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Resumo: Em solo alagados a difusão do O2 é extremamente baixa, implicando em um solo 

considerado anóxico. Com a falta de O2 como o receptor final de elétrons da oxidação do 

carbono pela comunidade microbiana, a transferência destes é direcionada a aceptores 

alternativos. Os íons que recebem os elétrons têm seu estado redox alterado, gerando 

espécies cada vez mais reduzidas. Estas reações alteram o comportamento químico dos 

íons, resultando em dissolução e precipitação de diferentes compostos. Deste modo, a 

presente revisão buscou compilar as principais características químicas envolvidos em 

solos hidromórficos. 
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INTRODUÇÃO 

Inúmeras nomeações são dadas aos solos 

hidromórficos nos mais diversos sistemas de 

classificação encontrados pelo mundo (Huang et al., 

2011; WRB, 1998; Soil Survey Staff, 1999; 

EMBRAPA, 2018). Sucintamente, os solos 

hidromórficos são caracterizados pela saturação de 

água em seus poros, com ou sem a presença de 

lâmina de água em superfície, decorrente da elevação 

do lençol freático ou por impedimento à drenagem 

em consequência de material concrecionário ou 

consolidado de baixa condutividade hidráulica 

(Duchaufour, 1977; Kaur et al., 2020).  

O hidromorfismo em solos deriva de longos períodos 

de alagamento ou pela ocorrência de vários ciclos de 

umedecimento prolongado, que implicam em 

profundas modificações redox, físicas e biológicas 

(Sousa et al., 2019; Zhang e Furman, 2021; Hong et 

al., 2016; Yuan et al., 2020). Em solos com 

característica aeróbica ou oxíca, os macroporos estão 

em equilíbrio com o O2 e outros gases da atmosfera e 

pedosfera (e.g. CO2 e N2) (Kirk, 2004; Lindsay, 

1979). Por outro lado, em solos hidromórficos o 

constante estado de saturação restringe a difusão de 

O2 em sua rede porosa, levando à formação de um 

meio com baixa ou nenhuma presença de O2 nas 

camadas mais distantes da superfície alagada (Kirk, 

2004; Kehew, 2000; Conrad, 2020).  

A ausência de O2 ou sua limitação em solos alagados 

gera um novo estado de equilíbrio químico e 

biológico (Van Breemen e Buurman, 2002). 

Primeiramente, a limitação de O2 força a transição de 

bactérias anaeróbicas facultativas a atuarem de forma 

anaeróbica, além de ampliação da comunidade de 

bactérias exclusivamente anaeróbicas (Hong et al., 

2016). Para sustentar a comunidade microbiológica, 

ocorre uma intensa despolimerização e fixação de 

carbono orgânico (CO) na massa microbiana, 

transferindo os elétrons do substrato orgânico para 

algum elemento receptor (Reusch e Burger, 1973; 

Strawn et al., 2020). Portanto, a ausência do O2 como 

receptor de elétrons em solos alagados implica na 

utilização de outros elementos químicos substitutos 

(Sousa et al., 2019). 

Dentre os aceptores alternativos de elétrons, o ferro é 

o principal deles devido à sua abundância nos solos 

(Sousa et al., 2019; Rennert, 2018). Ao receberem os 

elétrons do CO metabolizado pela microbiota, os 

receptores químicos alternativos ao O2 têm o seu 

estado de oxidação alterado, gerando modificações 

nas expressões de cor e mobilidade dos íons (Zhang e 

Furman, 2021; Van Breemen; Buurman, 2002). 

Logo, a coloração estabelecida no solo hidromórfico 

é acinzentada, oriunda dos íons de Fe+3 reduzido a 

Fe+2, com forte expressão da cor neutra dos 

argilominerais e croma bastante baixo, com ou sem 

mosqueados decorrentes da segregação de Fe e Mn 

(EMBRAPA, 2018). No entanto, demanda-se um 

elevado tempo de alagamento ou ciclos de saturação 

para que ocorram fortes modificações no potencial 

redox (Yuan et al., 2020; Gotoh e Patrick, 1974). 

Solos alagados são encontrados em diversas regiões 

do globo, normalmente em regiões de depósitos 

aluviais; ou em planícies de formações recentes do 

Pleistoceno-Holoceno tardio, marcados pela intensa 

ação da ferrólise no horizonte E (Van Breemen e 

Buurman, 2002). Portanto, são solos de intenso uso 
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agrícola para a produção de arroz graças à inundação 

natural ou pelo manejo hídrico facilitado (Yuan et 

al., 2020; Hemati Matin e Jalali, 2017). Desse modo, 

nesta revisão busca-se englobar as principais 

propriedades e características químicas que ocorrem 

em solos hidromórficos.  

MATERIAL E MÉTODOS 

A revisão foi produzida com base na compilação de 

estudos e pesquisas em periódicos científicos e livros 

disponíveis em plataformas de divulgação científica 

sobre o equilíbrio químico de solos alagados e as 

suas interações com minerais e a atividade 

microbiológica. 

RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Os solos hidromórficos são caracterizados pelo 

processo de gleização, decorrente da estagnação de 

água temporária ou permanente, que levaram a 

modificações do potencial redox, predominando a 

expressão da cor acinzentada (Van Breemen e 

Buurman, 2002; EMBRAPA, 2018). Esta coloração é 

oriunda da perda de expressão dos elementos 

químicos pigmentantes, como o Fe+3 presentes em 

solução e nos argilominerais de óxidos de ferro, 

devido à sua redução após o exaurimento do O2 

(Duchaufour, 1977; Vodyanitskii e Minkina, 2019).  

Em meios líquidos, o coeficiente de difusão do O2 é 

quatro vezes menor que em atmosferas gasosas 

(Kirk, 2004). No caso de solos submergidos, a 

quantidade de O2 ainda consegue ser mantida 

próximo aos 10,0 mg L-1 nos primeiros 50 cm, pois a 

liberação de O2 pelas algas durante a fotossíntese, 

contudo, decai para <1,0 mg L-1 aos 100 cm de 

profundidade (Marschner, 2021). Entretanto, na rede 

porosa do solo, por estar totalmente preenchida por 

água, a difusão do O2 é cerca de 320 000 vezes 

menor que em poros aerados (Colmer e Flowers, 

2008). Portanto, nesta condição predomina a 

transferência de elétrons para espécies químicas 

capazes de substituir o O2 como terminal aceptor de 

elétrons (Strawn et al., 2020). 

Apesar disso, pequenas concentrações de O2 

difundida na lâmina de água superficial conseguem 

mantê-la em estado oxidado o suficiente para ocorrer 

reações de oxidação (Kirk, 2004; Zhang e Furman, 

2021). Na ausência do oxigênio em solos, as 

alterações de oxirredução ocorrem entre dois 

sistemas com potencial de oxirredução diferente 

(Sousa et al., 2019). A atividade biológica exerce um 

papel seletor nos terminais aceptores de elétrons 

alternativos ao O2, que, normalmente, dependem do 

potencial de energia gerado e disponibilidade dos 

íons em solução (Sahrawat, 2004; Strawn et al., 

2020). Esta preferência na transferência de elétrons 

da oxidação do CO se estabelece da seguinte forma:  

O2 > NO3
- > Mn4+ > Mn3+ > Fe3+ > SO4

2- > CO2 > H+ 

(Strawn et al., 2020; Ponnamperuma, 1972).  

A reoxidação das espécies químicas do solo 

prevalece de forma oposta a ordem de redução, 

como, por exemplo, os íons de Fe+2 em solução 

precisam da atividade de O2 bem menor que aqueles 

de Mn+2 para voltarem ao seu estado oxidado (Van 

Breemen e Buurman, 2002; Zhang e Furman, 2021). 

No entanto, a ocorrência das reações redox depende 

de fatores ambientais que estimulam a comunidade 

microbiana. Se tem estagnação de água e matéria 

orgânica do solo (MOS) no ambiente, entretanto, o 

clima é frio o suficiente para limitar a atividade 

microbiana, o consumo de O2 é baixo e não gera um 

ambiente anóxico e com abundante transferência de 

elétrons (Strawn et al., 2020). 

A ordem dos terminais aceptores de elétrons e a 

quantidade energia obtida pela atividade biológica 

varia com base no acesso ao elemento aceptor 

(Sahrawat, 2004; Ponnamperuma, 1972). Aqueles 

elementos estruturais em minerais mais consolidados 

e bem cristalizados terão menor capacidade aceptora 

de elétrons (Lovley, 1991). Por exemplo, os óxidos 

de ferro mais bem cristalizados, como a goethita 

(FeOOH), o Fe+3 estrutural tem menor potencial de 

receber elétrons que este mesmo íon presente na 

estrutura da ferrihidrita (Strawn et al., 2020; Rennert, 

2018), mineral este de menor grau de cristalização 

(Schwertmann, 1958; Klein e Dutrow, 2012).  

A presença ou aporte de MOS por plantas aquáticas, 

fauna e ácidos orgânicos carreados pela água de 

regiões circunvizinhas, são os principais 

fornecedores de CO oxidável para a obtenção de 

energia da comunidade microbiana (Strawn et al., 

2020; Sahrawat, 2004). A decomposição da MOS é a 

principal fonte de elétrons em solos alagados. Com a 

oxidação do carbono estrutural transferindo os seus 

elétrons para a eletrosfera de íons, como o Fe+3, 

acompanhado pela redução da atividade de H+ livres 

em solução (Van Breemen e Buurman, 2002; 

Ponnamperuma, 1972).  

Desta forma, o pH de solos hidromórficos é 

estabilizado em valores próximos a neutralidade 

(7,0), graças ao consumo de prótons durante a 

transferência de elétrons entre os pares redox (Parent 

et al., 2008) (Equação 1). Todavia, o aumento do pH 

é tamponado pela precipitação da magnetita quando a 

atividade de Fe+2 excede o limite de solubilização 

deste mineral, e como consequência da sua formação 

há intensa liberação H+ (Mello e Perez, 2019; 

Equação 1 e 2).  

 

Fe(OH)3 (amorfo) + 3H+ ↔ Fe+3 + 3H2O                                    1 

Fe+3 + e- ↔ Fe+2
 
                                                                                       2 

Fe(OH)3 + 3H+ + e- 
↔ Fe+2 + 3H2O                               3 

1: log K°: 3,54. 
2: log K°: 13,04. 
3: log K°: 3,54 + 13,04 = 16,58.                              (1) 
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3Fe+2 + 4H2O ↔ Fe3O4 (magnetita) + 8H+ + 2e-               4       
4: log K°: -35,70.                                                     (2) 

Fonte: Adaptado de Mello e Perez (2019) e Lindsay 

(1979). 

Os solos quando inundados apresentam 

comportamento distintos quanto a alterações no seu 

pH. Por exemplo, solos ácidos inundados 

temporariamente apresentam fortes picos de redução 

e elevação do pH, enquanto, em solos calcários e 

sódicos o declínio do pH é gradual (Hemati Matin e 

Jalali, 2017). Estas modificações no pH também 

estão relacionadas ao aumento atividade de CO2 pela 

respiração biológica e formação de HCO3
-, que 

ocorrem mais intensamente em solos ácidos nos 

momentos iniciais de inundação (Ponnamperuma, 

1972; Kirk, 2004). No entanto, os solos ácidos ou 

calcários estabilizam o pH na faixa do neutro em até 

12 semanas após o alagamento (Hemati Matin e 

Jalali, 2017). 

Com base no valor de estabilidade do pH dos solos 

hidromórficos, a determinação do potencial 

oxirredução-padrão dos receptores de elétrons torna-

se mais expressiva quando empregada a pH 7,0 que, 

em comparação, a constante de equilíbrio e o 

potencial redox-padrão das reações químicas de 

redução (Sousa et al., 2019) (Tabela 1). Ou seja, a 

atividade de H+ e elétrons (pe) estão intimamente 

ligadas, e ambas devem ser usadas na avaliação do 

estado redox do solo (James e Brose, 2011). Para tal 

condição, o uso de diagramas de solubilidade pe + 

pH se enquadra na determinação ideal dos limites de 

estabilidade de minerais e íons no solo (Lindsay, 

1979; Brookins, 1988) 

 

Tabela 1. Resumo das semi-reações de oxirredução 

das espécies químicas em solos hidromórficos.  

Reação químicas 

NO3
-
 + 6H+ + 5e- ↔ 1/2N2 + 

2H2O 

log K° 105,15 

Eh0 (V) 1,240 

Eh0
7 (V) 0,744 

Eh7 (V)1 0,220 

MnO2 + 4H+ + 2e- ↔ Mn+2 + 

2H2O 

log K° 41,66 

Eh0 (V) 1,229 

Eh0
7 (V) 0,403 

Eh7 (V)1 0,200 

Fe(OH)3 + 3H+ + e- ↔ Fe+2 + 

3H2O 

log K° 17,91 

Eh0 (V) 1,057 

Eh0
7 (V) -0,182 

Eh7 (V)1 0,120 

SO4
+2

 + 10H+ + 8e- ↔ H2S + 

4H2O 

log K° 41,08 

Eh0 (V) 0,303 

Eh0
7 (V) -0,213 

Eh7 (V)1 -0,150 

Notas: log K°: constante de equilíbrio. Eh0: potencial 

oxirredução-padrão. Eh0
7: potencial oxirredução-

padrão a pH 7. 1 Valores aproximados do potencial 

de redução controlado pela espécie química em solos 

alagados (Ponnamperuma, 1972).  

Fonte: Adaptado de Sousa et al. (2019), Zhang e 

Furman (2021) e Ponnamperuma (1972). 

Vale destacar, que se um par redox em uma reação 

está em uma concentração muito maior que os 

demais íons, a concentração das espécies reduzidas e 

oxidadas são pouco influenciados no equilíbrio, 

assim, o potencial elétrico do solo é controlado pelo 

par redox dominante em dado momento (Kirk, 2004). 

Desse modo, quando o íon reduzido que controla o 

potencial elétrico do solo tem a sua maior parte 

consumida, o potencial elétrico do solo passa a ser 

controlado pela espécie química de potencial elétrico 

inferior (Tabela 1), reestabelecendo, assim, um novo 

estado de equilíbrio elétrico do solo, todavia, em 

menor patamar que o anterior (Strawn et al., 2020; 

Sousa et al., 2019). Em solos tropicais bem 

desenvolvidos a abundância de óxidos de ferro 

favorece o estabelecimento do Eh7 próximo ao do 

Fe2+ quando os solos estão sob alagamento (Sousa et 

al., 2019; Tabela 1). Entretanto, as diferentes 

espécies de minerais de Fe presentes no solo 

intensificam a redução do Fe+3 estrutural em distintas 

faixas de Eh7. O Fe-amorfo – Fe(OH)3, forma 

mineral inorgânica de baixa cristalinidade 

(Schwertmann, 1958) – mais abundante em solos de 

áreas alagadas, inicia a redução dos íons de Fe+3 a 

Eh7 ≤ -0,071 V, enquanto, na goethita ocorre em 

valores ≤ -0,23 V (James e Brose, 2011; Mello e 

Perez, 2019). 

As espécies químicas reduzidas podem atuar como 

tampão elétrico do solo, embora, dependam da 

quantidade do íon disponível e livre, complexação, 

sorção, precipitação e dissolução (Kirk, 2004). Sousa 

et al. (2019) descrevem que os íons ao serem 

reduzidos, passam a comporem grandes proporções 

do complexo de troca. Para os autores, quando os 

íons reduzidos em solução, por exemplo, os de Fe+2, 

são oxidados, o complexo trocável repõe o equilíbrio 

liberando proporcionalmente a quantidade de íons 

reduzidos afim de restabelece o potencial elétrico do 

solo. Este processo ocorre até que todo o Fe+2 seja 

oxidado em solução (Kirk, 2004). 

Processos químicos em solos hidromórficos 

As variações no decréscimo do potencial elétrico do 

solo dependem do tipo e quantidade de MOS, dos 

aceptores de elétrons disponíveis, temperatura e 

tempo de alagamento (Sparks, 2003). Em solos com 

60% de espaço poroso preenchidos por água, a 

atividade microbiana anaeróbica é incrementada e a 

aerobiose é reduzida até se torna insignificante à 

medida que o solo está totalmente enxarcado 

(Sahrawat, 2004; Zhang e Furman, 2021). 

Comparados a solos de condição oxícas, 

inicialmente, o CO metabolizado pela comunidade 

http://www.even3.com.br/cobicet2022


Anais do III CoBICET – Trabalho completo 

Congresso Brasileiro Interdisciplinar em Ciência e Tecnologiaa 

“15 anos dos BIs e LIs: retrospectiva, resistência e futuro” 

 

Evento online – 29 de agosto a 02 de setembro de 2022 

www.even3.com.br/cobicet2022 

 

microbiana em solos alagados são as frações de 

maior solubilidade, como os carboidratos, 

aminoácidos e açúcares, dissacarídeos e moléculas 

não-recalcitrante (Kristensen et al., 1995). 

Entretanto, a decomposição da MOS em ambientes 

alagados é limitada em razão do baixo ganho líquido 

energético da atividade microbiana (Strawn et al., 

2020; Marschner, 2021). Logo, há o acúmulo de 

material orgânico ou turfeiras (Figura 1) (Bockheim, 

2021).  

 

 
Figura 1. GLEISSOLO HÁPLICO com acúmulo de 

matéria orgânica no horizonte superficial. 

Fonte: Autores (2022). 

O aumento do pH em solos alagados acelera a 

decomposição da MOS por promover sua dessorção 

da superfície inorgânicas dos argilominerais e óxidos 

(Grybos et al., 2004; Said-Pullicino et al., 2021).  

Simultaneamente, há redução dos minerais de Fe e 

Mn que contribuem para o declínio da complexação e 

adsorção de íons em solução, inclusive os 

potencialmente tóxicos (Kirk, 2004; Rinklebe et al., 

2016). Isso ocorre devido ao aumento da 

disponibilidade e mobilidade do Fe+2 em solução, 

implicando na intensa formação de complexos de Fe-

MOS (Yuan et al., 2020; He et al., 2005). Com os 

sítios da MOS bloqueados pelo Fe, limita-se a 

adsorção de elementos traços, como Ar, Zn, Cu, Th, 

Cd, As e La em áreas de solos hidromórficos (Olivie-

Lauquet, 2001; Strawn et al., 2020; Wang et al., 

2022). Plantas cultivadas nestes ambientes podem 

sofrer fitotoxicidade, fitoextrair estes elementos 

alocando-os na parte aérea e grãos (He et al., 2005; 

Hockmann et al., 2018). 

A intensidade da degradação da MOS influi 

diretamente nas espécies de nitrogênio em ambientes 

alagados e na complexação de elementos metálicos, 

como o Fe e Mn (Kirk, 2004; Vodyanitskii e 

Minkina, 2019). Em solos alagados de plantio de 

arroz, a MOS consegue fornecer até 75% de todo o 

nitrogênio requerido pelas plantas (Sahrawat, 2004). 

Nestes ambientes, há baixa ou nenhuma 

transformação do NH4
+ mineralizado da MOS para 

NO3
- em subsuperfície, maximizando a sua 

concentração na solução do solo (Ponnamperuma, 

1972; Gu et al., 2019). Em ambientes de baixo 

potencial redox (com base no diagrama de 

solubilidade pe + pH, considerando o pH em 7,0), se 

pe + pH varia de 4,0 a 9,0, as espécies de nitrogênio 

presente, prioritariamente, incluem: NO2 (g), NH (g) 

e N2O4 (g); quando o local é extremamente reduzido, 

de pe + pH < 3,5, os íons de NH4
+ se tornam os mais 

estáveis (Lindsay, 1979). 

Caso o NO3
- esteja presente em nível suficiente para 

controlar o potencial elétrico (Tabela 1) e tenha 

substratos orgânicos, esta será a espécie química 

prioritária na recepção dos elétrons da atividade 

microbiana (Kirk, 2004; Ponnamperuma, 1972). Com 

isso, pode ocorrer a transformação do NO3
- em 

formas mais voláteis de N em Eh7 ≤ 0,70 V (James e 

Brose, 2011; Strawn et al., 2020), a exemplo dos 

gases N2 e N2O, em um processo designado de 

desnitrificação (Bremner e Shaw, 1958; Castaldelli et 

al., 2019). Este processo se intensifica devido às 

modificações no gradiente de concentração. O NH4
+ 

liberado da mineralização da MOS se difunde da 

subsuperfície mais reduzida e da zona de sua maior 

concentração para a superfície da lâmina de água, 

zona oxidada e de menor concentração (Figura 2), 

onde, em seguida, se converte em NO3
- e retorna na 

forma oxidada à subsuperfície onde a sua 

concentração é menor, e por fim, ocorre a 

desnitrificação (Sousa et al., 2019; Allen et al., 2010; 

Sahrawat, 2004; Sousa, 2006).  

 
Figura 2. Esquema de nitrificação e desnitrificação 

em solos hidromórficos. 

Fonte: Adaptado de Sousa (2006) e Lindsay (1979). 

A redução do NO3
- coincide com a do Mn+4 até que a 

maioria dos seus íons ou a sua capacidade tampão 

redox seja exaurida (Sousa et al., 2019). Se o 

ambiente se tornar mais reduzido, os óxidos de Mn e, 

posteriormente, os óxidos de Fe passam a ser os 

receptores alternativos de elétrons (Tabela 1). As 

formas reduzidas Mn+2 e Fe+2 são mais solúveis e 

móveis que as formas oxidadas, e em ambientes 

alagados há forte dissolução de fases minerais de Fe 

Mn, o que incrementa a atividade destes elementos 

na solução do solo (Kirk, 2004; Ponnamperuma, 

1972; Wahid e Kamalam, 1993) (Equação 1 e 3).  

 

β-MnO2 (pirolusita) + 4H+ + 2e- ↔ Mn+2 + 2H2O              1 
1: log K°: 41,89.                                                       (3) 

Fonte: Adaptado de Lindsay (1979). 
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Apesar disso, a atividade dos íons Mn+2 tende a 

reduzir no solo, principalmente, devido às reações de 

complexação na MOS, adsorção no complexo de 

troca e precipitação em minerais insolúveis (Sousa et 

al., 2019; Ponnamperuma, 1972). Em pe + pH de 

16,62 (pH em 7), a pirolusita é dissolvida, com o 

Mn+4 sendo reduzido a Mn+2 e, posteriormente, é 

precipitado em mineral inorgânico de manganita 

(Lindsay, 1979; Equação 4). Além disso, parte do 

Mn+2 em solução do solo pode ser precipitado na 

forma de MnCO3 (rodocrosita) (Equação 5) à medida 

que se incrementa a atividade de CO2 produzido pela 

atividade das comunidades microbianas e raízes 

(Lindsay, 1979; Marschner, 2021). 

 

β-MnO2 (pirolusita) + 4H+ + 2e- ↔ Mn+2 + 2H2O            1 

Mn+2 + 2H2O ↔ y-MnOOH (manganita) + 3H+ + e-         2 

β-MnO2 + H+ + e- ↔ y-MnOOH                                3 
1: log K°: 41,89. 
2: log K°: -25,27. 
3: log K°: 41,89 - 25,27 = 16,62                              (4) 

 

y-MnOOH (manganita) + 3H+ + e- ↔ Mn+2 + 2H2O         2 

Mn+2 + CO2 (g) + H2O ↔ MnCO3 (rodocrosita) + 2H+            3 

y-MnOOH + H+ + CO2 + e- ↔ MnCO3 + H2O                   4 
2: log K°: 25,27. 
3: log K°: -8,08. 
4: log K°: 25,27 - 8,08 = 17,19.                               (5) 

Fonte: Adaptado de Lindsay (1979). 

 

Em contrapartida, a redução dos íons de Mn e Fe 

presentes nas estruturas dos óxidos e hidróxidos são 

lentas devido à limitada área superficial (sólido-

solução) e a lenta difusão da água através da rede 

porosa dos agregados e concreções (Strawn et al., 

2020). Logo, a redução dos íons e destruição destes 

minerais em solos hidromórficos leva muito tempo, 

sobretudo, para os óxidos de ferro mais estáveis, 

como a goethita (Vodyanitskii e Minkina, 2019; 

Yuan et al., 2020). No caso de minerais de Fe, 

aqueles com o maior log K° e de menor cristalização, 

tendem a ser os mais facilmente dissolvidos em solos 

alagados, como por exemplo, a convenção do Fe 

amorfo em magnetita (Mello e Perez, 2019). Com a 

solubilização dos minerais e oxi-hidróxidos de Fe e 

Al em solos alagados para manter em equilíbrio a 

atividade de Fe+3, os íons de fosfatos (Equação 6) e 

sulfatos também são liberados dos minerais, 

aumentando às suas disponibilidades (Hemati Matin 

e Jalali, 2017; Lindsay, 1979). 

 

Fe2PO4.2H2O (strengita) + 2H+ ↔ Fe+3 + H2PO4
- + 2H2O 1 

Fe+3 + 3H2O ↔ Fe(OH)3 (amorfo) + 3H+                                        2 

Fe2PO4.2H2O + H2O ↔ H2PO4
- + Fe(OH)3 + 3H+            3 

1: log K°:-6,85. 
2: log K°: 0,02. 
3: log K°: -6,85 + 0,02 = -6,83.                                (6) 

Fonte: Adaptado de Lindsay (1979). 

Em solos hidromórficos a flutuação do lençol freático 

estabelece zonas cíclica de oxidação-redução, 

sobretudo, do Fe (Vodyanitskii e Minkina, 2019; 

Said-Pullicino et al., 2021). Ao longo destes vários 

ciclos contínuos, os argilominerais são 

gradativamente destruídos pela ação da ferrólise 

(Brinkman, 1970). Brinkman, (1970, 1979) propõe a 

ferrólise se iniciando com a saturação do complexo 

de troca catiônica (CTC) das argilas por Fe+2 durante 

o alagamento, seguido pelas etapas: de hidrólise do 

Fe+3 em momentos oxícos do solo, acidificação da 

CTC e dessilicação pela solubilização dos 

argilominerais (Figura 3). Este processo 

pedogenético favorece a presença do horizonte B 

mais argiloso que horizonte A, com o E intermediário 

de coloração mais esbranquiçada, designado como E 

álbico (Soil Survey Staff, 1999; EMBRAPA, 2018).  

 

 
Figura 3. Exemplo resumido da ação da ferrólise em 

um fragmento de argilomineral presente em solos 

alagados temporariamente ou com oscilação do 

lençol freático. (1) Saturação do CTC da argila por 

Fe+2; (2) reoxidação dos íons de ferro reduzidos, 

seguidos da sua hidrólise, com os H+ produzidos 

saturando a CTC do argilomineral, o que leva a sua 

instabilidade e dissolução em sílica e também a 

convenção em argila saturada por Al+3; (3) argila é 

novamente submetida ao ciclo de alagamento e sua 

CTC é saturada por Fe+2, e o Al+3 deslocado para a 

solução do solo e sofre hidrólise; e (4) ocorre a 

solubilização total da partícula de argila pela a 

acidólise e lixiviação da sílica.  

Fonte: Adaptado de Brinkman (1970, 1979). 

Com o suprimento de Fe+3 estrutural nos minerais e 

em solução decaindo próximo ao limite mínimo 

inferior da recepção de elétrons, os íons de sulfato 

tornam-se a principal espécie química a ser reduzida 

(Strawn et al., 2020; Ponnamperuma, 1972; Zhang e 

Furman, 2021). Em pe + pH próximo a 4,0, (onde o 
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pH foi mantido a 7,0), ocorre o incremento do S no 

estado de poliânions: S2
-2, S3

-2, S4
-3, S5

-4 e etc; com o 

pe + pH < 3,13 e pH acima de 7,0, a transformação 

do SO4
-2 em S0 (S rômbico) (Lindsay, 1979). Os 

sulfetos podem forma par iônico com íons em 

solução, dando origem a H2S e sulfetos metálicos 

(Zhang e Furman, 2021; Rinklebe et al., 2016). Por 

exemplo, Weber et al. (2009) relataram que 56% do 

Cu adsorvido a MOS foi convertido em precipitado 

de CuxS em 16 dias após a inundação, com parte 

destes sais se estabelecendo como partículas 

coloidais que podem adsorver o Pb e Cd. No caso do 

H2S, sua produção intensifica em Eh7 ≤ -0,21 V 

(James e Brose, 2011). 

Em solos ácidos alagados, inicialmente se incrementa 

a atividade de SO4
-2 pela solubilização dos óxidos de 

Fe e Al que os retem no complexo de troca, 

prosseguindo para a sua lenta redução até o 

desaparecendo em poucos meses (Hemati Matin e 

Jalali, 2017; Sousa et al., 2019; Ponnamperuma, 

1972). Em solos alcalinos, por exemplo, a redução 

total de 1,56 cmolc dm-3 de SO4
2- ocorreu dentro de 6 

semanas (Ponnamperuma, 1972). Conjuntamente ao 

declínio da quantidade íons de SO4
2- do solo, a 

concentração de Fe+2 também reduz, em razão da 

formação de minerais de FeSx insolúveis (Strawn et 

al., 2020; Mello e Perez, 2019) (Equação 7). 

 

Fe3O4 (magnetita) + 8H+ + 2e- + ↔ 3Fe+2 + 4H                1 

3Fe+2 + 3S2
2-  ↔ 3FeS2 

                                                                       2 

Fe3O4 + 8H+ + 2e-+ 3S2
2-

↔ 3FeS2 + 4H2O                     3 
1: log K°: 35,70. 
2: log K°: 3 x (26,93). 
3: log K°: 35,70 + 3 x (26,93) = 116,49.                  (7) 

Fonte: Adaptado de Mello e Perez (2019). 

Em ambientes extremamente reduzidos (Eh7 -0,24 V 

e/ou pe + pH < 3,0, considerando pH em 7,0), com 

baixa disponibilidade de aceptores de elétrons 

secundários, a fermentação da MOS torna-se 

necessária para a obtenção de energia para os 

microrganismos anaeróbicos (Strawn et al., 2020; 

Lindsay, 1979; James e Brose, 2011). Para isso 

ocorrer, a hidrólise e decomposição da MOS em 

áreas alagadas necessita da cooperação sintrófica de 

bactérias anaeróbicas e Archaea metanogênicas 

(Dušek et al., 2020; Conrad, 2020). Assim, estes 

microrganismos atuam na dissimilação de substratos 

orgânicos em ácido acético, álcool, ácido fórmico e 

CO2, que, em seguida, são convertidos em CH4 e 

acetato (Lindsay, 1979) pela microbiota 

metanogênica (Dušek et al., 2020). Este processo 

pode ser observado nas equações 8, 9 e 10 abaixo. 

 

MOS0 + aH2O ⇾ MOS1 + bCH3COOHe + cH2 + dCO2 

1/2CH3COOH0 + H2O ↔ CO2 (g) + 4H+ + 4e-                           1 

1/2CH3COOH0 + 4H+ + 4e- 
↔ CH4 (g) + H2O 

                         2 

CH3COOH0 ↔ CH4 (g) + CO2 (g)
                                                       3

 

1: log K°: -7,20. 
2: log K°: 15,72 
3: log K°: -7,52 + 15,72 = 8,52.                               (8) 

 

                  4H2 + CO2 (g) ⇾ CH4 (g) + H2O               (9)     

CO2 (g) + H+ + e- ↔ CH4 (g) + 2 H2O                            4 
4: pe0 = -4,13.                                                         (10) 

Fonte: Adaptado de Lindsay (1979) e Kirk (2004).  

A degradação da MOS para CH4 deve iniciar após 

todos os aceptores de elétrons secundários terem sido 

esgotados, de tal modo que o ΔG (energia livre de 

Gibbs) da despolimerização produtora de CH4 seja 

menor que daquelas reações redox dos terminais 

aceptores de elétrons alternativos (Conrad, 2020). 

Portanto, a produção de CH4 é pouco expressiva em 

ambientes de pe + pH > 7,0 (Lindsay, 1979). A etapa 

de metanogênese também é acompanhada pelo 

aumento da atividade de Fe+2, pois não há altas 

quantidades de H2S para produzir minerais de FeSx 

(Strawn et al., 2020; Kehew, 2000). 

Em pântanos, onde a metanogênese é intensa e há 

alto aporte de MOS, a quantidade elevada de gás CH4 

é dispensado para a atmosfera por meio da ebulição 

ou bolhas, oriunda de uma forte nuvem de gás com 

pressão suficiente para romper a pressão da coluna de 

água sobre a zona de acúmulo do gás (Bridgham et 

al., 2013; Dušek et al., 2020). O CO2 acumulado, 

produzido pela atividade microbiana, também pode 

ser liberado em grandes proporções por este mesmo 

processo (Sousa et al., 2019).  

Em solos hidromórficos de pe + pH > 4,0 

(considerando-se o pH neutro), o CO2 liberado pela 

respiração das raízes e pela comunidade 

microbiológica do solo podem atingir níveis de 

0,0003 a 0,3 atm, dada a baixa difusão do CO2 em 

água (Dušek et al., 2020; Lindsay, 1979). O CO2 

dissolvido em solos inundados tem impactos direto 

no pH e na atividade da espécie HCO3
-, por atuar na 

solubilização de minerais do solo devido à maior 

acidez da água e potencialização da hidrólise (Sousa 

et al., 2019; Zu et al., 2022). Solos calcários 

inundados, por exemplo, a atividade de CO2 é muito 

superior que em solos minerais não calcários, porque 

há elevada dissolução dos CaCO3 (Hemati Matin e 

Jalali, 2017).  

Em regiões de solos de formações mais recentes ou 

que tenha baixa intensidade do intemperismo, como 

ambientes de bissalitização, se ocorrer a estagnação 

de água temporária e a hidrólise ser potencializada 

pela maior acidez da água, ocorre uma intensa 

dissolução de minerais ricos em cátions básicos (Van 

Breemen e Buurman, 2002; Turk et al., 2011). Partes 

destas bases podem ser lixiviadas e se concentrarem 

no horizonte subsuperficial quando parte da água é 

percolada, saturando-o de minerais carbonáticos 

(Turk et al., 2011; Strawn et al., 2020). 
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CONCLUSÃO 

O equilíbrio químico estabelecido em solos 

hidromórficos está diretamente relacionado à 

disponibilidade de substrato orgânico para a atuação 

da comunidade microbiana, à intensidade de elétrons 

a serem transferidos aos receptores finais e às 

espécies químicas disponíveis para controlar o 

potencial elétrico do solo. Os íons de NO3
-, Mn4+, 

Fe3+ e SO4
2- são os principais receptores alternativos 

dos elétrons quando ocorrer o exaurimento do O2 na 

solução do solo. À medida que se reduz o potencial 

elétrico do solo, determinada espécie química passa a 

controlar o potencial elétrico do solo e também o 

tamponá-lo, até que toda a sua quantidade ainda 

oxidada esteja disponível. Com a redução dos íons e 

elementos em fases minerais, os solos de ambientes 

alagados adquirem a coloração acinzentada, com 

expressões neutras dos argilominerais, com ou sem 

mosqueados de Fe e Mn. Em ambientes 

extremamente reduzidos (pe + pH < 3,0, 

considerando o pH em 7,0) e com o esgotamento dos 

receptores alternativos de elétrons, a fermentação dos 

substratos orgânicos e metanogênese se tornam as 

principais fontes de obtenção de energia pela 

comunidade microbiológica do solo. 
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