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RESUMO

A contaminação do solo e águas por cromo (Cr) tem ocorrido frequentemente em 
áreas industriais e em suas proximidades, muitas vezes devido a acidentes e, também, 
ao mau gerenciamento de seus resíduos. O cromo na forma hexavalente (Cr(VI)) é 
extremamente tóxico e cancerígeno, enquanto na forma trivalente (Cr(III)) e em níveis 
traço é considerado benéfico aos seres humanos e animais. O presente estudo apresenta 
uma revisão sobre os principais mecanismos relacionados à interação do Cr(VI) com 
alguns componentes do solo, quando associado a um evento de contaminação do meio. 
Observa-se que os principais agentes responsáveis pela remoção do Cr(VI) do meio 
são aqueles capazes de reduzi-lo à forma trivalente (Cr(III)), como a fração orgânica do 
solo e o Fe(II). No entanto, minerais e compostos ricos em Fe(III) também podem auxi-
liar na redução do Cr(VI). Nesse caso, o Fe(III) pode ser reduzido pelo carbono orgâni-
co à forma divalente que, por sua vez, reduz o cromo à forma trivalente, imobilizando-o 
no solo. Para que isso ocorra, além da presença de matéria orgânica, o pH ácido do 
meio também auxilia nesse processo – cujas condições são comumente encontradas em 
solos tropicais, como o Latossolo Vermelho. Portanto, entender como o Cr(VI) reage 
com os principais componentes do solo é muito importante para auxiliar nos processos 
de remediação de áreas contaminadas.

Palavras-chave: Cromo(VI); Contaminação; Solo; Fe(III); Oxirredução; Matéria-or-
gânica.

ABSTRACT

REMOVAL MECHANISMS OF CHROMIUM(VI) FROM THE SOIL BY 
INTERACTION BETWEEN ORGANIC MATTER AND IRON(III). Soil and water 
contamination by chromium (Cr) has occurred frequently in industrial areas and its 
vicinity, due to accidents and poor residue management. Chromium in hexavalent form 
(Cr(VI)) is highly toxic and carcinogenic, whereas chromium in trivalent form (Cr(III)) 
and trace levels of Cr are considered beneficial for humans and animals. This study 
presents a review of the main mechanisms related to the interaction of Cr with soil 
components, when associated with an environmental contamination event. The main 
agents responsible for the immobilization of Cr(VI) are those capable of reducing Cr(VI) 
to Cr(III), such as soil organic fraction and Fe(II). However, the presence of Fe(III) 
minerals/compounds may also aid in the reduction of Cr(VI). In this case, Fe(III) can be 
reduced by organic matter to the divalent form, which, in turn, reduces chromium(VI) 
to the trivalent form, immobilizing it in the soil. For this to occur, in addition to the 
presence of organic matter, an acid medium also favors this process – such conditions 
are typical of tropical soils, such as Oxisol. Therefore, understanding how Cr(VI) reacts 
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1 INTRODUÇÃO

O cromo (Cr) é considerado o 21º elemento 
mais abundante da crosta terrestre, com cerca de 
122 ppm (MOHAN & PITTMAN 2006), e o 6º em 
sua escala de metais de transição (GOMES 2017). 
Sua forma metálica é obtida mediante o proces-
samento da cromita (FeO.Cr2O3), o mineral com 
maior aproveitamento econômico (SAMPAIO et 
al. 2008). Por apresentar resistência à oxidação, 
desgaste e atrito, este metal é utilizado na fabrica-
ção de ligas metálicas, construção civil e indústria 
química nas áreas de pigmentação, galvanoplastia 
e curtimento de couro, por exemplo (SAMPAIO et 
al. 2008, ATSDR 2012, CETESB 2017). 

Como todo metal de transição, o cromo pos-
sui diferentes estágios de oxidação que vão de 
Cr(II) a Cr(VI), sendo as espécies (III) e (VI) mais 
comuns no ambiente (KIMBROUGH et al. 1999, 
SREERAM & RAMASAMI 2001). Assim sendo, 
a especiação do cromo é influenciada principal-
mente pelo potencial redox do meio, ou seja, pelo 
Eh (condições redutoras ou oxidantes) e pelo pH 
(condições ácidas ou básicas) (FRANCO 2008).  

As formas de Cr(III) e (VI) são distintas 
quanto à mobilidade, toxicidade e características 
físico-químicas. Em geral, a espécie trivalente do 
cromo pode ser encontrada naturalmente na forma 
de minerais e sob ambientes redutores (Eh baixo). 
É relativamente estável e apresenta uma baixa 
solubilidade em água sendo, consequentemente, 
pouco móvel (STANIN & PIRNIE 2004, CAO & 
ZHANG 2006). As espécies que predominam estão 
sob a forma de Cr3+, Cr(OH)2+, Cr(OH)2

+
, Cr(OH)3

0 

(PALMER & WITTBRODT 1991). A fração solú-
vel pode ser facilmente adsorvida pelos constituin-
tes do solo e, em concentrações-traço, é até mesmo 
considerada benéfica aos seres humanos e animais 
(ATSDR 2012). 

As espécies de cromo hexavalente, por sua 
vez, são altamente tóxicas e carcinogênicas e 
ocorrem em condições oxidantes (Eh alto) sen-
do, na maioria dos casos, de origem antrópica. 
Apresentam alta reatividade e solubilidade em 
água, podendo ser facilmente transportadas através 
do solo e atingir as águas subterrâneas (STANIN & 
PIRNIE 2004, CAO & ZHANG 2006,  SANTOS 

et al. 2018). Nesse caso, os íons de cromo que 
prevalecem na forma hexavalente encontram-se 
na forma de ânions, como HCrO4

-, CrO4
2- e Cr2O7

2-

(RAI et al. 1989, SPARKS 2003, CAO & ZHANG 
2006).

Tendo em vista as peculiaridades da especia-
ção do cromo, é necessário reconhecê-las na fonte 
contaminada, para assim, melhor avaliar o seu grau 
de toxicidade e auxiliar na escolha de tratamen-
tos mais adequados na área contaminada. Apesar 
de existirem várias técnicas para tratamento de 
efluentes contendo Cr(VI), é comum encontrar am-
bientes contaminados por esse metal devido a aci-
dentes e/ou mesmo descarte irregular de resíduos e 
efluentes industriais no solo e águas (SHAHID et 
al. 2017). Uma vez no ambiente, o Cr(VI) pode so-
frer redução por agentes como a matéria orgânica 
dissolvida, Fe(II) e comunidade bacteriana (XIAO 
et al. 2012). 

Entretanto, sob condições tropicais, é muito 
mais comum encontrar Fe(III) que Fe(II) nos cons-
tituintes dos solos. Nesse contexto, cabe ressaltar 
que há poucos estudos focando nos mecanismos 
de interação envolvendo compostos com Fe(III) na 
remoção de Cr(VI) de solos tropicais. Desta forma, 
este trabalho tem por objetivo apresentar as prin-
cipais interações entre o Cr(VI) e os compostos 
com Fe(III) e matéria orgânica, a fim de aumentar 
a compreensão dos mecanismos atuantes em solos 
ricos nesses componentes.

2 CROMO E MEIO AMBIENTE

Para controlar os efeitos negativos do cro-
mo no ambiente, a legislação ambiental limitou 
suas concentrações tanto nas emissões de efluen-
tes industriais, quanto na composição de águas e 
solos. Assim sendo, segundo a Resolução nº 430 
do CONAMA (2011) o valor máximo permitido de 
lançamento de Cr(VI) em água é de 0,1 mg L-1 e de 
1,0 mg L-1 para Cr(III). Para as águas superficiais 
classes 1, 2 e 3 (que podem ser usadas ao abas-
tecimento para consumo humano) a Resolução nº 
357 do CONAMA (2005) estabeleceu o limite má-
ximo de 0,05 mg L-1 de cromo total. Nos Estados 
Unidos esse limite é um pouco superior, onde o 
valor máximo de Cr total permitido é de 0,1 mg L-1 

with the main components of soil is very important for the remediation of contaminated 
areas.

Keywords: Chromium(VI); Contamination; Soil; Iron(III); Oxidation-reduction; 
Organic matter.
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nas águas potáveis (USEPA 2017). Para as águas 
subterrâneas, por sua vez, o valor de intervenção 
para cromo total é de 50 µg L-1 (CETESB 2016).

Quanto às concentrações limites de Cr(VI) 
em solos, esses valores variam de acordo com o seu 
uso, ou seja, se agrícola (0,4 mg kg-1), residencial 
(3,2 mg kg-1) ou industrial (10 mg kg-1) (CETESB 
2016). Quando se considera a concentração de 
cromo total, esses valores mudam para 150 mg 
kg-1, 300 mg kg-1 e 400 mg kg-1, respectivamente 
(CETESB 2016). 

Portanto, é muito importante que os efluen-
tes industriais contendo Cr(VI) sejam devidamen-
te tratados, a fim de não contaminarem as fontes 
de água e o solo, evitando-se, dessa forma, trazer 
sérios riscos à saúde da população, assim como a 
fauna e flora local.

Por outro lado, muitos estudos têm revela-
do que as próprias condições do meio podem ou 
não favorecer o equilíbrio entre o elemento e os 
constituintes do solo. Em estudo realizado em um 
corpo hídrico distante a 30 m do local de descarte 
de um lodo galvânico, PUGAS (2007) verificou 
que não houve contaminação, provavelmente de-
vido à retenção promovida pelas propriedades do 
solo. FRANCO (2008) também observou em um 
ambiente contaminado por cromo que alguns pro-
cessos físicos e químicos influenciaram em seu 
transporte, composição e forma.  

Dessa forma, a Companhia Ambiental do 
Estado de São Paulo (CETESB 2012) considera o 
solo como um atenuador da poluição, por possuir 
capacidade de depuração. No entanto, dependendo 
das características do solo e da natureza e concen-
tração do contaminante, esse papel pode diminuir, 
ou mesmo, não fazer efeito (CETESB 2013).

Diante da importância de entender como al-
gumas propriedades do solo podem influenciar no 
comportamento cinético dos metais (mais espe-
cificamente do cromo), serão detalhados a seguir 
alguns processos, como de sorção (absorção/ad-
sorção), complexação, oxirredução e precipitação/
dissolução.

2.1 Sorção

A sorção envolve dois principais mecanis-
mos: a absorção e a adsorção. A absorção é um pro-
cesso no qual íons, moléculas ou átomos das fases 
líquida, sólida ou gasosa difundem-se, ou seja, en-
tram e são incorporadas por outra fase (líquida ou 
sólida) (ESSINGTON 2005). A adsorção, por sua 
vez, ocorre quando partículas orgânicas ou inorgâ-
nicas aderem por ligação molecular ou iônica na 

superfície de outra substância sólida (SPOSITO 
2008). 

Dentre os processos de sorção, a adsorção 
será mais detalhada aqui por ser um dos principais 
mecanismos que envolve a retenção por interações 
físicas e químicas de substâncias orgânicas e inor-
gânicas pelos constituintes dos solos (SPARKS 
2003, ESSINGTON 2005). Na adsorção física, a 
ligação do adsorvato (substância removida) à su-
perfície do adsorvente (material que irá adsorver) 
é atribuída a forças de Van der Waals, as quais são 
similares às forças de coesão entre moléculas; en-
quanto na adsorção química, tem-se uma ligação 
mais forte derivada de trocas iônicas (SPARKS 
2003, ATKINS & JONES 2012). 

Tanto o Cr(VI) quanto o Cr(III) podem ser 
adsorvidos por diversos materiais em solos, águas 
superficiais ou subterrâneas. Minerais com grupos 
estruturais de hidroxila (OH-) – como a caulinita 
(Si2Al2O5(OH)4), goethita (FeO(OH)) e gibbsi-
ta (Al(OH)3) – podem adsorver íons de Cr(VI) e 
ter sua eficiência aumentada em ambientes áci-
dos (ZACHARA et al. 1988, RAI et al. 1989, 
FENDORF 1995, AJOUYED et al. 2010, JIANG 
et al. 2014). Para as espécies de Cr(III), em parti-
cular, o fenômeno de adsorção é favorecido com o 
aumento do pH e menor competição dada pela pre-
sença de cátions inorgânicos ou orgânicos  (EARY 
& RAI 1989, STANIN & PIRNIE 2004). 

Na adsorção, os íons metálicos na forma de 
cátions ligam-se mais facilmente aos componentes 
do solo, que são naturalmente carregados negativa-
mente, como alguns argilominerais e substâncias 
húmicas (EARY & RAI 1989, STANIN & PIRNIE 
2004). Portanto, materiais ricos em substâncias 
húmicas, como a turfa, também podem ser usados 
em tratamento de solos e águas contaminadas com 
metais tóxicos (ZHILIN et al. 2004, RIZZUTI et 
al. 2017, SANTOS et al. 2018).  

Cabe ressaltar que tanto a sorção como a 
complexação orgânica (que será descrita a seguir), 
são reações que imobilizam o Cr(VI), porém não 
alteram sua toxidade. No entanto podem diminuir 
o risco deste íon se espalhar por grandes áreas. 
Dentre os constituintes do solo que podem adsorver 
o Cr(VI) destacam-se, por exemplo, os hidróxidos 
de Al e Fe, que apresentam certa afinidade química 
com este íon por estarem positivamente carregados 
em condições de pH de 2 a 7 (FENDORF 1995).

2.2 Complexação

Reações de complexação ocorrem entre um 
cátion metálico (M) e um ligante iônico ou mole-
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cular (L) pela doação ao metal, por ligação cova-
lente, de um ou mais pares de elétrons deste ligante 
(ATKINS & JONES 2012). Quando o ligante doa 
mais do que um par de elétrons ao cátion metálico 
é chamando polidentado e, se este ligante se reorga-
niza como uma estrutura anelar envolvendo o íon 
metálico, é chamado de agente quelante (SKOOG 
et al. 2004). Esses complexos formados por metais 
ligados a agentes quelantes são chamados quelatos e 
apresentam elevada estabilidade.

O íon metálico pode formar complexos orga-
nometálicos ao reagir com a matéria orgânica do 
solo e, dentre os possíveis ligantes orgânicos, des-
tacam-se a matéria orgânica suspensa (fração retida 
em filtro com 0,45 μm) e/ou sedimentável, além do 
carbono orgânico dissolvido (que passa em filtro de 
0,45 μm) (SPARKS 2003). As substâncias húmicas 
ou ainda, o carbono orgânico dissolvido, possuem 
grupos funcionais que atuam como agentes reduto-
res do Cr(VI), ou como agentes quelantes em rea-
ções de complexação com o Cr(III) (SPARKS 2003, 
TADINI et al. 2014). Os ácidos húmicos encontra-
dos nas substâncias húmicas, por exemplo, podem 
reduzir o Cr(VI) à sua forma menos tóxica trivalen-
te. Em seguida, o Cr(III) pode ser complexado pelos 
grupos carboxílicos dos ácidos húmicos, limitando 
sua disponibilidade no meio pela formação do com-
plexo organometálico (SPARKS 2003). 

O Cr(III) pode se ligar às substâncias húmicas 
por meio de complexos de esfera interna e externa 
(OTHA et al. 2012). Os complexos de esfera exter-
na envolvem interações eletrostáticas rápidas, rever-
síveis, e ocorrem apenas em superfícies de cargas 
opostas, sendo relativamente fracos em comparação 
aos complexos de esfera interna, que fazem ligações 
covalente ou iônica (SPARKS 2003). A complexa-
ção da esfera interna é geralmente mais lenta do que 
a complexação da esfera externa e, muitas vezes, 
não é reversível. Este tipo de complexação pode 
aumentar, reduzir, neutralizar ou reverter a carga do 
íon, independentemente da carga original (SPARKS 
2003). 

Preferencialmente, os ácidos húmicos atuam 
como agentes quelantes para a espécie trivalente 
do cromo, formando complexos de esfera externa 
com o metal hidratado ou de esfera interna a partir 
de grupos carboxílicos (FUKUSHIMA et al. 1995). 
Por ser comumente encontrado sob forma de óxi-
dos e hidróxidos insolúveis, o Cr(III) é pouco ob-
servado em águas subterrâneas (FRANCO 2008). 
Entretanto, com a formação do complexo orgânico 
sua mobilidade pode aumentar, assim como sua con-
centração iônica (OTHA et al. 2012). 

2.3 Precipitação e dissolução

As reações de precipitação e dissolução afe-
tam a solubilidade e a mobilidade do cromo em 
solo e água (KIMBROUGH et al. 1999, STANIN 
& PIRNIE 2004). A maioria das espécies solúveis 
de Cr(III) é instável e não é comum ocorrer no am-
biente, diferente dos ânions de Cr(VI), caracteriza-
dos pela elevada mobilidade (KIMBROUGH et al. 
1999). Quando disponíveis no meio aquoso, os cá-
tions metálicos podem formar fortes ligações com 
o oxigênio e dividir ou decompor uma molécula de 
água, formando uma nova espécie de metal iônico 
(um hidróxido ou óxido) e prótons. Este processo, 
chamado hidrólise, afeta não só a forma química do 
metal, como também as características de adsorção 
e troca iônica, podendo impactar sua reatividade 
com outras espécies solúveis (ESSINGTON 2005). 
Assim sendo, o cromo hexavalente hidrolisa-se 
facilmente em meio aquoso formando oxiânions 
estáveis (ESSINGTON 2005). Em concentrações 
menores que 0,01 mol L-1, verifica-se a existência 
de formas iônicas como CrO4

2- (cromato), HCrO4
- 

(hidrocromato) e Cr2O7
2- (dicromato), sendo o equi-

líbrio entre estes elementos dependente do pH (eq. 
1) (PARK & JANG 2002, WANG et al. 2016).

2CrO4
2-(aq.)+2H+(aq.)⇌2HCrO4

-(aq.)⇌Cr2O7
2(aq.)+H2O(l)

(1)

O Cr(VI) na forma de CrO4
2- existe em so-

luções alcalinas ou neutras e, inicialmente, trans-
forma-se em HCrO4

2- em valores baixos de pH 
(FRANCO 2008). Ainda em meio ácido, a espécie 
HCrO4

2- é transformada em Cr2O7
2-, sendo esta úl-

tima predominante em pH menor que 2 (WANG et 
al. 2016). Em valores de pH entre 6 e 8 e concen-
trações de 1 mg L-1, o íon CrO4

- é predominante e 
fornece uma coloração amarelada à solução aquosa; 
já em concentrações maiores, as espécies HCrO4

2- e 
Cr2O7

2- são dominantes, e ambos transmitem uma 
forte coloração alaranjada ao líquido (PALMER & 
PULS 1994, KIMBROUGH et al. 1999).

Apesar da elevada mobilidade de Cr(VI), 
BARON et al. (1996) identificaram dois pre-
cipitados distintos de Fe(III) com cromato: 
KFe3(CrO4)2(OH)6 e KFe(CrO4)2.2H2O. Os autores 
utilizaram técnicas de microscopia eletrônica e de 
difração de raios X no estudo de solos contamina-
dos com soluções da indústria de cromação. Eles 
concluíram que a formação desses precipitados 
ocorreu em condições ácidas, uma vez que o pH 
da água adjacente era de 2,3. OLAZABAL et al. 
(1997) também constataram a formação de precipi-
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tados em estudos sobre o equilíbrio de sistemas de 
Cr(VI)/Fe(III)/H2O, utilizando a espectroscopia de 
fotoelétrons de raios X para definir a estequiome-
tria e as constantes de solubilidade dos precipitados 
formados em pH de 1 a 9. Os autores verificaram 
que sob condições ambientais e pH distintos, três 
precipitados se formam: FeOHCrO4 em pH entre 
1,5 e 2,5; FeOHCrO4.2Fe(OH)3 em pH entre 2,5-
3,5 e Fe(OH)3 em pH maior que 3,5. Eles também 
notaram que a presença do íon cromato em meios 
com pH entre 1,5 e 3,5 afeta a solubilidade do ferro, 
induzindo à formação de precipitados de cromato/
ferro. 

Quanto ao Cr(III), verifica-se que as formas de 
Cr3+(aq) e CrOH2+(aq) são comumente encontradas 
em meio ácido, enquanto as espécies de Cr(OH)3

0(s) 
e Cr(OH)4

-(aq) em meio alcalino; já o Cr(OH)2
+(aq) 

ocorre com maior frequência em intervalo de pH de 
6 a 8 (ESSINGTON 2005). Em altas concentrações, 
os íons de Cr(III) fornecem uma coloração esverde-
ada para o meio líquido (CALDER 1988, PALMER 
& WITTBRODT 1991). 

Os produtos da hidrólise de Cr(III) possibili-
tam a formação de sólidos que, consequentemen-
te, diminuem a concentração do metal em solução. 
O Cr(III) pode ser precipitado sob as formas de 
Cr(OH)3

0(s), FeCr2O4(s) ou FexCry(OH)3(s), cujo 
mecanismo pode sofrer a influência do pH, presen-
ça de outros íons e da complexação com a matéria 
orgânica (RICHARD & BOURG 1991). Com o au-
mento do pH, aumenta-se a concentração de ânions 
OH- e, consequentemente, as reações de precipita-
ção com Cr(III) (HAWLEY et al. 2004). Na presen-
ça de sais de ferro, a formação do hidróxido misto 
entre Cr(III) e ferro (FexCry(OH)3) torna-se um dos 
meios para controlar a fração solúvel de cromo em 
ambientes naturais, visto que este composto possui 
uma solubilidade inferior, se comparado ao hidróxi-
do de cromo insolúvel e amorfo (Cr(OH)3

0) (RAI et 
al. 1989). Já na presença de carbono orgânico dis-
solvido, como os ácidos húmicos e fúlvicos, pode 
ocorrer a complexação com o Cr(III) dissolvido e, 
nesse caso, dificultar a remoção do metal por pre-
cipitação (HAWLEY et al. 2004, GUSTAFSSON 
et al. 2014). 

A possibilidade de formar precipitados sob 
condições ambientais é de suma importância para o 
estudo de remediação de áreas contaminadas, uma 
vez que contribui com a diminuição do transporte de 
metais e, consequentemente, com a sua dispersão.

2.4 Reações de oxirredução

O estado de oxidação do cromo pode ser al-
terado dependendo das condições redutoras ou 
oxidantes em que está inserido. O potencial redox 
(doação ou aceitação de elétrons entre espécies) 
é influenciado por duas variáveis principais: o Eh 
(condições redutoras ou oxidantes) e pH (condições 
ácidas ou básicas) (RAI et al. 1989, ESSINGTON 
2005). Pela análise do diagrama de Pourbaix do cro-
mo (Figura 1) verifica-se que em condições ácidas 
(pH<6) e redutoras (baixo Eh), o Cr(III) é a espécie 
mais estável e, em sistemas alcalinos, ele ocorre 
na forma de hidróxidos (Cr(OH)3) (ESSINGTON 
2005). 

As espécies reduzidas prevalecem em condi-
ções subóxicas e anóxicas, sob a forma de cátions 
Cr3+, Cr(OH)2+, Cr(OH)2

+ e ânion Cr(OH)4
-, o último 

em altos valores de pH (PALMER & WITTBRODT 
1991). Assim sendo, o Cr(III) é anfotérico e pode 
existir como cátions e ânions em função das con-
dições do pH (ácidas ou básicas) (ESSINGTON 
2005). Em condições oxidantes (Eh elevado) os 
ânions cromato (HCrO4

- e CrO4
2-) e dicroma-

to (HCr2O7
- e Cr2O7

2-) são dominantes (RAI et al. 
1989, ESSINGTON 2005, CAO & ZHANG 2006). 
Em pH igual a 4,5 as espécies CrO4

2- e Cr2O7
2- se 

cruzam na linha limítrofe, isso quer dizer que em 
pH<4,5 serão predominantes os compostos de cro-
mato e, pH>4,5 os ânions oxidantes de dicromato 
(KIMBROUGH et al. 1999, ESSINGTON 2005). 

FIGURA 1 – Diagrama de Eh-pH do cromo em so-
lução aquosa a 25 oC e 1 atm. A área superior de cor 
cinza corresponde aos compostos de Cr(VI) e a área 
central de cor branca corresponde aos compostos de 
Cr(III). (Adaptado de PALMER & WITTBRODT 
1991).
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O Cr(VI), por se tratar de um forte agen-
te oxidante, pode ser reduzido à forma trivalente 
(Cr(III)) na presença de doadores de elétrons 
(PALMER & PULS 1994). Este processo depende 
do pH, concentração de oxigênio, presença de re-
dutores e outros elementos que atuam como ligan-
tes ou catalisadores (STANIN & PIRNIE 2004). 
Nas condições subóxicas e anóxicas, os processos 
de redução das formas de cromato são controladas 
por agentes como íons de Fe(II), minerais ferrosos, 
sulfetos e matéria orgânica, tanto em solo quanto 
em água (PALMER & PULS 1994, STANIN & 
PIRNIE  2004). 

Em condições oxidantes, o cromo triva-
lente, por sua vez, pode ser oxidado à forma he-
xavalente na presença de óxidos e hidróxidos de 
manganês(III) e (IV) (RAI et al. 1989, PALMER & 
WITTBRODT 1991). Os óxidos de Mn(III) e (IV), 
e o oxigênio molecular são os únicos agentes capa-
zes de oxidar o Cr(III) a (VI) em sistemas naturais 
(EARY & RAI 1987, RAI et al. 1989, FENDORF 
1995, KIM et al. 2002). O oxigênio dissolvido 
pode vir a oxidar pequenas quantidades de Cr(III) 
se o meio apresentar pH maior que 9 (FENDORF 
& ZAZOSKI 1992). Entretanto, esta reação pos-
sui velocidade lenta, se comparada a reações mais 
rápidas que envolvem os processos de adsorção, 
precipitação e a presença de óxidos de manganês – 
sendo este último um oxidante mais importante em 
águas subterrâneas (RAI et al. 1989, RICHARD & 
BOURG 1991). A reação de oxidação de Cr(III) 
por óxidos de manganês(IV) está ilustrada na equa-
ção 2 (APTE et al. 2006).

Cr3+(aq.)+1,5MnO2(s)+H2O(l)⇌HCrO4
-(aq.)+1,5Mn2+(aq.)+H+(aq.)

(2)

Essa reação pode sofrer influência de outras 
variáveis como a superfície de adsorção de MnO2 

e o pH do meio (FENDORF & ZAZOSKI 1992, 
FENDORF 1995, APTE et al. 2006). AMACHER 
& BAKER (1982) verificaram, por exemplo, 
que a taxa de oxidação de Cr(III) por birnessita 
(δ-MnO2) em solução aumentou até atingir pH 5,5, 
e não sofreu alterações com valores maiores de pH. 
Entretanto, os autores notaram que na reação com 
a pirolusita (β-MnO2) em solo, essa taxa diminuiu 
com o aumento do pH. 

FENDORF (1995) verificou que a presença 
de um precipitado de hidróxido de cromo (Cr(OH)3. 
nH2O) na superfície do óxido de manganês inibiu 
a oxidação de Cr(III) em solução com pH 4,0. O 
precipitado pode formar um complexo de esfera in-
terna com o óxido de manganês e restringir a oxi-

dação de duas formas: como um sumidouro estável 
para o Cr(III) oxidável e solúvel e, formando uma 
barreira física entre o Cr(III) aquoso e a superfície 
do óxido de manganês (FENDORF et al. 1992). 
Todavia, a oxidação dependerá da taxa de disso-
lução de Cr(III): se o metal estiver na presença de 
agentes quelantes orgânicos, sua dissolução pode 
aumentar, contribuindo para oxidação (FENDORF 
1995).

Em estudo realizado com Cr(OH)3 e β-MnO2, 
APTE et al. (2006) notaram que o processo de oxi-
dação envolve a adsorção dos íons Cr(III) dissolvi-
dos na superfície do mineral, seguido da liberação 
da forma hexavalente de cromo juntamente com 
íons manganês(II). Os autores verificaram que as 
espécies formadas de Cr(VI) encontravam-se ad-
sorvidas na superfície de β-MnO2, conforme o pH 
era reduzido de 8,0 a 2,0. Dessa forma, os auto-
res verificaram uma queda na produção de íons 
de Cr(VI) e, com o aumento do pH, a adsorção de 
Cr(III) na superfície de β-MnO2.

3 INTERAÇÃO DOS CONSTITUINTES DO 
SOLO NA REMOÇÃO DE CROMO(VI)

Áreas contaminadas com Cr(VI) são tratadas 
com tecnologias que visam reduzir a toxicidade, 
remover e/ou conter o contaminante, evitando 
assim os possíveis riscos que o seu espalhamento 
pode causar, incluindo sua reoxidação à forma he-
xavalente, após redução para a espécie trivalente 
(MULLIGAN et al. 2001, HAWLEY et al. 2004). 
Segundo XIAO et al. (2012), a redução de Cr(VI) 
em solos naturais é resultado dos efeitos combina-
dos de matéria orgânica dissolvida, teor de Fe(II), 
pH, comunidade bacteriana e distribuição de tama-
nho das partículas do solo.

As estratégias de remediação das matrizes 
contaminadas incluem basicamente os processos 
que influenciam na especiação ou forma do cro-
mo no ambiente, já citados: adsorção; precipita-
ção, complexação e oxirredução (HAWLEY et al. 
2004). Em solos, a redução do metal seguido de 
precipitação pode ocorrer naturalmente, resultado 
das próprias condições do meio, sem necessitar 
de agentes redutores adicionais (RAI et al. 1989, 
RICHARD & BOURG 1991, FRANCO 2008, 
HORI et al. 2015). ZHANG et al. (2019) também 
verificaram que a adsorção do Cr(VI) em um solo 
(black soil) precede a sua redução a Cr(III) sendo, 
portanto, o modelo cinético em duas etapas a mais 
adequada para representar esses mecanismos. 
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Para águas subterrâneas, um dos métodos 
mais viáveis para remoção do elemento também é a 
inserção de agentes redutores no meio contaminado 
(HWANG et al. 2002, GRÖHLICH et al. 2017). 
Este processo promove a redução de Cr(VI) a 
Cr(III), permitindo a atenuação da mobilidade do 
metal e transformação para a espécie menos tóxica 
(HWANG et al. 2002, OWLAND et al. 2008). 

Portanto, para se aplicar um processo de 
tratamento, deve-se atentar a três principais con-
dições: (1) evitar a formação de subprodutos in-
desejáveis no processo de redução (como formas 
oxidadas de certos agentes redutores: nitratos, óxi-
dos de Fe(III), compostos contendo enxofre); (2) 
mudanças bruscas nas condições redox e acidez, 
que podem inibir a precipitação de Cr(III) e; (3) 
imobilização do Cr(III) para evitar que seja oxida-
do novamente a Cr(VI) por óxidos de manganês 
(JAMES et al. 1997).

3.1 Matéria orgânica x Cromo(VI)

A matéria orgânica encontrada no solo inclui 
todos os compostos orgânicos ali presentes, desde 
restos de plantas a substâncias orgânicas totalmen-
te transformadas, além de produtos microbianos 
(KÖGEL-KNABNER 2017). Para BOHN et al. 
(2001) a matéria orgânica do solo corresponde à 
fração contendo carbono, exceto carbonatos, in-
cluindo, portanto, os compostos humificados e não 
humificados. O termo “húmus” representa a fração 
mais estável de decomposição da matéria orgânica. 
De acordo com SPARKS (2003), o húmus inclui 
substâncias húmicas (SH) mais produtos de ressín-
tese de microrganismos que são estáveis e fazem 
parte do solo. 

Os compostos não humificados incluem, 
por exemplo, ácidos orgânicos de massa molecu-
lar baixa; carboidratos simples e polissacarídeos; 
açúcares; aminoácidos; peptídeos e proteínas; li-
pídios e fosfolipídeos; ácidos nucleicos e lignina 
(ESSINGTON 2005). O húmus inclui as sustân-
cias húmicas (SH) e outros produtos considerados 
como as frações mais estáveis, derivadas da síntese 
microbiana (BOHN et al. 2001, SPARKS 2003). 

As substâncias húmicas são macroligan-
tes naturais de alto peso molecular formados por 
reações de síntese secundária no solo (SPARKS 
2003). O material quando solubilizado, apresenta 
cores que vão de marrom à preta e, possui três fra-
ções representadas por sua solubilidade em meio 
ácido e básico: os ácidos fúlvicos, húmicos e hu-
mina (WITTBRODT & PALMER 1996, SPARKS 
2003, ZHILIN et al. 2004).  A fração de ácidos hú-

micos é solúvel em pH>2 e precipitada em valores 
abaixo deste. Já os ácidos fúlvicos são solúveis em 
qualquer valor de pH, possuindo um baixo peso 
molecular se comparado à humina, caracterizada 
pelo alto peso molecular e insolubilidade em todo 
valor de pH (WITTBRODT & PALMER 1996, 
KÖGEL-KNABNER & RUMPEL 2018).

As substâncias húmicas são um dos princi-
pais constituintes dos solos de turfa, um material 
de baixo custo, altamente utilizado no tratamento 
de soluções contaminadas por metais (BROWN 
et al. 2000, RIZZUTTI et al. 2017, SANTOS et 
al. 2018). A turfa é um sedimento natural de ori-
gem vegetal advinda de áreas onde a produção de 
matéria orgânica excede a decomposição, acar-
retando na sua acumulação e formação do sedi-
mento de turfa (MOORE 1989, PAGE et al. 2006, 
CERQUEIRA et al. 2012).

A turfa possui uma composição química 
complexa e influenciada pela região de sua for-
mação. Se originada em áreas tropicais com alta 
pluviosidade e temperatura, sua decomposição ad-
vém de detritos de plantas lenhosas e, se formada 
em regiões temperadas, ela deriva da decomposi-
ção de musgos e outros briófitos, juncos, gramíne-
as, arbustos ou árvores (COCOZZA et al. 2003). 
Todavia, os solos de turfa possuem constituintes 
complexos, normalmente representados por maté-
ria orgânica (betumes – ácidos graxos, ceras e es-
teroides), carboidratos (celulose e proteínas), lig-
ninas e substâncias húmicas (BROWN et al. 2000, 
FRANCHI et al. 2006).

Estudos demonstram que a turfa é eficaz na 
remoção de Cr(VI) em soluções aquosas (ZHILIN 
et al. 2004, CERQUEIRA et al. 2012, HENRYK 
et al. 2016, RIZZUTTI et al. 2017, SANTOS et 
al. 2018) bem como as suas respectivas frações 
húmicas, destacando-se maior eficiência para os 
ácidos fúlvicos, se comparados aos húmicos e hu-
mina (KASIULIENE et al. 2018, ALDMOUR et 
al. 2019). Entretanto, torna-se complexo comparar 
as pesquisas quando as características deste mate-
rial se diferenciam (tipo de turfa, tratamento ácido 
antes do contato com o metal, metodologias distin-
tas). Cada tratamento dado ao material pode alte-
rar o processo de remoção dos metais; no entanto, 
os principais mecanismos de remoção se dão pe-
los processos de redução e adsorção/complexação 
com a fração orgânica. 

Em estudo realizado por ECKERT et al. 
(1990), a porcentagem de remoção de Cr(VI) (em 
72 h) por ácidos fúlvicos foi mais eficiente em pH 
2,0 (94%) do que em pH 4,0 (88%). Resultados 
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semelhantes também foram observados por 
CERQUEIRA et al. (2012), que verificaram maior 
eficiência (em 50 h) para a turfa in natura em pH 
2,0 (70%) do que em pH 6,0 (13%). Em quatro 
tipos de turfas analisadas por RIZZUTTI et al. 
(2017), a remoção de Cr(VI) em soluções aquosas 
ácidas (pH 2,0) foi mais eficiente com a utilização 
de turfas com menor quantidade de ácidos húmi-
cos em relação aos ácidos fúlvicos. 

SANTOS et al. (2018) realizaram um estudo 
de remoção de Cr(VI) em água subterrânea usando 
turfa tropical. Os autores verificaram uma remoção 
de 1,1 mg g-1 de Cr(VI) que correspondia à uma 
eficiência de 95% em pH 2,0 alcançada em 24 h, 
e de 2,0 mg g-1 (41% de eficiência) em pH 5,0 por 
um período de 5 dias. De acordo com MACHADO 
et al. (2011), o Cr(VI) pode ser reduzido à forma 
trivalente por meio da oxidação do carbono orgâ-
nico da turfa (eq. 3) e, em seguida, sofrer preci-
pitação, ou ainda ser adsorvido/complexado pelos 
componentes inorgânicos e orgânicos do material.

3C0(s)+2Cr2O7
2-(aq)+16H+(aq)⇌4Cr3+(aq) +3CO2(g)+8H2O(l)

(3)

As substâncias húmicas também são res-
ponsáveis pelo processo de redução do Cr(VI) a 
Cr(III), cujo mecanismo pode atuar em conjunto ou 
separadamente com a adsorção de Cr(VI)/Cr(III) 
ou complexação de Cr(III). Vários estudos sobre 
a redução do metal à forma trivalente (ZHILLIN 
et al. 2004, AGRAWAL et al. 2009, CERQUEIRA 
et al. 2012, JIANG et al. 2014, SANTOS et al. 
2018) demonstraram que a reação (eq. 3) acontece 
de forma lenta e possui relação forte e inversa com 
os valores de pH do meio. Contudo, a taxa de re-
dução de Cr(VI) pode ser modificada na presença 
de Fe(II) e, neste caso, o Cr(VI) será reduzido mais 
rapidamente (WITTBRODT & PALMER 1996, 
ZHILLIN et al. 2004). 

3.2 Ferro(II) x Cromo(VI)    

Em águas, sedimentos ou solos conta-
minados, os íons de Fe(II) são considerados 
um dos principais agentes redutores de Cr(VI) 
(BUERGE & HUG 1997, SCHLAUTMAN & 
HAN 2001, BROOKSHAW et al. 2014). Uma 
vez no ambiente, os íons de Fe(II) participam de 
uma reação de oxirredução relativamente rápida 
com o Cr(VI) (EARY & RAI 1988, KWAK et al. 
2018). O processo é influenciado pela tempera-
tura do meio e por valores de pH que variam de 
moderados a ácidos (EARY & RAI 1988, 1989; 

BUERGE & HUG 1997; VINUTH et al. 2015; 
HU et al. 2019). 

Os produtos formados pela oxirredução do 
ferro mudam, dependendo do pH (BUERGE & 
HUG 1997): em condições ácidas, como pH 2,0, 
o agente oxidante passa a consumir os prótons do 
meio para realizar a redução de Cr(VI) (eq. 4). 
Com o pH entre 4,0 e 6,0, estima-se a formação 
de hidróxidos de Fe(III) (eq. 5) e, conforme o pH 
aumenta, há consumo de OH- pela precipitação de 
Fe(III)/Cr(III) e aumento de prótons na solução 
(eq. 6).

3Fe2+(aq)+HCrO4
–(aq)+7H+(aq)⇌3Fe3+(aq)+Cr3+ (aq)+4H2O(l)

(4)

3Fe2+(aq)+HCrO4
–(aq)+3H2O(l)⇌3Fe(OH)2

+(aq)+CrOH2+(aq)
(5)

3Fe2+(aq)+HCrO4
–(aq)+8H2O(l)⇌Fe3Cr(OH)12(s)+5H+(aq)            

(6)

Estudos utilizando concentrações <1 mg L-1 

de Fe(II)  e ≥1 mg L-1Cr(VI) apresentam completa 
redução do metal hexavalente em baixos valores 
de pH (30 min de contato) e, reação incompleta 
ou lenta a partir de pH 4,0 (EARY & RAI 1988, 
BUERGE & HUG 1997, MITRAKAS et al. 2011, 
VINUTH et al. 2015, HU et al. 2017). O aumento 
do pH, por sua vez, tende a causar a rápida oxi-
dação de Fe(II) a Fe(III) pelo oxigênio dissolvi-
do, diminuindo a capacidade do agente redutor 
(BUERGE & HUG 1997). 

Não só os íons de Fe(II) em solução, mas os 
próprios minerais que contém Fe(II) podem par-
ticipar do processo de redução de Cr(VI) (EARY 
& RAI 1989, KIM et al. 2007, BROOKSHAW 
et al. 2014, KWAK et al. 2018). KWAK et al. 
(2018) e HU et al. (2019) avaliaram a redu-
ção de Cr(VI) pela montmorillonita (Mx(Si8)
Al3,2Fe0,2Mg0,6O20(OH)4) e ferridrita (Fe(OH)3.
nH20), respectivamente. Nesse caso, os principais 
mecanismos de remoção foram por redução de 
Cr(VI) pelos íons remanescentes de Fe(II) na fase 
aquosa, por adsorção de Cr(VI) na superfície dos 
minerais e pela própria redução de Cr(VI) pelos 
íons de Fe(II) adsorvidos ao mineral. 

Em solos ricos em minerais de Fe(II) e 
Fe(III), a adsorção de Cr(VI) é um dos principais 
mecanismos para remoção do metal (AJOUYED 
et al. 2010). Reter as espécies de Cr(VI) por ad-
sorção não significa reduzi-las à sua forma menos 
tóxica (Cr(III)) (HU et al. 2019), como é o caso 
de minerais ou precipitados de Fe(III) em solos 
tropicais. Contudo, a presença de matéria orgâni-
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ca possibilita a redução de Fe(III) a (II) e, neste 
caso, o Cr(VI) pode ser reduzido à sua forma tri-
valente (WITTBRODT & PALMER 1996, HORI 
et al. 2015).  

3.3 Ferro(III) x Matéria Orgânica x Cromo(VI)

Como foi visto, a presença de íons de Fe(II) 
em solos e águas proporciona um aumento na efi-
ciência de remoção de Cr(VI). Não obstante, a 
presença de minerais e compostos de Fe(III) em 
solos também pode auxiliar na remoção do metal. 
Nesse caso, as substâncias orgânicas participam de 
uma reação de redução dos íons de Fe(III) a Fe(II) 
(HORI et al. 2015, CHEN et al. 2019) (eq.7).

CH3COOH(s)+8Fe3+(aq)+2H2O(l)⇌2CO2(g)+8Fe2+(aq)+8H+(aq)
(7)

O processo de redução de Fe(III) a (II) por 
compostos orgânicos é influenciado pelo pH do 
meio. Em valores maiores que 3,5 a redução torna-
-se menor pela formação de complexos Fe(III)-
matéria orgânica, como observado por DEIANA et 
al. (1995). Segundo os autores, a maior eficiência 
no processo de redução de Fe(III) por ácidos húmi-
cos ocorre em pH 2,0 e 2,5 (70%), quando compara-
do a valores de pH 3,0 e 3,5 (39%). WITTBRODT 
& PALMER (1996) também observaram que altos 
valores de pH inibem a redução de Fe(III) a (II). 
Nesse caso, os íons de Fe(III) em solução tornam-
-se limitados pela formação de Fe(OH)3 (amorfo) 
ou outros hidróxidos de Fe(III). 

A associação com a matéria orgânica não 
acontece apenas com os íons de Fe(III). Diversos 
estudos indicam a ocorrência de um comple-
xo Fe(II)-orgânico estável (TÓMBACZ et al. 
2004, JIANG et al. 2014, CHEN et al. 2015, 
BHATTACHARYYA et al. 2017, SODANO et al. 
2017, YE et al. 2017). Além desse mecanismo, há a 
possibilidade da própria matéria orgânica dissolvi-
da, como ácidos húmicos e fúlvicos, ser adsorvida 
por minerais ricos em Fe(II) e Fe(III), como hema-
tita, magnetita e goethita (TÓMBACZ et al. 2004, 
YE et al. 2017, USMAN et al. 2018). É importante 
ressaltar que a complexação de Fe(II)/Fe(III) com 
as frações orgânicas é estável e a formação desses 
complexos diminui a concentração iônica destes 
metais em solução (JIANG et al. 2014). 

Quando disponíveis em meio contaminado 
por cromo e em presença de matéria orgânica, os 
íons de Fe(III) participam de um ciclo catalítico 
em que as substâncias húmicas o reduzem a Fe(II) 
(eq. 7) que, em seguida, causa a redução de Cr(VI) 

a (III) (eq. 8) (WITTBRODT & PALMER 1996). 
Essa reação ocorre nos primeiros 10 min e antes do 
ferro ser complexado (KWAK et al. 2018).

6Fe2+(aq)+Cr2O7
2–(aq)+14H+(aq)⇌6Fe3+(aq)+2Cr3+(aq) +7H2O(l)

(8)

A reação de oxirredução em um sistema 
com matéria orgânica-Fe(III)-Cr(VI) é dependen-
te da concentração de Fe(III) (WITTBRODT & 
PALMER 1996). ZHILIN et al. (2004) observaram 
um aumento significativo na taxa de redução de 
Cr(VI) após adição de sal de Fe(III) em solução 
contendo turfa. Os autores sugerem que o Fe(III), 
mesmo em pequenas concentrações, sofreu redu-
ção a (II) após oxidar as substâncias húmicas da 
turfa, permanecendo no ciclo de oxirredução entre 
substâncias húmicas-Fe(II)-Cr(VI). HORI et al. 
(2015) ao utilizarem sal de Fe(II) e ácidos húmicos 
também verificaram a redução Cr(VI) a (III); no 
entanto, os autores notaram que o Fe(III) gerado 
no processo foi novamente reduzido pelos ácidos 
húmicos em solução, produzindo novamente íons 
de Fe(II) com a mesma estrutura do sal adicionado 
no sistema. 

Assim sendo, em solos contendo Fe(III) e 
Fe(II) pode-se considerar que o ciclo de oxirredu-
ção entre substâncias húmicas-Fe(II)-Cr(VI) tam-
bém pode ocorrer. Tal fato também foi observado 
por HORI et al. (2015) usando um solo contendo 
ácidos húmicos, fúlvicos, Fe(II), Fe(III) e man-
ganês. Os autores observaram que esse solo foi 
capaz de reduzir 86% de Cr(VI) em 124 min de 
contato, sem necessitar de agentes redutores adi-
cionais. Nesse caso, a maior fração de ferro total 
no solo correspondia aos íons de Fe(III), enquanto 
o Fe(II) estava associado a minerais, necessitando 
de dissolução para participar da reação de redução 
de Cr(VI) (EARY & RAI 1988, 1989). Entretanto, 
como os íons de Fe(III) possuem alta afinidade 
com os ácidos húmicos aniônicos do solo, estes fo-
ram reduzidos a Fe(II), permanecendo no ciclo de 
oxirredução de ácidos húmicos-Fe(II)-Cr(VI). 

Além de auxiliar na redução de Fe(III) a 
Fe(II), as substâncias húmicas também participam 
da redução de Cr(VI) a (III). MAK & LO (2011) 
verificaram que a redução do Cr(VI) ocorre tan-
to com ácidos húmicos quanto fúlvicos, mesmo 
na presença de íons de ferro. Entretanto, os auto-
res notaram que na presença de ácidos húmicos e 
Fe(II), a remoção de Cr(VI) foi maior devido aos 
íons livres de Fe(II) em solução. Isto ocorreu por-
que provavelmente os ácidos fúlvicos eram adsor-
vidos nos óxidos de ferro, os quais possuem maior 
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afinidade pelos ácidos e limitavam os íons de ferro 
em solução.

Apesar de várias pesquisas indicarem a pos-
sibilidade de ocorrer diversos mecanismos para re-
duzir o cromo hexavalente para a sua forma menos 
tóxica trivalente, estudos mais detalhados sobre a 
interação entre Fe(III) e frações húmicas na forma-
ção de Fe(II) em solos tropicais, como o Latossolo 
Vermelho, merecem mais atenção, uma vez que a 
maioria utiliza sais em seus testes. 

O Latossolo Vermelho é um solo altamente 
intemperizado e encontrado em grande parte do 
território brasileiro, cuja textura é predominan-
temente argilosa (KER 1998). Esse solo também 
se caracteriza por apresentar elevadas concentra-
ções de ferro (1 a 500 g kg-1), principalmente na 
forma de óxidos e oxi-hidróxidos, como hematita 
(αFe2O3) e goethita (α-FeOOH), além de possuir 
outros minerais ricos em silício e alumínio, como 
caulinita (Al2Si2O5(OH)4) e gibbsita (Al(OH)3) 
(INDA JR. 2002). Alguns destes óxidos e hidróxi-
dos ocorrem sob forma de materiais amorfos e, até 
minerais altamente cristalizados (TREMOCOLDI 
2003). 

Os óxidos de ferro pedogênicos, como a goe-
thita e a hematita, podem desempenhar um impor-
tante papel no comportamento físico e químico do 
solo, por apresentarem alta reatividade devido à 
sua elevada área superficial específica, bem como, 
pelo caráter variável de suas cargas superficiais 
(INDA JR & KÄMPF 2005). Dentre estas proprie-
dades, destaca-se a agregação do solo a partir da 
associação dos óxidos de ferro com outros minerais 
e compostos orgânicos, assim como a sorção com 
ânions e moléculas superficiais (INDA JR 2002). 

Portanto, conhecer os principais mecanismos 
e reações químicas que envolvem os constituintes 
encontrados em solos tropicais e os contaminantes 
do meio, pode ser muito útil na escolha da técnica 
mais adequada para remediar áreas contaminadas 
com Cr(VI). 

4 CONCLUSÕES

O comportamento e a toxicidade das duas es-
pécies mais comuns de cromo no ambiente (Cr(VI) 
e Cr(III)) são muito distintas, o que torna essencial 
compreender quais agentes são capazes de intera-
gir e interferir na sua mobilidade através do solo.

Em matrizes de solos, os processos de sorção 
e complexação que ocorrem, respectivamente, com 
as frações inorgânicas e orgânicas, são reações que 
imobilizam o cromo hexavalente mas não alteram 

sua toxicidade. Esses mecanismos também podem 
permitir que o íon sofra dissolução e atinja a água 
subterrânea, podendo ocasionar danos à saúde do 
homem, uma vez que diversas cidades utilizam a 
água subterrânea como principal fonte para abaste-
cimento público e industrial.

Portanto, em estudos de áreas contaminadas 
com cromo é muito importante caracterizar o meio 
a fim de analisar a especiação desse metal nas con-
dições encontradas no solo, como composição quí-
mica, teor de matéria orgânica, pH etc. Dentre os 
principais agentes do solo capazes de favorecer a 
redução do Cr(VI) a Cr(III) estão a matéria orgâni-
ca e minerais com Fe(II).

Tanto o carbono da matéria orgânica quanto o 
Fe(II) são importantes agentes redutores de  Cr(VI) 
a Cr(III). No entanto, íons de Fe(II) não são comu-
mente encontrados em ambientes submetidos a for-
te intemperismo químico e sob condições oxidan-
tes, como nos solos tropicais. Nesses solos, como 
no Latossolo Vermelho, predominam componentes 
ricos em Fe(III). 

Apesar do Fe(III) não ser um agente capaz 
de reduzir o Cr(VI), a sua interação com a maté-
ria orgânica (principalmente dissolvida) é capaz de 
formar facilmente Fe(II). Portanto, a presença des-
se íon e do carbono orgânico nos solos (que pode 
ser natural ou simplesmente adicionado na forma 
de corretivo como a turfa) leva à formação de íons 
de Fe(II) que, por sua vez, promovem a redução 
do Cr(VI).

Portanto, aproveitar os próprios componen-
tes do solo como agentes facilitadores de reações 
de oxirredução do Cr(VI) para deixá-lo na forma 
menos tóxica e imobilizada, torna-se a estratégia 
de remediação mais sustentável – uma vez que se 
reduz o uso de reagentes químicos para promover 
a mesma ação. Dessa forma diminui-se também 
os riscos nocivos à saúde humana e ao ambiente, 
além de reduzir drasticamente o custo da operação 
de remediação.
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