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RESUMO 
 
ARAUJO JUNIOR, Julio Cesar Francisco Ferreira de. Adsorção de chumbo em cama de 
aviário compostada com biocarvão. 2024. 63f. Dissertação (Mestrado em Agronomia, 
Ciência do solo). Instituto de Agronomia, Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro, 
Seropédica, RJ, 2024. 
 
Devido à crescente produção de carne de frango, quantidades elevadas do resíduo orgânico 
denominado, genericamente, cama de aviário, tem sido gerada, implicando na necessidade de 
se dar um destino sustentável a esse material. Por possuir na sua composição macro e 
micronutrientes, vem sendo amplamente utilizado como fertilizante orgânico. Contudo, a cama 
de aviário pode possuir concentrações variáveis de metais pesados em sua composição, 
tornando-a um contaminante potencial para os agroecossistemas. Uma técnica utilizada para 
redução da biodisponibilidade de metais pesados é a compostagem, entretanto não se tem 
mostrado eficiente para o chumbo. A utilização do biocarvão associado à cama de frango, 
durante a compostagem, e previamente à sua aplicação no solo, pode potencializar a adsorção 
de chumbo e reduzir a sua biodisponibilidade, consequentemente, mitigar os riscos de 
transferência para a cadeia alimentar. Sendo assim, este trabalho teve como objetivo avaliar os 
efeitos da adição de diferentes doses de biocarvão combinado com diferentes tempos de 
compostagem na adsorção de chumbo. O biocarvão foi adicionado à cama de aviário, 
previamente à compostagem, nas proporções de: 0% (controle); 5%; 10%, e 15% (em relação 
seu peso seco). Os tempos de compostagem avaliados foram: material fresco; 30; 60, e 90 dias. 
A caracterização estrutural do composto, nos diferentes tratamentos, foi feita através da técnica 
de ressonância magnética nuclear do carbono-13 (RMN-13C) e a análise quimiométrica foi 
realizada utilizando o Software “The Unscrambler” (version 10.4). O ensaio de adsorção foi 
realizado através do método Batch de Laboratório adaptado, utilizando-se concentrações 
crescentes de solução de Pb(NO3)2 (0, 30, 60, 120, 200 e 280 mg/L). Os extratos foram 
analisados por espectrometria de absorção atômica. Foi utilizado o Software IsoFit, versão 1.2, 
para selecionar o modelo mais adequado para descrever a adsorção de Pb no composto. Para a 
seleção dos modelos foram analisados: o Coeficiente de Determinação (R2); o Critério de 
Informação de Akaike Corrigido (AICc); Variação de AICc (� AICc), e a Ponderação de AICc 
(AICcw). O modelo que melhor se ajustou aos dados experimentais, para todos os tratamentos, 
foi o linear. Nos tratamentos sem adição de biocarvão e com 5%, as alterações estruturais 
promovidas durante o tempo de compostagem reduziram o coeficiente de distribuição (Kd), 
demonstrando uma redução da adsorção de Pb, possivelmente, pelo incremento de estruturas 
de carbono alifáticas não funcionalizadas e a maior afinidade do Pb por essas estruturas. 
Entretanto, para as doses de 10 e 15% de biocarvão houve um incremento significativo dos 
valores de Kd com o tempo de compostagem, principalmente, na dose de 15%. Nesses 
tratamentos, verificou-se, durante o processo de compostagem, uma maior intensidade de 
regiões de carbonos carboxílicos, e carbonos aromáticos funcionalizados, evidenciando um 
aumento na funcionalidade da estrutura e elevada aromaticidade e, consequentemente, aumento 
na adsorção de chumbo. Dessa forma, os resultados obtidos permitem concluir que a adição de 
biocarvão ao composto favorece uma maior adsorção do Pb e formação de complexos estáveis 
capazes de reduzir a biodisponibilidade desse elemento, consequentemente, reduzindo os riscos 
de entrada na cadeia trófica. 
 
Palavras-chave: Avicultura. Biossorção. Contaminação ambiental. 
 
  



 

ABSTRACT 
 
ARAUJO JUNIOR, Julio Cesar Francisco Ferreira de. Lead adsorption in poultry litter 
composted with biochar. 2024. 63p. Dissertation (Master Science in Agronomy, Soil Science). 
Instituto de Agronomia, Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro, Seropédica, RJ, 2024. 
 
Due to the increasing production of chicken meat, large amounts of organic waste, generically 
known as poultry litter, have been generated, implying the need to give a sustainable destination 
to this material. Because it has macro and micronutrients in its composition, it has been widely 
used as an organic fertilizer. However, poultry litter can have variable concentrations of heavy 
metals in its composition, making it a potential contaminant for agroecosystems. One technique 
used to reduce the bioavailability of heavy metals is composting, however it has not proven to 
be efficient for lead. The use of biochar associated with poultry litter, during composting, and 
prior to its application to the soil, can enhance the adsorption of lead and reduce its 
bioavailability, consequently mitigating the risks of transfer to the food chain. Therefore, this 
study aimed to evaluate the effects of adding different doses of biochar combined with different 
composting times on the adsorption of lead in composted poultry litter. Biochar was added to 
poultry litter prior to composting in the following proportions: 0% (control); 5%; 10%, and 15% 
(based on dry weight). The composting times evaluated were: fresh material; 30; 60; and 90 
days. The structural characterization of the residue in the different treatments was performed 
using carbon-13 nuclear magnetic resonance (13C-NMR) and chemometric analysis was 
performed using “The Unscrambler” software (version 10.4). The adsorption test was 
performed using the adapted Laboratory Batch method, using increasing concentrations of 
Pb(NO3)2 solution (0, 30, 60, 120, 200, and 280 mg/L). The extracts were analyzed by atomic 
absorption spectrometry. IsoFit software, version 1.2, was used to select the most appropriate 
model to describe Pb adsorption in the compost. The following models were analyzed for model 
selection: Coefficient of Determination (R2); Corrected Akaike Information Criterion (AICc); 
AICc Variation (� AICc); and AICc Weighting (AICcw). The model that best fitted the 
experimental data for all treatments was the linear one. In treatments without biochar addition 
and with 5%, the structural changes promoted during the composting time reduced the 
distribution coefficient (Kd), demonstrating a reduction in Pb adsorption, possibly due to the 
increase in non-functionalized aliphatic carbon structures and the greater affinity of Pb for these 
structures. However, for the 10 and 15% biochar doses, there was a significant increase in Kd 
values with composting time, mainly at the 15% dose. In these treatments, a greater intensity 
of carboxylic carbon regions and functionalized aromatic carbons was observed during the 
composting process, evidencing an increase in the functionality of the structure and high 
aromaticity and, consequently, an increase in lead adsorption. Thus, the results obtained allow 
us to conclude that the addition of biochar to the compound favors greater adsorption of Pb and 
the formation of stable complexes capable of reducing the bioavailability of this element, 
consequently reducing the risks of entry into the trophic chain. 
 
Keywords: Poultry farming. Biosorption. Environmental contamination. 
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1. INTRODUÇÃO 
 

O crescimento populacional tem aumentado a demanda mundial por alimentos, sendo 
que a avicultura representa uma boa opção para produção de proteína animal e encontra-se entre 
os setores da agroindústria que apresentam um maior crescimento (BENNETT et al., 2018). A 
carne de ave é uma das principais fontes de proteína para consumidores em diversos países, 
sendo o Brasil o segundo maior produtor de frango de corte do mundo (EMBRAPA, 2022). 
Essa expansão da indústria global de carne de frango tem provocado o aumento da geração de 
resíduos, sendo a cama de aviário o principal resíduo gerado (YANG, 2023). O manejo desses 
resíduos tem sido um grande desafio à medida que o setor avícola se expande (HENCHION et 
al., 2017; HOQUE et al., 2022), surgindo a necessidade de se dar um uso ou destino, 
ambientalmente, adequado para esses produtos. 

A cama de aviário possui na sua composição elevado teor de nutrientes com baixo custo 
relativo dependendo da região onde é produzida (BHERING et al., 2017; CHEN & JIANG, 
2014; ROGERI et al. 2016). Por possuir essas características, tem sido amplamente utilizada 
no Brasil para melhorar a fertilidade do solo em áreas de cultivo, principalmente, de hortaliças 
e reduzir a aplicação de fertilizantes minerais (CELESTINA et al. 2018; DALÓLIO et al., 2017; 
OYEWUMI E SCHREIBER 2017; VOLLU et al. 2018). Entretanto, quando a cama de aviário 
é aplicada ao solo sem que haja tratamento prévio, pode representar riscos para a planta, para o 
meio ambiente e para saúde humana. Os potenciais danos à saúde humana são devidos à 
contaminação por microrganismos patogênicos e/ou pela presença de antibióticos veterinários 
e metais pesados (KYAKUWAIRE et al., 2019). Os metais pesados que estão presentes na 
cama de aviário são oriundos, principalmente, das rações de aves, onde na sua composição são 
adicionados probióticos e promotores de crescimento, que possuem em sua formulação 
componentes como: Zn, Cu, Mn, e Fe (WANG et al., 2013). Outros metais tóxicos também 
podem estar presentes como Cr e Pb, entre outros (SOUZA, 2019), em decorrência das 
impurezas encontradas nesses sais adicionados a ração das aves, sendo o de principal risco 
ambiental o Pb. 

A contaminação do solo por metais pesados é um problema em escala mundial devido 
à sua toxicidade e persistência (CUSTODIO, 2021), além de seu potencial de bioacumulação 
(XU et al., 2018). Dessa forma, a biodisponibilidade e mobilidade dos metais pesados nos solos 
agrícolas é uma problemática que necessita ser abordada com a finalidade de garantir a 
segurança ambiental e saúde pública (AHMAD et al., 2014; CLEMENS, 2006; CUI et al., 2016; 
KHAN et al., 2020). Nesse sentido, a FAO e a OMS consideram os fertilizantes orgânicos uma 
importante fonte de contaminação por Pb em solos agrícolas e com o objetivo de prevenir e 
reduzir a contaminação por Pb nos alimentos, publicaram um código de boas práticas agrícolas 
(GAP), estabelecido pela FAO (2024). Portanto, é necessário que haja um tratamento prévio à 
utilização da cama de frango como adubo orgânico. Nesse contexto, a realização da técnica de 
compostagem se destaca como uma possibilidade de tratamento, reduzindo a biodisponibilidade 
da maioria dos metais pesados que estão presentes no resíduo (SOUZA et al., 2019) devido ao 
aumento do grau de aromaticidade das cadeias de carbono das substâncias húmicas do 
composto resultando em uma imobilização química. Entretanto, essa redução não tem sido 
observada para o Pb, onde sua solubilidade aumenta com o tempo de compostagem (SOUZA 
et al., 2019), em decorrência de transformações da matéria orgânica ao decorrer do processo. 

As alterações resultantes das transformações da matéria orgânica do solo alteram a 
dinâmica do chumbo e podem aumentar a sua mobilidade e biodisponibilidade e, 
consequentemente, a sua transferência para plantas e alimentos (DHALIWAL et al., 2019; 
SOUZA, 2021). Estudos recentes realizados em áreas de produção de hortaliças em 
agrossistemas de montanha na região serrana do estado do Rio de Janeiro (Brasil) mostraram 
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que o sistema de manejo do solo adotado, com aplicação intensiva e massiva de cama de aviário 
não compostada, tem influenciado no aumento da biodisponibilidade de chumbo (FRANCO et 
al., 2020). Nessa região, tem se verificado a contaminação de diversas hortaliças com esse metal 
tóxico, onde níveis impróprios para consumo humano (ANVISA, 2021; FAO, 2019) tem sido 
observado em: couve de folha (GONÇALVES et al., 2022); brócolis americano (SANTOS et 
al., 2021); couve-flor (MATOS, 2016); tomate (SOUSA et al., 2020), e alface (RIBEIRO, 
2019). 

Para mitigar a poluição causada por esse elemento no solo, têm sido desenvolvidas 
diversas tecnologias como: precipitação, troca iônica e biossorção (VAREDA et al., 2019). 

A adsorção é um dos principais processos responsáveis por alterar a dinâmica dos metais 
pesados nos solos (RUZICIC, 2019). A técnica que utiliza materiais biológicos para adsorver 
metais pesados é denominada de biossorção. Materiais naturais ou resíduos têm sido utilizados 
como adsorventes por serem considerados recursos promissores, levando em consideração a 
elevada disponibilidade e quantidade desses materiais (ROZMAN, 2020), além de possuírem 
alta eficiência e baixo custo (AHALYA, 2003; GADEPALLE et al., 2008; SOOBHANY et al., 
2015). 

Ainda nesse contexto, pesquisas recentes demostraram que o biocarvão é um aditivo de 
baixo custo que auxilia na estabilização de metais pesados em solos contaminados (PUGA et 
al., 2016), sendo um material com elevado potencial como adsorvente. Assim, a adição de 
biocarvão favorece a adsorção de metais pesados por possuir elevada superfície específica, 
elevada capacidade de troca catiônica (CTC) e porosidade e grande quantidade de grupamentos 
funcionais que reduzem a mobilidade e solubilidade desses elementos (INYANG et al., 2016; 
LI et al., 2017; WANG e LIU, 2017; ZONG et al., 2021). Trabalho recente demonstrou que a 
aplicação de biocarvão no processo de compostagem da cama de aviário provocou redução 
expressiva na solubilidade de Pb (FERREIRA, 2023). 

Assim, formulou-se a hipótese de que a adição de biocarvão durante a compostagem da 
cama de aviário, pode contribuir para a redução da solubilidade de Pb no resíduo. Portanto, o 
objetivo do presente estudo foi avaliar a contribuição do tempo de compostagem da cama de 
aviário e da dose de biocarvão nas alterações estruturais da matéria orgânica e o potencial do 
composto na adsorção de Pb, mediante a construção de isotermas de adsorção. Além disso, o 
trabalho teve como objetivos específicos: 
 

·  Determinar a capacidade de adsorção de Pb2+ na cama de frango compostada 
com diferentes doses de biocarvão e tempos de compostagem. 
·  Selecionar o modelo mais adequado para descrever o fenômeno de adsorção do 
Pb em cama de aviário compostada em diferentes tempos de compostagem e doses de 
biocarvão. 
·  Identificar o tipo de adsorção entre o Pb e os resíduos de cama de aviário com 
diferentes tempos de compostagem e diferentes doses de biocarvão. 
·  Avaliar a influência da estrutura das cadeias de carbono dos compostos de cama 
de aviário obtidos em diferentes tempos de compostagem e doses de biocarvão na 
adsorção do Pb. 
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2. REVISÃO DE LITERATURA 
 
2.1 Metais Pesados 
 

A contaminação ambiental é um problema global que necessita de ações urgentes e 
representa elevados riscos para saúde humana, recursos naturais e ecossistemas (MASUD et 
al., 2023). Portanto, devido à preocupação internacional com o meio ambiente, a ONU alerta 
sobre a necessidade de conservar os recursos naturais e a importância do desenvolvimento de 
tecnologias para minimizar a degradação do ambiente (MARTINS et al., 2011). 

O termo “metais pesados” é, frequentemente, associado à contaminação ambiental 
(ADNAN, 2024) e de acordo com a FAO (2018) refere-se ao grupo de metais e metaloides que 
podem causar problemas relacionados a toxicidade aos seres vivos, além de possuírem elevada 
massa específica (>4,5 g.cm-3). Existem cerca de 20 diferentes elementos químicos 
denominados, genericamente, de metais pesados e estão presentes na natureza (PRATUSH et 
al., 2018; YUAN et al., 2021). Sendo que os metais pesados listados com maior frequência na 
contaminação do solo são: cádmio (Cd); zinco (Zn); cromo (Cr); cobalto (Co); ferro (Fe); níquel 
(Ni); arsênio (As); chumbo (Pb); cobre (Cu), e mercúrio (Hg) (VARDHAN et al., 2019). 

Os metais pesados ocorrem, naturalmente no solo, sendo resultante do intemperismo do 
material de origem (RIZVI et al., 2020). Entretanto, a principal origem é antrópica causada pela 
intensificação das atividades industriais, agrícolas, mineração e da urbanização levando a risco 
de contaminação dos solos, águas superficiais e subsuperficiais e dos alimentos (ANDRADE 
et al., 2009; VAREDA et al., 2019). 

A aplicação em solos agrícolas de resíduos urbanos, industriais e agrícolas é responsável 
pela ocorrência das mais elevadas concentrações de metais como: Fe; Mn; Cu; Zn; Pb; Cr; Ni; 
Cd, e Co (KABIR et al., 2012; RIZVI et al., 2020), como por exemplo os resíduos gerados de 
atividades metalúrgicas e siderúrgicas que contém elevadas concentrações de Fe, Ni, Cu, Mn e 
Zn que, inclusive, são utilizados como fonte de micronutrientes (KAH et al., 2019; UCHIMIYA 
et al., 2020; WIELINSKI et al., 2019). Essa adição influencia, diretamente, na entrada desses 
elementos na cadeia alimentar, trazendo riscos elevados para os seres humanos e animais. 

Na produção de proteína animal, diversos metais, incluindo Cu, Zn, Fe e Mn, são 
incorporados como aditivos alimentares e promotores de crescimento nas rações com a 
finalidade de prevenir doenças, melhorar o ganho de peso e a conversão alimentar (HEJNA et 
al., 2018; MILLER et al., 1986). Contudo, os animais apresentam uma baixa assimilação desses 
metais, e assim são eliminados nos dejetos e se acumulam nos resíduos gerados da produção de 
proteína animal, podendo representar uma fonte potencial de contaminação quando esses 
resíduos são utilizados como adubos orgânicos (ROSSI et al., 2014b). 

Esses elementos tóxicos são estáveis no ambiente (não biodegradáveis), favorecendo a 
sua bioacumulação e biomagnificação, sendo que, mesmo em baixas concentrações, podem 
apresentar efeitos perigosos por possuírem alta toxicidade (BORGES, 2007; IVANETS et al., 
2021; KARAMI et al., 2019; KHOSO et al., 2021; YUSUF et al., 2020). 

Quando absorvidos pelas plantas, os metais podem causar aparecimento de sintomas de 
toxicidade às espécies que não sejam tolerantes a estes elementos. A sobrevivência das espécies 
que crescem em solos contaminados está relacionada à capacidade de tolerar a toxicidade do 
elemento contaminante (BAKER, 1981; KILARU, 2019). As plantas apresentam respostas 
diferenciadas aos metais pesados que são governadas por estratégias de absorção e pela 
rizosfera, envolvendo processos de acumulação, exclusão e transferência desses elementos 
dentro da planta (AHMED, 2024). 

O dano da contaminação ocorre quando a quantidade do metal adicionada ao ambiente 
supera a capacidade do solo em retê-lo, dessa forma pode ser absorvido pelas plantas, lixiviado 
para os lençóis freáticos ou transportado pela enxurrada contaminando as águas superficiais 
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(BERTOLI, 2011; FERNANDES et al., 2011). A dinâmica de metais pesados no solo é, 
diretamente, influenciada pela sua forma química e especiação, podendo apresentar 
biodisponibilidade e mobilidade variáveis (AHMED, 2024). 

A contaminação causada por metais pesados afeta os agroecossistemas, bem como a 
saúde humana, através da introdução desses elementos tóxicos na cadeia alimentar, por meio 
da ingestão de alimentos contaminados e água poluída e também com o contato físico com solo 
poluído, reduzindo a qualidade do solo e dos alimentos, além da falta de segurança alimentar 
(HAIDER et al., 2021; HASSAN et al., 2019; HUSSAIN et al., 2021; ZULFIGAR, et al., 
2019,). O consumo de alimentos contaminados pode levar a uma série de problemas de saúde, 
que incluem distúrbios neurológicos, problemas respiratórios, danos renais e câncer (XING et 
al., 2020). Portanto, a entrada desses elementos na cadeia alimentar é realizada através de 
mecanismos de transferência de contaminantes do solo para as plantas, tornando imprescindível 
a realização de monitoramento de áreas agrícolas contaminadas (ALENGEBAWY et al., 2021; 
PENDIAS & KABATA-PENDIAS, 2000; SCOLMEISTER, 1999). 

Segundo a Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR – OMS, 2004), 
o Pb é a segunda substância de maior risco ao homem, sendo um dos maiores causadores de 
impactos ao meio ambiente, através de contaminação ambiental, entrada na cadeia trófica e 
efeitos deletérios. Dessa forma, será o foco do presente trabalho, sendo abordado 
detalhadamente abaixo. 

O chumbo (Pb) é um metal de transição que apresenta número atômico 82, massa molar 
207,2 g mol-1 e possui densidade 11,34 g mL-1 e é encontrado em pequenas quantidades na 
crosta terrestre, geralmente, associado a minérios (KUMAR et al., 2020). O sulfeto de chumbo 
(galena) é a mais importante fonte primária de chumbo e a principal fonte comercial 
(FONTANEZI et al., 2020). Cerca de 40% do chumbo é usado como metal, 25% em ligas e 
35% em compostos químicos. Mais de 80% do chumbo que ingressa, diariamente, no 
organismo é oriundo de poeiras contendo o metal e, principalmente, da ingestão de alimentos 
contaminados (CETESB, 2012). 

O Pb é altamente tóxico e pode causar efeitos prejudiciais aos sistemas biológicos, 
causando impactos à saúde humana como: hepatite; cólicas gastrointestinais; aborto; 
esterilidade; anemia; efeitos neurológicos, e câncer (JAIN et al., 2019; LE ROUX et al., 2019; 
MOREIRA e MOREIRA, 2004; SANTOS et al., 2022; SIDHAARTH E JEYANTHI, 2013; 
TRAN et al., 2020), podendo levar até à morte por envenenamento 
(SOMYANONTHANAKUNA et al., 2023). 

De acordo com a classificação realizada pela Agência Internacional de Pesquisa em 
Câncer (IARC, 2021), os compostos inorgânicos de chumbo são classificados como 
possivelmente cancerígenos para humanos (Classe 2B). É classificado como a primeira entre 
20 substâncias perigosas em decorrência de seu potencial prejudicial no sistema do solo e por 
possuir maior bioacumulação nos vegetais (XU et al., 2021; YANG et al., 2016a). 

O Pb encontra-se no solo como um íon metálico livre (Pb+2), estando associado a 
moléculas inorgânicas (como exemplo, SO4

2-, Cl-, CO3
2- e HCO3

-) e também pode estar 
associado, principalmente, a ligantes orgânicos (como exemplo, ácidos carboxílicos de baixo 
peso molecular, ácidos húmicos, ácidos fúlvicos e aminoácidos) (KUMAR et al., 2020). Uma 
vez adicionado no solo, o Pb+2 é capaz de ser adsorvido fortemente na superfície dos óxidos de 
ferro, alumínio e manganês, nos ácidos húmicos da matéria orgânica do solo e como também 
ocluído (LANDES et al., 2023, KUMAR et al., 2020; PUNAMIYA et al., 2010). Os impactos 
causados pelo excesso da concentração de Pb nas plantas podem causar alterações 
morfofisiológicas e bioquímicas (MA et al., 2023), e, principalmente, de trazer riscos de 
biomagnificação. 
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2.2. Cama de Aviário 
 

A demanda por proteína animal e produtos derivados aumentou, consideravelmente, a 
produção da agroindústria avícola de forma global, sendo que 82% da atividade pecuária é 
representada pela atividade avícola em decorrência da busca pelo consumo de carne com baixo 
teor de colesterol (AGARWAL et al., 2020; CHUNG et al., 2021). De acordo com os dados da 
EMBRAPA (2022), o Brasil é o segundo maior produtor de carne de frango do mundo, e existe 
a previsão de que a produção global aumente, consideravelmente. Entretanto, devido a 
crescente produção de aves, grandes quantidades de resíduos orgânicos têm sido geradas 
(NGUYEN et al., 2015; RAVINDRAN et al., 2017), sendo a cama de aviário o principal resíduo 
produzido no ciclo produtivo avícola (VINCENTIN et al., 2021). 

A cama de aviário, também denominada de cama de frango ou esterco de aviário, 
consiste na mistura, principalmente, de fragmentos do material da cama e excrementos, e em 
menor proporção de penas de aves, ração desperdiçada de comedouros, e aves mortas (HAHN, 
2004; VINCENTIN et al., 2021). As rações das aves incorporam, deliberadamente, quantidades 
substanciais de aditivos que contém metais pesados como: Zn; Fe; Cu, e Mn, com o objetivo 
de promover o crescimento e controlar infecções e outros na forma de impurezas como Pb e Cr 
(CUI et al., 2016; LIU et al., 2020a). Contém também resíduos de antibióticos e outros 
antimicrobianos que são utilizados para tratamento de infecções. Podendo apresentar traços de 
resíduos de herbicidas e pesticidas que foram utilizados nos grãos cultivados para fabricação 
de rações (DALÓLIO et al., 2017). 

Esse resíduo é considerado um importante adubo orgânico para a produção agrícola 
devido ao seu elevado conteúdo de: nitrogênio; fósforo; cálcio, e micronutrientes atuando 
também como condicionador do solo melhorando as propriedades físicas e químicas do solo, 
tornando-se uma alternativa com grande potencial para uso como fertilizante orgânico 
(RAVINDRAN et al., 2017; VINCENTIN et al., 2021; WON et al., 2018). Entretanto, o 
aumento da geração do resíduo de cama de frango está causando impactos ambientais. A taxa 
de geração da cama de frango é muito maior que sua taxa de assimilação e degradação, 
resultando em uma aplicação massiva e desordenada desse resíduo em áreas de produção 
agrícola, principalmente, a produção de hortaliças (SOUZA, 2021; STRAUS e MENEZES, 
1993). 

Um dos impactos ambientais associados à aplicação da cama de frango não tratada em 
solos agrícolas é a contaminação por metais pesados (KPOMBLEKOU-A & MORTLEY, 
2016). Existe um grande número de substâncias prejudiciais à saúde como: metais pesados, 
patógenos e antibióticos, que estão presentes nesse resíduo, entretanto, os metais pesados por 
não serem biodegradáveis, podem causar danos potenciais persistentes à saúde humana e ao 
meio ambiente (ZHANG et al., 2021). Além dos riscos associados à presença de metais pesados 
e antibióticos na cama de frango, os elevados teores de N e P podem levar a contaminação da 
água subterrânea por nitrato (N-NO3

-) e a eutrofização de rios (CÁCERES et al., 2018; SIMS 
& WOLF, 1994). 

Dessa forma, diversos estudos têm sugerido que para aplicação da cama de aviário no 
solo há necessidade de uma etapa prévia de estabilização para evitar possíveis problemas do 
descarte desse resíduo no meio ambiente (DALÓLIO et al., 2017; SANCHUKI et al., 2011; 
SHARPLEY et al., 2004; PUGAZHENDHI et al., 2020; VINCENTIN et al., 2021; WOHDE et 
al., 2016). 

O uso de tecnologias como a da compostagem tem sido utilizado para reduzir os resíduos 
de antibióticos e patógenos presentes no resíduo animal como também para a redução da 
solubilidade de metais pesados (HAHN, 2004; ONWOSI et al., 2017; SOUZA, 2022; 
YOUNGQUIST et al., 2016). 
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2.3 Compostagem 
 

Os resíduos provenientes da produção animal podem ser estabilizados por processos 
biológicos, com microrganismos aeróbios, denominados de compostagem (HADIN et al., 
2016). O termo compostagem possui diversas definições e todas elas enfatizam que é um 
processo controlado e mediado por microrganismos e termofílico, que resulta em uma matéria 
orgânica estável (FÜLEKY e BENEDEK, 2010; JURADO et al., 2015; SOUZA et al., 2022; 
SHARMA et al., 1997; ZAPATA, 2009;). 

A compostagem é um método simples utilizado para converter resíduos orgânicos em 
fertilizantes orgânicos estáveis, sendo uma alternativa para dar um destino aos resíduos gerados 
na produção animal (QU et al., 2022; WEI et al., 2022). Essa técnica consiste em um processo 
de transformação da matéria orgânica por microrganismos sob condições aeróbicas, originando 
um produto de estabilidade elevada (SOUZA et al., 2022). Por ser considerada uma técnica 
economicamente viável e eficiente para tratamento e manejo de resíduos agrícolas (CHUNG et 
al., 2021), vem sendo amplamente utilizada. 

O processo de compostagem pode ser dividido em quatro fases tomando por base a 
temperatura do composto, sendo elas: fase de aquecimento; fase termofílica; fase de 
resfriamento, e fase de maturação (ONWOSI et al., 2017). 

Durante as fases de aquecimento e termofílica, ocorre a formação de precursores de 
ácidos húmicos (WANG et al., 2023b), portanto há predominância de ação de microrganismos 
termófilos, que auxiliam na eliminação parcial de microorganismos patogênicos durante a 
mineralização da matéria orgânica, aumentando o valor nutricional do composto em relação ao 
material originário e diferenciando-se da decomposição da matéria orgânica que ocorre de 
forma natural na natureza (INÁCIO e MILLER, 2009; PEREIRA NETO, 1996; SOUZA et al., 
2022). Durante a fase de resfriamento ocorre a redução da quantidade de compostos 
assimiláveis no material, restando apenas compostos de lenta assimilação e mais persistentes 
(SOUZA et al., 2022). Posteriormente, ocorrem processos de estabilização e humificação, que 
caracterizam a fase final de maturação do composto (BERNAL et al., 2009; SOUZA et al., 
2022). Nessas etapas, há polimerização de precursores das substâncias húmicas por meio das 
diferentes vias de formação das substâncias húmicas (WU et al., 2017a). 

Com o desenvolvimento de cada uma das fases do processo de compostagem, há 
produção de substâncias húmicas com diferentes características estruturais e aplicações 
possuindo maior estabilidade, que torna o material formado viável para uso na agricultura e 
armazenamento (GUO et al., 2022; SOUZA et al., 2022). 

Para que o composto possa ser utilizado no solo de forma segura, deve possuir 
maturidade e elevada estabilidade, o que está, diretamente, relacionado com a estabilidade do 
conteúdo de matéria orgânica e ausência de agentes patogênicos e compostos fitotóxicos 
(BERNAL et al., 2009, SOUZA et al., 2022). Especificamente, a estabilidade do composto está 
relacionada com a atividade microbiológica (BERNAL et al., 2009; INÁCIO e MILLER, 2009). 
Enquanto que a maturidade indica o quão completa está a compostagem, estando, diretamente, 
associada ao potencial de crescimento vegetal ou fitotoxicidade do composto (CCQC, 2001; 
IANNOTTI et al., 1993). Fatores como pH, temperatura e níveis de nutrientes influenciam 
diretamente na qualidade do composto (WU et al., 2021). 

Essa técnica é capaz de reduzir a solubilidade da maioria dos metais pesados presentes 
no resíduo da produção animal (ZHANG et al., 2022), mediante as alterações bioquímicas do 
resíduo e ao processo de humificação que favorecem as reações de adsorção e complexação dos 
metais pesados (WANG et al., 2022a). Durante o processo de compostagem, resíduos orgânicos 
passam por transformações bioquímicas, gerando estruturas de elevada complexidade estrutural 
denominadas de substâncias húmicas (WU et al., 2024), que por possuírem estrutura aromática 
policondensada e com diversidade de grupamentos funcionais oxigenados auxilia na 
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imobilização química de metais pesados (PAN et al., 2024). Além disso, outros fatores podem 
influenciar no potencial do composto em remediar metais, como por exemplo o pH que 
desempenha um papel fundamental na formação de complexos e polímeros capazes de 
imobilizar os metais pesados (LIU et al., 2022; ZHU et al., 2021). 

Embora a compostagem reduza a biodisponibilidade da maioria dos metais pesados 
presentes em resíduos orgânicos, diversas pesquisas têm demonstrado que apenas o processo 
de compostagem não foi suficiente para reduzir a solubilidade, principalmente, para o chumbo 
(CHEN et al., 2020; SOUZA et al., 2021; SUN et al., 2023;). Conforme demonstrado por Souza 
(2021) a solubilidade do chumbo aumentou com o tempo de compostagem da cama de aviário, 
evidenciando comportamento contrário ao observado para os outros metais pesados como o 
Cobre (Cu). 

Portanto, é necessário que sejam desenvolvidas estratégias para promover uma redução 
mais eficiente da solubilidade de metais pesados, principalmente, do chumbo durante o 
processo de compostagem (CHEN et al., 2024). Dessa forma, pesquisas recentes têm sugerido 
a utilização de materiais adsorventes durante a compostagem como: resinas adsorventes e 
biocarvão (QIU et al., 2022; XIE et al., 2021). 
 
2.4 Biocarvão 
 

O biocarvão (biochar) é um produto sólido rico em carbono e com elevada 
aromaticidade, que é produzido por meio da pirólise da matéria orgânica a uma temperatura 
abaixo de 900 °C sob atmosferas anóxicas (AHMAD, 2014; CAO et al., 2019a; WANG et al., 
2020; ZHANG et al., 2021b). 

A utilização do biocarvão na agricultura tem como finalidade melhorar a fertilidade do 
solo através do aumento da retenção de cátions, sequestro de C e como condicionador do solo, 
sendo que esses efeitos vêm sendo, amplamente, comprovados em várias pesquisas (EL 
NAGGAR et al., 2019; HAIDER et al., 2022; KAMALI et al., 2022). 

Embora o uso de biocarvão de madeira seja o mais utilizado, outras matérias-primas 
podem ser também destinadas para a produção de biocarvão, sendo, relativamente, novas e 
pouco exploradas (EL-NAGGAR et al., 2019a; LEHMANN et al., 2019). As características do 
biocarvão estão, diretamente, ligadas com o tipo de matéria-prima utilizada, sendo possível o 
uso de diversas biomassas e grande variedade de tecnologias de pirólise 
(SOMYANONTHANAKUN et al., 2023). Assim, como a matéria-prima, as condições de 
produção desse material, como a taxa de aquecimento, temperatura e tempo, influenciam na 
composição química, área superficial, tipo e quantidade de grupos funcionais e estrutura física 
do biocarvão (LI et al., 2023b). 

De acordo com El Naggar (2024), um aumento na temperatura de pirólise, determina 
uma maior aromaticidade e hidrofobicidade do biocarvão. Além disso, quanto maior o teor de 
lignina, maior o rendimento em sólido após a pirólise (LEE et al., 2013). Por outro lado, 
biomassas mais ricas em celulose pirolisam mais rapidamente (GANI & NARUSE, 2007). 
Entretanto, alterações mais lentas na superfície do biocarvão, ao longo do tempo de pirólise, 
podem contribuir para uma maior densidade de carga na superfície, consequentemente, melhor 
retenção de metais, como destacado por Borchard et al. (2012).  

Vários trabalhos têm demonstrado a elevada eficiência do biocarvão na remoção de 
contaminantes orgânicos e inorgânicos no solo, sendo, largamente, utilizado na remediação 
ambiental (LU et al., 2014; NGUYEN et al., 2023; ZHANG et al., 2022).  O biocarvão permite 
a remoção de metais pesados por possuir grande quantidade de poros, elevada superfície 
específica, e elevada densidade de grupamentos funcionais ionizáveis em sua superfície. A 
superfície do biocarvão é rica em grupamentos funcionais como: carboxila (-COOH); hidroxila 
(-OH), e grupamentos fenólicos (-Ph-OH), que atuam de forma efetiva na sorção de 
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contaminantes e em reações químicas (MASUD et al., 2023). Essas características fazem do 
biocarvão um material capaz de adsorver metais pesados, reduzindo a mobilidade e 
biodisponibilidade no solo (BANDARA et al., 2020; GAO et al., 2019; QU et al., 2022b; 
SOMYANONTHANAKUN et al., 2023; ZHANG et al., 2022). De acordo com Gholizadeh e 
Hu (2021), a aplicação de biocarvão em solos contaminados pode promover a remoção de cerca 
de 80% dos metais pesados. 

Os mecanismos de interação entre o biocarvão e os metais pesados podem ser 
classificados como quimissorção ou fisissorção (BOUSDRA et al., 2023; LI et al., 2021 
SACHDEVA et al., 2023). A adsorção física (fisissorção) está, diretamente, ligada às 
propriedades da superfície do biocarvão, como superfície específica e poros (WU et al., 2023), 
enquanto que a quimissorção abrange mecanismos como troca iônica, quelação, atração 
eletrostática, e coprecipitação (GAO et al., 2022; GHOLIZADEH E HU, 2021; ZHANG et al., 
2023 a, b). 

Diversos estudos têm demonstrado a eficiência do uso de biocarvão durante a 
compostagem, com a finalidade de melhorar a qualidade do composto, além de poder imobilizar 
os metais pesados presentes no material compostado (EJILEUGHA, 2022; EZUGWORIE et  
al., 2022; WU et al., 2022) pode afetar as propriedades físico-químicas do composto, auxiliando 
no aumento da porosidadee alterando o conteúdo de nitrogênio (N) por meio da adsorção de 
nitrogênio amoniacal (N-NH4+) e nitrogênio nítrico (N-NO3-) (NESLIHAN AKDENIZ, 2019; 
XIAO et al., 2017). De forma indireta, também tem efeito acelerador na degradação da matéria 
orgânica através da estimulação da atividade microbiana e enzimática, aumento do fluxo de 
oxigênio que por sua vez provoca aumento da temperatura durante o processo de compostagem 
(ZHANG et al., 2016). Portanto, vem sendo uma alternativa, amplamente, utilizada por diversos 
pesquisadores (LI et al., 2017; WANG et al., 2024; YANG et al., 2024). 
 
2.5 Interações Entre a Matéria Orgânica e Metais Pesados 
 

A matéria orgânica do solo (MOS) consiste em resíduos vegetais e animais parcialmente 
alterados, organismos vivos, resíduos orgânicos e substâncias químicas sintetizadas 
biologicamente (COTCHING, 2018; KABATA PENDIAS, 2011). Segundo Stevenson (1994), 
a matéria orgânica do solo engloba todo material orgânico, podendo ser de origem animal ou 
vegetal, como fragmentos de resíduos que estejam parcialmente decompostos, liteiras, 
biomassa microbiana, compostos orgânicos solúveis e a matéria orgânica estabilizada no solo.  

A MOS participa de diversas reações em múltiplos processos biológicos, físicos e 
químicos alterando as características do solo (CHE et al., 2021; MARKIEWICZ et al., 2018; 
KOPECKÝ et al., 2021), conferindo elevado poder tampão, que mantem o pH do solo estável. 
Também auxilia no aumento da CTC do solo permitindo maior interação com cátions (HAMDI 
et al., 2023). Sua cor escura promove maior absorção de calor, mantendo aquecimento do solo 
(COTCHING, 2018) e além disso a MOS é um importante agente cimentante de agregados, 
promovendo maior aeração e retenção de água (SILVA et al., 2010), além de ser um 
reservatório de nutrientes. 

A matéria orgânica do solo pode ser classificada quanto à sua complexidade estrutural, 
sendo dividia em substâncias húmicas (SH) e substâncias não húmicas (SNH). A formação de 
SH acontece por meio da transformação da matéria orgânica fresca, através de diversas reações 
químicas e bioquímicas que envolvem componentes biológicos, químicos e físicos durante o 
processo de humificação (GARCÍA et al., 2018). De acordo com suas características de 
solubilidade em soluções ácidas e básicas podem ser divididas operacionalmente como: ácidos 
húmicos (AH), que são solúveis em meio alcalino e insolúveis em meio ácido; ácidos fúlvicos 
(AF) que são solúveis em todas as faixas de pH; e humina (HUM) que é insolúvel em meio 
ácido e alcalino (SOUZA et al, 2022). Essas frações são determinadas a partir do fracionamento 
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químico da matéria orgânica, procedimento que auxilia na caracterização química e estrutural 
dos compostos húmicos, e avalia seu grau de decomposição e reatividade (DICK et al., 2009). 

O AH e AF são polímeros compostos por anéis aromáticos e apresentam elevada 
quantidade de grupamentos funcionais de superfície (DING et al., 2019 a; RODRIGUES et al., 
2014; LI et al., 2022). Essas características favorecem as interações com íons metálicos 
formando complexos por meio de mecanismos como adsorção, quelação e troca iônica 
(HAMDI et al., 2023). Os complexos formados pelas SH com metais possuem a seguinte ordem 
de estabilidade: Pb2+> Cu2+> Ni2+> Co2+> Zn2+> Cd2+> Fe2+> Mn2+> Mg2+ (IRVING & 
WILLIAMS, 1953; KABATA PENDIAS, 2011).  Entretanto, as constantes de estabilidade 
entre os complexos formados pelas SH com metais podem variar, fazendo com que essa 
sequência de estabilidade estabelecida por Irving e Willians (1953) não seja observada 
(SOUZA, 2021). O principal motivo para essa variação de estabilidade está relacionado as 
características estruturais da MO, onde as constantes de estabilidade das reações entre os metais 
pesados e SH estão, diretamente, ligadas a conformação molecular e natureza dos sítios de carga 
negativa, i.e, essas interações são estereoquímicas, podendo alterar a afinidade do ligante pelo 
metal (CANELLAS et al., 2008; SOUZA, 2021; SCHNITZER et al., 1978). Essas interações 
da MOS com os íons metálicos podem reduzir ou promover o transporte de metais pesados no 
solo aumentando ou reduzindo sua biodisponibilidade e mobilidade (MASOOM et al., 2016; 
SCHMIDT et al., 2011). 

De acordo com Dhaliwal (2019), a redução de cátions livres na solução do solo ocorre 
devido a ligação de metais aos colóides inorgânicos presentes no solo e as substâncias húmicas 
da matéria orgânica (MO), uma vez que a acessibilidade de diversos íons metálicos do solo, 
para absorção pelas plantas e sua mobilidade no solo, é influenciada pelo pH, tipo e posição 
dos grupamentos funcionais na superfície das substâncias húmicas e CTC que são alterados 
com adição de MO. Diversos estudos também demonstraram que os grupamentos funcionais 
presentes na MO possuem capacidade de se ligarem a metais na forma livre (como por exemplo 
Pb2+) e formar complexos com o AH e AF (JIA et al.,2019; SHI et al.,2018; YANG et al., 2021; 
ZHAO et al., 2022), tornando esses elementos metálicos menos biodisponíveis. Em geral, os 
complexos formados com os ácidos fúlvicos são mais solúveis conferindo uma maior 
mobilidade e biodisponibilidade (ISLAM et al., 2020). 

Em um contexto geral, a MO influencia nos processos de transferência de elétrons, 
podendo dessa forma interferir diretamente na estabilidade e biodisponibilidade de metais 
pesados, devido ao fato de alterar sua especiação. Essas características são os principais fatores 
responsáveis por alterar a mobilidade e toxicidade desses elementos (DE FREITAS et al., 
2020). Portanto, diante do exposto, a MOS vem sendo considerada um fator fundamental para 
controlar a biodisponibilidade e mobilidade dos metais pesados no meio ambiente (GOLDMAN 
et al., 2012; HABIBUL E CHEN, 2018; ZENG et al., 2011), além de promover diversas reações 
com íons metálicos e fornecer nutrientes por meio dessas reações. 

Além da MOS, os metais podem interagir com a MO formada a partir de resíduos 
orgânicos. Segundo dados da EMBRAPA (2022), diversos resíduos provenientes de setores 
agrossilvícolas e agroindustriais vêm apresentando bons resultados quando utilizados na 
retenção de íons metálicos. Isso se dá devido ao fato da MO que está presente em resíduos 
orgânicos possuir capacidade de complexar elementos potencialmente tóxicos (VINHAL-
FREITAS et al., 2010). 

A adição de biocarvão a resíduos orgânicos pode promover rápida decomposição da 
matéria orgânica, aumento do pH e alterações estruturais que influenciam, diretamente, na 
dinâmica de metais (WAQAS et al., 2018). 

A sorção de cátions metálicos é influenciada pelo pH (PADILLA et al., 2024), sendo 
que adição de biocarvão a resíduos orgânicos tende a elevar o pH. O incremento nos valores de 
pH aumenta a carga superficial se tornando mais negativa em decorrência da desprotonação de 
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grupamentos funcionais de superfície (CHEN et al., 2019; TRAN et al., 2016). Portanto, é 
possível observar na literatura que a dinâmica da interação entre metais pesados e resíduos 
orgânicos está associada, diretamente, com características estruturais, químicas e físicas da MO 
formada a partir desses resíduos orgânicos. 
 
2.6 Adsorção de Metais Pesados, Tipos e Modelos de Isotermas de Adsorção 
 

A sorção é um processo onde ocorre a retenção de uma determinada substância por um 
sólido, como solo, sedimento e resíduos. Esse termo é utilizado, comumente, para descrever 
processos de retenção de substâncias sem que haja distinção do fenômeno que está ocorrendo, 
podendo ser: absorção, adsorção ou precipitação (DAMIN, 2005). 

Adsorção é um processo onde ocorre transferência de massa de um líquido ou gás 
(adsorbato) para os sítios ativos presentes na superfície de um sólido (adsorvente), formando 
interações de natureza física e/ou química (ELWAKEEL et al., 2020; OWENS et al., 2011; 
YUSUF et al., 2020). Portanto, o processo de adsorção serve como base para diversos processos 
físicos e químicos de superfície, que influenciam, diretamente, na distribuição das substâncias 
entre as fases aquosa e a superfície das partículas (LUIZ, 2007). 

Quando um adsorbato presente em uma solução é adsorvido na superfície do material 
adsorvente através de forças de van der Waals, esse processo é conhecido como fisiossorção, 
envolvendo ligações mais fracas e reversíveis. Quando a associação do adsorbato com o 
adsorvente ocorre por meios de ligações químicas, o processo é conhecido como quimiossorção 
(JOSHI et al., 2024), envolvendo ligações covalentes de alta irreversibilidade (AKPOMIE et 
al., 2015; DHARMAPRIYA et al., 2021; GUPTA et al., 2021; HUSSAIN et al., 2021). 

Ao contrário da adsorção, a dessorção trata-se de uma reação reversa da adsorção onde 
o adsorbato retido na fase sólida será liberado para solução (JOSHI et al., 2024; MEURER et 
al., 2010). 

A biossorção é uma técnica que utiliza um material biológico (biossorvente) para 
remover substâncias de uma solução aquosa. Faz uso do processo de adsorção através de uma 
superfície adsorvente que interage com as moléculas em solução aquosa por meio troca iônica, 
ligação química e forças físicas de atração (DEMIRBAS, 2018; SOUZA et al., 2021; SYEDA 
et al., 2022). As principais vantagens da biossorção são: a elevada eficiência; regeneração de 
biossorvente; baixo custo, e possibilidade de recuperação tanto do biossorvente como do metal 
presente na solução (DEMIRBAS, 2018). 

Com o objetivo de compreender a adsorção de metais pesados, pesquisadores fazem uso 
de dados isotérmicos e cinéticos, construindo modelos de adsorção (ZHANG et al., 2022). A 
capacidade, mecanismos e outras informações a respeito do processo de adsorção são 
fornecidos através de ajuste do modelo isotérmico (JOSHI et al., 2024). A quantidade de um 
elemento adsorvido em razão da concentração remanescente na solução de equilíbrio pode ser 
representada por isotermas de adsorção (MC-BRIDE, 1994). 

Através da construção de isotermas é possível estimar a quantidade de um adsorbato 
adsorvida por um adsorvente e modo de adsorção (ALLEONI et al., 2009; SCHNEIDER, 1995; 
SOUZA et al., 2021; VASQUES, 2008). 

A representação das isotermas ocorre de forma gráfica, demonstrando a relação entre a 
concentração de metal adsorvida e a concentração remanescente na solução após o processo de 
adsorção (COUTINHO, 2014; RODRIGUES, 2016; SOUZA et al., 2021). De acordo com 
Alleoni et al. (2009) e Sposito (2008), quatro tipos de isotermas de sorção foram propostos, 
cujas formas estão relacionadas à afinidade entre adsorvente, adsorbato e ligantes solúveis, 
como apresentado na Figura 1. 
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Figura 1. Isotermas de Sorção. Fonte: Alleoni et al. (2009). 
 

Segundo Sposito (2008): 
 

Isoterma tipo C (partição constante): 
 

Essa curva é caracterizada por uma inclinação inicial que não sofre alterações com o 
aumento da concentração do adsorbato até que seja atingida a adsorção máxima e ocorre quando 
o aumento da adsorção é proporcional ao aumento da superfície de ligação. 
 

Isoterma tipo H (high affinity): 
 

Essa curva é caracterizada por possuir inclinação muito acentuada no início da isoterma 
em virtude da elevada afinidade do adsorvente pelo adsorbato e normalmente ocorre com a 
adsorção por colóides que possuam elevada capacidade adsortiva, por exemplo substâncias 
húmicas. A curva H sugere a sorção específica do adsorbato formando complexos de esfera 
interna. 
 

Isoterma tipo L (Lagmuir): 
 

Essa curva é caracterizada por uma inclinação que não sofre aumento com a 
concentração do adsorbato na solução. Ocorre a adsorção máxima do íon ou da molécula na 
superfícia do adsorvente atingindo um equilíbrio à medida que os sítios de sorção são 
preenchidos (a quantidade do íon adsorvido é estabilizada). Essa isoterma é caracterizada 
também por uma afinidade elevada entre o adsorvente e o adsorbato. 
 

Isorterma tipo S (curva sigmoidal): 
 

Essa curva é caracterizada por possuir uma pequena inclinação inicial, que aumenta com 
a concentração do adsorbato. Esse comportamento sugere que quando em baixas concentrações, 
ocorre baixa afinidade do adsorbato pelo adsorvente e elevada afinidade pelo ligante solúvel. 
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A adsorção pode ser descrita por meio de diversas equações matemáticas presentes na 
literatura, onde cada equação representa um modelo de adsorção. Esses modelos são capazes 
de descrever os fenômenos de adsorção de forma próxima à situação real e podem ser 
calculados pelo programa IsoFit versão 1.2. Entre os diversos modelos, foram testados 8 
modelos isotérmicos no presente trabalho sendo eles: 
 
a) Isoterma BET 
 

Esse modelo de isoterma admite a existência de numerosas camadas com sítios de 
ligação. É baseado na existência de uma superfície homogênea no adsorvente sem que haja 
limitação de adsorção a apenas uma monocamada, possibilitando a formação de multicamadas 
que sejam energeticamente equivalentes. Além disso, esse modelo considera que o número de 
sítios e o tamanho da superfície presentes em cada uma das camadas são constantes (ERBIL, 
2006; GREGG e SING, 1982). 

A equação (Equação 1) matemática que expressa o modelo é: 
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Onde: 

 
K: corresponde a uma constante relacionada com a saturação em todas camadas; 
Sw: é a solubilidade do adsorbato (FU & VIRARAGHAVAN, 2002); 
Q0: é a capacidade máxima de adsorção 
q: corresponde a quantidade da substância adsorvida na fase sólida 
Ce: é a concentração de equilíbrio do íon na solução 
Cs: corresponde a concentração de saturação dos sítios de adsorção presentes no sólido. 

 
b) Isoterma de Freundlich 
 

De acordo com Sposito (2008), esse modelo parte do princípio que a superfície de 
adsorção é heterogênea, tendo a energia de adsorção reduzida em escala logarítima à medida 
que o adsorbato cobre a superfície. Entretanto, esse modelo não é capaz de estimar a capacidade 
máxima de adsorção do solo (MEURER et al., 2010), tornando-o um modelo limitado. 

O modelo é representado pela Equação 2: 
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Onde: 

 
q é a quantidade de adsorbato (substância) adsorvida por unidade de massa do 
adsorvrnte (fase sólida); 
Kf é a constante de Freundlich, que está diretamente relacionada com a capacidade de 
adsorção; 
Ce é a concentração de equilíbrio do adsorbato na solução; 
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n representa a inclinação da reta, indicando a afinidade entre adsorbato e adsorvente. 
 
c) Isoterma de Langmuir 
 

A equação que representa o modelo de Langmuir é capaz de estimar a capacidade 
máxima de adsorção de metais pesados no solo, além da energia de ligação entre adsorbato e 
adsorvente. Esse modelo é baseado nos pressupostos de que a adsorção máxima ocorrerá 
quando toda superfície for preenchida por íons; a energia de adsorção é constante e os sítios de 
ligação do adsorvente são homogêneos; e que os íons adsorvidos não interagem entre si 
atingindo o equilíbrio (ALLEONI et al., 2009; SOUZA, 2021). 

O modelo de Langmuir é representado pela Equação 3: 
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Onde: 

 
q: é a quantidade de adsorbato (substância) adsorvida por unidade de massa do 
adsorvrnte (fase sólida); 
Q0: corresponde a capacidade máxima de adsorção 
Ce: é a concentração de equilíbrio do íon na solução 
b: corresponde a constante que representa a afinidade do adsorvente pelo adsorbato. 

 
d) Isotermas com particionamento linear 
 

As isotermas com particionamento linear, geralmente são utilizadas para explicar 
separadamente a distribuição de soluto entre os diferentes domínios de sorção. Ou seja, se um 
ou mais dos elementos que compõem a sorção é governada por uma relação não linear entre a 
solução e as fases sorvidas, a composição da isoterma irá desviar-se da linearidade. Com isso, 
para sistemas naturais, pode ser útil considerar o comportamento de uma isoterma composta, 
como sendo a resultante de uma série de reações nas proximidades lineares de absorção e 
reações não-lineares de adsorção (WEBER et al., 1992). 

O modelo de "reatividade distribuída" ou modelo simplificado de modo duplo tem sido 
proposto para contabilizar separadamente a distribuição de soluto entre os diferentes domínios 
de sorção (XI & BALL, 1999). Onde, a reação não-linear pode ser modelada com uma série de 
modelos, incluindo as isotermas de Langmuir, de Freundlich e de Polanyi. 

As equações (Equações 4 e 5) com particionamento linear são: 
 
e) Isoterma de Freundlich com particionamento linear 
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f) Isoterma de Langmuir com particionamento linear 
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g) Isoterma de Freundlich-Langmuir 
 

Esse modelo une dois modelos em uma única equação, sendo capaz de descrever tanto 
o comportamento adsortivo obtido na isoterma de Langmuir como na de Freundlich. De acordo 
com Jeppu & Clement (2012), esse modelo de isoterma é melhor ajustado em casos onde o 
adsorvente possui superfície heterogênea, por possuir o índice de heterogeneidade como 
variável que permite uma variação de densidade. 

A equação (Equação 6) que representa esse modelo é: 
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Onde: 

 
ng: corresponde ao índice de heterogeneidade, que pode variar entre 0 e 1, sendo 1 para 
materiais homogêneos e menor que 1 para materiais heterogêneos. 

 
h) Isoterma linear 
 

A isoterma linear é baseada na equação de Freundlich, entretanto representa elevada 
afinidade entre adsorbato e adsorvente por meio da inclinação da reta (n), sendo formada 
quando n=1. Esse modelo de isoterma está, diretamente, associado a formação de curva do tipo 
C e H e a capacidade de adsorção desse modelo é descrita por meio do coeficiente de 
distribuição (Kd). Menores valores de Kd indicam menor adsorção do adsorbato pelo 
adsorvente, e valores mais elevados de Kd estão associados com uma maior afinidade do 
adsorvente pelo adsorbato (SOARES et al., 2004; SOUZA, 2021). 

A equação (Equação 7) desse modelo é dada por: 
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i) Isoterma de Toth 
 

Esse modelo foi originalmente criado para descrever o equilíbrio entre gás-sólido e 
considera que a superfície de sorção seja heterogênea. A heterogeneidade da superfície de 
sorção é descrita por meio do parâmetro de heterogeneidade (nT), que varia entre 0 e 1. Quando 
o nT= 1, tem-se uma superfície homogênea, tornando esse modelo igual ao modelo de Langmuir 
(Equação 8) (CAVAZZANI et al., 2002; SOUZA, 2021). 
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3. MATERIAL E MÉTODOS 
 

Para realização do presente estudo foi utilizada cama de aviário não compostada (fresca) 
e compostada por 30, 60 e 90 dias com adição de diferentes doses de biocarvão, obtidos 
previamente por Ferreira (2023). Para caracterizar o processo de compostagem o autor realizou 
análises de condutividade elétrica, temperatura para monitorar as mudanças de fases da 
compostagem, umidade que foi mantida em 60% e pH. Sumariamente, a compostagem foi 
realizada com cama de aviário proveniente de granjas localizadas no município de São José do 
Vale do Rio Preto durante 90 dias, na Universidade Federal Rural do Rio de Janeiro – UFRRJ, 
em delineamento experimental inteiramente casualizado, com arranjo fatorial com tratamento 
adicional (4x4+1), em quatro repetições, onde cada leira de composto foi formada contendo 50 
kgs de cama de aviário. O biocarvão foi preparado a partir de carvão vegetal comercial 
produzido de madeira de eucalipto, seco em estufa de circulação forçada de ar e finamente 
moído em moinho de bola. O biocarvão foi adicionado à cama de aviário em relação ao seu 
peso seco nas proporções de 0% (controle), 5%, 10% e 15%. 
 
3.1 Caracterização dos Materiais Compostados Enriquecidos com Biocarvão Mediante 
13C RMN CP/MAS 
 

A técnica de ressonância magnética nuclear do carbono-13 (RMN-13C) em estado sólido 
foi escolhida para monitorar o avanço da compostagem e o efeito da adição de biocarvão nas 
alterações da estrutura da matéria orgânica. Foi empregado a polarização cruzada (CP) e rotação 
no ângulo mágico (MAS). A análise de CP MAS 13C-NMR foi realizada em um 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, massas iguais 
das amostras dos compost 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 3000 data points para o mesmo número de scans a um tempo de aquisição 
de 34 ms e com recycle delay de 5s. O tempo de contato para a sequência em rampa de 1H ramp 
foi de 2 ms. A coleta e a elaboração espectral foram realizadas utilizando o Software Bruker 
Topspin 2.1. Os decaimentos livres de indução (DLI) foram transformados aplicando um zero 
filling igual a 4 k e posteriormente um ajuste por função exponencial (line broadening) de 70 
Hz. 

O trabalho espectral foi realizado utilizando o Software ACD/Labs v.2020 1.1. Uma 
quantidade de 16 espectros foi carregado, quatro amostras para quatro tempo de quatro 
quantidades de biocarvão adicionada. Os espectros foram inicialmente submetidos a correção 
da linha base, tomando como referência o zero e início (0 ppm) e final (230 ppm) utilizando a 
ferramenta “set point”. O algoritmo “smoothing” foi utilizado em todos os espectros com o 
objetivo de reduzir o ruído e aumentar a relação sinal ruído. Para tanto, o “smoothing” foi 
realizado em polinomial de 5to grau tomando como referência o espectro de menor relação sinal 
ruído. Então, os espectros foram salvos em formato ACD spectrum (*.esp) e em JCAMP (*.jdx; 
*dx). 

Os espectros trabalhados e salvos como *.esp foram então divididos por regiões, sendo 
estas regiões assinaladas em função do tipo do carbono característico e de seu deslocamento 
químico (ppm), utilizando a ferramenta “PeakPicking”.  As regiões então foram integradas para 
a obtenção da quantidade relativa de estruturas em função da área total do espectro, utilizando 
a ferramenta “integration manual”. As regiões integradas foram as seguintes: Carbonos 
alquílicos não funcionalizados (CAlquil-H,R): 0–45 ppm; C-metoxilas e N–alquil-C (CAlquil-
O,N): 45–60 ppm; O–alquil C (CAlquil-O): 60–90 ppm; di–O–alquil C (carbono anoméricos) 
(CAlquil-di-O): 90–110 ppm; carbono aromático (CAromático-H,R): 110–140 ppm; O,N–aromatico 
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C (CAromático-O,N): 140–160 ppm; carboxila C (CCOO-H,R): 160–185 ppm e carbonilas C (CC=O): 
185–230 ppm. O índice de aromaticidade foi calculado segundo a fórmula: (CAromático-H,R) + 
(CAromático-O,N) *100/ área total e o índice de alifaticidade foi calculado como: 100 - 
aromaticidade (%) (SONG et al. 2008). 
 
3.2 Análises Quimiométricas 
 

Todo o trabalho quimiométrico foi realizado utilizando o Software The Unscrambler 
(version 10.4) (Camo Software AS, Nedre Vollgate 8, Oslo, Norway). Os espectros 13C NMR 
CP MAS das amostras de composto foram carregados a partir dos arquivos espectrais salvos na 
forma de JCAMP. O carregamento dos espectros 13C-NMR CP MAS gerou uma matriz inicial 
de samples: variable (16 x 4096). A matriz 13C-NMR CP MAS foi submetida a plotagem de 
linha para inspeção visual e, posteriormente, a matriz foi transformada mediante 
“normalization”, “smoothing” e correção da linha base (baseline correction-baseline offset-
linear baseline correction). As análises de componentes principais (PCA) foram realizadas a 
partir da matriz normalizada. O modelo adotado para a PCA utilizou um total de sete 
componentes, identificação automática de outliers e data centralizada na média. Foi utilizado 
um algoritmo NIPALS (Non-linear Iterative Partial Least Squares algorithm) e uma validação 
de “cross validation”. Os scores e loadings foram apresentados em gráficos diferentes e estes 
últimos plotados na forma de linha para a visualização dos pesos na forma de padrão espectral. 
 
3.3 Ensaio de Adsorção 
 

O ensaio de sorção foi realizado por meio de uma adaptação do Método Batch de 
laboratório, proposto por Harter e Naidu (2001). Esse método tem sido o mais utilizado para os 
estudos de adsorção e dessorção por se tratar de um método rápido e simples. Na Figura 2, são 
demonstradas as etapas do método. 
 

 
 

Figura 2. Ensaio de Sorção. Fonte: Adaptado de Soares (2004). 
 

Esse método consiste em promover o contato de uma amostra com soluções que 
possuem concentrações crescentes de metais, nesse estudo o metal avaliado foi o Pb. 
Sucintamente, as amostras são agitadas com as diferentes soluções, em seguida passam pela 
centrífuga para que a fase sólida seja separada da fase líquida. Dessa forma, a quantidade de 
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metal adsorvido pela amostra pode ser calculado através da diferença entre a concentração 
inicial adicionada e a concentração final na solução. 

Para realização do ensaio, foi utilizado 0,5 g do composto pesado em tubos falcon, com 
três repetições. Foram adicionados 20 ml de solução com concentrações crescentes do metal de 
interesse (Pb): 0; 30; 60; 120; 200; 280, e 360 mg.L-1 de Pb(NO3)2. Com o objetivo de manter 
a força iônica, as soluções foram preparadas com KCl 0,02 mol L-1. Foi realizado o ajuste de 
pH da suspensão para 5,5 e posteriormente o ajuste do pH foi acompanhado pelo período de 6 
horas até que houvesse a estabilização para 5,5. Em seguida, o composto com a solução foi 
agitado durante 20h a 120 rpm, e centrifugado por 15 minutos a 3000 rpm. Os sobrenadantes 
foram filtrados e armazenados para, posteriormente, serem analisados por espectrometria de 
absorção atômica marca Variam SpectrAA 55B, na Universidade Federal Fluminense, para 
determinação dos teores de Pb. 

As isotermas foram feitas separadamente, com três repetições para cada concentração 
de biocarvão e do metal. 

Para promover a dessorção, foram adicionados 20 mL de KCl 1M ao composto 
remanescente nos tubos falcon. Assim, como na adsorção, as amostras com solução foram 
agitadas por 20 hrs, centrifugadas e filtradas. Os sobrenadantes foram armazenados para 
determinação dos teores de metais por espectrometria de absorção atômica. 
 
3.4 Isotermas de Adsorção 
 

Após os extratos das amostras terem sido analisados por espectrometria de absorção 
atômica, os resultados obtidos foram utilizados para calcular a quantidade do metal adsorvido 
através da fórmula: 
 

q1 = (Ci – Ce) x FD 
 

Onde: 
 

q1: quantidade do metal adsorvido no solo (mg kg-1��  
Ci: Concentração do metal inicialmente adicionada ao solo (solução) (mg L-1)� 
Ce: Concentração de equilíbrio (mg L-1��  
FD (Fator de diluição): Volume da solução/massa de solo. 

 
Os resultados obtidos pela fórmula são representados graficamente relacionando a 

Quantidade adsorvida (q) e a Concentração de equilíbrio (ce) que é a concentração do metal 
que permanece na solução após os processos de adsorção e dessorção. 
 

Para a dessorção a fórmula utilizada foi: 
 

q2= (Ci - Ce3) x FD 
 

Ci: concentração do metal incialmente adicionada ao resíduo 
Ce3: Ce1 + Ce2 
q2: teor de metais observados na solução de equilíbrio após a etapa de dessorção 
FD:Volume da solução/massa de solo. 

 
Para determinação da quantidade de complexos de esfera externa, foi realizada a 

diferença entre a adsorção total e a adsorção específica (q1-q2). 
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3.5 Uso da Ferramenta IsoFit 
 

Para escolha do modelo mais adequado para descrever a adsorção de Pb na cama de 
aviário fresca e compostada com adição de biocarvão, foram utilizados parâmetros de oito 
equações isotérmicas através do software IsoFit versão 1.2 (MATTOT e RABIDEAU, 2008), 
sendo elas: 
 

a) Isoterma de Langmuir; 
b) Isoterma BET; 
c) Isoterma de Freundlich; 
d) Isoterma Linear; 
e) Isoterma de Langmuir – Freundlich (LF); 
f) Isoterma Toth; 
g) Langmuir com Particionamento Linear – LP; 
h) Freundlich com Particionamento Linear – FP; 

 
Os dados obtidos através dos cálculos citados anteriormente, foram utilizados como 

dados de entrada no IsoFit (Figura 3). 
 

 
 

Figura 3. Arquivo de entrada do software IsoFit versão 1.2. 
 



19 

Após rodar o programa, são fornecidos diversos documentos em formato .txt referentes 
a cada um dos modelos de isoterma citados nesse trabalho. O arquivo de saída do IsoFit (Figura 
4) fornece dados estatísticos como coeficiente de determinação (R2) e Critério de Informação 
de Akaike (AIC), que se baseia na verossimilhança e na informação de Kullback-Leibler (K-
L), demonstrando a distância entre um modelo e uma situação real (EMILIANO, 2009). 
 

 
 

Figura 4. Arquivo de saída do software IsoFit versão 1.2. 
 

No presente estudo, foram analisadas amostras que possuem número de observações 
menor que dez vezes o número de parâmetros, dessa forma foi utilizado o Critério de 
Informação de Akaike Corrigido (AICc) no lugar do AIC (SANTOS, 2010). Como foram 
analisadas amostras com sete concentrações crescentes de Pb, adotou-se o AICc para escolha 
do modelo mais adequado para representar a adsorção. Dessa forma, o modelo que descreve a 
adsorção de forma mais adequada deverá apresentar valores de R2 próximos a 1 e os menores 
valores de AICc. Os valores de � AICc e a AICw não são fornecidos pelo IsoFit, sendo calculados 
através das equações (Equações 9 e 10) propostas por Burnham e Anderson (2002): 
 

� AICc = AICcj – AICcmin (9) 
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Onde: 

 
AICcj = valor de AICc fornecido para cada modelo; 
AICcmin = menor valor de AIC obtido para o tempo de compostagem utilizado 

 
Os valores fornecidos por essa equação representam a semelhança entre os modelos, 

onde valores inferiores a 2 são considerados semelhantes, podendo ser utilizado mais de um 
modelo para descrever a adsorção (BURNHAM e ANDERSON, 2001). 
 

��� � � �
�  � � ! �	 ��� " � ��� #$� �

% �  
�
! 	 ��� " � ��� #$� �&

$

 (10) 

 
Onde: 

 
AICcj: valor de AICc fornecido para cada modelo; 
AICcmin: menor valor de AIC obtido entre os modelos comparados 

 
Os valores fornecidos pela ponderação de Akaike (AICw) são interpretados como peso 

que representa o melhor modelo dentre os comparados, variando entre 0 e 1, sendo os valores 
mais próximos de 1 os que representam o melhor ajuste (ARKHIPKIN e ROA-URETA, 2005). 
 
3.6 Microscopia de Varredura Eletrônica 
 

A morfologia da superfície do resíduo foi avaliada por meio da técnica de microscopia 
eletrônica de varredura (MEV). Foram analisadas amostras de cama de aviário compostada nos 
intervalos de 0, 30, 60 e 90 dias, com adição de biochar nas concentrações de 0, 5, 10 e 15%. 
Foram avaliados pares de amostras comparando a morfologia após a adição de soluções de 
Pb(NO3)2 nas concentrações de 0 e 280 mg. L-1. Os aumentos utilizados variaram entre 50x até 
1500x. O aparelho utilizado para obtenção de imagens foi um Microscópio Eletrônico de 
Varredura da marca Hitachi, modelo TM-3000, com voltagem de aceleração de 15kV e 
ampliação de até 30.000 vezes. 
 
3.7 Análise de Dados 
 

Os dados obtidos nos ensaios de adsorção foram utilizados para realização do cálculo 
de isotermas por meio do uso do Software IsoFit versão 1.2 e o coeficiente angular foi obtido 
através de regressão linear. Foram feitas análises multivariadas de componentes principais 
(PCA) aplicando dados espectrais (quimiometria) fazendo uso do programa Unscrambler® X 
10.3 software package (Camo Software AS Inc., Oslo, Norway). 

Os dados gerados pelo Software IsoFit verão 1.2 foram submetidos à análise de 
variância (p� 0,05); e sendo significativos, foram comparados pelo teste de Tukey a 5%. Para o 
tratamento adicional foi utilizado o teste de Dunnet para comparação do biocarvão com os 
fatores. Foi utilizado Shapiro-Wilk para avaliar a normalidade e Bartlett para homogeneidade 
das variâncias. Os procedimentos estatísticos utilizados no presente estudo foram realizados 
através do uso do programa estatístico R (R Core Team, version 3.2). 
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
4.1 Caracterização Estrutural da Cama de Aviário com Diferentes Tempos de 
Compostagem e Quantidades de Biocarvão Adicionado 
 

A Figura 5, mostra os espectros de 13C RMN em estado sólido da cama de aviário 
enriquecida com diferentes quantidades de biocarvão e coletada a diferentes tempos de 
compostagem. Em geral, todos espectros mostraram semelhanças com relação aos tipos de 
carbonos presentes no material, independente do tempo de compostagem e da quantidade de 
biocarvão. Todos os espectros mostraram sinais na região entre 0-45 ppm que pertencem a 
carbonos alifáticos não funcionalizados (*CH3-R, R*CH2-R’, R-*CH-R’) e que indicam a 
presença de estruturas lipídicas, cadeias carbonadas ligadas a aminoácidos e/ou proteínas e a 
biopolímeros de lignina, cutinas, suberinas e taninos. Os espectros mostraram picos nas regiões 
entre 45-60 ppm que indicam carbonos alifáticos ligados a oxigênio do tipo metoxílicos (RO-
*CH3) e polipeptídicos (CAlkyl -O,N), assim como carbonos na posição alfa Ca  (-CO-*CHR-
NH) que pertencem a aminoácido. Os picos entre 60 e 90 ppm (CAlkyl -O) informam sobre a 
presença de carbonos ligado a oxigênio do tipo (-*C-OH) que pertencem a fragmentos de 
celulose/hemicelulose e ligninas. Assim mesmo, os picos presentes nos espectros na região 
entre 90-110 ppm (CAlkyl -di-O) indicam a presença de carbonos anoméricos que pertencem a 
fragmentos de carboidratos e C2 pertencentes a fragmentos lignínicos do tipo siringil e guayacil. 
Em todos os espectros foi detectada a presença de picos na região entre 110 e 140 ppm que 
informam a presença de carbonos de natureza aromática (CAromatic-H,R) presentes na estrutura 
de fragmentos lignínicos (C1) de siringil e guayacil. Os picos presentes em todos os espectros 
na região entre 140-160 ppm indicam carbonos aromáticos funcionalizados (CAromatic-O,N) nos 
materiais compostados e que pertencem a fragmentos fenólicos de ligninas e suberinas. Os picos 
detectados entre 160-185 ppm pertencem a carbonos carboxílicos (-CCOOH) em ácidos graxos. 
Os picos na região entre 185-230 ppm indicam carbonos de natureza carbonílica (CC=O) em 
fragmentos estruturais de cetonas e aldeídos (KEELER et al., 2006; MAO et al., 2011; SONG 
et al., 2008;). 
 

 
 

Figura 5. Espectros 13C RMN CP/MAS do compost enriquecido com diferentes quantidades 
de biocarvão coletado a diferentes tempos de compostagem. 
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No entanto, com o aumento do tempo de compostagem e com a adição de biocarvão, foi 
detectado nos espectros um aumento da intensidade nos picos presentes entorno a 30 ppm e 
entorno a 150-170 ppm. O aumento de intensidade nos picos entorno de 30 ppm sugerem um 
aumento relativo e/ou preservação de estruturas de carbonos alifáticos não funcionalizados, 
podendo ser C de -CH3 terminal de cadeias alifáticas de polipeptídeos e/ou CH2 pertencentes 
à compostos lipídicos, ceras vegetais, ácidos graxos (DESHMUKH et al., 2005; HUANG et al., 
1998). O aumento da região entorno de 150-170 ppm com a adição de biocarvão e o tempo de 
compostagem indicam o aumento de carbono aromáticos funcionalizados e carbonos 
carboxílicos na estrutura (SPACCINI e PICCOLO, 2008), evidenciando um aumento na 
funcionalidade da estrutura. Jindo et al. (2016), também identificaram um aumento do carbono 
aromático com a adição de biocarvão na compostagem de cama de frango, corroborando com 
os resultados encontrados no presente trabalho. Os mesmos autores observaram um aumento 
na intensidade dos picos correspondentes ao carbono carboxílico e carbonila para as amostras 
de composto de receberam biocarvão, e relacionaram à uma melhora na composição química 
dos ácidos fúlvicos (AF) promovida pela adição do biocarvão, uma vez que os grupos 
carboxílicos estão entre os principais componentes dos AF. 
 
4.2 Análises de Componentes Principais a Partir do Carregamento dos Espectros Puros 
(PCA-13C RMN CP/MAS) 
 

A Figura 6A mostra o gráfico de scores na PCA obtida a partir do carregamento dos 
espectros puros de 13C RMN CP/MAS (81% da variância total explicada). A separação das 
amostras e seu agrupamento no gráfico de scores foi definida pelo tempo de compostagem e 
em menor medida pela quantidade de biocarvão. A PC-1 (52% da variância total explicada) 
separou as amostras de cama de aviário pelo tempo de compostagem. A valores positivos da 
PC-1 se agruparam os espectros dos materiais no momento zero e com 30 dias de compostagem, 
independente da quantidade de biocarvão adicionada. A valores negativos da PC-1 se separaram 
as amostras de cama de aviário coletadas aos 60 e 90 dias de compostagem, agrupadas em 
função do tempo de compostagem. Observa-se que, considerando as alterações promovidas pela 
compostagem na estrutura da cama de aviário representadas na PC-1, as amostras obtidas com 
30 dias de compostagem não se diferenciam significativamente daquelas não compostadas. As 
transformações mais intensas nos fragmentos orgânicos da compostagem ocorrem a partir dos 
60 dias de iniciado o processo. Assim, a diferenciação estrutural dos componentes orgânicos 
ocorre mais evidente no dia 60 e até o dia 90 na compostagem. A Figura 6B mostra o gráfico 
de loadings na forma de linhas espectrais na PCA. As amostras separadas na PC-1 a valores 
positivos (primeiros 30 dias de compostagem) são agrupadas em função da presença de 
estruturas orgânicas do tipo CAlifatico-(H,R), CAlifatico-(O,N), CAlifatico-(O) e CAlifatico-di-O. A 
valores negativos da PC-1 (60 e 90 dias de compostagem) as amostram se agruparam pela 
presença de estruturas do tipo CAromatico-(H,R), CAromatico-(O,N) e CCOOH. Os resultados indicam 
uma diminuição de estruturas alifáticas funcionalizadas a partir dos 30 dias de compostagem, 
em favor de um predomínio de estruturas mais aromáticas nas amostras de composto mais 
maduros, com 60 e 90 dias de compostagem. Nestas condições, o processo de compostagem 
parece ocorrer a partir da transformação de fragmentos de carboidratos e de estruturas 
nitrogenadas durante os primeiros 30 dias de compostagem, presumivelmente, como fonte de 
alimentos para os microrganismos dada pela sua baixa relação C/N. A partir de 60 dias de 
compostagem as estruturas mais recalcitrantes com fragmentos aromáticos de ligninas 
permanecem predominantes, dada sua elevada relação C/N e por tanto menor acessibilidade 
dos microrganismos e enzimas a estes compostos químicos. 
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Figura 6. Análises de componentes principais realizado a partir do carregamento dos espectros 
puros (PCA-13C RMN CP/MAS) do composto enriquecido com diferentes quantidades de 
biocarvão coletado a diferentes tempos de compostagem. A) Scores. B) Loandings. 

 
O efeito da quantidade adicionada de biocarvão pode ser explicada ao longo da PC-2 

(29% da variância total explicada) (Figura 6A). A valores negativos da PC-2 no gráfico de 
scores se separaram as amostras de cama de aviário sem adição de biocarvão e com adição a 
5%, em todos os tempos de compostagem. A valores positivos se separaram as amostras de 
cama de aviário que receberam maiores quantidades de biocarvão adicionado para o processo 
de compostagem (10% e 15%). O carregamento positivo da PC-2 apresenta, principalmente, 
estruturas de carbono alifáticas funcionalizadas (CAlk-O,N; CAlk-O e CAlk-di-O) (Figura 6B). O 
carregamento negativo da PC-2 apresenta, em maior intensidade, regiões de carbono alifático 
não funcionalizados e carbonos carboxílicos (CAlk-H,R e COOH-H,R, respectivamente), 
indicando estruturas de elevada hidrofobicidade, e carbonos aromáticos funcionalizados (CAr-
O). Portanto, sugere-se que a adição de biocarvão na compostagem da cama de aviário contribui 
para a redução de estruturas de maior labilidade e, consequentemente, para a preservação de 
estruturas de maior recalcitrância e aromaticidade, favorecendo a eficiência do processo de 
compostagem. Wang et al. (2022), avaliando a compostagem de esterco suíno e palhada de 
arroz, demonstra que a adição de biocarvão na compostagem favorece o processo de degradação 
da matéria orgânica e a formação de substâncias húmicas. Outros autores, como Chen et al. 
(2017), Xiao et al. (2017), Jindo et al. (2016) e Kong et al. (2022) também evidenciam o efeito 
favorável do biocarvão acelerando o processo de compostagem associado ao aumento da 
atividade microbiana. A extensa área superficial, porosidade e quantidade de grupos funcionais 
característico do biocarvão fazem dele um material adequado para a otimização do processo de 
compostagem e qualidade final do composto (GODLEWSKA et al., 2017). Sanchez-Monedero 
et al. (2018) ainda complementam, indicando um efeito sinérgico do biocarvão com o processo 
de compostagem. Estes autores enfatizam que as propriedades físico-químicas do biocarvão são 
favoráveis para potencializar o processo de compostagem, enquanto o próprio biocarvão sofre 
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uma intensa oxidação levando a alterações na química de sua superfície e na interação com 
nutrientes e metais. 

O padrão de agrupamento das amostras de composto obtida nos scores da PCA, indica 
que o tempo de compostagem e em menor intensidade a concentração de biocarvão adicionado 
são fatores determinantes na diferenciação das características estruturais do material 
compostado (Figura 6A). Contudo, o efeito predominante do tempo de compostagem nas 
alterações da estrutura do resíduo é esperado, uma vez que o tempo governa e protagoniza as 
alterações promovidas na compostagem. 
 
4.3 Quantidade Relativa dos Tipos de Carbonos da Cama de Aviário com Diferentes Tt 
Tempos de Compostagem e Quantidades de Biocarvão Adicionado 
 

A Figura 7 mostra as quantidades relativas de tipos de carbono presentes nas diferentes 
estruturas orgânicas nas amostras de composto de cama de aviário. A Figura 7A mostra a cama 
de aviário ainda no tempo zero de compostagem com diferentes quantidades de biocarvão 
adicionado. Sem o avanço do processo de compostagem, apenas as maiores quantidades de 
biocarvão, entre 10% e 15% fornecem ao material inicial entre 5-7% maior quantidade de 
carbonos aromáticos não funcionalizados e entre 1-2% a mais de carbonos aromáticos 
funcionalizados quando comparado com material inicial sem adição de biocarvão. Quando 
passados os primeiros 30 dias da compostagem, houve um aumento de carbonos alifáticos não 
funcionalizados (CAlifatico-(H,R)) no composto com adição de biochar entre 5-9% comparado 
com adição 0%. Neste tempo, uma diminuição entre 1-2% de estruturas do tipo CAlifatico-(O,N) 
ocorre nas amostras com adição de 10%-15% ao composto comparado com 0%. As estruturas 
do tipo CAlifatico-O diminuem no composto em até 5-11% para o composto com adição de 
biocarvão em comparação com o composto sem adição. Neste momento, estruturas do tipo 
CAlifatico-di-O também diminuíram em até 1,5% para o composto com adição de biocarvão e 
contrariamente, as estruturas aromáticas do tipo CAromatico-(H,R) aumentaram em até 1,7% 
apenas no composto que recebeu maior quantidade de biocarvão (15%). Aos 30 dias de 
compostagem, o composto obtido com adição de 15% de biocarvão é 2,13% mais aromático 
quando comparado com o composto sem adição (Figura 7B). 
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Figura 7. Quantidade relativa dos tipos de carbonos e propriedades de aromaticidade e 
alifaticidade presentes nos espectros e calculados mediante a integração das áreas em cada 
região. A) tempo zero de compostagem. B) 30 dias de compostagem. C) 60 dias de 
compostagem e D) 90 dias de compostagem. 

 
A Figura 7C mostra a cama de aviário com 60 dias de compostagem com diferentes 

quantidades de biocarvão adicionado. Neste momento, houve uma diminuição dos fragmentos 
com elevada funcionalização nas amostras do composto que receberam quantidades diferentes 
de biocarvão. As estruturas do tipo CAlifatico-(H,R), CAromatico-(O,N), -CCOOH e -CC=O diminuíram 
em 1,39%-2,14%; 1,83%-2,45%; 2,45%-4,55% e 2,5%-3,51% respetivamente quando 
comparado com o composto sem adição de biocarvão. No composto que recebeu a quantidade 
de 15% de biocarvão, as estruturas do tipo CAlifatico-(O,N) e CAlifatico-di-O diminuíram em 1,22% 
e 1,70% respetivamente. Por outro lado, as estruturas do tipo CAlifatico-O e CAromático-(H,R) 
aumentaram para todos os materiais que receberam biocarvão entre 4,98%-6,27% e 1,93%-
6,79% respetivamente. A aromaticidade do composto que recebeu a maior quantidade de 
biocarvão adicionado aumentou em até 5,33%. 

A Figura 7D mostra a cama de aviário com 90 dias de compostagem com diferentes 
quantidades de biocarvão adicionado. As amostras que receberam o biocarvão em quantidades 
de 5% e 10% mostraram uma diminuição de 1,66-2,51% e de 2,49-2,67% em quantidade para 
as estruturas CAlifatico-(H,R) e CAlifatico-(O,N) respetivamente. As amostras que receberam estas 
proporções também tiveram um aumento das estruturas CAromatico-(O,N) e -CCOOH em 
quantidades de 1,0% e 1,87% quando comparado com o material sem adição. A maior 
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quantidade de biocarvão adicionada de 15% promoveu no material compostado um aumento de 
estruturas do tipo CAlifatico-(H,R) e CAromático-(H,R) em quantidades de 1,4% e 3,2%, 
respetivamente. O aumento da aromaticidade para os materiais compostados aos 90 dias foi de 
3,10% e 3,59% nas quantidades adicionadas de 10% e 15% respetivamente. 

O aumento da aromaticidade em amostras que receberam maiores quantidades de 
biocarvão pode ser explicado pela característica de superfície do biocarvão que favorece a 
sorção de substâncias húmicas, acelerando a formação de polímeros aromáticos 
(GODLEWSKA et al., 2017; NGUYEN et al., 2022; JINDO et al., 2016; WANG et al., 2014). 
A adição de biocarvão durante a compostagem promove aumento da estabilidade das 
substâncias húmicas através do aumento do caráter aromático da matéria orgânica formada 
durante o processo de compostagem, conforme demonstrado por Jindo et al. (2016). 
 
4.4 Análises de Componentes Principais a Partir das Quantidades Relativas Calculadas 
nos Espectros 13C RMN CP/MAS 
 

A Figura 8 mostra a PCA realizada a partir das quantidades relativas calculadas nos 
espectros 13C RMN CP/MAS (93% da variância total explicada). A valores negativos da PC-1 
(76% da variância total explicada) se agruparam as amostras de cama de aviário não 
compostada e compostada por 30 dias e com as quantidades de biocarvão adicionadas de 5%, 
10% e 15%. Todas as amostras se agruparam a valores negativos da PC-1 pela presença em 
estruturas CAlifatico-(H,R), CAlifatico-(O,N), CAlifatico-O e CAlifatico-di-O, gerando a alifaticidade 
como propriedade química em comum. Contrariamente, a valores positivos da PC-1 foram 
agrupadas as amostras com tempos de compostagem de 60 e 90 dias de compostagem com e 
sem adição de biocarvão. Estas amostras apresentaram em comum estruturas aromáticas 
CAromático-(H,R) e CAromático-(O,N), assim como -CCOOH e -CC=O o que forneceu a propriedade de 
aromaticidade em comum para estas amostras. A PCA mostra que no tempo zero de 
compostagem assim como aos 30 dias, a adição da maior quantidade de biocarvão foi 
insuficiente para fornecer predomínio estrutural aromático, uma propriedade características dos 
tempos mais maduros da compostagem (60 e 90 dias). 
 

 
 

Figura 8. Análises de componentes principais realizado a partir das quantidades relativas 
calculadas nos espectros 13C RMN CP/MAS. 
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4.5 Adsorção do Pb em Cama de Aviário com Diferentes Tempos de Compostagem e 
Quantidades de Biocarvão Adicionado 
 
4.5.1 Tipos de isotermas 
 

Na Figura 9 são representadas, graficamente, as isotermas de adsorção de Pb em cama 
de frango não compostada e compostada por 30, 60 e 90 dias, e a adsorção de Pb em biocarvão. 
 

 
 

Figura 9. Dados experimentais observados e modelo Linear para adsorção de Pb em cama de 
frango não compostada sem adição de biocarvão (A), com adição de 5% (B), 10% (C), 15% 
(D); compostada por 30 dias sem adição de biocarvão (E), com adição de 5% (F), 10% (G), 
15% (H); compostada por 60 dias sem adição de biocarvão (I), com adição de 5% (J), 10% 
(K), 15% (L); compostada por 90 dias sem adição de carvão (M), com adição de 5% (N), 
10% (O), 15% (P); e Biocarvão puro (Q). 

 
Observa-se na Figura 9 a formação de isotermas do tipo H (High affinity) na cama de 

frango não compostada (Figura 9A), compostada por 30 dias (Figura 9E) e compostada por 60 



28 

dias sem adição de biocarvão (Figura 9I). Essas isotermas são caracterizadas por possuírem 
uma inclinação muito acentuada em decorrência da elevada afinidade do adsorvente pelo 
adsorbato (SPOSITO, 2008). Entretanto, com o aumento do tempo de compostagem (90 dias 
(Figura 9M), sem adição de biocarvão, verifica-se uma alteração do tipo de isoterma, alterando 
do tipo H para o tipo C. As isotermas do tipo C (partição constante), de acordo com Sposito 
(2008) possuem um comportamento descrito por uma inclinação inicial que não sofre alterações 
ao decorrer do aumento da concentração do adsorbato, atingindo uma adsorção máxima 
(ALLEONI et al., 2009; MEURER et al., 2010; SPOSITO, 2008; SOUZA, 2021). 

Ao observar a linha de tendência traçada nos gráficos apresentados na Figura 9 verifica-
se que o coeficiente angular da cama fresca sem adição de biocarvão apresentou um valor de 
654,91 (Figura 9A), entretanto com o tempo de compostagem esses valores sofreram redução: 
30 dias foi de 435,52 (Figura 9E); 60 dias de 312,10 (Figura 9I) e de 90 dias 247,84 (Figura 
9M). Esses resultados sugerem que com o aumento do tempo de compostagem ocorreu uma 
redução da afinidade do Pb pela cama de frango. Resultados semelhantes também foram 
observados por Souza (2021) e Figueira (2020) que apresentaram em seus estudos maiores 
valores de adsorção de Pb nos menores tempos de compostagem. 

No entanto, quando são comparados os diferentes tempos de compostagem com adição 
de biocarvão, verifica-se com o aumento das doses de biocarvão uma maior tendência de 
formação de isotermas do tipo H. Esse tipo de isoterma representa uma elevadíssima afinidade 
do adsorbato pelo adsorvente, sendo observado o mesmo modelo de isoterma para adsorção de 
Pb no biocarvão puro. Nos tempos de 60 e 90 dias com adição de biocarvão na dose, 
principalmente, de 15%, os valores de coeficiente angular variaram entre 1104,04 a 1072,93, 
respectivamente. Esses resultados demonstram que a adição de biocarvão na cama de aviário 
compostada aumentou de forma expressiva a afinidade pelo Pb. Cui et al. (2020) observaram 
que a adição de biocarvão na concentração de 10% aos dejetos de suínos foi eficiente na 
imobilização de metais pesados, sendo capaz de reduzir a biodisponibilidade de Pb em, 
aproximadamente, 30%. 

Foi realizado um teste de média com os valores dos coeficientes angulares obtidos das 
isotermas de adsorção da cama de aviário enriquecida com diferentes quantidades de biocarvão 
e coletada a diferentes tempos de compostagem. As médias foram comparadas através do teste 
de tukey a um nível de significância de 5%.  

Observa-se que para a cama de aviário fresca (0D) não houve diferença significativa 
entre todas as doses de biocarvão (Tabela 1). 

Com o aumento do tempo de compostagem, há uma redução do coeficiente angular, 
principalmente, nas doses de 0% (cama fresca) e de 5% de biocarvão. Entretanto, na dose de 
10% houve aumento signicativo aos 30 dias (1465,27) e posterior redução aos 60 e 90 dias de 
compostagem não diferindo, significativamente, do valor do coeficiente angular da cama fresca 
(431.53). Contudo, na dose de 15% houve um aumento muito expressivo e significativo aos 30 
dias (1382.90), em relação a cama fresca (0D), se estabilizando até os 90 dias de compostagem 
(Tabela 1). 
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Tabela 1. Coeficiente angular das isotermas de adsorção da cama de aviário sem biocarvão 
(0%) e com adição de biocarvão (5%, 10% e 15%) durante 90 dias de compostagem. 

Coeficiente Angular 

Dose (%) 
Tempo de compostagem (dias) 

0 30 60 90 
0 654,91 Aa* 435,52 Ba* 312,10 Ba* 247,84 Ba* 
5 626,86 Aa* 592,57 Ba* 285,66 Bab* 126,52 Bb* 
10 431,53 Ab* 1465,27 Aa* 320,56 Bb* 507,72 Bb* 
15 509,01 Ab* 1382,90 Aa* 1104,04 Aa* 1072,93 Aa* 

Biocarvão 8433,1 
Médias seguidas por letras iguais, maiúsculas na coluna ou minúsculas na linha, não diferem entre si segundo teste 
de Tukey, com 5% de significância. 
 

Ao se comparar os coeficientes angulares dos tratamentos, verifica-se um aumento 
significativo desses valores, principalmente, nas maiores doses de biocarvão, sendo mais 
marcante nos tempos de compostagem de: 30D; 60D, e 90D. O coeficiente angular do tempo 
30 dias sem adição de biocarvão (435,52) é cerca de três vezes menor quando comparado com 
30 dias com adição de 10% (1465,27) e de 15% de biocarvão (1382,90). Resultados mais 
expressivos podem ser observados nos tempos de 60 e 90 dias de compostagem. Verificaram-
se aumentos significativos e elevados do coeficiente angular do composto quando se compara 
o composto sem adição de biocarvão (312,10) com a adição de 15% aos 60 dias de 
compostagem (1104,04), e também no tempo 90 dias sem biocarvão (247,84) comparado com 
adição de 15% (1072,93). O biocarvão puro apresentou o maior valor de coeficiente angular 
(8433,10), apresentando diferença significativa quando comparado com todos os outros 
tratamentos, demonstrando uma afinidade elevadíssima pelo Pb. 

Conforme discutido, anteriormente, (Figuras 5, 6, 7 e 8), observou-se aumento da 
aromaticidade em amostras que receberam as maiores doses de biocarvão (10 e 15%) resultante, 
possivelmente, da característica de superfície do biocarvão que favoreceu a sorção de 
substâncias húmicas, acelerando a formação de polímeros e, consequentemente, a adsorção do 
Pb. A adição de biocarvão durante a compostagem promoveu aumento da estabilidade das 
substâncias húmicas através do aumento do caráter aromático da matéria orgânica formada 
durante o processo de compostagem. Verificou-se também que nas maiores doses de biocarvão 
(10 e 15%) e nos tempos mais avançados de compostagem (60 e 90 dias) aumento da quantidade 
de carbono aromáticos funcionalizados e carbonos carboxílicos na estrutura (SPACCINI e 
PICCOLO, 2008), evidenciando um aumento na funcionalidade da estrutura que propiciou, 
consequentemente, uma maior afinidade do Pb por essas estruturas de carbono. 

Alguns autores (BEESLEY et al, 2011; TANG et al., 2018) consideram que os efeitos 
do biocarvão, provavelmente, se deve ao fato desse material possuir elevada CTC, superfície 
específica e densidade de grupamentos funcionais. 

Essas características sugerem que o aumento da dose de biocarvão durante a 
compostagem promoveu aumento da afinidade do Pb pelo resíduo, dessa forma reduzindo a sua 
labilidade, o que influencia, diretamente, na mobilidade e biodisponibilidade desse elemento 
quando incorporado no solo. 
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4.5.2 Seleção do modelo de adsorção 
 

Para seleção do melhor modelo que descreve a adsorção de Pb, em compostos de cama 
de aviário obtidos em diferentes tempos de compostagem (cama fresca, 30, 60 e 90 dias de 
compostagem) e com adição de doses de biocarvão (0, 5, 10 e 15%), foram utilizados como 
critérios os valores de R², AICc, AICw e � AICc calculados para oito modelos de isotermas 
através do software IsoFit versão 1.2 (Tabelas 2, 3, 4, 5 e 6). 
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Tabela 2. Escolha do modelo de isotermas de adsorção do Pb dado pelo IsoFit para a cama de frango não compostada (fresca) com a adição de 
biocarvão. 

Teor de 
biocarvão 

 BET Freundlich Freundlich-
Partition Langmuir Langmuir-

Freundlich 
Langmuir-
Partition Linear Toth 

0% 

R2 0,912 0,928 0,928 0,936 0,946 0,934 0,912 0,948 

AICc 95,347 78,330 98,345 77,703 97,130 97,130 74,106 96,636 

� AICc 21,241 4,225 24,239 3,597 23,024 23,761 0,000 22,530 

5% 

R2 0,997 0,995 0,995 0,994 0,990 0,996 0,997 0,995 
AICc 81,699 58,229 - 59,354 - 59,495 47,881 - 

� AICc 33,818 10,348 - 11,473 - 11,614 0,000 - 

10% 

R2 0,993 0,994 0,994 0,994 0,994 0,994 0,993 0,995 
AICc 82,586 61,082 - 60,918 - - 51,576 - 

� AICc 31,009 9,506 - 9,342 - - 0,000 - 

15% 

R2 0,795 0,861 0,861 0,892 0,927 0,874 0,795 0,924 
AICc 95,43 81,62 81,62 80,38 98,53 101,11 79,54 98,65 

� AICc 15,893 2,081 2,081 0,840 18,988 21,573 0,000 19,116 
* Valores representados por ‘-’ indicam que os modelos calculados não apresentaram sensibilidade dos parâmetros. 
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Tabela 3. Escolha do modelo de isotermas de adsorção do Pb dado pelo IsoFit para a cama de frango compostada por 30 dias com a adição de 
biocarvão. 

Teor de 
biocarvão 

 BET Freundlich Freundlich-
Partition Langmuir Langmuir-

Freundlich 
Langmuir-
Partition Linear Toth 

0% 

R2 0,948 0,983 0,984 0,957 0,980 0,993 0,948 0,980 

AICc 95,251 70,938 90,780 76,049 91,627 86,240 77,971 91,672 

� AICc 24,313 0,000 19,842 5,110 20,689 15,301 7,033 20,734 

5% 

R2 0,923 0,942 0,944 0,927 0,938 0,949 0,923 0,939 
AICc 95,717 77,160 97,037 78,624 97,515 96,526 77,888 97,445 

� AICc 18,556 0,000 19,877 1,464 20,354 19,366 0,728 20,284 

10% 

R2 0,985 0,985 0,985 0,984 0,988 0,982 0,985 0,985 
AICc 96,869 70,835 90,835 71,097 90,966 92,039 64,168 90,837 

� AICc 32,701 6,667 26,667 6,929 26,798 27,871 0,000 26,670 

15% 

R2 0,828 0,829 0,829 0,827 0,921 0,829 0,829 0,829 
AICc 96,758 84,473 104,473 84,514 99,208 80,397 77,807 84,473 

� AICc 18,951 6,667 26,667 6,708 21,401 2,591 0,000 6,667 
* Valores representados por ‘-’ indicam que os modelos calculados não apresentaram sensibilidade dos parâmetros. 
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Tabela 4. Escolha do modelo de isotermas de adsorção do Pb dado pelo IsoFit para a cama de frango compostada por 60 dias com a adição de 
biocarvão. 
Teor de 

biocarvão 
 BET Freundlich Freundlich-

Partition Langmuir Langmuir-
Freundlich 

Langmuir-
Partition Linear Toth 

0% 

R2 0,986 0,991 0,991 0,992 0,992 0,990 0,986 0,993 

AICc 81,414 62,385 - 62,121 - - 56,201 - 

� AICc 25,213 6,184 - 5,920 - - 0,000 - 

5% 

R2 0,959 0,959 0,959 0,960 0,961 0,960 0,959 0,960 
AICc 93,054 75,102 95,103 74,994 94,890 95,017 68,690 95,011 

� AICc 24,364 6,412 26,413 6,303 26,199 26,326 0,000 26,321 

10% 

R2 0,890 0,954 0,955 0,989 0,998 0,989 0,889 1.000 
AICc 80,151 65,679 - 60,393 - 60,393 61,584 - 

� AICc 18,567 4,095 - 0,000 - 0,000 1,192 - 

15% 

R2 0,803  0,803 0,803 0,802  0,873 0,803 0,803 0,803 
AICc 85,30 75,75 - 75,79 - - 63,75 - 

� AICc 21,548 12,000 - 12,038 - - 0,000 - 
* Valores representados por ‘-’ indicam que os modelos calculados não apresentaram sensibilidade dos parâmetros. 
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Tabela 5. Escolha do modelo de isotermas de adsorção do Pb dado pelo IsoFit para a cama de frango compostada por 90 dias com a adição de 
biocarvão. 

Teor de 
biocarvão 

 BET Freundlich Freundlich-
Partition Langmuir Langmuir-

Freundlich 
Langmuir-
Partition Linear Toth 

0% 

R2 0,968 0,983 0,986 0,963 0,980 0,987 0,968 0,974 

AICc 80,943 64,557 - 69,801 - - 62,829 - 

� AICc 18,115 1,728 - 6,972 - - 0,000 - 

5% 

R2 0,904 0,938 0,942 0,839 0,931 0,934 0,903 0,918 
AICc 75,993 65,479 - 69,401 - - 62,963 - 

� AICc 13,031 2,517 - 6,438 - - 0,000 - 

10% 

R2 0,957 0,921 0,927 0,855 0,915 0,957 0,957 0,912 
AICc 81,788 68,208 - 70,663 - - 59,807 - 

� AICc 21,981 8,400 - 10,856 - - 0,000 - 

15% 

R2 0,970 0,959 0,959 0,969 0,953 0,971 0,971 0,971 
AICc 84,54 69,67 - 70,04 - 58,02 58,02 - 

� AICc 26,517 11,647 - 12,020 - 0,000 0,000 - 
* Valores representados por ‘-’ indicam que os modelos calculados não apresentaram sensibilidade dos parâmetros. 
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Tabela 6. Escolha do modelo de isotermas de adsorção do Pb dado pelo IsoFit para o biocarvão puro. 
Teor de 

biocarvão 
 BET Freundlich Freundlich-

Partition Langmuir Langmuir-
Freundlich 

Langmuir-
Partition Linear Toth 

Biocarvão 
Puro 

R2 0,732 0,908 0,908 0,943 0,930 0,943 0,732 0,978 

AICc 82,134 68,709 68,709 68,132 - 68,132 66,893 - 

� AICc 15,241 1,815 1,815 1,239 - 1,239 0,000 - 

* Valores representados por ‘-’ indicam que os modelos calculados não apresentaram sensibilidade dos parâmetros. 
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Para todos os tratamentos (combinação do tempo de compostagem e dose de biocarvão), 
observa-se que os valores do coeficiente de determinação (R²), obtidos para os oito modelos de 
isotermas calculados pelo software IsoFit, foram elevados e também apresentaram uma 
pequena variação. De acordo com Coutinho et al. (2020) e Souza (2021), quando os valores de 
R2 são muito próximos, esse coeficiente não representa um bom critério para realizar a seleção 
do modelo de adsorção. Dessa forma, o parâmetro utilizado para realizar a seleção do modelo 
que melhor descreve a adsorção de Pb em cama de frango compostada em diferentes tempos 
com adição de doses de biocarvão foi o Critério de Informação de Akaike corrigido (AICc). De 
acordo com Burnham e Anderson (2004), o modelo de isoterma que apresentar o menor valor 
de AICc é considerado como o mais adequado para descrever a adsorção dos metais. Esse 
critério é uma medida de aproximação entre o modelo real e o modelo calculado, portanto o 
menor valor de AICc está associado a uma maior aproximação ao modelo real. 

A partir dos valores de AICc calculados para cada modelo de isoterma de adsorção de 
Pb (Tabelas 2, 3, 4, 5 e 6) obtidos nos diferentes tempos de compostagem com adição de doses 
crescentes de biocarvão, observou-se que o modelo que melhor se ajustou para maioria dos 
tratamentos avaliados foi o modelo Linear por apresentar os menores valores de AICc. Apenas 
nos tratamentos de 60 dias de compostagem com adição de 10% de biocarvão (60D-10%), 30 
dias de compostagem sem adição de biocarvão (30D-0%) e com adição de 5% de biocarvão 
(30D-5%), os modelos de Langmuir, para 60D-10%, e Freundlich, para 30D-0% e 30D-5% 
foram os que apresentaram os menores valores de AICc. 

Posteriormente, foi utilizado o critério complementare � AIC. A partir dos valores de 
� AIC verifica-se que os tratamentos 30D-5% e 60D-10% também se ajustaram ao modelo 
linear por possuir valor de � AIC inferior a 2. Portanto, através da avaliação dos critérios 
apresentados nas tabelas 2, 3, 4, 5 e 6, o modelo linear foi o que apresentou melhor ajuste. 
Segundo Alleoni et al., (2009) este modelo é matematicamente mais simples e de fácil medição. 
Esse modelo sugere elevada afinidade da cama de frango fresca e compostada com adição de 
diferentes doses de biocarvão ao Pb (RODRIGUES et al., 2017; SOUZA, 2021). 
 
4.5.3 Parâmetros de isotermas de adsorção de Pb 
 

Na Tabela 7 são apresentados os valores de coeficiente de distribuição (Kd), gerados 
pelo IsoFit, com base no modelo linear selecionado para o estudo de adsorção de Pb em função 
do tempo de compostagem da cama de frango (0, 30, 60 e 90 dias) e doses de biocarvão (5%, 
10% e 15%). 
 
Tabela 7. Valores de coeficiente de distribuição (Kd) da cama de aviário sem biocarvão (0%) 

e com adição de biocarvão (5%, 10% e 15%) durante 90 dias de compostagem. 
Kd 

Dose (%) 
Tempo de compostagem (dias) 

0 30 60 90 

0 677,19 AaNS 542,31 BaNS 331,43 BbNS 293,98 BCbNS 

5 655,30 AabNS 714,71 BaNS 309,08 BbcNS 166,14 Cc* 

10 444,45 AbNS 1502,92 Aa* 383,73 BbNS 601,88 BaNS 

15 624,46 AbNS 1233,90 Aa* 1173,56 Aa* 1142,81 Aa* 

Biocarvão 621,41 
*Médias seguidas por letras iguais, maiúsculas na coluna ou minúsculas na linha, não diferem entre si segundo 
teste de Tukey, com 5% de significância 
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Para o modelo Linear, o parâmetro gerado é o coeficiente de distribuição (Kd). O valor 
desse coeficiente representa a fração da quantidade adsorvida do metal que pode ser removida 
da solução (ALLEONI et al., 2009; PADILLA et al., 2024; SOUZA, 2021). Dessa forma, os 
menores valores de Kd demonstram uma menor capacidade do material adsorver o metal e 
valores maiores de Kd representam uma maior capacidade de adsorver o metal. 

De uma maneira geral, os valores de Kd obtidos em função do tempo de compostagem 
e dose de biocarvão (Tabela 7) tiveram a mesma tendência verificada para os valores de 
coeficiente angular das retas obtidas das isotermas de adsorção, conforme apresentado 
anteriormente (Tabela 1). 

Quando se avalia os valores de Kd com o tempo de compostagem na ausência de 
biocarvão (dose 0) e com adição de apenas 5% verifica-se uma tendência de redução 
significativa dos valores de Kd, demonstrando que ocorreu, claramente, durante o avanço do 
tempo de compostagem, uma redução da adsorção do Pb nessas duas doses (0 e 5%). O valor 
de Kd de Pb na cama de aviário não compostada (fresca) foi de 677,19 enquanto no tempo de 
90 dias de compostagem foi de 293,98 correspondendo apenas a 43% do valor observado para 
a cama fresca. Com adição de 5% a tendência observada foi semelhante, onde o valor de Kd da 
cama fresca foi de 655,30 e com 90 dias de compostagem de 166,14, correspondendo a uma 
redução de cerca de 75% do valor de Kd inicial (Tabela 7). 

Entretanto, para as doses de 10 e 15% de biocarvão houve um incremento significativo 
dos valores de Kd com o tempo de compostagem, principalmente, na dose de 15%. Nessa dose, 
o valor de Kd da cama não compostada foi de 624,46 e, praticamente, dobrou (1233,90) com 
30 dias de compostagem se estabilizando nesse patamar mais elevado aos 60 dias (1173,56 ) se 
estendendo até os 90 dias de compostagem (1142,81). 

Com exceção da cama não compostada (tempo zero), para todos os tempos de 
compostagem (30; 60 e 90 dias) observa-se aumento significativo dos valores de Kd em função 
da dose de biocarvão, principalmente, nas proporções de 10 e 15%. Com 30 dias de 
compostagem, na ausência de biocarvão o Kd era de 542,31, contudo nas doses de 10% e 15% 
os valores encontrados são cerca de 3 vezes superiores, sendo de 1502,92 e 1233,90, 
respectivamente. Com 60 dias de compostagem, o Kd na ausência de biocarvão (dose 0) foi de 
331,43 e de 15% de 1173,56, sendo também cerca de 3 vezes superior. Resultados semelhantes 
foram também encontrados aos 90 dias de compotagem nas doses de 10 e 15% de biocarvão. 

Esses resultados podem pelo menos, parcialmente, serem explicados pelos dados 
apresentados nas Figuras 5 e 6 dos espectros de 13C RMN em estado sólido da cama de aviário 
enriquecida com diferentes quantidades de biocarvão e coletada a diferentes tempos de 
compostagem. As razões para a redução dos valores de Kd ao longo do tempo de compostagem 
na ausência de biocarvão (dose 0) e na dose de 5% podem ser entendidos pelos resultados 
obtidos de PCA apresentados e discutidos na figuras 6A e 6B. Verificou-se na PC2 que as 
amostras de cama de aviário sem adição de biocarvão e com adição a 5%, em todos os tempos 
de compostagem, se separaram daquelas que receberam 10 e 15% de biocarvão, demonstrando, 
claramente, características estruturais das cadeias de carbono distintas associadas a adição de 
biocarvão que, possivelmente, interferiram na adsorção de Pb, logo nos valores de Kd. Nas 
amostras que não receberam biocarvão e as que receberam 5%, com o tempo de compostagem 
há um incremento de estruturas de carbono alifáticas não funcionalizadas, podendo ser C de -
CH3 terminal de cadeias alifáticas de polipeptídeos e/ou CH2 pertencentes à compostos 
lipídicos, ceras vegetais, ácidos graxos (Figura 5). Contudo, as amostras de cama de aviário que 
receberam maiores quantidades de biocarvão adicionado no processo de compostagem (10% e 
15%) apresentaram, em maior intensidade, regiões de carbonos carboxílicos (COOH-H,R), e 
carbonos aromáticos funcionalizados (CAr-O), evidenciando um aumento na funcionalidade da 
estrutura e elevada aromaticidade (Figura 5). Esse aumento na funcionalidade da estrutura nos 
tempos mais avançados de compostagem associado a maiores doses de biocarvão favoreceu a 
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formação de complexos mais estáveis de Pb nessas estruturas que justificaria os aumentos 
expressivos de Kd de Pb observados nesses tratamentos (Tabela 7). 

Os resultados obtidos neste trabalho demonstram, de forma inequívoca, que a adição de 
biocarvão no processo de compostagem da cama de aviário promove uma redução expressiva 
de estruturas de alto grau de alifaticidade e de maior labilidade e, consequentemente, favorece 
a preservação de estruturas de maior recalcitrância e aromaticidade, favorecendo a adsorção do 
Pb. Wang et al. (2022), avaliando a compostagem de esterco suíno e palhada de arroz, 
demonstraram que a adição de biocarvão na compostagem favoreceu o processo de degradação 
da matéria orgânica e a formação de substâncias húmicas. A ampla superfície específica e 
quantidade de grupos funcionais característico do biocarvão fazem dele um material adequado 
para a otimização do processo de compostagem e qualidade final do composto (GODLEWSKA 
et al., 2017). Sanchez-Monedero et al. (2018) ainda complementam, indicando um efeito 
sinérgico do biocarvão com o processo de compostagem. Estes autores enfatizam que as 
propriedades físico-químicas do biocarvão são favoráveis para potencializar o processo de 
compostagem, enquanto o próprio biocarvão sofre uma intensa oxidação levando à alterações 
na química de sua superfície e na interação com nutrientes e metais como o Pb. 

Esses resultados demonstram que adição de biocarvão, principalmente, nas doses de 10 
e 15% provocou um incremento expressivo e significativo nos valores de Kd a partir de 30 dias 
de compostagem, resultando em ganho de afinidade do metal pelo composto, demonstrando 
que a adição desse material a cama de frango durante a compostagem é uma excelente opção 
para promover a adsorção de Pb. O que impactará quando aplicado no solo em uma redução da 
mobilidade e biodisponibilidade desse elemento, reduzindo assim os riscos de entrada na cadeia 
trófica e na produção de alimentos contaminados. 
 
4.5.4 Interações entre o Pb e os tipos de carbono presentes na cama de aviário durante as 
transformações aeróbicas da MO 
 

Com a finalidade de avaliar a influência da característica estrutural da cama de aviário 
na adsorção de Pb, foi realizada uma análise de componentes principais (ACP) da informação 
estrutural obtida pela espectroscopia 13C NMR CP MAS com parâmetros de adsorção (Kd) 
obtidos da cama de frango não compostada (fresca) e compostada por 30, 60 e 90 dias (Figuras 
10A, 10B, 10C e 10D, respectivamente) enriquecida com doses de biocarvão (5, 10 e 15%). 

Observa-se na ACP que relaciona os parâmetros de adsorção do Pb (Kd e coeficiente 
angular da isoterma de adsorção do Pb) com as características estruturais da cama de aviário 
não compostada (fresca) com adição de doses de biocarvão (Figura 10A) que a PC1 (58,11% 
do total da variância explicada) separou as amostras com menores teores de biocarvão (0% e 
5%) daquelas com maiores teores de biocarvão (10% e 15%). As amostras não compostadas 
com menores teores de biocarvão apresentaram propriedades mais alifáticas e lábeis pela 
presença de estruturas de carbono alifático (CAlk-H,R; CAlk-O; CAlk-O,N). Verifica-se que os 
parâmetros de adsorção do Pb, capacidade de adsorção do Pb (Kd e Ang), estão diretamente 
relacionados com estas estruturas. O mesmo comportamento foi observado por Souza (2021), 
considerando a compostagem da cama de aviário por um período de até 120 dias sem a adição 
de biocarvão. Souza (2021) demonstrou que, considerando todo o período de compostagem da 
cama de aviário por 120 dias, sem a adição do biocarvão, que o Pb apresentou maior afinidade 
por estruturas mais alifáticas e funcionalizadas da matéria orgânica. Contudo, observa-se nas 
Figuras 10B, 10C e 10D que a adição de biocarvão na compostagem, alterou o padrão adsortivo 
do Pb às estruturas de carbono aos 30, 60 e 90 dias de compostagem, respectivamente. 
Conforme exposto, anteriormente, a adição de biocarvão durante a compostagem contribuiu 
para a preservação e aumento relativo de estruturas de maior recalcitrância, aromaticidade e 
funcionalidade. 



39 

Verifica-se que, durante o processo de compostagem com a adição de biocarvão, até os 
60 dias de compostagem (Figura 10C), a capacidade de adsorção do Pb passa a apresentar maior 
afinidade com estruturas aromáticas funcionalizadas da matéria orgânica. Ao final do processo 
de compostagem, aos 90 dias (Figura 10D), observa-se que todos os parâmetros de adsorção do 
Pb estão, intimamente, relacionados com estruturas aromáticas funcionalizadas que são 
favorecidas pela evolução estrutural com a adição de biocarvão na compostagem. Conforme 
apresentado e discutido na Figura 5, o incremento da região entorno de 150-170 ppm com a 
adição de biocarvão e o tempo de compostagem indica o aumento de carbono aromáticos 
funcionalizados e carbonos carboxílicos na estrutura (SPACCINI e PICCOLO, 2008), 
evidenciando um aumento na funcionalidade da estrutura, e que, possivelmente, explicaria o 
aumento dos valores de Kd com o tempo de compostagem e doses de biocarvão. Estes 
resultados sugerem que a adição de biocarvão durante a compostagem da cama de aviário 
apresenta uma propriedade sinérgica que, além de acrescentar as próprias características 
estruturais típicas do biocarvão na cama de aviário, atua ativamente nas transformações da 
matéria orgânica durante o processo, como favorecendo a sorção de substâncias húmicas, 
acelerando a formação de polímeros aromáticos funcionalizados na superfície e aumentando o 
caráter aromático da matéria orgânica formada. Durante estas transformações, o Pb que 
inicialmente, apresentava maior afinidade por estruturas alifáticas oxigenadas, associam-se com 
estruturas mais aromáticas funcionalizadas que são polimerizadas durante a humificação da 
matéria orgânica. Assim, contribuindo para a redução de formas mais lábeis desse metal com a 
adição do biocarvão durante a compostagem. 
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Figura 6. Análises de componentes principais realizado a partir das quantidades relativas 
calculadas nos espectros 13C RMN CP/MAS (Kd: Coeficiente de distribuição; Ñ-esp; 
Porcentagem de Pb adsorvido de forma não específica; Ang: coeficiente angular da 
isoterma de adsorção do Pb). Deixar claro o que significa cada figura  

 
4.5.5 Tipos de ligações estabelecidas entre o Pb e a cama de frango 
 

A Tabela 8 apresenta a percentagem (%) de Pb adsorvido de forma específica e não 
específica, respectivamente, na cama de frango não compostada e compostada por 30, 60 e 90 
dias, com adição de doses de biocarvão: 0, 5, 10 e 15%. 

Observa-se que para todos os tratamentos, a adsorção específica foi superior a 97%, para 
todos os tratamentos (Tabela 8), o que sugere que há predominância na formação de complexos 
de esfera interna entre o Pb e os diferentes compostos formados durante a compostagem da 
cama de frango enriquecida com doses de biocarvão. Os complexos de esfera interna não 
possuem moléculas de água interpostas entre o adsorbato e adsorvente, formando ligações 
estáveis que dificultam a reversibilidade de acordo com Sparks et al. (2019). O Pb é um metal 
de transição e participa na tabela periódica de um grupo onde a maioria dos elementos possuem 
orbitais "d" não completos, favorecendo o compartilhamento de eletrons, logo a formação de 
ligações covalentes. As substâncias húmicas formadas a partir da compostagem da cama de 
frango enriquecida com doses de biocarvão apresenta uma superfície rica em grupamentos 
aromáticos funcionais que aumentou com o tempo de compostagem e dose de biocarvão (Figura 
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5), dessa forma favorecendo a formação de complexos de esfera interna, formados a partir de 
ligações covalentes entre os grupamentos funcionais da superfície de diferentes compostos e o 
Pb. Atrelado a isso, o biocarvão é um material que também possui características de elevada 
superfície específica, ampla densidade de grupamentos funcionais e CTC que auxiliam na 
complexação do Pb. 

Embora todos os tratamentos tenham apresentado esse tipo de ligação química, ao 
avaliar os resultados referentes ao Kd, é possível observar que os maiores valores de Kd foram 
encontrados nos tratamentos onde há o efeito do tempo de compostagem associado a adição de 
maiores doses de biocarvão, demonstrando a eficácia do composto formado a partir desses dois 
materiais. Portanto, a cama de frango com adição do biocarvão possui potencial para 
remediação de Pb uma vez que forma ligações de alta energia e estabilidade são capazes de 
reduzir a mobilidade e biodisponibilidade desse metal (SILVEIRA e ALLEONI, 2003; 
SPARKS, 1995; SOUZA, 2021). 
 
Tabela 8. Porcentagem de adsorção específica de Pb na cama de aviário sem biocarvão (0%) e 

com adição de biocarvão (5%, 10% e 15%) durante 90 dias de compostagem. 
Adsorção Específica 

Dose (%) 
Tempo de compostagem (dias) 

0 30 60 90 

0 98,45 AbNS 98,81 Aa* 98,08 BcNS 98,41 AbNS 

5 97,89 BcNS 98,93 Aa* 98,24 ABbNS 98,34 AbNS 

10 98,15 ABbNS 98,67 Aa* 98,24 ABbNS 98,20 AbNS 

15 98,42 AaNS 98,20 BaNS 98,47 AaNS 98,35 AaNS 
Biocarvão 98.15 

*Médias seguidas por letras iguais, maiúsculas na coluna ou minúsculas na linha, não diferem entre si segundo 
teste de Tukey, com 5% de significância. 

 
4.6 Caracterização da Superfície de Adsorção do Composto Através de MEV 
 

A cama de aviário possui características estruturais que influenciam nas interações com 
metais pesados, sendo utilizada como biossorvente. Na Figura 11, é representada a 
caracterização morfológica da superfície da cama de frango não compostada (A), compostada 
por 30 (B), 60 (C) e 90 dias (D), com adição de Pb na maior concentração (280 mg L-1), sendo 
determinada por imagens de MEV. 

Ao observar a Figura 10, é possível notar que a cama de aviário não compostada 
apresentou maior adsorção em sua superfície quando comparada com os demais tempos de 
compostagem, como discutido anteriormente (Tabela 7). O padrão irregular e superfície 
heterogênea observados nas imagens de MEV corroboram com o modelo de adsorção ajustado 
para Pb na cama de aviário (Tabelas 2, 3, 4 e 5). Souza (2021) também observou resultados 
similares obtendo maior adsorção na superfície da cama de frango não compostada quando 
comparada com os demais tempos de compostagem. 

A Figura 12 representa a caracterização morfológica da cama de aviário compostada por 
30 dias sem adição de carvão (A), com adição de 5 (B), 10 (C) e 15% (D). Verifica-se que com 
o aumento da dose de biocarvão, há maior acúmulo do metal na superfície do composto, 
representando maior adsorção como demonstrado pelo Kd na Tabela 7 e através do coeficiente 
angular discutido na Tabela 1. 

Na Figura 13 é apresentado o MEV da cama de aviário compostada por 60 dias sem 
adição de biocarvão (A), com adição de 5 (B), 10 (C) e 15% (D). É possível observar resultados 
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similares ao tempo de 30 dias, onde a maior adsorção de Pb ocorre nas maiores doses de 
biocarvão, tendo efeito mais marcante na dose de 15%. 

O maior acúmulo do metal na superfície para ambos os tempos de compostagem ocorreu 
nas maiores doses de biocarvão, corroborando com os resultados apresentados nas Tabelas 1 e 
7. O biocarvão possui propriedades físicas e químicas que são de grande relevância para os 
processos de sorção de metais (ZHAO et al, 2019). Devido a essas propriedades, vem sendo 
amplamente utilizado para promover o aumento da adsorção desses elementos em 
biossorventes. 
 

A) 

 

B) 

 
C) 

 

D) 

 
 

Figura 7. MEV Pb em cama de aviário não compostada (A), compostada por 30 (B), 60 (C) e 
90 dias (D) tratada com 280 mg L-1 de solução de Pb. 
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Figura 8. MEV Pb em cama de aviário compostada por 30 dias sem adição de biocarvão (A), 
com adição de 5 (B), 10 (C) e 15% (D) tratada com 280 mg L-1 de solução de Pb. 
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Figura 9. MEV Pb em cama de aviário compostada por 60 dias sem adição de biocarvão (A), 
com adição de 5 (B), 10 (C) e 15% (D) tratada com 280 mg L-1 de solução de Pb. 

 
Dessa forma é possível concluir que as características estruturais da cama de aviário não 

compostada favorecem a adsorção de Pb em relação a cama de frango compostada por 30, 60 e 
90 dias, onde ocorre redução do Kd e coeficiente angular. Entretanto, as mudanças estruturais 
promovidas ao decorrer da compostagem, atreladas a adição de biocarvão influenciam em 
características físicas e químicas que auxiliam o processo de adsorção de Pb, aumentando 
significativamente. Sendo assim, o uso do biocarvão influenciou de forma significativa na 
adsorção de Pb no composto, demonstrando seu potencial junto a cama de frango para 
imobilizar e reter o elemento. 
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5. CONCLUSÕES 
 

O modelo que melhor se ajustou aos dados experimentais, para todos os tratamentos, foi 
o linear. 

Nos tratamentos sem adição de biocarvão, as alterações estruturais promovidas, durante 
o tempo de compostagem, reduziram o coeficiente de distribuição (Kd), demonstrando uma 
redução da adsorção de Pb pelo incremento de estruturas de carbono aromáticoss  que 
apresentam uma menor afinidade pelo Pb. 

A adição de biocarvão nas maiores doses (10 e 15%) determinou um incremento dos 
valores de Kd com o tempo de compostagem em decorrência da maior intensidade de carbonos 
carboxílicos, e carbonos aromáticos funcionalizados, evidenciando um aumento na 
funcionalidade da estrutura e elevada aromaticidade e, consequentemente, aumento na adsorção 
de chumbo. 

Os resultados obtidos mostram, de forma inequívoca, que a adição de biocarvão no 
processo de compostagem da cama de aviário promove a redução expressiva de estruturas de 
alto grau de alifaticidade e de maior labilidade e, consequentemente, favorece a preservação de 
estruturas de maior recalcitrância e aromaticidade, favorecendo a adsorção do Pb. 

O uso do biocarvão no processo de compostagem da cama de aviário demonstra o seu 
elevado potencial como biossorvente, reduzindo os riscos de contaminação de agroecosistemas 
e a entrada desse elemento na cadeia trófica. 
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