi menor (Figura 10D). Isso indica que, 

em nível alto de contaminação, a planta foi afetada e a translocação para a parte 

aérea foi prejudicada. Fator de translocação >1 indica que as plantas não apenas 

toleram o contaminante, mas o utilizam de maneira benéfica; essa é geralmente a 

característica das hiperacumuladoras (ANTONIADIS et al., 2017c; WANG et al., 

2019).  

No solo com baixa concentração de Pb, observou-se maior porcentagem de 

translocação de Pb para as partes aéreas das plantas. Por outro lado, plantas 

cultivadas em solos com altos níveis de Pb acumulam preferencialmente nas raízes. 

Assim, como os índices foram <1, as plantas estudadas não apresentaram as 

características das hiperacumuladoras de Pb (ARSHAD et al., 2008). 

O acesso PI 180266 teve índice de tolerância igual 1 (Figura 10E), sendo 

mais tolerante que o acesso PI 432379 (0,74). O acesso PI 432379 foi mais afetado 

pela contaminação do solo por Pb, com redução de produção de matéria seca, o que 

ajuda a explicar o baixo coeficiente de transferência. Índice de tolerância >1 indica 

tolerância à contaminação (ANTONIADIS et al., 2017a; LEVIZOU et al., 2019).  
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5. CONCLUSÕES  

 
O crescimento da planta foi reduzido quando a concentração de Pb no solo 

aumentou para 540 mg kg–1 em relação ao controle. Os acessos de B. juncea 

diferem entre si no grau de acúmulo de Pb nas raízes e parte aérea. A concentração 

de Pb na parte aérea no acesso PI 180266 foi 51% maior em comparação aos 

acessos PI 649105 e PI 432379 quando a concentração de Pb no solo aumentou 

para 540 mg kg–1. A concentração de Pb na parte aérea e raízes aumentou à 

medida que a concentração de Pb no solo aumentou. Entretanto, a maior parte do 

Pb absorvido foi acumulada nas raízes (900 mg kg–1), e apenas uma pequena fração 

foi translocada para a parte aérea (80 mg kg–1) quando os acessos foram cultivados 

em solo contendo 540 mg kg–1 de Pb.  

Os valores do índice de tolerância sugerem que B. juncea (acesso PI 180266) 

é mais tolerante à contaminação por Pb. Mais estudos em condições de campo e 

com solo contaminado naturalmente com Pb são necessários para confirmar os 

resultados deste estudo. 
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