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1. FUNDAMENTOS

Este capítulo tem como objetivo apresentar os modelos teóricos de avanço de conta-
minantes químicos e gases em meios porosos naturais na condição não saturada, utilizan-
do os conceitos descritos nos capítulos anteriores.

O entendimento dos fenômenos que ocorrem na zona não saturada de solo entre a 
superfície e a água subterrânea durante um processo de contaminação é fundamental para 
prever o avanço dos contaminantes no subsolo, avaliar os riscos para o ambiente e para a 
saúde humana, e também para o planejamento de ações mais eficazes de contenção ou de 
remediação de áreas impactadas. Como mostrado esquematicamente na Figura 1, quase 
sempre, a fonte da contaminação se encontra na superfície ou logo abaixo, e, com menor 
frequência, em profundidade, como nos tanques de armazenamento de combustíveis em 
postos de serviço ou em depósitos enterrados de rejeitos.

Em todas as situações, a contaminação precisa atravessar os estratos de solo que se 
encontram na zona acima do aquífero para alcançar a água subterrânea. Essa região cons-
titui, portanto, a primeira barreira contra o avanço da contaminação. Não por acaso, as 
normas técnicas e diretrizes de órgãos ambientais exigem uma distância mínima entre a 
base da estrutura de disposição de rejeitos e o nível d’água máximo local. 

O conhecimento do comportamento dos solos na condição não saturada também é 
importante para o projeto das estruturas que compõem os sistemas de disposição de resídu-
os. Tais sistemas são compostos de cobertura, camadas de barreira e sistemas de drenagem, 
e cada um desses componentes é constituído de uma combinação de diferentes materiais, 

https://doi.org/10.4322/978-65-992098-3-3.cap15



480 Solos não saturados no contexto geotécnico

tanto minerais (solos argilosos, areias, britas) quanto sintéticos (geotêxteis, geodrenos, geo- 
membranas). Devido às condições de construção e operação dos depósitos, os componen-
tes devem funcionar, a maior parte do tempo, na condição não saturada, sujeitos a varia-
ções cíclicas de saturação e dessaturação em função das condições hidrológicas locais.

Figura 1 – Representação esquemática de algumas fontes de contaminação  
e relação com a zona não saturada acima do aquífero local

1.1 Contaminantes químicos

Neste capítulo, considera-se como contaminante qualquer espécie química que seja 
introduzida no meio poroso no qual não estaria presente na condição original ou que esti-
vesse presente, porém, em quantidade muito inferior à que está sendo introduzida. A toxi-
cidade da espécie representa um aspecto adicional a ser levado em conta na análise de ris-
co, mas não interfere nos processos em discussão. Por exemplo, a entrada de uma cunha 
salina no aquífero adjacente ao mar não apresenta toxicidade para o ser humano, contudo, 
avança pelos mesmos processos que um sal de tálio, que é altamente tóxico.

Os contaminantes químicos podem ser divididos em dois grandes grupos: inorgâni-
cos e orgânicos. Essa divisão é conveniente porque os dois grupos se comportam de for-
ma diferenciada dentro do meio poroso, embora existam alguns compostos orgânicos que 
podem ser tratados como os inorgânicos em seu transporte. Dentro de cada grupo, podem 
ser definidos subgrupos, também por diferenciação do comportamento no meio, em rela-
ção às três fases: gasosa, líquida e sólida. Os gases têm um comportamento próprio, avan-
çando, sobretudo, através dos poros não preenchidos com água, mas também apresentam 
alguma solubilidade em água, em geral muito baixa. 

1.2 Transporte de contaminantes em meios porosos saturados

Os processos de transporte, interação com o meio e transformação das espécies quí-
micas que atravessam um meio poroso saturado encontram-se bem descritos em referên-
cias clássicas como Freeze e Cherry (1979), Fetter (1999) e Rowe et al. (2004). 

As espécies se movimentam através dos poros do solo e, se estes estiverem satura-
dos com água, apenas a fração solúvel poderá avançar. Os modelos teóricos em solos sa-
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turados tratam, portanto, do transporte de solutos através do meio e, por esse motivo, são 
expressos em termos da concentração da espécie na fase líquida (Mespécie/Vw). Três meca-
nismos de transporte estão envolvidos: a advecção, que significa o transporte passivo do 
soluto pela água em movimento; a dispersão mecânica, que significa o espalhamento do 
soluto na água em movimento; e a difusão molecular, que significa o avanço da espécie 
no meio aquoso por diferença de concentração ao longo da trajetória, que ocorre mesmo 
que a água não esteja em movimento. Assim, a Equação (1) representa o avanço de uma 
única espécie não reativa na direção x em um meio poroso rígido, homogêneo e saturado, 
sendo conhecida como a equação diferencial de advecção-dispersão (ADE):

(Eq. 1)

em que as variáveis são definidas como:
C = concentração da espécie na água do solo [ML–3]
x = distância na direção do fluxo [L]
t = tempo [T]
D = coeficiente de dispersão hidrodinâmica longitudinal [L2T–1]
vx = velocidade linear média na direção x [LT–1]
ne = porosidade efetiva do meio poroso [–]

A porosidade efetiva representa fisicamente a fração de vazios interconectados do 
solo, por onde a água pode se movimentar de fato. Ao contrário da porosidade total (n), 
que pode ser calculada com base nas propriedades-índice do solo medidas em laboratório 
(densidade dos grãos, massa específica total, teor de umidade), a porosidade efetiva (ne) 
tem que ser medida diretamente. Fetter (2001) descreve um método de laboratório para 
determinar a porosidade efetiva de uma amostra de solo indeformada previamente seca 
em estufa (105ºC), a qual é, em seguida, inserida em um volume conhecido de água e o 
conjunto é deixado em repouso dentro de um recipiente selado até estabilização (condi-
ção saturada). O volume de vazios interconectados corresponde ao volume de água que 
entra na amostra (Vv = DVw), e a porosidade efetiva é, então, calculada.

A velocidade linear média (vx) é a velocidade média da água dentro dos poros do so-
lo. A velocidade que é medida em ensaios de permeabilidade, denominada velocidade de 
Darcy ou vazão específica (q = –ksat (dh/dl))), é uma velocidade aparente. As duas se re-
lacionam pela porosidade efetiva na condição saturada:

q = vx × ne (Eq. 2)

O coeficiente de dispersão hidrodinâmica (D) resulta da combinação dos mecanis-
mos de dispersão mecânica e de difusão molecular; esta última é expressa pela Lei de Fi-
ck. As equações a seguir representam as definições dos parâmetros envolvidos.

D = DL + De (Eq. 3)

DL = aL × vx (Eq. 4)
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De = v × Do (Eq. 5)

em que:
DL = coeficiente de dispersão mecânica longitudinal [L2T–1]
aL = dispersividade dinâmica longitudinal [L]
De = coeficiente de difusão molecular efetiva [L2T–1]
v = fator de tortuosidade [–]
Do = coeficiente de difusão molecular da espécie em diluição infinita [L2T–1]

O coeficiente de difusão molecular em solução na condição de diluição infinita (Do) 
é um valor determinado teoricamente para condições específicas de solução e de tempe-
ratura, e existem tabelas com esses valores calculados para os íons mais comuns em vá-
rias referências (Lerman, 1979; Fetter, 1999; e outros). Em meios porosos de baixa per-
meabilidade, como argila e estruturas de concreto, por exemplo, predomina o transporte 
por difusão molecular. 

O fator de tortuosidade (v) é sempre menor do que 1 e representa a não linearidade 
e irregularidade de forma e dimensões da trajetória da água através dos poros interconec-
tados. Segundo Freeze e Cherry (1979), valores entre 0,01 e 0,50 já foram medidos em 
laboratório para diferentes materiais. Fetter (1999) reporta que foi encontrado o valor de 
0,70 para ensaios em areia uniforme. 

A dispersividade (aL) é um parâmetro difícil de se determinar e muito sensível à es-
cala da determinação, ou seja, valores medidos em ensaios de laboratório são, em geral, 
bem inferiores aos valores medidos em campo devido à influência das feições estruturais 
do meio. Na escala de laboratório, a dispersividade é determinada pela estrutura de po-
ros do solo e sua influência sobre as variações microscópicas da velocidade da água nos 
canais de fluxo internos. Na escala de campo, esses efeitos são minimizados em compa-
ração com a influência das heterogeneidades de porosidade e de permeabilidade do meio 
ao longo da trajetória de fluxo, e a dispersividade torna-se proporcional à distância de 
observação, de forma não linear. Alguns autores consideram que a dispersividade longi-
tudinal torna-se aproximadamente constante para distâncias superiores a 100 m, e outros 
autores, para distâncias acima de 350 m ou ainda maiores. É importante observar que 
ocorre dispersão mecânica tanto na direção longitudinal (aL) quanto na direção transver-
sal ao fluxo (aT), e esta última só é considerada em análises bi ou tridimensionais do flu-
xo, sendo usual considerar como estimativa preliminar que (aL/aT) = 10, embora Fetter 
(1999) relate uma faixa de variação de 6 a 20, observada por diferentes autores em estu-
dos de campo.

1.3 Reações geoquímicas e bioquímicas e transformações da espécie no solo

Os mecanismos de reação e transformação das espécies no meio são apresentados 
em Langmuir (1997), Domenico e Schwartz (1998), Appelo e Postma (2005), entre ou-
tros. Os processos de maior interesse prático são: a sorção e a troca iônica, as reações de 
oxirredução, os mecanismos de dissolução e precipitação, as reações ácido-base, as re-
ações de complexação, e as reações bioquímicas na presença de microrganismos. Além 
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dessas, são importantes os processos relacionados às propriedades físicas e químicas da 
própria espécie, como decaimento radioativo e partição entre formas voláteis, puras e 
dissolvidas (função das constantes de equilíbrio da espécie e das condições ambientais).  
A descrição de todos esses processos foge ao escopo do capítulo, e eles serão apresen-
tados ao longo dos itens apenas quando tiverem impacto direto sobre os modelos, parâ-
metros e equações de transporte. É importante ressaltar que, embora sejam afetados pelo 
grau de saturação, os processos ocorrem em qualquer condição, saturada e não saturada. 

Do ponto de vista do avanço da espécie química através do solo, as reações e os me-
canismos de transformação são considerados como processos de transferência de massa. 
Se a espécie muda a forma química de ocorrência, a fração que foi transformada é repre-
sentada como perda de massa (por exemplo, por decaimento radioativo ou por biodegra-
dação). Analogamente, se a reação implicar transferência de massa entre fases, haverá 
acréscimo de massa se a espécie foi transferida para a fase líquida (dissolução, dessor-
ção), e perda de massa se foi transferida para a fase sólida (precipitação, sorção). A Equa-
ção (1) representa o avanço de uma espécie não reativa, ou seja, não leva em consideração 
nenhum dos processos citados. A Equação (6), a seguir, representa o avanço para espécies 
reativas na fase aquosa, admitindo meio poroso rígido e condição de equilíbrio em todas 
as reações consideradas, isto é, essas reações ocorrem instantaneamente em relação à ve-
locidade de avanço da espécie no meio. 

(Eq. 6)

em que as novas variáveis são definidas como:
rd = massa específica aparente seca do solo [ML–3]
Kd = coeficiente de distribuição da espécie no solo [L3M–1]
lR = constante de decaimento radioativo da espécie [T–1]
lB = constante de degradação biológica da espécie [T–1]
l = (ln2 / meia vida), admitindo decaimento de primeira ordem.

O coeficiente de distribuição da espécie no solo (Kd) depende do modelo de sorção 
considerado, sendo o mais simples o modelo linear, representado pela Equação (7) para a 
condição de equilíbrio químico:

Sads = Kd × Ceq (Eq. 7)

em que Sads é a concentração da espécie adsorvida na fase sólida, expressa em massa da 
espécie por massa seca de solo [MM–1]; em geral, adota-se [mg/g].

Os outros modelos usados frequentemente são os de Freundlich e de Langmuir, am-
bos não lineares, e as equações correspondentes, (8) e (9), são apresentadas a seguir.  
A Figura 2 ilustra comparativamente o comportamento da espécie no solo segundo cada 
um dos modelos, como observado em ensaios de sorção em laboratório, os quais serão 
descritos mais adiante.

Sads = K × Ceq (Eq. 8)



484 Solos não saturados no contexto geotécnico

(Eq. 9)

Onde:
K = coeficiente de distribuição de Freundlich [L3M–1]
N = constante empírica adimensional do modelo de Freundlich [–] 
KL = parâmetro relacionado à energia de ligação entre a espécie e o sólido [L3M–1]
Sm = capacidade máxima de sorção do solo [MM–1]

Figura 2 – Representação dos modelos de sorção Linear (LI),  
Não Linear de Freundlich (FR) e Não Linear de Langmuir (LG),  

para a condição de equilíbrio químico

O modelo de Freundlich foi derivado empiricamente considerando-se o decréscimo lo-
garítmico da energia de adsorção com o aumento progressivo da cobertura da superfície do 
adsorvente, no caso, as partículas do solo. O modelo de Langmuir, representado na Equação 
(9), foi deduzido teoricamente admitindo-se um número finito e fixo de sítios idênticos de 
sorção na superfície do adsorvente, atuando de forma independente entre si e para uma con-
dição de equilíbrio químico entre os fluxos de sorção e dessorção da espécie pela superfície. 
Langmuir (1997) apresenta outro modelo em equilíbrio para uma superfície com dois tipos 
de sítios de sorção, e, nesse caso, é necessário determinar quatro parâmetros em vez de dois.

Finalmente, deve ser ressaltado que todos esses mecanismos resultam em alteração 
dos parâmetros ambientais originais do solo e também podem causar efeito direto sobre 
a composição e a estrutura do solo e, consequentemente, sobre as propriedades hidráuli-
cas e físico-químicas. A sorção como um processo de troca iônica e a sua relação com a 
mineralogia e a estrutura dos solos brasileiros já foram comentadas nos Capítulos 4 e 5.

2. CONTAMINANTES INORGÂNICOS

2.1 Contaminantes inorgânicos mais frequentes

Os elementos químicos existentes encontram-se organizados de acordo com o nú-
mero atômico e as propriedades químicas na tabela periódica, facilmente encontrada em 
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livros-texto e páginas da internet. A versão mais recente apresenta mais de 110 elementos, 
incluindo alguns sintéticos, mas alguns são pouco encontrados na natureza e não têm re-
levância prática, enquanto outros são muito abundantes e de maior participação em todos 
os processos físicos, químicos e bioquímicos que ocorrem na superfície da Terra, sejam 
processos de origem natural ou de atividades humanas. Esses elementos se combinam en-
tre si, dando origem a múltiplas substâncias, que podem ocorrer como sólidos, líquidos 
ou gases. O carbono tem características peculiares que levam à formação de compostos 
com propriedades e comportamento distintos dos demais e são agrupados como compos-
tos orgânicos, descritos no item 3 do capítulo. 

A Terra pode ser dividida em três ambientes: a crosta terrestre, a hidrosfera e a at-
mosfera. A atmosfera é composta, predominantemente, pelos gases nitrogênio (N2) (78%) 
e oxigênio (O2) (21%), com apenas 1% de outros gases (vapor d’água, argônio, dióxido 
de carbono, hidrogênio e outros). A hidrosfera, que engloba os corpos hídricos de água 
doce, os oceanos, as geleiras e a água subterrânea, é composta por água (H2O) e diferen-
tes combinações e concentrações de sais, contendo, principalmente, os elementos Na, 
K, Ca e Mg, e Cl, C e S nas formas iônicas mais usuais (cloretos, carbonatos e sulfatos).  
A crosta terrestre é constituída de minerais e sua composição química elementar é domi-
nada por O (49%), Fe (18%), Si (13%), Mg (12%), S (1,3%), Ni (1,3%) e Al (1,3%), mas 
contendo uma variedade de outros elementos (Emiliani, 1992). Existe ainda a biota ve-
getal e animal, constituída de compostos orgânicos e inorgânicos, presente sobretudo na 
superfície terrestre e na hidrosfera. Cerca de 40 elementos são considerados essenciais à 
vida na Terra, incluindo como majoritários C, H, O, N, P, S, Cl, K, Na, Ca, Mg e Fe, e, em 
menor proporção, os elementos Al, Bo, Cr, Zn, Mn, Mo, V e Co. 

2.1.1 Sais, ácidos/bases e oxidantes/redutores 

Sais normais são compostos que se dissociam em água em íons positivos, que não o 
hidrônio (H+), e íons negativos, que não a hidroxila (OH–). Exemplos mais comuns são os 
sais de cozinha, NaCl e KCl.

Pela definição do químico sueco Svante August Arrhenius (1859-1927), os ácidos 
são sais que se ionizam na água, liberando íons H+ como único cátion, e as bases são com-
postos que se dissociam na água, liberando íons OH– como único ânion. As teorias mais 
recentes de Brønsted-Lowry e de Lewis ampliaram essa definição. Um ácido forte é aque-
le que se ioniza completamente, como o clorídrico (HCl), o nítrico (HNO3), o fluorídrico 
(HF) e o sulfúrico (H2SO4). Os ácidos fracos liberam os íons H+ parcialmente, estabele-
cendo um equilíbrio químico de troca na solução. O ácido fosfórico (H3PO4) é considera-
do um ácido moderado e os ácidos orgânicos, em geral, são fracos, sendo o exemplo mais 
conhecido o ácido acético (CH₃COOH), que compõe a formulação do vinagre. Exemplos 
de bases são hidróxido de sódio ou soda cáustica (NaOH), altamente corrosivo, e o hidró-
xido de amônio (NH4OH), uma base fraca.

Alguns elementos apresentam, normalmente, um único número de oxidação (NOX), 
além do zero, e outros podem ocorrer com diferentes valores de NOX. A Tabela 1 apre-
senta os números de oxidação mais comuns para elementos de maior interesse. Apenas 
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os valores que se repetem em diferentes publicações são apresentados, e os valores mais 
usuais encontrados no meio geológico são assinalados em negrito para alguns elementos.

Tabela 1 – Números de oxidação mais comuns para alguns elementos químicos

Elemento NOX Elemento NOX
O +2,0,–1/2,–1,–2 C +4,+3,+2,+1,0,–1,–2,–3,–4
H +1,0 N +5,+3,0,–3

K, Na +1,0 S +6,+5,+2,0,–2
Ca, Mg +2,0 Cl +7,+5,+4,+3,+1,0,–1

Cd +2,0 Fe +3,+2,0
Co +2,0 Mn +7,+6,+4,+3,+2,0
Ni +2,0 Cu +2,+1,0
Zn +2,0 Cr +6,+3,0
Al +3,0 As +5,+3,0
Ag +3,+2,+1,0 Hg +2,+1,0
Au +3,0 Pb +4,+2,0

As reações de oxirredução consistem na transferência de elétrons entre elementos 
com mais de um NOX. A oxidação significa a perda de elétrons, e a redução, o ganho de 
elétrons. Assim, o elemento que é oxidado se torna menos eletronegativo e o elemento 
que recebe os elétrons é o agente oxidante, que sofre uma redução e se torna mais eletro-
negativo. O cloro e o oxigênio são dois agentes oxidantes importantes, assim como o pe-
róxido de hidrogênio (H2O2). 

2.1.2 Metais

Os metais são elementos que perdem elétrons facilmente, formando íons positivos 
em solução aquosa. Em geral, são bons condutores de corrente elétrica, formam substân-
cias sólidas de elevada dureza e brilho, e, geralmente, participam de reações químicas 
com as enzimas no metabolismo, sendo conhecidos, também, como elementos-traço ou 
metais traço. A exceção notável é o mercúrio, que, na forma elementar (Hgo), apresen-
ta-se na forma líquida e tem um comportamento peculiar no solo, que se assemelha ao 
comportamento dos compostos orgânicos. Dentro desse grupo, existe um subgrupo de 
relevância ambiental, que é dos metais pesados, definidos como aqueles com densidade 
maior do que 6g/cm3, 7g/cm3 ou 4g/cm3, ou ainda que possuam número atômico superior 
a 20, dependendo da fonte da classificação. Podem ser relevantes em estudos ambientais 
os metais (assinalados, em negrito, os símbolos dos metais considerados pesados): alumí-
nio (Al), titânio (Ti), cromo (Cr), manganês (Mn), ferro (Fe), cobalto (Co), níquel (Ni), 
cobre (Cu), zinco (Zn), cádmio (Cd), estanho (Sn), antimônio (Sb), arsênio (As), mercú-
rio (Hg), chumbo (Pb), vanádio (V), zircônio (Zr), nióbio (Nb), molibdênio (Mo), prata 
(Ag), ouro (Au), platina (Pt), tálio (Tl), e tungstênio (W). 
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2.1.3 Isótopos e espécies radioativas

Cada elemento é definido pelo número atômico, que representa o número de pró-
tons na estrutura atômica, mas vários elementos podem existir com diferentes números 
de massa, isto é, eles podem ter diferentes números de nêutrons. As diferentes formas de 
ocorrência desses elementos são chamadas isótopos. Para se diferenciar os isótopos de 
um mesmo elemento, o símbolo é escrito com o número de massa como um superescrito, 
como em 16O, 17O e 18O, sendo o primeiro o mais abundante no ambiente (99,75%). Pro-
cessos de mudança de fase e reações bioquímicas podem alterar a composição isotópica 
do elemento, concentrando os isótopos mais pesados ou mais leves. Por exemplo, a eva-
poração da água concentra os isótopos mais pesados de oxigênio e de hidrogênio na água 
líquida e libera os isótopos mais leves para a fase vapor. 

Alguns isótopos são estáveis, como os isótopos de oxigênio citados, e outros são ins-
táveis quimicamente ou radioativos. Por exemplo, o oxigênio apresenta dez isótopos ra-
dioativos, como o 15O, todos com meia-vida de menos de três minutos. O hidrogênio apre-
senta dois isótopos estáveis, o prótio (1H), mais abundante (99,986%), e o deutério (2H 
ou D), e um isótopo radioativo, o trítio (3H ou T), com meia-vida de cerca de 12 anos. Os 
isótopos instáveis sofrem o processo de decaimento radioativo ou transformação nuclear 
em direção a uma forma mais estável, que resulta na ejeção de partículas ou radiação, ou 
seja, energia. As radiações (do tipo a, b ou g) podem ter um impacto significativo para os 
seres vivos quando ultrapassam valores de radiação limite, expressos na forma de dosa-
gem por peso para os seres humanos, mas todos estão expostos permanentemente a uma 
radioatividade natural, chamada de radiação de base ou de nível ambiental. 

Os isótopos radioativos mais relevantes como fontes naturais de radiação terrestre 
são 40K, 238U, 235U e 232Th, e as séries de decaimento são as do urânio, do tório e do actínio. 
A série do urânio se inicia com o isótopo 238U, e o produto final é o isótopo estável 206Pb. A 
meia-vida do 238U é de 4,51 x 109 anos, ou seja, da ordem de grandeza da idade da Terra. 

2.1.4 Contaminantes e atividades humanas 

As atividades humanas extraem e transformam as substâncias que ocorrem natural-
mente, sintetizam novos compostos e os reintroduzem no ambiente terrestre, hídrico ou 
na atmosfera. 

Atividades urbanas que podem contribuir para uma potencial contaminação do solo 
quando não são corretamente operadas são os aterros de resíduos sólidos urbanos, as es-
tações de tratamento de água e de esgoto, os postos de combustíveis e os cemitérios. As 
atividades econômicas, como indústrias, agropecuária, mineração e produção de energia, 
são fontes potenciais de contaminantes para o solo, os corpos hídricos e a atmosfera. As 
atividades militares também podem ter impacto, em particular, nas áreas de treinamento e 
de destruição de munições inservíveis. Existe uma grande quantidade de publicações, no 
Brasil, relacionadas à contaminação do solo por alguma dessas atividades, principalmen-
te sobre aterros de resíduos sólidos urbanos, postos de combustíveis, algumas indústrias, 
mineração e, em menor quantidade, sobre agropecuária, produção de energia e ativida-
des militares. Boscov (2008) apresenta dados sobre algumas das atividades mencionadas.



488 Solos não saturados no contexto geotécnico

2.2 Transporte de solutos em meio variavelmente saturado

2.2.1 Formulação para a condição de equilíbrio físico e químico 

Como o transporte de solutos está intimamente ligado ao escoamento da água no 
solo, sua análise requer, primeiramente, o estudo do fluxo da água na zona não saturada, 
que foi abordado no Capítulo 13. A formulação matemática geral se baseia na equação de 
conservação de massa com concentrações nas fases sólida, líquida e gasosa, combinada 
com a equação para densidade de fluxo. Quando a espécie não está presente em quanti-
dade significativa na fase gasosa, o transporte dos solutos durante o escoamento no regi-
me transiente através de um meio poroso rígido não saturado pode ser representado pela 
equação de advecção-dispersão (ADE) a seguir, considerando-se uma espécie reativa e 
condição tridimensional:

(Eq. 10)

em que as variáveis são definidas como:
q = conteúdo de água volumétrico [L3L–3]
C = concentração de soluto na fase aquosa [ML–3]
Ss = concentração de soluto na fase sólida [MM–1]
rd = massa específica aparente seca do meio poroso [ML–3]
xi = dimensões em coordenadas cartesianas [L]
qi = q . vxi = velocidade aparente na direção xi [LT–1] (para a umidade q)
Dij = tensor para representar o coeficiente de dispersão [L2T–1]
r = termo fonte [ML–3T–1]; para considerar a entrada (r < 0) ou saída (r > 0) de água 

e solutos

Como essa equação considera o transporte tridimensional, Dij é expresso como:

(Eq. 11)

em que:
aL e aT = são as dispersividades longitudinal e transversal [L]
|q| = módulo da velocidade de fluxo da Lei de Darcy [LT–1]
dij = delta de Kronecker (dij = 1 para i = j, e dij = 0 para i ≠ j)
Do = coeficiente de difusão molecular da espécie em diluição infinita [L2T–1]
v = fator de tortuosidade [–]

O fator de tortuosidade pode ser estimado pela expressão de Millington e Quirk, 
Equação (12), desenvolvida com base em um modelo de distribuição de poros de um so-
lo granular uniforme, em que qs é o conteúdo de água volumétrico na saturação igual à 
porosidade do meio.
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(Eq. 12)

O termo fonte (r) pode ter várias formas, como uma combinação de termos de pri-
meira ordem para representar a degradação (ou formação) dos solutos e o decaimento ra-
dioativo (ou a entrada de elementos filhos da série) tanto na fase aquosa quanto na sólida. 
Pode ainda ser usado para a entrada ou a saída de água com determinada concentração de 
soluto. Na Equação (6), o termo fonte se encontra representado para reações de biodegra-
dação e de decaimento radioativo. 

A equação de transporte tem que ser resolvida iterativamente com a equação de flu-
xo, e ambas dependem das relações constitutivas do meio poroso, relacionando o conteú-
do de água (q) ao potencial matricial (Y) por meio da curva característica de retenção de 
água e a função de condutividade hidráulica não saturada correspondente. O transporte 
se dá em regime transiente, levando-se em conta que a umidade varia com o tempo, seja 
pela continuidade do fluxo da água através do solo em direção à saturação, seja por fluxo 
de drenagem, em que a umidade é decrescente com o tempo. 

Há uma diferença entre as equações (6) e (10) na representação do fenômeno de sor-
ção do soluto pelo solo. A Equação (10) apresenta uma formulação mais genérica da fun-
ção de transferência de massa, inserindo a concentração do soluto na fase sólida (Ss) em 
vez de adotar diretamente a relação definida pelo modelo de sorção linear expresso pela 
Equação (7), como foi feito na Equação (6). 

É frequente encontrar a equação de transporte de solutos escrita em função do fator 
de retardamento (R), como exibida a seguir, para uma direção de fluxo x (unidimensional):

(Eq. 13)

O fator de retardamento é encontrado pela unificação dos dois termos à esquerda na 
Equação (10) e aplicando-se um modelo de sorção para escrever a concentração na fase 
sólida (Ss) em função da concentração do soluto na fase aquosa (C). Assim, se for ado-
tado o modelo linear de sorção da Equação (7), o fator de retardamento é definido por:

(Eq. 14)

Fetter (1999) apresenta os fatores de retardamento correspondentes para os modelos 
no equilíbrio de Freundlich (RF) e de Langmuir (RL):

(Eq. 15)

(Eq. 16)

Nesses dois casos, o fator de retardamento deixa de ser apenas uma característica da es-
pécie e do solo em conjunto e torna-se uma função da concentração do soluto na fase aquosa.
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Batalha et al. (2011) apresentam os resultados da simulação do avanço do 226Ra em 
um solo não saturado do Cerrado brasileiro, realizada com o pacote HYDRUS-HP1 (PC- 
Progress Ltd. Co.), que resolve numericamente as equações de fluxo de água e de trans-
porte com reações geoquímicas. A fonte do radionuclídeo era a aplicação de fosfogesso 
na superfície, e a espécie só alcançaria cerca de 1,0 m de profundidade em 200 anos, com 
concentrações inferiores a 3 × 10–6 mmol/cm3. Esse trabalho ilustra a utilidade prática dos 
modelos de previsão, sobretudo no caso de análises em longo prazo, e demonstra a bai-
xa mobilidade de algumas espécies na zona não saturada, mesmo levando-se em conta o 
umedecimento sazonal pela precipitação ao longo do tempo.

Outros trabalhos com simulação bidimensional de fluxo em regime permanente e 
transporte de solutos através do pacote HYDRUS-2D/3D, como de Alfaro Soto et al. 
(2015), analisam o potencial de contaminação da aplicação de vinhaça como fonte de nu-
triente utilizada na agricultura. Os resultados indicam que o transporte de íons provenien-
tes da vinhaça em determinadas concentrações pode apresentar alto potencial de contami-
nação de águas subterrâneas e superficiais. 

2.2.2 Transporte de solutos na condição de não equilíbrio físico ou químico 

Eventualmente, em particular nos solos tropicais muito intemperizados, o transpor-
te de contaminantes pode não ser adequadamente descrito por modelos de transporte em 
equilíbrio.

O não equilíbrio físico pode ser decorrente da presença de heterogeneidades físicas 
na estrutura do solo, como fissuras, macrofeições geológicas na condição de campo ou, 
simplesmente, uma distribuição heterogênea dos poros. A presença de regiões distintas 
de poros com diferenças significativas de tamanho, como nos solos tropicais que tendem 
a formar agregados na condição natural, acarreta uma heterogeneidade macroscópica no 
fluxo da água. Um exemplo de fluxo de água preferencial pode ser visto em Silveira et 
al. (2005), em que medidas de poropressão em um ensaio de infiltração no campo mos-
tram a chegada da água a 2,0 m de profundidade antes que a frente de saturação alcanças-
se 1,20 m de profundidade pelo fluxo através da matriz do solo. Além de influir na curva 
de retenção de água do solo e na função de condutividade hidráulica não saturada, essa 
heterogeneidade influencia o transporte dos solutos, que podem migrar por difusão entre 
as diferentes regiões, além de interferir nos mecanismos de transferência de massa entre 
fases, como a sorção. 

O modelo de transporte em não equilíbrio físico mais conhecido é o modelo de du-
pla porosidade ou de não equilíbrio físico de duas regiões, ou ainda modelo móvel-imó-
vel, de van Genuchten e Wierenga (1976). Esse modelo divide o espaço poroso assumin-
do que a fase líquida pode ser particionada em duas regiões distintas, uma com conteúdo 
de água móvel (que flui) e outra com conteúdo de água imóvel (estagnada), e que a troca 
de contaminantes entre as duas regiões líquidas pode ser modelada como um processo 
de troca de primeira ordem. As equações para o fluxo de água desse modelo são basea-
das na formulação mista da Equação de Richards, que descreve o fluxo de água nos ma-
croporos ou poros interagregados (via de fluxo preferencial), e na equação de balanço de 
massa, para descrever a dinâmica de umidade na matriz ou poros intra-agregados (van 
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Genuchten & Wierenga, 1976; van Genuchten & Wagenet, 1989; Gerke & van Genu-
chten, 1993). 

O não equilíbrio químico pode ser relacionado à cinética das reações, com taxa limi-
tada em relação à velocidade de avanço do soluto no meio, a efeitos de histerese no pro-
cesso de sorção e dessorção, e à heterogeneidade química dos sítios de sorção presentes 
no solo (mistura de minerais com diferentes comportamentos individuais). Existem mo-
delos que incluem a cinética por meio de um coeficiente de primeira ordem, e outros que 
admitem dois tipos de sítios de sorção, um grupo em equilíbrio e o outro cinético (van 
Genuchten & Wagenet, 1989; Toride et al., 1993).

Soto e Kiang (2013) mostram que a aplicação de modelos teóricos da função de per-
meabilidade relativa da água na condição não saturada sem levar em conta a distribuição 
bimodal dos poros pode levar a erros de duas ou mais ordens de grandeza no caso de so-
los com dupla porosidade. Foram usados dados de solos típicos dos estados de São Paulo 
e Paraná com essa característica. De modo geral, com uma exceção, o uso de modelo uni-
modal resulta na subestimação da condutividade hidráulica em uma mesma condição de 
conteúdo volumétrico ou sucção. Consequentemente, em algumas situações práticas, po-
de levar a erros contra a segurança na previsão do avanço de uma frente de contaminação. 

2.2.3 Determinação dos parâmetros de transporte na condição não saturada 

As equações (10) e (11), em conjunto com a equação para fluxo de água, requerem 
a determinação dos seguintes parâmetros e propriedades para o solo e o contaminante de 
interesse: a massa específica aparente seca (rd) e a porosidade (n) do solo, o fator de tor-
tuosidade (v), a relação entre umidade volumétrica e sucção (q x Y), a condutividade hi-
dráulica (ksw) e a umidade volumétrica (qs = n) na condição saturada, a função da condu-
tividade hidráulica com a umidade (k x q), as dispersividades longitudinal (aL) e trans-
versal (aT), e o coeficiente de difusão molecular da espécie em diluição infinita (Do). Para 
representar o termo fonte da Equação (10), é preciso também saber as constantes de de-
caimento radioativo (lR) e de biodegradação (lB) do contaminante, quando for o caso, e 
o comportamento de sorção da espécie pelo solo, para determinar os coeficientes do mo-
delo de sorção em equilíbrio mais adequado. Alguns desses parâmetros podem ser obti-
dos na literatura, outros correspondem ao comportamento do solo para fluxo de água na 
condição não saturada, já abordado em capítulos anteriores. Especificamente para a mo-
delagem do transporte de contaminantes, resta a determinação experimental das disper-
sividades e, consequentemente, do coeficiente de dispersão e dos parâmetros de sorção. 

Existem três tipos básicos de ensaios usuais para aplicação em solos saturados: o en-
saio de sorção ou de batelada, o ensaio de difusão, no qual o fluxo de água é impedido (vx 
= 0), e o ensaio de coluna, que é um ensaio semelhante ao de permeabilidade, mas com a 
coleta periódica do efluente para análise química. 

2.2.3.1 Ensaio de sorção

O ensaio consiste em preparar suspensões com a mesma razão solo seco:solução, 
utilizando soluções com diferentes concentrações da espécie de interesse. Essas suspen-
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sões são agitadas até o equilíbrio e, em seguida, é determinada a concentração de equi-
líbrio na solução. A diferença entre a concentração inicial e a final representa a mas-
sa adsorvida pelo solo. Os resultados são plotados em um gráfico como na Figura 2, e 
é ajustado um modelo de sorção para definir os parâmetros correspondentes conforme 
equações (7), (8) e (9). Para esse ajuste, são usadas as formas linearizadas dos modelos 
de sorção não linear apresentadas nas Equações (18) (Fetter, 1999) e (19) (Langmuir, 
1997), a seguir.

O documento mais conhecido sobre os procedimentos e cuidados desse ensaio é o 
relatório técnico da USEPA (1992) – EPA/530-SW-87-006-F, disponível gratuitamente 
na página da agência americana. Mais recente, a norma técnica D4646-2004 da ASTM 
apresenta um procedimento simplificado para determinação em 24 horas, enquanto o do-
cumento da USEPA prescreve uma etapa preliminar de estudo do tempo de equilíbrio, va-
riando de 1 hora a 72 horas. 

(Eq. 18)

(Eq. 19)

A Figura 3 apresenta um exemplo de linearização da adsorção de K+ por um solo re-
sidual saprolítico pelos dois modelos. Os dados utilizados foram obtidos por Mendonça 
(2000).
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Figura 3 – Exemplo de ajuste dos resultados de um ensaio de batelada pelas  
formas linearizadas dos modelos (a) de Freundlich e (b) de Langmuir

2.2.3.2 Ensaio de difusão

Como mostrado na Figura 4(a), o esquema experimental mais comum do ensaio de 
difusão pura consiste no modelo de um reservatório simples, em que a amostra de solo 
é colocada em contato com uma solução contendo o soluto na concentração de interesse 
(Co). A base da célula é selada de modo a não permitir o fluxo da água. Não existe uma 
norma de procedimento de ensaio, e a configuração mais adotada no Brasil é aquela adap-
tada do esquema experimental apresentado por Barone et al. (1989). O conjunto é deixa-
do em repouso na bancada e, depois de um tempo previamente estabelecido por tentativas, 
de modo que a concentração na base da amostra não se altere, o conjunto é desmontado, 
a amostra de solo é fatiada e a água dos poros é extraída de cada fatia para análise quími-
ca, assim como a solução final no reservatório. O perfil de concentração final ao longo da 
amostra é interpretado por um modelo teórico e é determinado o coeficiente de difusão 
efetivo (De), que inclui o efeito da tortuosidade em relação ao coeficiente teórico em solu-
ção (Do) e pode também refletir algum retardamento devido à sorção. Barbosa et al. (1996) 
apresentaram ensaios de difusão dos íons mais frequentes em uma amostra indeformada 
de argila organo-salina de estuário, saturada, e utilizaram os valores de concentração de 
Cl– e a Equação (5) para determinar o fator de tortuosidade (v @ 0,20 para n = 0,80), tendo 
constatado que esse íon se comportou como uma espécie não reativa. Como muitos solos 
apresentam capacidade de adsorção de ânions, nem sempre esse procedimento é válido. 

Para garantir que não ocorra fluxo advectivo através da amostra, além de selar o fun-
do da célula, trabalha-se normalmente com o solo na condição saturada. Na condição não 
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saturada, ocorre difusão na fase aquosa e na fase gasosa, além das interfaces ar-água e 
solo-água, e o coeficiente de difusão efetivo observado experimentalmente é o somatório 
de todos os processos, sendo também variável com a umidade volumétrica, como ocor-
re com a condutividade hidráulica. Experimentalmente, se a amostra de solo estiver não 
saturada, o ensaio estático representado na Figura 4(a) irá acarretar um fluxo advectivo 
através da amostra devido ao gradiente de pressão, interferindo em todas as variáveis. 

Figura 4 – Representação esquemática dos ensaios (a) de difusão pura  
com reservatório simples; e (b) de coluna, para a condição saturada  

(t* é o tempo para passagem de 1 volume de vazios da solução)

Campos et al. (1997) apresentam uma proposta de esquema experimental para en-
saios de difusão na condição não saturada, em que são utilizados dois reservatórios, um 
acima e outro abaixo da amostra, para garantir a mesma sucção no topo e na base da amos-
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tra de solo, e, assim, a condição de fluxo advectivo nulo. O processo de difusão, no entan-
to, pode ser interpretado em regime transiente a partir do reservatório fonte com concentra-
ção decrescente com o tempo, à semelhança do ensaio descrito para a condição saturada.

2.2.3.3 Ensaio de coluna

O ensaio de coluna é uma adaptação do ensaio de permeabilidade, em que, além da 
medição da vazão, o efluente é coletado para determinar a concentração da espécie quími-
ca com o tempo, como mostrado esquematicamente na Figura 4(b). Tal como o ensaio de 
difusão, foi idealizado originalmente para a amostra de solo na condição saturada. Nessa 
condição, o tempo pode ser representado pelo número de volumes de vazios do solo que 
é percolado. Para espécies não reativas, a curva de concentração relativa versus o núme-
ro de volumes de vazios alcança uma razão (C/Co) @ 0,5 após a passagem de 1 volume de 
vazios de solução pela amostra. Quando ocorre sorção e, portanto, retardamento, a curva 
fica abaixo, como mostrado na Figura 4(b). Todas as curvas da Figura 4(b) representam 
resultados para o transporte na condição de equilíbrio físico e químico.

A Figura 5 é uma representação esquemática do transporte de um soluto em condi-
ção de não equilíbrio. Diferente da condição de equilíbrio, em que a curva de avanço do 
soluto apresenta um formato simétrico, em condições de não equilíbrio, não existe essa 
simetria; e como os processos são dependentes do tempo, observa-se um lento e arras-
tado avanço da curva até atingir a razão C/Co @ 1. Pode-se observar que, em situação de 
não equilíbrio físico, a frente de contaminação chega mais rapidamente, confirmando a 
importância do erro apontado por Soto e Kiang (2013) na previsão do transporte de solu-
tos em meio não saturado em solos com dupla porosidade por modelos que não levem em 
consideração essa característica.

Figura 5 – Representação esquemática da curva de concentração relativa de uma  
espécie não reativa em um ensaio de coluna na condição saturada, em equilíbrio e em 

não equilíbrio (t* é o tempo para passagem de 1 volume de vazios da solução)
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Existem diversas configurações e procedimentos de ensaio reportados na literatura: 
i) a amostra pode ser confinada em uma célula cilíndrica de paredes rígidas ou em uma 
membrana flexível dentro de uma câmara, como no ensaio triaxial; ii) o fluxo pode ser 
induzido pela aplicação de uma carga hidráulica constante e a vazão será consequência 
da condutividade hidráulica do solo ou pode ser realizado com uma vazão constante con-
trolada por uma bomba e o gradiente hidráulico desenvolvido dentro da amostra será re-
sultante da condutividade hidráulica do solo; iii) as dimensões do corpo de prova (colu-
na) variam de poucos centímetros a cerca de 1,0 m; iv) o fluxo pode ser descendente ou 
ascendente (preferível). Os resultados são interpretados por um modelo teórico contem-
plando todos os mecanismos: advecção, difusão e sorção/dessorção. Quando se dispõe de 
resultados dos ensaios de sorção e de difusão, os parâmetros medidos podem ser utiliza-
dos como dados de entrada para a interpretação do ensaio de coluna tanto em modelos te-
óricos de transporte de soluto em condição de equilíbrio quanto em não equilíbrio, como 
mostrado em Bezerra-Coelho (2016) e Alcântara et al. (2020). 

A norma D4874-95/2006 da ASTM descreve um procedimento de ensaio para aná-
lise do lixiviado em amostras de solo ou resíduo em uma coluna de 30 cm de altura e 10 
cm de diâmetro, com fluxo induzido pela aplicação de pressão no reservatório fonte após 
estágio preliminar de saturação. No caso de solos de baixa permeabilidade e/ou alta ativi-
dade físico-química, no entanto, ensaios com colunas de grande altura podem se mostrar 
inviáveis devido à longa duração. Por esse motivo, alguns trabalhos reportam ensaios re-
alizados com amostras de pequena altura (2 cm), mas, nesse caso, não se obtém informa-
ção sobre a dispersividade. 

Existe uma variedade de equipamentos disponíveis comercialmente, alguns permi-
tindo a aplicação e o controle de sucção na amostra e a utilização de tensiômetros ao lon-
go da coluna para monitoramento durante o ensaio, permitindo a realização de ensaios de 
coluna na condição não saturada. Miranda et al. (2004) reportam ensaios de coluna de 20 
cm de altura e 5 cm de diâmetro em amostras de Latossolo Vermelho Amarelo moldadas 
em laboratório na condição não saturada. A coluna era constituída de anéis em PVC, e o 
ensaio foi realizado em dois estágios: um estágio inicial com água até a estabilização do 
fluxo (sem atingir a saturação de toda a coluna), e um segundo estágio com a solução de 
nitrato e potássio para a análise do transporte. 

Pereira et al. (2011) apresentam relações derivadas empiricamente para o coeficien-
te de distribuição (Kd) e o coeficiente de dispersão longitudinal (DL) em função do teor de 
argila e da concentração inicial dos elementos K+ e Cu++ para solos brasileiros na condição 
saturada. As relações foram obtidas pelo tratamento estatístico de resultados de ensaios em 
laboratório publicados na literatura. A variedade de fatores de influência sobre os resultados 
exigiu o estabelecimento de equações com até 11 termos para a obtenção de bons fatores 
de correlação (r2 = 0,83 a 0,99). Na ausência de dados experimentais, essas relações podem 
ser aplicadas para uma estimativa preliminar, porém, apenas para os elementos citados.

2.3 Exercícios para pensar

1)	 Dois solos apresentam o mesmo diâmetro médio (D50) de partículas, um com 
distribuição granulométrica uniforme e o outro com granulometria bem distribuída. Qual 
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dos dois espera-se que apresente maior fator de tortuosidade, e qual deles maior razão en-
tre as dispersividades (aL/aT)? Em qual dos dois solos deve ser esperado um avanço mais 
rápido do contaminante em solução, considerando-se apenas os aspectos físicos e a mes-
ma porosidade total?

2)	 A secagem do solo pode ser uma alternativa de contenção de contaminantes em 
um estrato de solo não saturado? Analise o efeito da secagem sobre os parâmetros envol-
vidos no transporte do soluto através do solo, admitindo-se o meio rígido.

3)	 No caso de solos com teor significativo de argila, o processo de secagem pode in-
duzir a abertura de trincas e fissuras. O que pode ocorrer, nesse caso, em relação ao avan-
ço da frente de contaminação?

3. CONTAMINANTES ORGÂNICOS

3.1 Contaminantes orgânicos mais frequentes

Os compostos orgânicos, por definição, são aqueles que possuem carbono e, usual-
mente, hidrogênio e oxigênio como os principais elementos da cadeia estrutural. O car-
bono é o elemento chave, mas alguns compostos são considerados exceção nessa classi-
ficação, como o dióxido de carbono (CO2), os bicarbonatos (HCO3

–), o ácido carbônico 
(H2CO3) e os carbonatos (CO3

=), que são inorgânicos.
O carbono é um elemento com propriedades peculiares que permitem uma diversi-

dade de ligações e de formação de compostos: i) cada átomo permite quatro ligações co-
valentes e até três ligações com elementos diferentes; ii) pode ligar-se a elementos ele-
tropositivos ou eletronegativos (vide Tabela 1); iii) permite arranjos diversos e apresenta 
isomeria de posição (compostos de mesma fórmula química mas com arranjos distintos 
têm propriedades distintas); iv) as estruturas formadas podem se estender indefinidamen-
te (estruturas em cadeia, estruturas cíclicas). Os compostos orgânicos podem ter origem 
natural (óleos vegetais, óleos e gorduras animais, açúcares, etc.), ser produzidos por fer-
mentação (álcoois, antibióticos, ácidos orgânicos, etc.) ou ainda sinteticamente. Hoje já 
são conhecidos mais de 1 milhão de compostos, e é impossível pensar em uma sociedade 
sem as substâncias orgânicas manufaturadas, como os plásticos em geral.

Em linhas gerais, os compostos orgânicos podem ser divididos em alifáticos (estru-
tura em cadeia linear ou cíclica), aromáticos (estrutura cíclica em forma de anel onde cada 
C tem apenas uma ligação covalente disponível) ou ainda os heterocíclicos (que também 
apresentam estrutura em forma de anel, mas com um elemento diferente do carbono co-
mo parte desse anel, sendo O e N os mais usuais). Serão ressaltados os grupos de maior 
interesse em problemas de contaminação de solos, sem a preocupação em seguir a orga-
nização química em grupos funcionais.

3.1.1 Hidrocarbonetos de petróleo

Os hidrocarbonetos são compostos de carbono e hidrogênio. Existem hidrocarbone-
tos alifáticos e aromáticos, e o maior interesse prático se relaciona aos hidrocarbonetos 
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de petróleo. Destes, a série do benzeno tem particular interesse porque está presente nas 
misturas que constituem os combustíveis, como a gasolina e o óleo diesel. São compostos 
aromáticos, sendo o benzeno o mais simples, e os demais são tolueno, xilenos (o-xileno, 
m-xileno, p-xileno) e etilbenzeno. Essa série é conhecida como o grupo BTEX.

Outro grupo bastante frequente em problemas de contaminação de solos e sedimen-
tos é dos hidrocarbonetos poliaromáticos (HPA), que é, normalmente, listado como uma 
série de 10 compostos em padrões ambientais de controle de qualidade de águas e solos: 
antraceno, benzo(a)antraceno, benzo(k)fluoranteno, benzo(g,h,i)perileno, benzo(a)pire-
no, criseno, dibenzo(a,h)antraceno, fenantreno, indeno(1,2,3-c,d)pireno, e naftaleno. Tais 
compostos ocorrem, em geral, em processos de combustão, não apenas na queima de 
combustíveis, mas também em incêndios e erupções vulcânicas.

3.1.2 Compostos organoclorados e organofosforados

Vários compostos orgânicos apresentam o elemento cloro em diferentes ligações, 
dando origem a grupos distintos, a maioria de elevada toxicidade e persistência no so-
lo, constituindo um problema ambiental relevante. Exemplos são: a série de benzenos 
clorados; os etenos clorados, em particular o cloreto de vinila, os dicloroetenos (1,1; 
1,2-cis; 1,2-trans), o tricloroeteno (TCE) e o tetracloroeteno ou percloroetileno (PCE); 
e as bifenilas policloradas (PCBs), cuja utilização em vários produtos industriais (como 
óleo para transformadores, plastificantes, etc.) foi proibida em vários países, inclusive 
no Brasil.

Pesticidas organoclorados resultam, com frequência, em problemas ambientais gra-
ves, e o mais conhecido é o DDT (diclorodifeniltricloroetano) e seus produtos de degra-
dação DDD, DDE e DDA, e os isômeros HCH (hexaclorociclohexano). Pesticidas orga-
nofosforados também são altamente tóxicos (Malathion, Methylparathion e outros).

Muitos compostos organoclorados são altamente voláteis e constituem sobretudo 
poluentes atmosféricos, e, no solo, migram através da fase gasosa nos estratos não satu-
rados.

3.1.3 Compostos orgânicos nitrogenados
 
Nos pesticidas, os compostos orgânicos nitrogenados constituem o grupo dos carba-

matos, mas o grupo de compostos nitrogenados mais conhecido é o dos compostos nitro 
aromáticos, 2,4,6-Trinitrotolueno (TNT) e nitroaminas (RDX e HMX), frequentes em sí-
tios de atividades militares.

3.1.4 Classificação como NAPL

Muitos dos compostos orgânicos possuem solubilidade em água muito baixa, e al-
guns podem ser considerados imiscíveis. Como o solo sempre apresenta um conteúdo de 
água, e esta tem preferência no contato com a superfície das partículas sólidas, essa pro-
priedade tem um papel determinante no comportamento dos compostos em relação ao 
avanço e à interação com os solos. Os compostos orgânicos líquidos que podem ser con-
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siderados imiscíveis são denominados NAPLs, ou seja, nonaqueous phase liquids. Den-
tro desse grupo, os compostos que apresentam densidade maior do que a da água são de-
nominados DNAPLs (dense nonaqueous phase liquids) e aqueles com densidade menor 
do que a da água, LNAPLs (light nonaqueous phase liquids).

3.2 Propriedades relevantes e mecanismos de transporte em subsuperfície

Os contaminantes orgânicos podem existir no meio poroso em quatro fases distintas, 
a saber: livre (líquida imiscível), dissolvida na fase aquosa, adsorvida às partículas de so-
lo e gasosa. A fase livre pode ser dividida ainda em uma fase livre propriamente dita, con-
siderada móvel, e uma fase livre residual, considerada imóvel, que é a fração aprisionada 
em alguns locais da massa de solo devido à relação entre o tamanho das moléculas e o ta-
manho dos poros e também à presença de água que os líquidos orgânicos não conseguem 
deslocar em alguns desses poros. O avanço dos compostos orgânicos através da zona não 
saturada envolve os mecanismos de advecção, dispersão e difusão nas fases aquosa e ga-
sosa do solo, além do movimento da fase livre por ação da gravidade ou por gradientes 
de pressão e de concentração e que requer o deslocamento da água e do ar dos vazios que 
atravessa. A Figura 6 ilustra os mecanismos envolvidos, que incluem os processos de dis-
solução do composto na fase aquosa e de volatilização na fase gasosa. Cada composto or-
gânico apresenta uma relação de equilíbrio entre as frações nas três fases, que depende de 
parâmetros ambientais, como temperatura e pressão.

Figura 6 – Mecanismos de transporte do contaminante orgânico na zona não saturada
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À medida que o contaminante migra através da zona não saturada e alcança a porção 
saturada do solo, ocorre uma interação entre esse contaminante e os constituintes do solo 
(sólidos, água e ar). Tal processo de interação implica mudanças de todos os agentes en-
volvidos (solo, ar e água presentes nos vazios, e contaminante) em relação às suas condi-
ções iniciais. Esses mecanismos de interação podem ser de natureza físico-química e/ou 
biológica e levam à transferência de massa das suas diversas fases (residual, livre, dissol-
vida, adsorvida, etc.) entre os constituintes do solo.

As propriedades mais relevantes dos compostos orgânicos que governam o seu 
transporte e as interações ao longo da trajetória são peso molecular e densidade, viscosi-
dade, solubilidade em água, pressão de vapor, constante de Henry e densidade de vapor. 
A constante de Henry representa a proporcionalidade entre a pressão de vapor de um so-
luto na fase gasosa acima da solução e a concentração na solução aquosa. Além dessas, 
para as interações com o solo, são ainda importantes a polaridade e a constante dielétrica 
do composto orgânico e o grau de biodegradabilidade.

Os compostos orgânicos de média à alta solubilidade em água devem avançar como 
solutos, a menos da fração volátil, quando for o caso, que irá avançar através da fase ga-
sosa do solo. Para esse tipo de composto, as fases livre e residual são pequenas ou inexis-
tentes. Esses compostos podem ter seu transporte através da água do solo analisado pela 
formulação apresentada para os solutos inorgânicos. Por outro lado, a sua solubilidade na 
água do solo facilita o contato com as partículas sólidas e os efeitos dessa proximidade 
sobre a estrutura do solo, como pode ser explicado na teoria da dupla camada de Gouy- 
Chapman pelo efeito da diminuição da constante dielétrica sobre o arranjo das partículas 
coloidais de argila (causando a floculação).

Os compostos orgânicos do tipo NAPL, por outro lado, apresentam todas as frações 
citadas, com presença significativa de fase livre e fase residual. Os DNAPLs terão sua 
trajetória dominada pela ação da gravidade e atravessam verticalmente tanto a zona não 
saturada quanto o aquífero. Os LNAPLs, por sua vez, têm sua trajetória vertical através 
da zona não saturada interrompida pela superfície freática, onde formam uma camada de 
fase livre sobrenadante.

3.3 Fluxo multifásico de água, ar e NAPL

O movimento de líquidos imiscíveis na água nas zonas vadosa e saturada envol-
ve os diversos processos anteriormente mencionados e é afetado por diversos fatores, 
tais como o volume do vazamento e as propriedades do contaminante e do meio poroso.  
O conceito de escoamento multifásico aplica-se quando mais de uma fase está escoando 
simultaneamente. A complexidade para descrever esse escoamento parte não somente da 
quantidade de equações que devem ser resolvidas simultaneamente, mas do acoplamento 
existente entre as fases.

O transporte multifásico em um meio poroso possui certas particularidades. Dentre as ca-
racterísticas mais distintas desse tipo de escoamento, pode-se citar a ocorrência de fluxos pre-
ferenciais, em que cada fase escoa com uma velocidade distinta das demais. A descrição mate-
mática desse escoamento para múltiplas fases (p) é, geralmente, realizada a partir da forma ge-
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neralizada da Equação de Darcy, apresentada na Equação (20), em termos de carga hidráulica 
equivalente, assumindo-se que é válida em todos os instantes (Parker, 1989).

(Eq. 20)

em que:
i,j = índices de direção (i,j=1,2,3), com valores repetidos indicando a notação de so-

ma de tensor
p = índice de fase
qpi = vazão volumétrica da fase p na direção i [L3L–2T–1 = LT–1]
krp = permeabilidade relativa do solo à fase p [–]. Essa permeabilidade pode variar 

de 0 (quando a fase p não está presente) a 1 (quando o meio é saturado com 
a fase p)

kswij = Kijρw g/μw  = condutividade hidráulica saturada do solo [LT–1]
Kij = permeabilidade intrínseca do solo [L2]
ρw = massa específica da água [ML–3]
g = aceleração da gravidade [LT–2]
μw = viscosidade absoluta da água [ML–1T–1] ≡ [FTL–2]
μrp = μp /μw = viscosidade relativa da fase p [–]
hp = Pp/gρw = carga de pressão equivalente para a fase p [L]
Pp = pressão absoluta na fase p [ML–1T–2] ≡ [FL–2]
ρrp = ρp /ρw = densidade relativa da fase p [–]
ej = ∂Z/∂xj  = componente j de um vetor unitário gravitacional, onde Z é a elevação [–]

Segundo Parker (1989), essa equação é empírica e envolve várias premissas implí-
citas, destacando-se: (i) o fluxo de cada fase p não é diretamente afetado pelos gradientes 
de pressão das outras fases; (ii) validade do conceito da permeabilidade intrínseca como 
único parâmetro para separar a dependência do fluxo em relação às propriedades do flui-
do e às características do meio poroso. A primeira hipótese não é necessariamente verda-
deira, mas pode ser considerada válida se as zonas de deslizamento (pela diferença entre 
os escoamentos) nas interfaces das fases forem finas quando comparadas à espessura to-
tal das fases. A segunda hipótese é verdadeira se o solo não apresentar alterações físicas 
(mudança estrutural, variação volumétrica por expansão ou compressão) em resposta à 
passagem do fluido. Sabe-se, no entanto, que essas alterações ocorrem frequentemente, 
sobretudo em solos argilosos.

Analisando-se a Equação (20), é possível perceber que o escoamento de cada fa-
se p é função de gradientes negativos de pressão e de gravidade, de forma inversamente 
proporcional à sua viscosidade e diretamente proporcional à sua permeabilidade relativa.  
O escoamento depende, portanto, tanto do grau de saturação da fase quanto da capilarida-
de, uma vez que a permeabilidade relativa reflete a capacidade de um fluido se mover no 
espaço poroso parcialmente ocupado por outros fluidos.

O grau de saturação em fluxo multifásico é definido pelas relações (21) a seguir, co-
mo saturação líquida total (St) e saturação de cada fase (Sl, So, Sg):
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St + Sg = 1 (Eq. 21a)

St = Sl + So (Eq. 21b)

(Eq. 21c)

em que: l é a fase aquosa; o é a fase NAPL (óleo); g é a fase gasosa.
Assim, para se modelar um sistema multifásico, deve-se aplicar a equação da conser-

vação de massa para cada fase, valendo-se do princípio de que a variação de massa dentro 
de uma fase deve corresponder à diferença da massa que entra e sai do sistema, além de 
uma transferência de massa que pode ocorrer entre as fases. Assumindo uma condição de 
incompressibilidade tanto para os fluidos quanto para o meio poroso, Parker (1989) pro-
pôs essa conservação de massa no formato apresentado na Equação (22).

(Eq. 22)

em que:
ne = porosidade efetiva [–]
t = tempo [T]
rp = densidade da fase p [ML–3]
Sp = saturação da fase p [–]
gp = termo fonte que descreve a transferência de massa entre as fases p [ML–3T–1]

Substituindo-se a Equação (20) na Equação (22) e desenvolvendo para cada fase, 
chega-se a um conjunto de equações diferenciais governantes para a fase NAPL, a fase 
dissolvida e a fase vapor, representadas, de forma geral, na Equação (23). É importante 
notar que a solução da equação de cada fase é dependente da resolução das demais, uma 
vez que existe a interdependência entre as saturações residuais, que, por sua vez, são fun-
ções da permeabilidade relativa e da capilaridade.

(Eq. 23)

Observações importantes:
1)	 A separação entre fases aquosa, oleosa e gasosa não significa que o NAPL está 

presente apenas na fase oleosa. De fato, como comentado anteriormente, ele está presente 
nas três fases, e as propriedades da fase aquosa e da fase gasosa dependem da sua com-
posição química, ou seja, das frações dos compostos orgânicos que estão presentes em 
cada uma delas. Isso requer o conhecimento das equações de estado e relações constitu-
tivas para cada fase, isto é, como variam a densidade, a viscosidade, e a permeabilidade 
relativa de cada fase com a variação da pressão e da composição (dados os processos de 
transferência de massa entre as fases), admitindo condição isotérmica.
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2)	 O sistema de equações representado na forma geral da Equação (23) corresponde 
à modelagem do escoamento das três fases. Para analisar o transporte de um determinado 
composto presente nas fases aquosa e gasosa, os modelos tratam o problema da mesma 
forma como foi mostrado para o transporte de solutos inorgânicos, inserindo-se os meca-
nismos de dispersão e difusão. Trata-se, portanto, de uma modelagem muito complexa, 
que requer, necessariamente, métodos numéricos para a resolução (exemplos: Mattos de 
Sousa et al., 2016b; Bortoni et al., 2019; Alfaro Soto et al., 2019).

3)	 Dada a complexidade do processo e da interdependência entre as fases, é extre-
mamente difícil estabelecer procedimentos de ensaio para sistemas trifásicos em labora-
tório na forma como é feito para o transporte de solutos inorgânicos. Por esse motivo, os 
modelos teóricos são escritos em função das propriedades da água, do ar e do NAPL, e 
das relações constitutivas dos sistemas trifásicos como extensão das relações para os sis-
temas bifásicos ar-água, ar-óleo e água-óleo. Em capítulos anteriores, foram apresentadas 
as relações para o par ar-água.

 
3.3.1 Molhabilidade e tensões interfaciais 

O conceito de molhabilidade já foi explicado para os dois fluidos, água e ar, em que 
a água é o fluido molhante nos poros do solo em relação ao ar, ocupando os poros meno-
res, enquanto o ar ocupa os maiores. No caso de sistemas trifásicos, é assumido, conven-
cionalmente, que a molhabilidade segue uma sequência bem definida de água, óleo e ar 
(do mais molhante para o menos molhante). Dessa forma, a água ocupa os vazios meno-
res e está em contato com a superfície das partículas sólidas; o óleo ocupa os vazios em 
contato imediato com a água, e o ar ocupa o espaço remanescente em contato com o óleo 
(Figura 7).

Figura 7 – Seção transversal idealizada dos vazios do solo:  
(a) sistema bifásico e (b) sistema trifásico (adaptado de Parker, 1989)

A molhabilidade possui uma relação de dependência com as tensões interfaciais en-
tre os fluidos. A tensão interfacial é expressa como força [MLT–2] por unidade de com-
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primento [L] e refere-se ao trabalho necessário para separar uma área unitária de du-
as substâncias. No caso da interface entre dois líquidos imiscíveis ou aproximadamente 
imiscíveis, chama-se tensão interfacial líquida. A tensão interfacial líquida é diretamente 
relacionada à pressão capilar na interface NAPL-água, e é um fator que controla a mo-
lhabilidade.

A tensão interfacial entre um líquido e o seu vapor é chamada de tensão superficial, 
e é responsável pelos efeitos capilares. A magnitude da tensão interfacial líquida é sempre 
menor do que a maior das tensões superficiais para os líquidos puros. Em geral, as tensões 
interfaciais decrescem com o aumento da temperatura e podem ser afetadas por variações 
no pH, presença de agentes tensoativos e gases na solução. Valores de tensões interfaciais 
e de superfície, para NAPL e químicos orgânicos, podem ser encontrados em Mercer e 
Cohen (1990) e Poling et al. (2001).

3.3.2 Relações constitutivas k-S-P em sistemas trifásicos 

Relações constitutivas típicas para sistemas multifásicos consistem em relações en-
tre permeabilidade, grau de saturação e pressão (k-S-P), em transferência de massa entre 
as fases e em reações químicas envolvendo o soluto presente na mistura trifásica (Miller 
et al., 1998). Os processos de transferência de massa entre as fases e as reações químicas 
envolvendo o contaminante orgânico são assuntos de extensa bibliografia e são resumi-
damente apresentados mais adiante. As relações k-S-P dependem fortemente da estrutura 
dos poros, do meio e das características dos fluidos e têm sido objeto de extensa pesqui-
sa. Uma revisão interessante sobre o assunto é apresentada no Capítulo 7 de Dane e Topp 
(2002), pelos autores R. J. Lenhard, M. Oostrom e J. H. Dane.

A dificuldade de medir essas relações k-S-P em sistemas trifásicos justifica o uso de 
modelos que possam prever essas relações. Desde a primeira metade do século passado, 
com os estudos realizados por Leverett (1941), essas relações em sistemas trifásicos têm 
sido estudadas e foram inicialmente estimadas a partir de medidas realizadas em sistemas 
bifásicos. De acordo com Miller et al. (1998), a modelagem dessas relações k-S-P pode 
ser subdividida em três componentes, a saber: saturação-pressão capilar (S-P), permeabi-
lidade-saturação (k-S) e modelos que consideram os efeitos da histerese, isto é, compor-
tamento dependente do histórico de saturação.

A teoria da extensão das relações constitutivas S-P do sistema bifásico água-ar pa-
ra o sistema trifásico água-óleo-ar considera a sequência de molhabilidade mostrada na 
Figura 7 (b). Segundo Leverett (1941) e, posteriormente, Parker et al. (1987) e Lenhard 
e Parker (1987b), a saturação aquosa (Sl) depende apenas da diferença de pressão entre 
as fases aquosa e oleosa, e a saturação líquida total (St) depende apenas da diferença de 
pressão entre as fases oleosa e gasosa, conforme definições nas Equações (21). Assim, é 
possível trabalhar com pares de fluidos em sistemas bifásicos (água-óleo; óleo-ar) a par-
tir da relação constitutiva água-ar para o solo de interesse e se conhecidas as tensões in-
terfaciais entre cada par de fluidos. A Figura 8 apresenta exemplos de curvas de retenção 
obtidas para os sistemas bifásicos ar-água, óleo-água e ar-óleo, e a curva obtida a partir 
da aplicação da teoria da extensão.
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Figura 8 – Exemplos de curvas características obtidas: (a) para sistemas bifásicos  
ar-água, óleo-água e óleo-ar, e (b) curva “escalada” utilizando a teoria da extensão 
(Fonte: R. J. Lenhard, M. Oostrom e J. H. Dane, Capítulo 7 de Dane e Topp, 2002)

A permeabilidade relativa é um coeficiente que reflete a capacidade de um fluido se 
mover através dos espaços vazios de um meio poroso, que é parcialmente ocupado por 
outro(s) fluido(s). Quando um fluido de fase p preenche completamente os espaços vazios 
interconectados, a permeabilidade relativa para essa fase p é 1; e quando a fase p não está 
presente (ou seja, os poros contendo a fase p não são interconectados), a permeabilidade 
relativa para essa fase p é 0. Portanto, a permeabilidade relativa é uma função da satu-
ração, krp(Sp), e, como a saturação depende da pressão, então, a permeabilidade relativa 
também é uma função da pressão ou da altura capilar, krp(hc).

Existem diversos modelos empíricos representativos da relação k-S para sistemas 
trifásicos, tais como as formas modificadas dos modelos de Mualem (1976) e Burdine 
(1953). Esses modelos são geralmente usados de forma integrada com os modelos desen-
volvidos a partir das relações S-P.

Algumas dessas funções consideram os efeitos da histerese, relacionados ao histó-
rico de saturação do solo e à direção de saturação (por exemplo, umedecimento ou seca-
gem). Esses efeitos podem ser atribuídos às irregularidades na geometria dos poros, ao 
aprisionamento do fluido não molhante e a outros fenômenos (Parker, 1989), e devem ser 
levados em consideração, principalmente, nos modelos que representem o aprisionamen-
to do LNAPL no solo durante a flutuação do nível d’água. O aprisionamento do fluido não 
molhante afeta a permeabilidade aquosa pelo deslocamento da água para os poros maio-
res. Kaluarachchi e Parker (1992) apresentam uma teoria simplificada para a considera-
ção do aprisionamento do NAPL na fase aquosa.



506 Solos não saturados no contexto geotécnico

Na prática, é difícil mensurar a histerese devido às incertezas associadas ao históri-
co de saturação do solo e à possibilidade da presença de solos parcialmente hidrofóbicos 
na subsuperfície, em que, em algumas zonas, o fluido molhante é a água e, em outras, é o 
óleo (Parker & Lenhard, 1987; Lenhard & Parker, 1987). Para sistemas bifásicos em que 
a fase molhante possui maior importância, os efeitos de histerese podem ser descartados. 
Contudo, para sistemas nos quais a fase não molhante é a de maior interesse, como nos 
modelos trifásicos com presença de óleo, essa desconsideração pode comprometer os re-
sultados. No trabalho realizado por Lenhard (1992), foi observado que, se os efeitos da 
histerese não forem considerados nos modelos para estimar a distribuição da saturação do 
fluido em subsuperfície, antes e depois da contaminação por NAPL, o erro resultante na 
saturação do fluido pode ser equivalente a 50% do volume de poros. Erros dessa magnitu-
de podem afetar significativamente a previsão das permeabilidades e, consequentemente, 
o modelo que prevê o escoamento do fluido.

Contudo, geralmente, as funções que consideram os efeitos de histerese são numeri-
camente complexas, demandando mais recursos computacionais (tempo e memória) para 
a execução do que os modelos que não consideram esses efeitos. É usual utilizar modelos 
que não consideram os efeitos da histerese ou modelos simplificados de histerese, como 
o modelo de Kaluarachchi e Parker (1992).

3.3.3 Processos de transferência de massa e reações químicas

Os principais processos de transferência de massa entre fases para NAPLs são a so-
lubilização (transferência para a fase aquosa), a volatilização (transferência para a fase 
gasosa) e a sorção (transferência para a fase sólida). Como os NAPLs são hidrofóbicos, 
mas têm afinidade por outros compostos orgânicos, como as gorduras, a adsorção se dá, 
preferencialmente, pela matéria orgânica do solo em relação aos minerais.

As principais reações na zona não saturada são as de oxirredução, devido à presença 
de oxigênio, e a biodegradação.

3.3.4 Distribuição do NAPL no perfil de solo

A distribuição do NAPL em subsuperfície é função das propriedades do contaminan-
te, das pressões de ar e da água, e da distribuição de poros do meio. Além dos diferentes 
comportamentos associados aos tipos de solo, a principal diferenciação na distribuição 
ocorre em função da densidade do contaminante (maior ou menor do que a da água, LNA-
PL e DNAPL, respectivamente). A Figura 9 ilustra a distribuição dos elementos óleo, 
água e ar nos vazios do solo quando o contaminante é (a) um LNAPL e (b) um DNAPL.

Uma questão de interesse prático é a determinação do volume específico de LNAPL 
(volume de óleo por unidade de área) da fase livre móvel (Figura 9a) com base nas es-
pessuras de NAPL medidas nos poços de monitoramento. Dentro do poço, não existe so-
lo, nem ar nem água misturados à fase oleosa, diferente do que ocorre no perfil mostrado 
na Figura 9(a). Existem alguns modelos teóricos, como o proposto por Lenhard e Parker 
(1990), e Matos de Souza et al. (2016a), que discutem o problema e apresentam um algo-
ritmo para o cálculo com base nesse modelo. O trabalho mostra que os parâmetros do solo 
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(porosidade, massa específica aparente seca, distribuição dos poros e relação (S-P) para 
o sistema bifásico ar-água) têm maior influência sobre os resultados do que os parâme-
tros que caracterizam o óleo. Alfaro Soto et al. (2019) discutem o fenômeno para os solos 
com distribuição bimodal de poros, como os solos tropicais com formação de agregados.

Figura 9 – Distribuição diferenciada do NAPL em  
subsuperfície para (a) LNAPL e (b) DNAPL

3.4 Interação entre o solo e os compostos orgânicos

A água é o líquido de maior constante dielétrica (e = 80), e qualquer líquido orgânico 
apresenta um valor significativamente menor. Os líquidos orgânicos podem ser divididos 
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em dois grandes grupos: e = 20–35 (como os álcoois) e e = 2–3 (como os aromáticos). 
Fernandez e Quigley (1985) apresentam um estudo do efeito da percolação de vários lí-
quidos orgânicos puros em um mesmo solo e seu efeito sobre a permeabilidade ao fluido 
e a permeabilidade intrínseca. O efeito sobre a permeabilidade intrínseca do solo é expli-
cado pela teoria da dupla camada. Eles mostram também que líquidos polares conseguem 
deslocar a água dos poros, enquanto líquidos não polares só conseguem deslocar outros 
líquidos orgânicos e não a água. 

Em trabalho posterior, Fernandez e Quigley (1988) mostram que, no caso de com-
postos orgânicos solúveis em água, o efeito sobre a estrutura do solo só ocorre a partir de 
um nível de concentração que varia com o composto (50% - 70%). Usando o parâmetro 
da permeabilidade intrínseca, os autores conseguem separar o efeito da viscosidade do lí-
quido percolante sobre a condutividade hidráulica do efeito da constante dielétrica sobre 
a estrutura do solo. O efeito do líquido orgânico sobre a estrutura se reflete tanto na con-
dutividade hidráulica quanto na permeabilidade intrínseca (aumento em 2 ordens de gran-
deza). Já o efeito da viscosidade (assim como da densidade) se reflete na condutividade 
hidráulica, mas não na permeabilidade intrínseca do solo.

3.5 Exemplos de observações experimentais

No Brasil, podem ser destacados alguns esforços na elaboração de modelos experi-
mentais com o intuito de determinar parâmetros de sistemas multifásicos. Cardoso et al. 
(2012), por exemplo, apresentam a determinação da curva característica para sistemas 
bifásicos, combinando água, ar e óleo a partir de um equipamento construído em labora-
tório.

A permeabilidade efetiva (permeabilidade do solo para uma determinada fase p 
quando a saturação do solo a essa fase é menor do que 100%) foi o parâmetro de interes-
se no trabalho realizado por Cardoso et al. (2011). Nesse estudo, a permeabilidade efe-
tiva de fluidos imiscíveis foi determinada experimentalmente para três tipos de solos de 
formações características da região Nordeste do Brasil para sistemas bifásicos óleo-água, 
utilizando-se diversos teores de saturação à água (fluido molhante). O cálculo para a ob-
tenção da permeabilidade efetiva ao diesel foi realizado por meio das relações de permea-
bilidade efetiva, relativa e intrínseca e aplicando-se a Lei de Darcy na forma generalizada 
para sistemas multifásicos (Equação 20). A permeabilidade efetiva ao diesel foi crescente 
com a saturação na fase oleosa até um limite de 60% e, a partir daí, apresentou decrésci-
mo. Uma das explicações apresentadas pelos autores é que, para saturações menores em 
óleo, a água (molhante) domina os poros menores, e o atrito no escoamento do diesel se 
dá entre os fluidos água e óleo. Quando a saturação em óleo passa de 60% a 70%, o atrito 
no escoamento passa a ocorrer, em grande parte, entre o óleo e as partículas sólidas. Exis-
te uma dificuldade adicional de interpretação devido ao fato observado de que, a partir 
desse nível de saturação, o diesel causou floculação dos solos, alterando a porosidade e, 
consequentemente, a permeabilidade intrínseca. Esses resultados corroboram as observa-
ções feitas por Fernandez e Quigley (1988) para soluções orgânicas.

Outro trabalho experimental foi realizado por Sousa et al. (2012) para estudar o 
transporte do NAPL na zona não saturada. Para tal, foi construído um canal 2D instru-
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mentado em laboratório para verificar, a partir de ensaios de infiltração, o comportamento 
do avanço da frente molhante (água ou diesel) na zona vadosa do canal. Os resultados ob-
tidos mostram a diferença na mobilidade e no espalhamento do NAPL e da água quando 
infiltrados no solo. O diesel apresentou maior espalhamento lateral, porém, menor alcan-
ce em profundidade do que a água para os mesmos tempos de observação.

Farias et al. (2009) realizaram estudos de sorção de benzeno por um solo laterítico 
com apenas 0,41% de matéria orgânica e por um solo hidromórfico do horizonte A do per-
fil, com 5,44% de matéria orgânica. A retenção foi maior no solo laterítico, ao contrário 
do esperado, e os autores apontam algumas possíveis causas para esse comportamento, 
como o papel dos óxidos de Fe e Al presentes no solo laterítico, tanto na adsorção quanto 
na retenção física do benzeno nos microporos.

3.6 Exercícios para pensar

1)	 Como se explica a formação de bolsões localizados do contaminante na zona não 
saturada do solo quando ocorrem vazamentos de compostos orgânicos do tipo NAPL na 
superfície?

2)	 Nos casos de contaminação por LNAPLs, as agências ambientais fazem restrição 
a medidas de remediação que provoquem a subida da superfície freática no local. Qual o 
risco temido pelas agências? O mesmo risco existe para compostos do tipo DNAPLs?

3)	 A gasolina é considerada um NAPL, embora alguns compostos presentes sejam 
parcialmente solúveis em água. No Brasil, a gasolina comum contém 27% de etanol ani-
dro na sua composição. O etanol é totalmente miscível em água e capaz de solubilizar os 
demais compostos. O que deve mudar na sequência de molhabilidade da Figura 7 e no 
padrão de avanço da contaminação através do solo?

4)	 O diesel (r = 0,85 g/cm3, insolúvel em água) apresentou maior espalhamento la-
teral e menor aprofundamento do que a água nos experimentos de infiltração realizados 
por Sousa et al. (2012). Qual o comportamento esperado para o TCE, com densidade de 
1,46 g/cm3 e solubilidade de 1,280 g/L em água?

4. FLUXO DE GASES

4.1 Aspectos teóricos do fluxo advectivo de gases

A percolação de gases e líquidos no solo está diretamente associada às propriedades 
de cada fluido. Em geral, as propriedades de fluidos gasosos são bem distintas dos líqui-
dos. Uma das principais diferenças é a compressibilidade dos fluidos, que é um parâme-
tro fundamental para validação da Lei de Darcy. Os líquidos são fluidos incompressíveis, 
enquanto os gases são considerados compressíveis. Essa diferença leva a modificações na 
Lei de Darcy, formulada originalmente para fluidos incompressíveis, para validá-la tam-
bém para o transporte de gases.

Outra propriedade de grande importância é a viscosidade. A permeabilidade do solo 
é altamente influenciada pela viscosidade do fluido percolante. Quanto maior for a vis-
cosidade, mais difícil será a percolação desse fluido no solo e, consequentemente, menor 
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será a permeabilidade. Por esse motivo, a máxima permeabilidade do solo ao ar (ka), de-
terminada no solo seco (S = 0%), deve ser maior do que a máxima permeabilidade do solo 
à água (kw), obtida na saturação S = 100% (Fredlund & Rahardjo, 1993).

Além das diferenças citadas anteriormente, Ignatius (1999) relata o fenômeno do 
“deslizamento” do gás nas partículas do solo. Isso se deve a uma velocidade adicional que 
os gases apresentam junto às paredes sólidas, que no caso de líquidos é igual a zero. Es-
se efeito é significativo quando o comprimento médio de deslocamento das moléculas do 
gás (mean-free path) é de magnitude comparável ao diâmetro dos poros do solo. No ca-
so limite em que esse comprimento médio das moléculas for muito maior que o diâmetro 
dos poros, tem-se o fluxo de Knudsen. Nessa situação, a viscosidade é desprezível, pois 
as moléculas do gás não mais colidirão umas com as outras, mas sim com a fração sóli-
da do solo. O mean-free path das moléculas de gases situa-se na faixa de 0,01 a 0,1 mm 
(Dullien, 1992 citado por Ignatius, 1999). Alzaydi e Moore (1979), citados por Kamon et 
al. (2002), afirmam que a magnitude do fluxo de deslizamento ou molecular é muito pe-
queno se comparado com o fluxo viscoso, e que a Lei de Darcy fornece uma aproxima-
ção satisfatória do fluxo de gases até em solos com diâmetros dos poros menores, como 
as argilas.

A Lei de Darcy foi formulada para a percolação de fluidos viscosos e incompressí-
veis em um meio poroso saturado sob regime laminar. De acordo com essa Lei, a velo-
cidade de percolação do fluido (velocidade de Darcy) é diretamente proporcional ao gra-
diente de pressão entre as extremidades do solo, sendo essa proporcionalidade represen-
tada pelo coeficiente de permeabilidade (k). Essa relação pode ainda ser representada em 
termos da permeabilidade intrínseca do solo de acordo com a seguinte equação:

(Eq. 24)

em que: Kia = permeabilidade intrínseca para fluidos incompressíveis (m2); q = velocida-
de de Darcy (m/s); m = viscosidade dinâmica do fluido (Pa.s); ΔP = gradiente de pressão 
(Pe – Ps); Pe = pressão de entrada da amostra (Pa); Ps = pressão de saída da amostra (Pa) 
e L = comprimento da amostra de solo (m).

Para o caso de fluidos compressíveis, como os gases, a velocidade de Darcy pode 
não ser mais proporcional ao gradiente de pressão devido ao fenômeno de expansão dos 
gases. Essa expansão depende dos níveis de pressão aplicados e aumenta à medida que o 
fluido for atingindo a extremidade de saída do solo (Ignatius, 1999). Dessa maneira, há 
um aumento no volume do gás no meio, fazendo aumentar sua velocidade de percolação 
e, consequentemente, eliminando a proporcionalidade entre q e DP, considerada na Lei de 
Darcy. Jucá e Maciel (1999) verificaram, por meio de ensaios laboratoriais em solos argi-
losos compactados, que essa proporcionalidade é válida para gradientes de pressão de até 
120 kPa, conforme mostrado na Figura 10.

Bouazza e Vangpaisal (2000) observaram, também, a mesma linearidade para pres-
sões diferenciais de até 80 kPa, aplicadas em um solo reforçado com geossintético. Por 
sua vez, Blight (1971) constatou, em vários tipos de solo, que a Lei de Darcy não se apli-
ca a fluxo de gases sob pressões superiores a 200 kPa, sugerindo, para esses casos, o uso 
da Lei de Fick. 
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Figura 10 – Validação da Lei de Darcy para fluxo de gás (Jucá & Maciel, 1999)

Algumas modificações conceituais se fazem necessárias para ajustar essa nova con-
dição de compressibilidade do fluido e validar a Lei de Darcy para todos os níveis de pres-
são. Ignatius (1999) mostra detalhadamente os passos necessários para a obtenção da for-
mulação da Lei de Darcy para fluidos compressíveis. Algumas dessas considerações são: 
a expansão do gás provoca variação de volume durante sua percolação pelo solo; o fluxo 
em massa é constante; o fluxo é isotérmico e os gases obedecem à Lei dos Gases Ideais. A 
partir dessas considerações, Ignatius (1999) apresenta a expressão final para a permeabili-
dade intrínseca do solo considerando o fluido compressível (Ka), conforme a Equação (25):

(Eq. 25)

De acordo com Langfelder et al. (1968), é possível verificar a influência da compres-
sibilidade do gás por meio da relação numérica entre Ka e Kia. Dividindo-se a Equação 
(25) pela Equação (24), obtém-se a seguinte expressão, em que Pm = (Pe + Ps)/2:

(Eq. 26)

A Equação (26) mostra que a influência da compressibilidade do gás está associada 
não apenas ao gradiente de pressão, mas também à pressão média aplicada (Pm). Quanto 
maior for o gradiente de pressão aplicado ao solo, maior será a diferença entre Ka e Kia, 
ou seja, maior será o efeito da compressibilidade do gás. No entanto, esse efeito pode ser 
diferente para um mesmo valor de DP desde que as pressões médias sejam distintas. Por 
exemplo, se Ps for alterada de 1 atm para 3 atm, mantendo-se fixo o valor de DP, o efeito 
da compressibilidade, visto pelo resultado da Equação (26), será menor na situação em 
que a pressão de saída for 3 atm.
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No caso em que se deseja medir o fluxo do gás em massa, é conveniente reordenar a 
Equação (25), representando da seguinte forma:

(Eq. 27)

em que: Ja = fluxo advectivo do gás em massa (g/m2.s); r0 = densidade do gás a uma dada 
pressão e temperatura (g/m3).

4.2 Fluxo difusivo do gás

O transporte de gás por difusão ocorre devido à interação molecular. Quando o gás 
está mais concentrado em uma região, existe uma migração natural deste para a região de 
menor concentração por difusão. Dessa forma, o movimento das moléculas se dá em res-
posta tanto a gradientes de pressões parciais quanto a gradientes de concentração do gás.

No caso das camadas de cobertura dos aterros, além de gradientes de pressão, exis-
tem, também, gradientes de concentração, uma vez que a atmosfera funciona como um 
excelente agente dispersivo da contaminação. Assim, o transporte de gás no solo apresen-
ta parcelas relativas à advecção e à difusão, sendo, portanto, um transporte advectivo-di-
fusivo. Mitchell (1991) ressalta que, geralmente, a contribuição do transporte difusivo é 
bem menor que a parcela da advecção, no entanto, em casos em que o gradiente de pres-
são é nulo ou ainda quando o solo apresenta coeficiente de permeabilidade (kw) inferior a 
10–9 m/s, o transporte difusivo pode exceder o advectivo.

Em geral, a difusão está sempre associada ao fenômeno da dispersão mecânica do flui-
do, que seria a interferência entre o movimento do gás e as irregularidades internas da ma-
triz do solo. Devido à dificuldade de distinção experimental, os dois fenômenos são combi-
nados no chamado fluxo por dispersão hidrodinâmica, que seria a soma das parcelas de flu-
xo difusivo e dispersivo. Esse fluxo é dado pela seguinte expressão (apud Ignatius, 1999):

(Eq. 28)

em que: Jd = fluxo por dispersão hidrodinâmica (g/m2.s); qa = conteúdo volumétrico de ar 
no solo; DL = coeficiente de dispersão hidrodinâmica do gás no solo = aL. v + De (m2/s); 
aL = dispersividade dinâmica longitudinal (m); v = velocidade real média (m/s); De = co-
eficiente de difusão efetivo (m2/s) e ∂C/∂x = gradiente de concentração no meio (g/m4).

O coeficiente de difusão efetivo (De) está relacionado com o coeficiente de difusão li-
vre e a tortuosidade do meio através da Equação (5), sendo que, nesse caso, Do representa 
o coeficiente de difusão do gás no ar ou coeficiente de difusão livre a uma dada temperatu-
ra. De acordo com Kamon et al. (2002), a tortuosidade do meio pode ser calculada pela ex-
pressão de Millington e Quirk (Equação 12), mas usando-se o conteúdo de ar (qa) em vez de 
conteúdo de água (q) no numerador. O conteúdo de ar pode ser calculado pela Equação (29):

(Eq. 29)
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em que: n = porosidade do solo; A = grau de aeração do solo; qa = conteúdo volumétrico 
de ar; e = índice de vazios do solo; S = grau de saturação do solo a água.

4.3 Fatores de influência no fluxo de gases em solos compactados

a)	 Umidade de compactação
A permeabilidade de solos compactados ao gás depende da relação umidade-densi-

dade da curva de compactação do solo. A permeabilidade ao gás decresce lentamente com 
o aumento da umidade de compactação e densidade no ramo seco da curva de compac-
tação. No entanto, quando a umidade se aproxima da ótima, a permeabilidade decresce 
rapidamente com pequenos incrementos de umidade (Langfelder et al., 1968). De acor-
do com Langfelder et al. (1968), em vários tipos de solo, pode-se esperar que a permea-
bilidade ao ar já seja praticamente nula em torno da umidade ótima devido à oclusão do 
ar no solo. Outros resultados encontrados na literatura mostram consistência com o apre-
sentado pelos autores. Marinho et al. (2001) observaram também decréscimo de três or-
dens de magnitude em ka (10–4 para 10–7 m/s) em solos argilo-arenosos compactados 4% 
acima da umidade ótima. Kamon et al. (2002) verificaram o mesmo comportamento de 
queda no valor da permeabilidade com a umidade e ainda afirmam que o ka não depende 
isoladamente da umidade de compactação, mas sim do grau de saturação na compacta-
ção, que é determinado tanto pela umidade quanto pela densidade seca, e da estrutura do 
solo compactado.

b)	 Estrutura do solo
A estrutura de solos argilosos compactados está diretamente relacionada com a ener-

gia e umidade de compactação, pois são fatores que determinam a forma de disposição 
das partículas no solo. Solos compactados no ramo seco da curva de compactação apre-
sentam estruturas completamente distintas daqueles compactados após a umidade ótima. 
De forma geral, existe uma transição da disposição aleatória das partículas para a disper-
sa quando o solo passa do ramo seco para o úmido na curva de compactação. Segundo 
Langfelder et al. (1968), as permeabilidades ao ar nessas duas situações são diferentes, 
pois os vazios com ar não apresentam mesmo tamanho médio, arranjo e/ou distribuição 
na matriz do solo. De acordo com Mitchell et al. (1965), uma das maneiras de se deter-
minar o efeito isolado da estrutura na permeabilidade é comparar os valores da permea-
bilidade em corpos de prova compactados com diferentes teores de umidade, mas com 
densidades secas constantes nas mesmas condições de ensaio. Barden e Sides (1970) ob-
servaram que a permeabilidade vertical máxima ao ar (solo seco) em amostras moldadas 
no ramo úmido da curva pode ser várias ordens de grandeza inferior àquelas compactadas 
no ramo seco, confirmando, assim, as alterações na estrutura do solo compactado antes e 
depois da umidade ótima.

c)	 Grau de saturação a água
Os vazios do solo não saturado são preenchidos por água e gases em diferentes pro-

porções, dependendo do grau de saturação do solo (S). O aumento da saturação, acrésci-
mo no volume de água nos poros, provoca uma diminuição na permeabilidade do solo ao 
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ar, tendo em vista que a quantidade e a continuidade dos poros aerados ficam reduzidas. 
Esse efeito é acentuado em solos com elevado grau de saturação, nos quais o estado do ar 
no solo deixa de ser contínuo para se tornar ocluso ou dissolvido na água. De acordo com 
Fredlund e Rahardjo (1993), Corey (1957) e Matyas (1967) observaram que o fluxo de 
ar em um solo não saturado, geralmente, torna-se descontínuo quando o grau de satura-
ção se eleva para valores entre 85%-90%, e, para valores acima destes, o coeficiente ka é 
aproximadamente igual a zero, com a passagem de ar se reduzindo apenas ao processo de 
difusão. Outros autores observaram esse comportamento para faixas de saturação de 70% 
a 95% dependendo do tipo de solo, umidade e energia de compactação (Langfelder et al., 
1968; Fleureau & Taibi, 1995). Jucá e Maciel (1999) e Marinho et al. (2001) verificaram 
esse rápido decréscimo da permeabilidade em um solo argilo-arenoso do Aterro da Muri-
beca para saturação acima de 80%, conforme ilustrado na Figura 11.

Figura 11 – Permeabilidade ao ar em função da saturação (Maciel e Jucá, 2000)

d)	 Sucção do solo
A sucção varia de acordo com a presença de água nos poros do solo, sendo alta na 

condição seca e decrescendo com o aumento da umidade ou saturação. Dessa forma, po-
de-se afirmar que o aumento da sucção do solo provoca acréscimo no valor da permeabili-
dade do solo ao ar. A curva característica de retenção de água é a relação sucção-umidade 
do solo e sua forma depende da geometria e do tamanho dos poros, bem como da com-
posição mineralógica da fração fina. Solos argilosos apresentam curvas características de 
menor inclinação ou declividade, enquanto solos areno-siltosos apresentam curvas mais 
inclinadas ou verticalizadas, o que leva a um rápido decréscimo da sucção para pequenas 
variações de umidade.

A curva característica pode ser bastante útil também nas análises numéricas de flu-
xo de gases, uma vez que vários parâmetros podem ser obtidos, como o ponto de entrada 
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de ar (AEV). Nesse ponto, tem-se o valor da sucção (ua – uw) acima do qual o ar se faz 
presente na estrutura do solo. Se o solo for inicialmente saturado e posto na trajetória de 
secagem, primeiramente o ponto AEV é definido na curva e, ao continuar o processo de 
dessaturação do solo, pode-se estimar também o GAE (ponto de entrada de ar global), que 
corresponderá ao valor de umidade em que a fase ar torna-se contínua no solo, ou seja, 
quando ocorre uma mudança significativa no gradiente de dessaturação do solo. 

e)	 Conteúdo volumétrico de ar
A variação da permeabilidade ao ar pode ser analisada também em função do conte-

údo volumétrico de ar no solo (qa). Fisicamente, o conteúdo volumétrico de ar representa 
o percentual de vazios ou poros na matriz do solo efetivamente preenchidos por ar. Dessa 
forma, a permeabilidade do solo ao ar aumenta com a aeração do solo. Alguns pesquisa-
dores apresentam resultados experimentais sobre o comportamento da curva de permea-
bilidade ao ar em função de qa para vários tipos de solo. 

4.4 Modelos de previsão do fluxo de gases

Os modelos de previsão do fluxo de gases utilizam as funções da permeabilidade ao 
ar dos modelos de Brooks e Corey (1964) e de van Genuchten (1980), já apresentados em 
capítulos anteriores. Esses modelos são baseados numa relação semiempírica, que define 
a variação do coeficiente de permeabilidade relativo ao ar (kra) em função da saturação 
efetiva do solo (Se). A saturação efetiva do solo indica o grau de saturação do solo, que 
pode, de fato, influenciar a percolação dos gases e pode ser definida pela Equação (30), 
em que Sr pode ser obtido da curva característica do solo:

(Eq. 30)

As expressões dos modelos de Brooks e Corey (1964) e de van Genuchten (1980) 
são dadas, respectivamente, pelas seguintes formulações (31) e (32):

(Eq. 31)

(Eq. 32)

em que: kra = coeficiente de permeabilidade relativo do solo ao ar; λ e m = fatores de cor-
relação dependentes da distribuição dos poros no solo.

Os fatores de correlação (λ e m) dependem da distribuição dos poros no solo e po-
dem ser definidos pela inclinação da curva saturação efetiva (Se) versus sucção matricial. 
Solos com grande variação de tamanho de poros apresentam menores valores de λ e m, 
enquanto que, nos solos com distribuição mais uniforme, os fatores de correlação são 
mais elevados (Fredlund & Rahardjo, 1993).

Kamon et al. (2002) verificaram a aplicação dos dois modelos citados para a previ-
são da permeabilidade ao ar em lodos orgânicos residuais de processamento industrial. 
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Os resultados encontrados por esses autores mostram que, para esse tipo de lodo, o mode-
lo de Brooks e Corey (1964) apresenta melhores ajustes que o de van Genuchten (1980). 
Por sua vez, Andrade (2001) e Marinho et al. (2001) analisaram a aplicação do modelo de 
Brooks e Corey (1964) aos parâmetros experimentais do solo argilo-arenoso de cobertu-
ra do Aterro da Muribeca. As estimativas encontradas foram satisfatórias, provando que 
esse modelo pode ser uma ferramenta bastante útil para prever a função de permeabilida-
de do solo ao ar. Vale frisar que os autores fizeram uso dos parâmetros experimentais da 
sucção matricial do solo para estimar o parâmetro l, por meio da Equação (33), e assim 
proceder às previsões de fluxo pela Equação (31):

(Eq. 33)

em que: (ua – uw)b = sucção matricial relativa ao ponto de entrada generalizada do ar 
(GAE) e (ua – uw) = sucção matricial para determinado valor de saturação efetiva do solo.

4.5 Ensaios de laboratório para determinação da permeabilidade ao ar

a)	 Equipamento
Maciel e Jucá (2000) apresentam metodologias de laboratório e campo para a me-

dição do fluxo de gases. O ensaio de permeabilidade do solo ao ar pode ser realizado em 
um permeâmetro de parede flexível com algumas adaptações ao sistema tradicional, as 
quais seriam a colocação de um pré-saturador de gás anteriormente à passagem do ar na 
amostra e a introdução de um sistema de medição de vazão do fluido na saída do corpo de 
prova, conforme ilustrado na Figura 12.

Figura 12 – Esquema do ensaio de permeabilidade ao ar
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As pressões aplicadas pelo permeâmetro Tri-Flex 2 provêm de um simples com-
pressor de ar e são reguladas no quadro de comando do equipamento para, assim, serem 
lançadas em todo o sistema. A pressão liberada pelo compressor pode ser transferida pa-
ra outros fluidos antes da entrada na câmara de ensaio. No caso da pressão confinante, a 
água pode ser utilizada como fluido de transferência para comprimir a amostra de solo. 
Por outro lado, o fluido permeante utilizado nesse procedimento laboratorial é o próprio 
ar atmosférico. Uma composição de gases similar ao biogás pode ser empregada nesses 
ensaios, no entanto, o controle laboratorial para se trabalhar com a segurança com um gás 
tóxico e explosivo deve ser seguido.

Anteriormente à passagem do ar pela amostra de solo, o fluxo de entrada é direciona-
do a um pré-saturador. O pré-saturador é parcialmente preenchido com água deionizada 
e funciona aumentando a saturação do fluido percolante. A pré-saturação do fluido evita 
que haja uma remoção significativa da umidade do solo, na forma de vapor, durante sua 
percolação pelo solo.

Um fluxímetro mecânico do tipo bolhômetro é utilizado na saída do sistema para 
a obtenção da vazão do gás através da passagem de bolhas por duas marcas indicadoras 
com volume conhecido. Esse bolhômetro é feito em vidro e, para a formação das bolhas, 
é utilizado detergente líquido comum diluído. É necessário também que as paredes inter-
nas do bolhômetro estejam previamente limpas e molhadas com detergente para evitar a 
“quebra” das bolhas durante seu deslocamento no fluxímetro. Um cronômetro digital é 
utilizado para a medição do tempo de passagem da bolha pelo volume fixo.

b)	 Procedimento de ensaio
Os corpos de prova utilizados nos ensaios de permeabilidade ao ar podem ser ob-

tidos do campo ou compactados em laboratório. As etapas de colocação da amostra na 
câmara de ensaio do permeâmetro Tri-Flex estão ilustradas na Figura 13. Posiciona-se o 
corpo de prova entre pedras porosas e papel filtro na base da câmara; coloca-se a membra-
na de borracha látex e o-rings no corpo de prova, instalam-se as abraçadeiras metálicas e 
conectam-se os tubos plásticos no cap acrílico superior e, por fim, preenche-se com água 
a célula de ensaio para confinamento lateral/horizontal da amostra.

Figura 13 – Colocação do corpo de prova na câmara de ensaio de permeabilidade ao ar
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Os gradientes de pressão (DP) aplicados variam conforme a condição de saturação 
e compactação da amostra. O procedimento para a determinação da permeabilidade é re-
alizado com medição das velocidades de fluxo para quatro diferentes DP. Nos casos em 
que o corpo de prova está próximo da saturação, não é possível abranger diferentes DP, 
pois o ensaio torna-se demasiadamente lento, o que poderia provocar alterações na umi-
dade do solo e, consequentemente, na permeabilidade. A pressão na saída do sistema é 
mantida livre à pressão atmosférica e as pressões confinantes adotadas devem ser pouco 
superiores ao gradiente de pressão aplicado em cada ensaio (acréscimo de 5,0 kPa), ape-
nas para garantir a adesão da membrana na amostra e evitar a expulsão de ar dos vazios 
do solo por compressão. 

As leituras do fluxímetro são realizadas quando existe uma condição de equilíbrio 
no fluxo de gás na amostra quando o tempo de passagem do gás se torna constante. Após 
esse período inicial para a estabilização, realizam-se cinco leituras de fluxo para cada gra-
diente de pressão aplicado com um cronômetro digital e, em seguida, determina-se a mé-
dia aritmética. Esse valor médio de fluxo é empregado posteriormente nos cálculos para a 
obtenção do coeficiente de permeabilidade ao ar. A duração de cada ensaio varia de acor-
do com o grau de saturação da amostra. Para amostras com baixa saturação, os ensaios 
duram cerca de 15 minutos, no entanto, para valores próximos à completa saturação do 
solo, períodos de 1-2 horas são requeridos.

4.6 Ensaios de campo para a avaliação de fluxo de gases em aterros sanitários

Maciel e Jucá (2002), Maciel (2003) e Maciel (2009) descrevem e discutem méto-
dos de campo para medir o fluxo de gases. Os principais métodos de investigação de fluxo 
de gases em cobertura de aterros são: (i) placas de fluxo (estática e dinâmica), (ii) medi-
das por gradientes subsuperficiais, (iii) métodos de avaliação da pluma de contaminação 
(dispersão) e (iv) termografia. Dessas técnicas, as duas primeiras são consideradas “pon-
tuais”, enquanto as outras são utilizadas de forma “global” para todo o aterro. Apesar do 
crescente desenvolvimento dessas técnicas nos últimos anos, inúmeras incertezas ainda 
estão relacionadas ao uso e aos fatores que afetam o fluxo de gases em aterros. O método 
de investigação que vem sendo utilizado no Brasil é o da placa de fluxo estática.

a)	 Procedimento do ensaio de placa de fluxo estática
A metodologia do ensaio de placa de fluxo consiste, resumidamente, na cravação 

cuidadosa da placa no solo da cobertura e na posterior medição da concentração, tempe-
ratura e pressão dos gases no interior da placa ao longo do tempo. Esses parâmetros são 
determinados simultaneamente em intervalos de tempo pré-estabelecidos (5 a 10 min) 
durante um período de 60 minutos. Finalizado o processo de leitura e após a retirada da 
placa da camada, realiza-se a cravação de anéis rígidos para a determinação do peso es-
pecífico do solo in situ e, posteriormente, determinam-se alguns parâmetros do solo/bio-
gás ao longo da profundidade da camada de cobertura no local de execução do ensaio.  
A Figura 14 mostra o corte esquemático com a geometria da placa de fluxo utilizada na 
investigação de Maciel (2009), a qual foi fabricada em aço galvanizado (e = 2 mm) com 
o topo constituído por uma chapa de acrílico cristal (e = 8 mm).
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Figura 14 – Corte esquemático da placa de fluxo utilizada no estudo (Maciel, 2009)
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Após a conclusão do ensaio, Maciel (2009) recomenda a determinação de parâme-
tros do solo (temperatura, teor de umidade, sólidos voláteis e pH) a cada 10 cm de profun-
didade da camada de cobertura (até a interface do solo com os resíduos) com determina-
ção simultânea da composição dos gases. Essa amostragem é realizada diretamente no lo-
cal de execução do ensaio, podendo ser utilizado um amostrador manual de aço de f = 2”. 

A determinação do fluxo de gás na camada foi realizada por meio da avaliação da 
massa (ou volume) de CH4 aprisionada no interior da placa com o tempo, ou seja, a emis-
são de CH4 está relacionada com a velocidade de aumento da concentração do gás no in-
terior da placa. Vale ressaltar que os volumes foram normalizados para as Condições Nor-
mais de Temperatura e Pressão (CNTP). As seguintes expressões foram utilizadas para a 
determinação da taxa de emissão superficial em termos volumétricos e mássicos:

(Eq. 34)

JCH4 = QES.CH4 × ρCH4 (Eq. 35)

em que: QES.CH4 = taxa de emissão volumétrica superficial de CH4 (Nlitros/s.m2); JCH4 = 
taxa de emissão mássica superficial de CH4 (g/s.m2); Vplaca = volume útil da placa de flu-
xo = 8,34 litros, Aplaca = área de solo coberta pela placa = 0,1560 m2, DCCH4/Dt = variação 
da concentração do CH4 (% vol.) com o tempo (s), Tinterna = temperatura interna do gás na 
placa (ºC), Patm = pressão atmosférica (mbar) e rCH4 = massa específica do CH4.

b)	 Fatores de influência nas emissões de gases dos aterros
Maciel (2003) realizou uma revisão sobre os principais fatores que influenciam o 

fluxo de CH4 pela cobertura dos aterros, os quais foram agrupados em quatro categorias, 
conforme descrito a seguir:

- Fatores do ambiente interno da massa de resíduos
A decomposição dos resíduos e a drenagem interna dos gases são os dois principais 

fatores relativos ao ambiente interno dos resíduos. Esses fatores influenciam diretamente 
os gradientes de pressão e a concentração dos gases que atingem a camada de cobertura. 
De acordo com Morris et al. (2001), as emissões de CH4 apresentam rápida redução em 
magnitude e distribuição após a disposição dos resíduos nas células. Nesse estudo, foram 
verificadas taxas de emissão de 52,7 g/m2.dia nos locais com resíduos de idade inferior 
a 0,5 anos e 3,2 g/m2.dia para aqueles com tempo de disposição superior a cinco anos, 
comprovando, assim, o breve decaimento das emissões superficiais em um mesmo aterro 
sanitário. A ausência ou baixa eficiência da drenagem interna ou coleta dos gases pode le-
var ao acúmulo de gases na massa de resíduos (inclusive sob a cobertura), resultando em 
maiores taxas de emissão devido à elevação do gradiente de pressão. 

- Fatores da camada de cobertura
O estudo e monitoramento das características geotécnicas do solo da camada de co-

bertura são imprescindíveis dentro de qualquer investigação para análise de fluxo de ga-
ses. Os principais parâmetros geotécnicos da camada e seus efeitos na percolação dos ga-
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ses foram detalhados por Maciel (2003), conforme apresentado na Tabela 2. Os aspectos 
microbiológicos do solo, com ênfase na oxidação do metano, são comprovadamente pa-
râmetros de redução das emissões superficiais. Whalen et al. (1990) verificaram oxida-
ção de CH4 da ordem de 45 g/m2.dia, enquanto Boeckx et al. (1996), citando Kightley et 
al. (1995), apresentaram taxas de oxidação ainda superiores, em torno de 166 g/m2.dia. 
É importante ressaltar que a oxidação na cobertura também varia em função das condi-
ções climáticas.

Tabela 2 – Parâmetros geotécnicos da cobertura e efeitos nas emissões (Maciel, 2003)

Parâmetros  
geotécnicos Possíveis efeitos nas emissões de gases para atmosfera

Tipo de solo
Solos de granulometria fina (argilas) são preferidos para controle 
das emissões (menor permeabilidade e maior retenção de umida-

de).

Espessura Quanto maior a espessura da camada, maior a possibilidade de re-
tenção física, química e biológica dos gases.

Umidade/Saturação A presença de água nos vazios do solo reduz a percolação dos ga-
ses. Redução drástica para valores acima de 75% de saturação.

Conteúdo 
volumétrico de ar

Quanto maior a presença de poros aerados na matriz, mais rápi-
da é a velocidade dos gases no meio, consequentemente, maiores 

emissões.
Peso específico/
Compactação

O aumento do peso específico dificulta a passagem dos gases (me-
nores porosidade e permeabilidade), minimizando as emissões.

Sucção Importante relação com a retenção/absorção da umidade na cama-
da, especialmente nas coberturas evapotranspirativas.

Temperatura A elevação da temperatura do solo favorece as emissões dos gases 
(Park & Shin, 2001).

Coeficiente de 
permeabilidade

Parâmetro que mede a facilidade/dificuldade do gás em atravessar 
o solo por advecção. Grandeza proporcional às emissões de gases.

Coeficiente de 
difusão

Parâmetro que mede a facilidade/dificuldade do gás em atravessar 
o solo por difusão. Grandeza proporcional ao fluxo de gás emitido.

Contração/expansão 
e fissuras

Ciclos de umedecimento/secagem favorecem o aparecimento de 
fissuras em solos argilosos, aumentando os níveis de emissão.

Mineralogia Possíveis reações físico-químicas dos minerais do solo com os ga-
ses podem retê-los na cobertura.

Além dos aspectos geotécnicos e microbiológicos, a configuração ou perfil da cama-
da de cobertura é de grande influência para as emissões de gases. A presença de subcama-
das drenantes (facilita a percolação lateral do gás para drenos) e de vegetação (retém umi-
dade no solo) minimiza as emissões superficiais. Por sua vez, os geossintéticos podem 
ser utilizados para controlar as emissões por apresentarem coeficiente de permeabilidade 
muito inferior ao solo, no entanto, eles estão perdendo força dentro dos novos conceitos 
de barreiras capilares, evapotranspirativas e reativas. 
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- Fatores climáticos ou sazonais
As condições climáticas locais (pressão atmosférica, precipitação, velocidade do 

vento, temperatura ambiente) e sua distribuição ao longo das estações do ano (sazonali-
dade) são fatores diretamente responsáveis pelos níveis de emissões de gases nos aterros 
sanitários.

A variação da pressão atmosférica (patm) se reflete nos gradientes de pressão existen-
tes na camada de cobertura do aterro. Christophersen et al. (2001) registraram crescimen-
to nas taxas de emissões de CH4 e CO2 na ocasião de uma queda de 2,0 kPa (20 mbar) na 
patm num intervalo de 48h. Por sua vez, Czepiel et al. (1996) apresentaram resultados de 
aumento nas emissões totais do aterro de 11,5 para 21 m3CH4/min devido a um decrés-
cimo de 1,5 kPa (102,6 → 101,1 kPa) na patm. Ainda de acordo com os últimos autores, 
os métodos das placas de fluxo são menos sensíveis à variação da patm do que as análises 
por infravermelho. 

A precipitação pode ocasionar a diminuição do fluxo devido ao aumento do grau de 
saturação do solo, provocada pelo decréscimo na permeabilidade do solo aos gases. No 
entanto, o aumento da umidade da camada de cobertura também tem um efeito positivo 
na liberação do CH4, pois provocará uma diminuição nas atividades microbiológicas de 
oxidação desse gás (Borjesson & Svensson, 1997).

A velocidade do vento pode provocar a diluição do biogás imediatamente acima da 
superfície da camada e flutuações de pressões atmosféricas devido à turbulência, as quais 
aumentam as emissões superficiais. Cooper e Bier (1997) afirmam que não se deve reali-
zar investigações de fluxo por análises de infravermelho para velocidades do vento acima 
de 4,4 m/s. Os resultados mais precisos são obtidos para velocidades ≤ 2,2 m/s. Poulsen 
(2005) afirma que o aumento das emissões superficiais pelo vento é especialmente impor-
tante para velocidades superiores a 5 m/s.

A variação da temperatura ambiente (tamb) também influencia as emissões de gases 
devido às alterações na temperatura do solo. Park e Shin (2001) observaram que o aumen-
to do fluxo dos gases está diretamente relacionado com a elevação da temperatura do so-
lo. Ao longo de 24 horas, o fluxo de gases entre às 20h e 04h foi mínimo comparado com 
medições realizadas das 12h às 18h. Esse fato foi observado em diferentes épocas do ano 
(verão, primavera e inverno), quando as temperaturas do solo variaram de –10ºC até 35ºC. 

c)	 Taxas de fluxo de CH4 em cobertura de aterros reportadas na literatura
As taxas de emissões de CH4 e os fatores de influência em investigações com placas 

de fluxo estáticas reportadas na literatura mostram valores que variam de 0,29 negativo 
até 14.794 g/m2.dia, conforme levantado por Maciel (2003). Essa variação de resultados 
comprova que as emissões superficiais são dependentes de um conjunto de fatores rela-
cionados ao ambiente interno dos resíduos, à camada de cobertura e ao clima específico 
de cada aterro. As taxas negativas indicam que o fluxo de gás está no sentido inverso, ou 
seja, de fora para dentro do aterro. De acordo com USEPA (2004), as emissões superfi-
ciais de CH4 em aterros com cobertura final implantada não deve ser superior a 0,086 
g/m2.dia e, em aterros com cobertura intermediária ou temporária, o limite é de 8,64 g/
m2.dia. É importante ressaltar que podem existir zonas de fluxo com valores superiores, 
mas os valores médios do aterro devem ser inferiores ao limite estabelecido.
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As estimativas de emissões de gases realizadas por meio do ensaio da placa estão 
associadas a pequenas áreas da camada de cobertura. Uma das formas de abranger os en-
saios para áreas maiores é subdividir o aterro em setores. USEPA (2004) recomenda que 
o número de ensaios em áreas superiores a 5.000 m2 deve ser calculado com base na ex-
pressão: n = 6 + 0,15 × A0,5, em que n é o número de ensaios e A é a área ou região do 
aterro investigada. Para áreas menores que 5.000 m2, o número de ensaios deve ser: n = A 
/ 5.000 x 16, com, no mínimo, seis ensaios. Conclui-se que o número de ensaios e, conse-
quentemente, o espaçamento entre eles (malha ou grid) é função do tamanho da área ana-
lisada. Acredita-se que essa conceituação deva ser utilizada apenas como cenário inicial 
da investigação, a qual deve sofrer ajustes em função das taxas de emissões encontradas 
em campo e da necessidade de uma melhor discretização espacial, principalmente nas re-
giões de pico de fluxo. Portanto, não existe um espaçamento ideal, este deve ser ajusta-
do de acordo com as peculiaridades do aterro (área, altura, produção de biogás e taxas de 
emissões superficiais, entre outros fatores). O mapeamento das emissões superficiais do 
aterro pode ser obtido por meio de técnicas de interpolação de dados. Esse mapeamento 
pode ser realizado utilizando-se linhas de isofluxo em 2D ou sob efeito tridimensional.

5. COMENTÁRIOS FINAIS

Tanto o avanço de contaminantes inorgânicos e orgânicos quanto o fluxo de gases 
através dos solos na condição não saturada são dependentes do conteúdo de água e do 
grau de saturação a água e são governados pela relação entre a umidade e a sucção ex-
pressa na curva de retenção de água do solo (relações constitutivas k-S-P para o sistema 
bifásico ar-água). Quanto mais seco o solo, mais fácil a passagem de líquidos orgânicos 
imiscíveis em água (NAPLs) e de gases, e mais difícil a passagem de solutos presentes na 
água do solo; o oposto ocorre quando o solo se aproxima da saturação. Observa-se que, 
no caso dos DNAPLs, a água não constitui uma barreira tão eficiente devido ao avanço 
desses compostos pela ação gravitacional (densidade maior do que a da água).

Em todos os casos, a mineralogia, a granulometria e a estrutura de poros condicio-
nam o processo, não apenas pela sua influência sobre as relações constitutivas como tam-
bém sobre a geometria da trajetória das fases (aquosa, gasosa e oleosa), produzindo di-
ferentes padrões de comportamento. Nos solos naturais, a formação de agregados resulta 
em uma distribuição bimodal de poros que irá produzir uma condição de não equilíbrio fí-
sico para o transporte de solutos na fase aquosa. Os solos compactados apresentam varia-
ção da estrutura em função da umidade e da energia de compactação. Consequentemente, 
esses dois parâmetros influenciarão significativamente o processo, e esse conhecimento é 
importante para o projeto de estruturas de disposição de rejeitos e para controle da conta-
minação ou de emissões atmosféricas no caso de coberturas. 

A representação matemática do fluxo de massa em todos os casos é muito comple-
xa e requer modelos numéricos para sua resolução. Existem soluções analíticas para al-
gumas situações simplificadas em relação à geometria, heterogeneidade de materiais, ca-
racterísticas da fonte, regime de fluxo e dimensionalidade (em geral, para condição 1D), 
que não foram apresentadas, mas podem ser encontradas na literatura citada. Todavia, a 
aplicação dessas soluções deve ser criteriosa porque as simplificações podem gerar er-
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ros substanciais na previsão. Optou-se por apresentar as equações diferenciais que mos-
tram os parâmetros relevantes para os processos a fim de auxiliar a compreensão dos me-
canismos envolvidos e dos fatores que os influenciam significativamente. Os resultados 
experimentais, sobretudo de campo, evidenciam que ainda há muito que se pesquisar e 
entender sobre fluxo de massa de fluidos (líquidos e gases) em solos na condição não sa-
turada, especialmente em solos muito intemperizados desenvolvidos em regiões de cli-
ma tropical.
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