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RESUMO

O lodo de esgoto (LE) apresenta potencial agronémico e ja vem sendo utilizado na agricultura
em varios paises. No entanto, devido a presenca de metais toxicos no residuo, ha
possibilidade deste uso afetar a qualidade do solo, causando toxicidade aos organismos
edéaficos, como os enquitreideos. O objetivo desse trabalho foi caracterizar e avaliar 3
amostras de diferentes lodos de esgoto quanto ao potencial agrondémico, e sua toxicidade
quando aplicado ao solo natural, bem como quantificar e realizar analise de risco dos metais
presentes nestas amostras a partir do ensaio ecotoxicologico com E. crypticus, em dois solos
diferentes, natural e artificial. Para a realizacdo dos testes, as amostras de lodo bruto foram
armazenadas em bags geotéxtis até a estabilizacdo e apds isso, foram caracterizadas quanto
seu potencial agrondmico e composi¢do quimica de acordo com CONAMA n° 498/2020 e
aplicadas ao solo-teste. Também foram realizados ensaios de reprodug&o com o organismo E.
crypticus, para determinar os valores de CENO, CEO e CE50 dos LE e dos metais detectados
no residuo, no solo natural e no solo artificial, em condicGes controladas de temperatura,
umidade e fotoperiodo. Os trés LE estudados tiveram valores iguais para CEO e CENO e nédo
apresentaram diferenca estatistica para CE50, apesar das amostras serem diferentes quanto a
composicdo dos metais. O metal em maior concentragcdo nos LE e 0 que apresentou maior
risco, para o organismo avaliado, foi 0 Zn, mas o Ni, apesar de estar dentro dos limites
preconizados pela resolucdo brasileira, foi classificado como alto risco, principalmente no
solo natural. Também foi calculado o quociente de risco, a partir dos limites maximos
preconizados no CONAMA n° 498/2020 e pode-se observar que, baseado na anélise de risco,
os limites devem ser revisto, pois apresentaram alto risco para os metais Zn, Ni, Cu e Cr.
Concluiu-se que ndo houve efeito toxico do lodo de esgoto aos E. crypticus na taxa
recomendada para a cultura de milho. Na taxa de aplicacdo maxima anual, a soma dos
quocientes de risco dos metais resultou em baixo risco, mas as concentragfes de metais

isoladamente devem ser sempre avaliadas quando a aplicacdo de LE no solo em longo prazo.

Palavras-chave: Andlise de risco, metais toxicos, bioindicador, qualidade do solo.



ABSTRACT

Sewage sludge (SS) has agronomic potential and has already been used in agriculture in
several countries. However, due to the presence of toxic metals in the residue, there is a
possibility of this use affecting the quality of the soil, causing toxicity to edaphic organisms,
such as enchytreids. The objective of this work was to characterize and evaluate 3 samples of
different sewage sludge as the agronomic potential, and its toxicity when applied to natural
soil, as well as quantify and perform risk analysis of the metals present in these samples from
the ecotoxicological test with E. crypticus, in two different soils, natural and artificial. For the
tests, the samples of raw sludge were stored in bags geotextiles until stabilization and after
that, they were characterized as its agronomic potential and chemical composition according
to CONAMA 498/2020 and applied to the test soil. Reproduction tests were also performed
with the organism E. crypticus to determine the values of NOEC, LOEC and EC50 of the SS
and the metals detected in the residue in natural and artificial soil, under controlled conditions
of temperature, humidity and photoperiod. The three SS studied had equal values for NOEC
and LOEC and showed no statistical difference for EC50, despite the samples being different
in terms of metal composition. The metal in higher concentration in the SS and the one that
presented greater for the evaluated organism was Zn, but Ni, despite being within the limits
recommended by the Brazilian resolution, was classified as high risk, mainly in natural soil.
The risk quotient was also calculated, based on the maximum limits recommended in
CONAMA 498/2020 and it can be seen that, based on risk analysis, the limits must be
reviewed as they are considered high risk for metals Zn, Ni, Cu and Cr. It was concluded that
there was no toxic effect of sewage sludge to E. crypticus at the recommended rate for maize.
At the maximum annual application rate, the sum of the risk quotients of metals resulted in
low risk, but the concentrations of metals alone should always be evaluated when the
application of SS in the soil in the long term.

Keywords: Risk analysis, toxic metals, bioindicator, soil quality.
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1 INTRODUCAO

O Lodo de Esgoto (LE) tem sido gerado em grandes quantidades em virtude da
aceleracao da urbanizacéo e do consequente aumento do volume de esgoto coletado e tratado
pelas EstacBes de Tratamento de Esgotos (ETE). Sendo um residuo rico em nutrientes e
matéria organica, pode ser reciclado e utilizado no solo (Gusiatin et al., 2018; Tan et al.,
2023) e esta alternativa de disposi¢cdo apresenta vantagens como: auxiliar a restauracdo da
fertilidade do solo devido ao potencial agronémico, diminuicdo da quantidade do residuo
enviada para aterros sanitarios e substituicdo dos fertilizantes que sdo produzidos a partir de
recursos naturais finitos.

Os problemas associados ao LE como, por exemplo, a destinacao final do residuo,
tém atraido cada vez mais atencao dos planejadores publicos e urbanos, pela dificuldade que a
sociedade moderna enfrenta quanto ao gerenciamento desse residuo de maneira econémica e
ambientalmente aceitavel, sendo uma alternativa promissora sua aplicacao no solo.

No entanto, o LE pode ser motivo de preocupacdo quando usado em solo devido a
presenca de metais, que podem causar toxicidade neste compartimento ambiental (Chen et al.,
2023). Altas concentracBGes de metais toxicos, quando adicionados no solo agricola, podem
contaminar solo, agua e trazer risco em todo o ecossistema terrestre. As legislagdes brasileira,
americana e europeia regulamentam o uso de LE em solos agricolas estabelecendo limites
maximos que consideram apenas parametros quimicos.

A caracterizacdo do LE por andlises quimicas é extremamente importante quando
se trata de sua aplicacdo na agricultura, mas é insuficiente para avaliar os riscos no meio
ambiente. Portanto, a escolha pela disposicdo do LE na agricultura ndo deve ser baseada
apenas nos teores de metais detectados (Duan e Feng, 2022), mas também em métodos
biol6gicos, como a ecotoxicologia, os quais podem ser aplicados para auxiliar no
gerenciamento desse residuo (Gusiatin et al., 2018) e garantir uma avaliacdo do potencial de
risco mais realista dos efeitos em longo prazo de LE aplicado em solos agricolas.

O organismo E. crypticus é um bioindicador da mesofauna usado para avaliar a
qualidade do solo e toxicidade de elementos quimicos e residuos se dispostos ao solo, mas
ainda existem poucos estudos dos efeitos causados nesta espécie para solos que receberam a
aplicacdo de LE e para contaminacdo de solos por metais, principalmente em solos tropicais

naturais. Embora existam alguns trabalhos que avaliam os efeitos dos metais presentes em
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solos para organismos edéaficos, grande parte deles desenvolvidos em solos artificiais,
preparados em laboratdrios.

O LE aplicado no solo pode induzir efeitos adversos sobre 0s organismos de solo,
afetando a sua sobrevivéncia, habilidade reprodutiva, comportamento e capacidade
metabdlica. Dessa forma, esse estudo tem como objetivo avaliar a toxicidade do LE, em solos
naturais, e dos metais preconizados no CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020), em dois tipos
de solos, natural e artificial, na reproducdo do organismo edafico E. crypticus, bem como
fazer analise de risco da aplicagdo do LE na agricultura considerando os teores dos metais
presentes nos LE, valores de CENO (concentracédo de efeito ndo observado) para a reproducéo

de E. crypticus e taxa de aplicacdo, de acordo com a cultura pretendida.
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2 OBJETIVOS

2.1 Objetivos gerais

Avaliar o risco de aplicacdo de lodo esgoto em solo agricola e dos metais, por

meio de ensaio ecotoxicoldgico de reproducédo de E. crypticus, em solo natural e artificial.

2.2 Objetivos especificos

e Realizar a caracterizacdo do potencial agrondmico e de substancias quimicas de
3 amostras de lodos de esgoto;

e Fazer ensaios ecotoxicolégicos com E. crypticus em solos naturais que
receberam aplicacdo de lodo de esgoto;

e Fazer ensaios ecotoxicologicos com E. crypticus em solo natural (SN) e solo
artificial tropical (SAT) para os metais previstos no CONAMA n° 498/2020 e avaliacdo da
diferenca das toxicidades dos metais nos dois solos;

¢ Realizar a andlise de risco ecotoxicoldgico e influéncia dos metais sobre a
utilizacdo do lodo de esgoto; e,

e Comparar a toxicidade dos metais e os limites maximos anuais preconizados no
CONAMA n° 498/2020.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 Esgotamento sanitario

Saneamento basico é definido na Lei brasileira n® 11.445/07 como sendo “o
conjunto de servicos, infraestruturas e instalagdes operacionais de abastecimento de agua
potével, esgotamento sanitério, limpeza urbana e manejo de residuos sélidos e drenagem e
manejo das aguas pluviais urbanas” (Brasil, 2007).

Incluido nessa definicdo, o esgotamento sanitario deveria atender toda a
populacdo, o que ndo € uma realidade no Brasil. A Secretaria Nacional de Saneamento (SNS)
realizou o diagndstico dos servigos de agua e esgoto no Brasil, tendo como ano de referéncia
2021, e os dados levantados mostram que a média de servico da rede de esgoto em todo
territério nacional foi de 55,8%, o0 que representa 117,3 milhdes de habitantes e, do esgoto
coletado, 80,8% sé&o tratados, o que corresponde 51,2% de todo LE gerado (SNIS, 2022).

Esses valores refletem a grande necessidade de investimentos e avancos na area
de saneamento no Brasil, aqui representado pelo esgotamento sanitario. E possivel observar
gue quase metade da populacdo ainda ndo tem o servico disponivel e parte do esgoto ainda
ndo € tratada, 0 que causam riscos a saude publica e ambientais.

Ainda analisando o diagndstico dos servicos de agua e esgoto no Brasil, quando
visto por regiGes, o quadro é ainda mais preocupante. No levantamento de 2021 a Regido
Norte tinha apenas 14,0% da populacdo total atendida com a coleta de esgoto sanitario,
enquanto na Regido Sudeste o atendimento era de 81,7%, sendo esta a regido que mais coleta
esgoto (SNIS, 2022).

No Distrito Federal e nos estados S&o Paulo, Parana, Roraima, Paraiba e Minas
Gerais a coleta de esgoto, em 2021, atendeu mais de 80% da populacéo, ja no Maranh&o e nos
estados do Norte como 0 Amapé, Acre, Amazonas, Para e Ronddnia, nem 20% da populagéo
¢ atendida por coleta de esgoto (SNIS, 2022). Em volume de esgoto, o Brasil coletou
aproximadamente 6 bilhdes de m3 de esgoto sanitario, sendo 4 bilhdes de m3 s6 no Sudeste
(SNIS, 2022).

A figura 1 apresenta os estados brasileiros e suas capitais, bem como a
porcentagem de populacdo que tem o servico de coleta de esgoto, mostrando o desequilibrio

do saneamento entre os estados.
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Figura 1 — Mapa do indice de atendimento urbano/ rede de esgoto/capital e estado, distribuido por faixas

percentuais

Fonte: SNIS, 2022.

Na comparacdo por estados, destaca-se S&o Paulo com o maior indice de coleta de
esgoto, com indice de 94,7%, ja no Amapa o atendimento de coleta do esgoto € de 7,6% da
populacdo, o menor indice brasileiro dentre os estados.

O atendimento de servicos basicos de saneamento a populacdo, em especial o
esgotamento sanitério, ndo é deficitario apenas no Brasil. A Organizacdo Mundial das NacGes
(World Health Organization — WHO) levantou que, entre 2000 e 2017, a popula¢do aumentou
1,4 bilhGes de pessoas e 0 acesso ao saneamento duplicou de 1,7 bilhGes para 3,4 bilhdes de
pessoas atendidas nesse mesmo periodo, 0 que representa um salto de 28% para 45% de
pessoas com acesso sanitario (WHO/UNICEF, 2020). Esse levantamento traz que 4,2 bilhGes

de pessoas ndo tem servigos adequados de saneamento e isso ameaga 0 bem-estar humano e
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ambiental. Por mais que houve avango no setor, ainda mais de metade da populacdo mundial
ndo é atendida com o primordial do servi¢o de saneamento.

O saneamento no Brasil e no mundo ainda precisa ser expandido para atender toda
a populacdo. De acordo com WHO/UNICEF (2020), sera necessario quadriplicar a expansao
do setor de saneamento para atingir um dos Objetivos de Desenvolvimento Sustentavel
(ODS), estabelecido pela Organizacdo das Nacdes Unidas (ONU), que é ter a cobertura total
da populacéo até 2030 com acesso aos servicos de saneamento.

A consequéncia da expansdo no atendimento dos servigos de tratamento de
efluentes (Teoh e Li, 2020), do aumento do produto interno bruto (PIB) dos paises (Sharma et
al., 2017), do crescimento demografico e da maior eficiéncia do tratamento é o aumento do
volume de LE gerado nas estacGes de tratamento de esgoto (ETE). Desta forma, é preciso

buscar alternativas de gerenciamento e disposi¢do do LE mais sustentavel.
3.2 Lodo de esgoto: caracteristicas gerais

O LE é um residuo solido ou semissélido gerado nas estacdes de tratamento de
esgoto (ETE) (USEPA, 2009; Fijalkowski et al., 2017). E possivel encontrar definicdes do LE
como sendo subproduto de ETE, mas 0 mesmo deve ser tratado como residuo (Fijalkowski et
al., 2017) e, por ser considerado um residuo (e ndo rejeito), as ETE precisam fazer seu
adequado gerenciamento, seguindo a Politica Nacional de Residuos Sélidos (PNRS) que
dispde diretrizes para gestdo integrada e para o gerenciamento de residuos solidos no Brasil
(Brasil, 2010).

O artigo 55 da Lei n® 12.305, de 2 de agosto de 2010, que institui a PNRS (Brasil,
2010) prevé que apenas rejeito pode ser disposto em aterros sanitarios, ja os residuos precisam
ser tratados (quando necessarios) e utilizados. A PNRS denomina residuos sélidos como:

“material, substancia, objeto ou bem descartado resultante de
atividades humanas em sociedade, a cuja destinacgao final se procede,
se propGe proceder ou se esta obrigado a proceder, nos estados sélido
ou semissolido, bem como gases contidos em recipientes e liquidos
cujas particularidades tornem inviavel o seu lancamento na rede
publica de esgotos ou em corpos d’agua, ou exijam para isso solugoes
técnica ou economicamente invidveis em face da melhor tecnologia

disponivel.”
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A PNRS ainda denomina rejeitos como:
“residuos solidos, depois de esgotadas todas as possibilidades de
tratamento e recuperacdo por processos tecnologicos disponiveis e
economicamente viaveis, ndo apresentem outra possibilidade que nédo

ha disposi¢do final ambientalmente adequada” (Brasil, 2010).

Sendo LE um residuo que apresenta possibilidades de reciclagem e ha tecnologias
disponiveis e economicamente vidveis para tal, deve ser evitada sua destinacdo para aterros
sanitarios. Atualmente, o envio aos aterros sanitarios é a pratica mais utilizada pelas
companhias responsaveis pelo tratamento de esgoto sanitario, sendo a escolha de 45,6% das
ETE que geram LE, como indica o levantamento da Pesquisa Nacional de Saneamento Basico
(PNSB) (IBGE, 2020). Por regides, esse levantamento mostra que apenas a Regido Sul tem a
agricultura como o principal destino do LE, enquanto as outras optam, majoritariamente, por
disposicao em aterro sanitario.

A disposicdo final que se dara ao LE deve ser avaliada cuidadosamente, pois o
descarte inadequado desse residuo pode causar degradacdo ambiental. Praticas de destinacao
final do LE mais sustentaveis e economicamente viaveis devem ser consideradas e estudadas.
E para definir a disposicdo final mais adequada para o LE, é importante conhecer sua
composicao e os tratamentos que devem preceder sua reutilizacdo, para garantir que seja feita

com seguranca.
3.3 Composi¢ao e tratamentos do lodo de esgoto

O LE bruto, ndo desidratado, normalmente contém 97 a 98% de agua, sendo o
residuo heterogéneo e muito complexo, composto por materiais organicos, micro-organismos,
particulas inorganicas e coloides (Kacprzak et al., 2017; Guo-Hang et al., 2018). O LE contém
matéria organica, carbono, fosforo, nitrogénio, micronutrientes e acidos volateis que o torna
um reservatorio de energia e de compostos importantes, sendo alguns escassos na natureza
como, por exemplo, o fésforo, portanto deve ser reciclado (Kacprzak et al., 2017).

Pela natureza deste residuo, o LE é considerado uma matriz desafiadora (Mejias et
al., 2021), e caracteristicas fisico-quimicas sdo muito variaveis. As possiveis razfes de se
obter LE diferentes s@o: o processo de tratamento adotado para o efluente e lodo, as
caracteristicas do efluente tratado e até mesmo as variagdes sazonais, entre outros (Sharma et

al., 2017). A quantidade gerada também é variavel dependendo do tratamento aplicado para o
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efluente, e alguns processos, como o de lodos ativados, geram grande quantidade de LE (Teoh
e Li, 2020).

Vale ressaltar que a estratégia de gerenciamento de LE deve rejeitar solu¢Ges com
alto grau de risco ao meio ambiente e que a qualidade do residuo deve ser monitorada
cuidadosamente durante o processo de tratamento, a fim de cumprir o conceito de “reduzir,
reutilizar e reciclar” (Kacprzak et al., 2017).

Precedendo a escolha da destinacdo final, o LE deve passar por tratamentos
capazes de reduzir a toxicidade e os impactos negativos na salde humana e no ecossistema
(Chen et al., 2012). O tipo de tratamento aplicado ao LE é definido a partir de suas
caracteristicas originarias, de fatores ambientais e da escolha da destinacdo final (Gonzalez et
al., 2010).

E muito importante definir os métodos mais eficazes quanto & reducio do volume
e da toxicidade do LE, principalmente quando a disposi¢do do residuo for realizada em solos
agricolas. Quanto aos métodos que podem ser adotados tém-se os biologicos, quimicos,
térmicos e termoquimicos (Theo e Li, 2020). Os sistemas de tratamento de LE consistem em
adensamento, desidratacdo e outros alternativos como, por exemplo, a digestdo anaerdbia,
tratamento aerdbio, secagem e compostagem (Chen et al., 2012).

Em 2020 houve revisao da resolugdo CONAMA n° 375/2006 (Brasil, 2006) que
dispbe sobre critérios e procedimentos para producdo e aplicacdo de LE em solo. O
CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020) apresenta alternativas de tratamento para obtengéo de
LE que atende aos critérios microbioldgicos e quimicos, apto a ser aplicado em solos,
denominado de biossélido, como: compostagem, secagem térmica, digestdo aerdbia,
pasteurizagao e outros.

No levantamento do Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica (IBGE), 1707
municipios brasileiros geraram LE em suas ETE, e desse total 855 (50%) municipios trataram
o0 todo ou parte do seu residuo, sendo que aproximadamente 21% fizeram o adensamento,
44% a estabilizacdo, 22% o condicionamento, 78% desidratacdo, 10% outros (IBGE, 2020).

O adensamento é um processo fisico que objetiva concentrar os solidos no lodo e
reduzir a sua umidade e a desidratacdo (ou desaguamento), a mais usual no Brasil, retira a
agua de forma mecénica (IBGE, 2020). Ambos resultam na diminui¢do do volume de LE com
impacto importante nos custos de transporte para o destino final.

Considerando o ciclo de vida do LE, TEOH e LI (2020), apds reunir varios

estudos, concluiram que a digestdo anaerobia, pirdlise e oxidacdo em &gua supercritica
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(OASc) sdo os tratamentos mais eficazes tanto para a reducdo do peso/volume, bem como
para reducdo da toxicidade com menor potencial de aquecimento global.

Tratamentos biologicos para o LE, como digestdo anaerdbia, compostagem e
wetland, sdo muito eficientes na reducdo de farmacos e compostos organicos, mas néo
reduzem a toxicidade dos metais, ja a pirdlise e OASc reduzem os niveis de metais, sendo este
ultimo podendo chegar em 99% de reducdo para Cr, Cu, Zn e Fe (Teoh e Li, 2020). A
digestdo anaerobia é o tratamento mais utilizado com o intuito de reduzir e estabilizar o LE e
a hidrolise térmica é a abordagem mais difundida industrialmente que traz melhoria na
digestdo anaerdbia de LE em ETE (Chen et al., 2023).

Diferentes tratamentos também influenciam na forma que o metal vai estar
presente no LE e dependendo da reacdo envolvida no processo ha a mudanca do estado
quimico do metal, como mostra o trabalho de CHEN et al. (2023). Os autores concluiram que
0 processo de hidrélise térmica, em conjunto com a digestdo anaerdbia, provocou a
diminuicdo da biodisponibilidade dos metais. Apenas a hidrdlise térmica fez com que alguns
acidos solaveis e redutiveis (de Zn, Cu e Ni) fossem convertidos em fracdes oxidaveis e com
a digestdo anaerdbia para 0o Zn, o Zn soltvel aumentou, enquanto o Zn oxidavel diminuiu
(Chen et al., 2023).

Apbs o tratamento, o LE deve ser encaminhado para sua destinacdo final, sendo
esta considerada um grande problema ambiental e econémico (Mossa et al., 2017), portanto é
necessario a criacao de alternativas de gerenciamento de residuos que reduzam as pressdes
ambientais (Sharma et al., 2017).

KACPRZAK et al. (2017) afirmam que, se a destinacdo final do LE considerada
for 0 uso como substrato para fertilizacdo (biossolido) e condicionante do solo, a tecnologia
de tratamento aplicada ao residuo obtém um produto de qualidade, além de possibilitar a
reciclagem completa de matéria organica e reduzir o risco potencial associado a presenca de
contaminantes.

O tipo de tratamento dado ao LE definird a qualidade do residuo quanto a
umidade, estabilidade, patogenicidade, concentracdo de metais, entre outros. A partir da
composicao final desse residuo é possivel definir o destino final mais adequado. As ETE
brasileiras, na sua maioria, desidratam o residuo, mas uma pequena parte aplicam outros tipos
de tratamento como, por exemplo, a estabilizacdo. N&o realizar algum tratamento no LE

diminui a possibilidade de reciclagem do LE.
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3.4 Reciclagem do lodo de esgoto na agricultura

O LE pode ser usado como recurso para gerar energia e calor (digestdo anaerdbia,
tratamento térmico), como fertilizante e condicionador de solo, fonte de extracdo de
compostos valiosos (recuperacdo de fosforo) (Fijalkowski et al., 2017; Kacprzak et al., 2017),
dentre outras alternativas.

De acordo com KACPRZAK et al. (2017), a reciclagem do LE gera muitas
vantagens econémicas e ao meio ambiente como: (a) reducdo nas emissdes de gases de efeito
estufa, (b) melhoria das condi¢des do solo (c) reducdo no uso de combustiveis fosseis, (d)
compensacdo de custos relacionados aos métodos tradicionais de tratamento de residuos, (€)
reducdo dos patdgenos e (f) reducdo dos custos de energia pelo uso de biogas e
biocombustiveis, que podem substituir parcialmente os combustiveis tradicionais. Essas
vantagens mostram que a reciclagem é mais economicamente viavel e ambientalmente
sustentavel, em comparacéo a disposicao em aterro sanitario (Kacprzak et al., 2017).

O interesse na reciclagem e recuperacdo da matéria organica e nutrientes do LE na
aplicacdo na agricultura esta aumentando (Mejiaz et al., 2021). O LE é um residuo com
potencial agrondémico positivo tanto para o solo quanto para a planta (Achkir et al., 2023). O
uso agricola do LE é geralmente considerado como o melhor meio de disposicdo desse
residuo (Mossa et al., 2017), pois a reciclagem de LE nos solos agricolas representa uma
estratégia sustentavel por evitar o envio de matéria organica para aterros (Picariello et al.,
2021).

O uso do LE como condicionador de solos altera o contetdo organico do solo,
melhorando a qualidade geral do mesmo, devido ao aumento do carbono organico, aumento
da capacidade de troca catidonica (CTC) e liberacdo lenta de todos os nutrientes essenciais
(Lwin et al., 2018).

O LE é um residuo rico em matéria organica e nutrientes e sua aplicacdo pode
contribuir para a fertilidade do solo, pois fornece macro e micronutrientes necessarios para o
crescimento das plantas, favorece o aumento da concentracdo de matéria organica, melhora a
estrutura do solo, reduz erosdo, melhora a fertilidade do solo e a produtividade das culturas
(Fang et al., 2017; Fijalkowski et al., 2017; Gonzaga et al., 2017; Sharma et al., 2017; Rajput
et al., 2021) e minimiza o uso de fertilizantes quimicos (Sharma et al., 2017) que sdo

produzidos a partir de recursos naturais nao renovaveis.
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O uso de fertilizantes minerais em solos agricolas é a pratica de reposi¢do de
nutrientes que estardo biodiponiveis aos cultivos (Picariello et al., 2021) e esse uso pode ser
substituido pela aplicacdo do LE de forma gradual, com o objetivo de se adequar ao manejo
sustentével.

Paises foram citados por SHARMA et al. (2017), quanto a porcentagem em
volume do uso de LE, gerado nas ETE, na agricultura: 55% na Australia, 30% na Alemanha,
8% na Grécia, 12% no Japdo, 10% na Nova Zelandia, 79% no Reino Unido e 36% nos
Estados Unidos. A figura 2 apresenta esses valores, bem como outras formas de disposic¢ao do

LE para esses paises.

Figura 2 — Comparacdo entre as alternativas de disposi¢do do LE para diferentes paises
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Fonte: Dados adaptados de SHARMA et al., 2017.

De acordo com dados apresentados por SHARMA et al. (2017), os baixos valores
de uso agricola do LE no Japdo e Grécia sao justificados pela forte préatica de incineracdo de
LE, sendo 75% e 54%, respectivamente, ja para Nova Zelandia 60% do LE é encaminhado
para aterros, sendo a maior taxa de destinacdo entre os paises comparados pelos autores.
Outro dado interessante nesse trabalho é que o Reino Unido encaminha apenas 1% do LE
gerado nas ETE para aterros, enquanto que 79% sédo destinados para a agricultura.

O poder econdmico do pais tem relagdo com a pratica de destino final do LE. Em
paises de alta renda, como EUA, Canada e Austrélia, o LE tratado € amplamente utilizado em

solos, j& em paises menos desenvolvidos é feito descarte do residuo em aterros, e isso é
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possivel porque nesses paises desenvolvidos, o LE é tratado adequadamente para melhorar
sua qualidade e o uso seguro em solo agricola (Fijalkowski et al., 2017).

De acordo com FIJALKOWSKI et al. (2017) a Unido Europeia destina 39% do
residuo para agricultura, valor esse baixo na visdo dos autores, e esta situacdo se deve ao fato
de que o LE pode conter uma quantidade de diferentes contaminantes que podem gerar riscos.

No Brasil, a difusdo dessa pratica € muito menor que outros paises. Em 2017, 215
do total de 1707 municipios brasileiros (com ETE em operacao e que geram LE) destinavam o
LE & agricultura, sendo 147 municipios s6 na regido Sul (IBGE, 2020). N&do foram
encontrados registros mais recentes, quanto ao volume de LE gerado e destinado a agricultura
no Brasil.

Os solos que recebem LE como fertilizante tém apresentado melhora agronémica
e rendimentos produtivos comprovados para diferentes espécies de culturas (Sharma et al.,
2017), pois ha o aumento de matéria organica e nutrientes como N e P que favorecem a
fertilidade agricola (Achkir et al., 2023). Mas apesar das vantagens do uso de LE nos solos
agricolas, é importante ter atencao aos riscos que podem acontecer devido a pratica.

A prética da aplicagdo de LE em solos pode ser uma rota importante de
contaminacdo do solo, como, por exemplo, a introducdo de compostos xenobidticos em
ambientes terrestres (Kinney et al., 2012) e a aplicacdo a longo prazo pode aumentar o risco
de lixiviacdo, caso a aplicacdo do residuo néo seja feita com cautela (Achkir et al., 2023).

Portanto, sdo necessarias algumas precaucdes quando se deseja usar o LE na
agricultura e uma delas é quanto a presenca de potenciais contaminantes em que devem

atender os limites maximos de concentracdo no LE como, por exemplo, 0s metais.
3.5 Metais no lodo de esgoto

A presenga de poluentes no LE tratado deve ser considerada, principalmente
quando o uso for em solos agricolas (Fijalkowski et al., 2017; Buta et al., 2021). Os metais
toxicos contidos no LE sdo elementos quimicos de grande preocupagdo quanto ao risco de
contaminacgdo, principalmente em &reas nas quais ocorrem aplicagcdes sucessivas do residuo
(Niva et al., 2016). O aumento das concentragdes de metais no LE pode aumentar o risco de
poluicdo ambiental (Chen et al., 2023) e, por esse motivo, é importante que a aplicacdo do LE
na agricultura seja monitorada e controlada.

As concentragdes de metais sdo0 muito varidveis, podendo ser menores que 0S

limites permitidos nas legislacfes ou estar em niveis mais elevados (Gusiatin et al., 2018). As
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concentra¢fes maximas de substancias inorganicas para a aplicagdo do LE em solos agricolas
estdo especificadas no CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020), e esta estabelece as
concentracdes limites de 11 metais e ainda define o LE em duas classes (1 e 2) que permitem
a aplicacdo na agricultura, sendo a Classe 1 mais restritiva para alguns metais e que também
apresenta menos restricdes quanto as possibilidades de uso no solo agricola quando
comparada com a Classe 2.

Para os paises europeus, a Diretiva Europeia 86/278/EEC (EC, 1986) de LE
regula os limites permitidos de Zn, Cu, Ni, Pb, Cd, Cr e Hg, apresentando menores restri¢oes
(em numero de metais a ser determinados para o uso do LE na agricultura) se comparada a
legislacdo brasileira, mas as concentracdes dos metais apresentam limites menores que 0S
brasileiros. O mesmo ocorre com a legislacdo norte-americana (USEPA, 1994) que apresenta
menos elementos para avaliagdo, mas as concentragbes sdo mais restritivas. A tabela 1
apresenta os valores limites de metais no LE, preconizadas pelas legislagOes brasileira,

americana e europeia.

Tabela 1 - Limites maximos de metais em lodo de esgoto para sua aplicacdo em solos agricolas,
preconizados nas legisla¢des brasileira (Brasil, 2020), americana (USEPA, 1993) e europeia (EC, 1986)

LegislacGes
Elemento Brasil EUA  Europa
traco Classe 1  Classe 2
(mg kg™)

As 41 75 na na
Ba 1300 1300 na na
Cd 39 85 20 01/mar
Pb 300 840 190 5-300
Cu 1500 4300 775 50-140
Cr 1000 3000 1450 100-150
Hg 17 57 9 1-1,5
Mo 50 75 na na
Ni 420 420 230 30-75
Se 36 100 na na
Zn 2800 7500 1500 150-300

na = ndo se aplica
) N&o quantificado, menor que o limite de quantificagéo.
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Muitos paises restringem o uso de LE na producdo de alimentos devido ao risco
potencial de patdgenos e contaminacdes. Outros paises como, por exemplo, a Noruega,
reciclam o LE e comercializam como fertilizantes, visando maximizar os beneficios da
reciclagem e desenvolver tecnologias e sistemas de gestdo inovadoras (Kacprzak et al., 2017).

Para tornar a pratica mais segura, é necessario conhecer a dindmica dos metais no
solo, resultante da aplicacdo do LE na agricultura, e 0s riscos que essa pratica pode trazer em

curto e em longo prazo para o ecossistema edéafico.
3.6 Metais no solo

Os metais podem ser encontrados naturalmente no solo, fazendo parte da sua
composicdo mineral, mas praticas antrépicas podem contribuir para o0 aumento da
concentracdo desses metais e interferir, de alguma forma, no funcionamento do ecossistema
do solo.

O LE contém metais na sua composicao e a aplicacdo desse residuo na agricultura
pode aumentar a concentracdo desses metais no solo e, consequentemente, colocar em riscos a
qualidade e fertilidade do solo, a saude humana e o ecossistema edafico. As aguas também
podem ser afetadas pelo despejo e/ou alto teor de metais no solo, por run-off para dgua
superficiais e por lixiviagdo para aguas subterraneas. Sendo assim, aplicar LE no solo pode
ser preocupante por causa da toxicidade dos metais contidos nesse residuo, sendo que, quanto
maior a concentracdo de metais, maior o risco de poluicdo ambiental (Chen et al., 2023).

O CONAMA n° 420/2009 (Brasil, 2009) apresenta critérios e valores orientadores
de qualidade do solo, quanto a presenca de substancias quimicas, efetuada com base em
Valores Orientadores de Referéncia de Qualidade (VR), de Prevencédo (\VP) e de Investigacdo
(VI), e classifica o solo em classes que variam de 1 a 4, sendo os solos de classe 1 aqueles que
apresentam concentracdo de metais menor ou igual a VR, considerados solos néo
contaminados, e classe 4 maior que o valor de investigacdo (VI), considerados solos
contaminados. Ainda nessa legislacdo é possivel encontrar valores orientadores de qualidade
do solo, classificagéo dos solos, prevencao e controle da qualidade dos solos, gerenciamento
de areas contaminadas sem decorréncia de atividades antropicas e, ainda, diretrizes para
praticas de aplicacdo de LE na agricultura.

Para solos que recebem LE como fertilizante, 0 CONAMA n° 498/2020 (Brasil,
2020) estabelece a necessidade de monitoramento do solo quanto aos metais, que deve

acontecer com a periodicidade determinada na resolucdo. Apresenta ainda as cargas
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acumuladas teoricas permitidas de substancias inorgéanicas pela aplicacdo de LE como
biossolido, quando se tratar de LE classe 2, mas ndo apresenta referéncia dos valores de
substancias quimicas as aguas subterraneas, os quais estdo definidos no CONAMA n°
420/2009 (Brasil, 2009).

O destino dos metais no solo pode ser influenciado por fatores bi6ticos e abidticos
como, por exemplo, caracteristicas do solo, espécies vegetais presentes, clima, entre outros.
Quando inseridos no ecossistema terrestre, 0s metais podem apresentar trés comportamentos,
sendo eles: bioacumulagéo, bioconcentracdo e biodisponibilidade.

GUO-HANG et al. (2018), ap6s avaliarem os metais Zn, Cu, Cr, Ni, Cd, Pb, As e
Hg em gréos e palhas de trigo e milho, observaram o fator de bioacumulacdo dos metais
semelhantes para os grdos de trigo e milho e as taxas de acumulacdo encontradas dos metais
estdo apresentadas a seguir em ordem decrescente: Zn>Cu>Cd>Hg>Ni>Cr>Pb>As e
Zn>Cu>Cd>Hg>Cr>Ni>Pb>As, para trigo e milho, respectivamente. Esse estudo demonstrou
que o Zn foi 0 metal com maior bioacumulacao nas plantas testadas e o As apresentou menor
capacidade de bioacumulacdo, sendo menos absorvido pelas plantas.

A bioconcentracdo pode ser usada para indicar a capacidade de transferéncia de
metais dos solos para plantas (Guo-Hang et al., 2018). O acumulo de metais no solo e a
bioconcentracdo desses elementos no meio ambiente se deve a caracteristica desses
contaminantes inorganicos ndo serem biodegradaveis, tendo como consequéncia sua entrada
na cadeia alimentar (Fijalkowski et al., 2017) e a aplicacdo prolongada de LE no solo pode
levar a0 acumulo de contaminantes e afetar todo o ecossistema terrestre (Verlicchi e
Zambello, 2015; Kacprzak et al., 2017).

A biodisponibilidade é um fator essencial na determinacdo da toxicidade e
absorcdo de metais nos organismos (Ardestani et al., 2014), sendo que quanto maior a
biodisponibilidade do metal, maior a capacidade de absor¢éo da substancia pelos organismos
e plantas.

Embora teores de metais sejam um dos fatores limitantes do uso de LE no solo
sabe-se que a mobilidade, biodisponibilidade e toxicidade do LE para as plantas dependem da
forma quimica que o metal se apresenta no meio (Gusiatin et al., 2018). A avaliacdo quimica
apresenta limitagdes como, por exemplo, a impossibilidade de rastrear todos os elementos
quimicos presentes no residuo e a falta de conhecimento dos efeitos das interacdes entre 0s

compostos numa mesma matriz (Renaud et al., 2017).
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De acordo com estudo de BARAN et al. (2018), que avaliaram a
biodisponibilidade do Zn no solo, foi observado que propriedades do solo, quanto ao
conteddo de carbono organico, pH, areia, silte e argila, apresentaram correlacdo com as
formas biodisponiveis de Zn no solo, mas dentre eles o carbono orgéanico foi o fator que
apresentou maior correlagdo. Portanto, metais em diferentes solos podem néo apresentar a
mesma biodisponibilidade.

Solos brasileiros apresentam pH mais acidos e, de acordo com SOARES et al.
(2015), o pH do solo tropical é em torno 5,0 a 6,5. ALVAREZ (2010) indicou que solos com
pH mais basicos foram associados aos menores potenciais redox, que coincidiram com baixo
teor de Zn disponivel e Zn solGvel em agua no solo, e menores niveis de absorcdo de Zn pelas
plantas de linho (Linum ussitatisimum L.).

De modo geral, os metais presentes no LE se tornaram fator limitante crucial para
a aplicacdo na agricultura, e, mesmo tendo limites estabelecidos regulamentados, pode néo ser
suficiente para avaliar o risco que essa pratica pode trazer aos solos (Duan e Feng, 2022). A
utilizacdo de testes de toxicidade, como ensaios complementares as analises quimicas é
recomendada para estimar os riscos da aplicacao desse residuo.

Pouco se sabe sobre os riscos de transferéncia de metais na aplicacdo do LE na
agricultura, no entanto, avaliagfes da concentracdo e da distribuicdo de metais no solo estdo
recebendo maior atencdo nos Ultimos anos e estdo sendo propostos indices que medem o risco
da aplicacdo do LE no solo (Gusiatin et al., 2018).

Diante disso, é importante realizar ensaios ecotoxicoldgicos que permitam
monitorar a qualidade do solo, conhecer 0s niveis tdxicos de substancias para organismos do
solo e, subsequentemente, analisar o risco que essa disposicao final do LE pode trazer para o

ecossistema edafico.
3.7 Ecotoxicologia do solo

A ecotoxicologia ganhou mais relevancia ap6s 1970, mas no solo, comegou a ser
estudada com maior intensidade na década de 1990 (Niva, 2019), sendo um assunto mais
recente, quando comparado com os estudos de ecotoxicologia da agua.

NIVA et al. (2016) realizaram um estudo de caso que apresentou a evolucdo das
regulamentacdes e dos ensaios de toxicidade do solo no Brasil, nos dltimos 30 anos. Os
autores observaram que, com a publicacdo do CONAMA n° 420/2009 (Brasil, 2009), surgiu

maior interesse pela avaliacdo de riscos ambientais, mas ainda tem muito para avancar.



32

Ensaios ecotoxicoldgicos tém sido utilizados para avaliar efeitos de substancias
quimicas no ambiente, a partir da exposi¢cdo do contaminante ao organismo bioindicador e
possiveis efeitos causados no individuo ou populacdo (Menezes-Oliveira et al., 2011). A
avaliacdo do impacto ambiental é feita por ensaios de toxicidade aguda ou cronica, capazes de
avaliar os efeitos da exposicdo aos contaminantes, medindo o crescimento, letalidade e/ou
reproducdo dos organismos-teste, sendo que o0 ensaio de reproducdo geralmente faz uma
projecdo mais confiavel dos efeitos (Niva, 2019).

A ecotoxicologia é necessaria para o0 desenvolvimento de estratégias de controle
para evitar ou minimizar a contaminagdo em matrizes ambientais (Chen et al., 2015), pois €
possivel avaliar riscos ao ecossistema, a salide humana e a qualidade dos recursos naturais. Os
ensaios ecotoxicolégicos com organismos edaficos podem auxiliar nas tomadas de decisfes
em relacéo a aplicagdo do LE em solo ou entdo definir diretrizes mais realistas dos cenarios
de exposicéo (Niva et al., 2016).

NIVA (2019) afirma que a ecotoxicologia esta evoluindo como ciéncia e, apesar
dos ensaios ecotoxicologicos serem considerados 6tima ferramenta para avaliacao de riscos de
substancias quimicas ao ambiente, ainda existem muitos desafios a serem vencidos para que
esses testes sejam mais difundidos. De acordo com a autora esses desafios sao:

a) Maior acessibilidade as normas técnicas;

b) Formacdo de recursos humanos e a producdo de dados cientificos, que
precisam da ajuda de incentivo técnico e financeiro das agéncias de fomento e dos centros de
pesquisa e universidades;

¢) Maior troca de experiéncia por meio de encontros entre pessoas que exercem tal
atividade, mas para isso é necessario 0 reconhecimento da importancia da area de
ecotoxicologia de solos na propria comunidade cientifica;

d) Melhor capacitacdo dos técnicos dos 6rgaos ambientais;

e) Elaboracédo de Resolugdes, Diretrizes e outros instrumentos legais que exijam
esses ensaios como ferramenta de controle.

Frequentemente, ensaios ecotoxicoldgicos do solo fazem uso de um substrato
artificial do solo, que s&o insuficientes para avaliar a situacdo de campo (Jansch et al., 2005;
Sydow et al., 2017). Ensaios ecotoxicologicos, realizados com organismos terrestres em solos
artificiais, podem sub ou superestimar a toxicidade dos metais se forem comparados com

ensaios em solos naturais, isso por causa da diferenca de concentragdo dos cations basicos
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dissolvidos na agua intersticial quando comparado o solo natural com o artificial (Sydow et
al., 2017).

A caracterizacdo das propriedades do solo é um passo muito importante para
avaliar a produtividade dos solos agricolas (Tola et al., 2017). A variacdo nas propriedades do
solo também pode causar diferencas na biodisponibilidade e toxicidade dos metais aos
organismos edaficos (Luo et al., 2014; Alves et al., 2018). As propriedades do solo séo pH,
capacidade de retencdo de &gua, textura, tamanho de particulas, condutividade elétrica,
umidade, composi¢do quimica, carbono orgéanico total, entre outros.

No Brasil, os valores de prevencdo para avaliar o risco ecolégico dos metais no
solo sdo baseados apenas em analises quimicas e em dados de ensaios ecotoxicoldgicos
realizados em solos de regiGes temperadas, mas o solo tropical brasileiro pode apresentar
diferentes valores de toxicidade, devido as suas caracteristicas (Alves et al., 2018).

Ensaios ecotoxicologicos em solo natural brasileiro sdo muito escassos, e por isso
devem ser realizados para que sejam determinados, dentre os tipos de solos que sdo mais
representativos no Brasil, quais sdo as caracteristicas que podem ter uma influéncia direta na
toxicidade de diferentes compostos (Niva et al.,, 2016). Portanto, mais pesquisas s&o
necessarias para avaliar a toxicidade aos bioindicadores em solos naturais e, assim, preencher
as lacunas de conhecimento sobre os efeitos das espécies bioindicadoras (Jansch et al., 2005).

LIN et al. (2019) avaliaram a toxicidade de Ni para Folsomia candida em 10
diferentes solos chineses e foram encontrados variados valores de CE50 para os solos,
observando correlacdo entre pH e matéria organica do solo aos diferentes valores de
toxicidade. Isso reforca a necessidade de testes com os diversos tipos de solos brasileiros.

A escolha do bioindicador (organismo-teste) a ser utilizado nos ensaios
ecotoxicoldgicos também é uma etapa fundamental do delineamento da pesquisa. As espécies
Enchytraeus crypticus e Eisenia fetida sdo amplamente utilizadas em ensaios laboratoriais
para avaliar a toxicidade aguda ou cronica (Menezes-Oliveira et al., 2011). NIVA et al. (2016)
constataram que houve o aumento do numero de grupos de pesquisas brasileiros que
trabalham com os organismos E. crypticus e F. candida e que as amostras mais avaliadas séo
de pesticidas, efluentes e residuos, como exemplo o LE.

Avaliagéo da toxicidade dos metais Cu, Zn, Pb e Cd com o organismo F. candida
foi apresentada por LIU et al. (2018) e do Cu com os organismos E. crypticus e F. candida
por CAETANO et al. (2016). Os autores dos dois trabalhos concluiram que essas espécies

edaficas sdo recomendadas para avaliar efeito no solo e de acordo com SANTORUFO et al.
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(2012), o E. crypticus é mais sensivel para os metais testados pelos autores, quando
comparados com o F. candida. Portanto, com base nessas informacdes, o0 E. crypticus foi

escolhido para a analise de risco deste trabalho.
3.8 Enchytraeus crypticus como bioindicador

Os enquitreideos sdo pertencentes ao Filo Annelida e subclasse Oligochaeta.
Esses organismos estdo presentes por todo o mundo e em diferentes solos, e estdo envolvidos
nas principais fungbes do solo como, por exemplo, na dindmica da estrutura do solo e da
matéria organica, além da capacidade de construir de galerias, produzir hamus, misturar
particulas minerais e organicas do solo (Castro-Ferreira et al., 2012; Pelosi e Rémbke, 2018) e
atuar na ciclagem de nutrientes (Niva, 2019).

As comunidades desses organismos sao sensiveis a mudancas no uso e manejo do
solo, tanto em termos de abundancia da populacdo quanto a diversidade de espécies, no
entanto, existe a necessidade de pesquisas que permitam entender melhor a importéncia
funcional desses organismos em especial as pressdes antropicas (Pelosi e Rombke, 2018).

Enquitreideos também séo bons bioindicadores dos efeitos potencialmente toxicos
causados por tracos de metais presentes no solo, pois essa espécie, assim como a minhoca,
tem contato intimo com o solo por vias orais e dérmicas (Buch et al., 2017).

E comum o uso de Enchytraeus albidus em testes de toxicidade e a norma
brasileira ISO 16387/2012 (ABNT, 2012) se refere a essa espécie, mas permite adaptacdes ao
E. crypticus. O E. crypticus apresenta maior faixa de tolerancia aos parametros como matéria
organica e pH se comparado ao E. albidus, mas faltam pesquisas sobre as toleréncias e
preferéncias para diferentes classes de textura do solo para E. crypticus (Jansch et al., 2005).

Uma vantagem do uso de E. crypticus comparado ao E. albidus se da pelo tempo
de geracdo. Para E. albidus esse periodo é de 6 semanas, enquanto E. crypticus o tempo de
geracdo ocorre em trés semanas, € Como consequéncia, um tempo mais curto para se obter 0s
resultados de toxicidade, além de apresentar resultados confidveis (Castro-Ferreira et al.,
2012).

O comprimento de adulto de E. crypticus cultivados em laboratério, em meio agar
com temperatura controlada a 21+2 °C, varia de 3 mm a 12 mm e 0s organismos apresentam
um ciclo de vida de aproximadamente 20 dias e sobrevive 85 dias, e conseguem produzir em
média 4,6 ovos/dia/ individuo, que eclodem em, aproximadamente, 9 dias (Niva et al., 2019).

A figura 3 mostra um E. crypticus na fase adulta.
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Figura 3 — Foto do organismo-teste E. crypticus adulto

Fonte: Amorin et al., 2021.

PELOSI e ROMBKE (2016) avaliaram a relevancia dos enquitreideos como
bioindicadores nas préaticas de manejo do solo, mas o0s autores observaram a auséncia de
relacBes claras entre praticas agricolas e atividade das comunidades dessa espécie, bem como
raros estudos do fator que afeta os enquitreideos avaliados isoladamente e poucos estudos que
tenham similaridades, tornando-os muito dificeis de serem comparados.

Visto as vantagens dos testes com E. crypticus e a auséncia de estudos, é
importante mais avaliacdes quanto aos efeitos de residuos, como o LE, e seus componentes

nos diferentes solos a esses organismos.
3.9 Ensaios ecotoxicologico com lodo de esgoto

Ensaios biologicos sdo ferramentas muito importantes para avaliacdo da
ecotoxicidade de matrizes s6lidas complexas, como é o caso do LE (Vasickova et al., 2016).
A avaliacdo da toxicidade do LE por quantificacdo de compostos quimicos é extremamente
necessaria para a adequacdo dos LE com vista a aplicacdo na agricultura (Fuentes et al., 2006;
Oleszczuk, 2010; Renaud et al., 2017), mas apenas a caracterizacdo de substancias quimicas
ndo é considerada um indicador suficiente para garantir o uso do residuo com seguranca
(Fijalkowski et al., 2017; Renaud et al., 2017).

De acordo com VASICKOVA et al. (2016), métodos quimicos ndo preveem 0S
efeitos de misturas complexas em organismos vivos que podem ser avaliados nos ensaios de
ecotoxicidade. Nao sendo possivel avaliar a disponibilidade dos compostos quimicos aos
organismos vivos, 0s ensaios de toxicidade se tornam essenciais e complementares
(Fijalkowski et al., 2017; Niva, 2019), pois a medida que a complexidade das misturas

aumenta, espera-se que ocorram mais interagbes entre oS compostos presentes e a biota
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(Renaud et al., 2020). A toxicidade da mistura pode ser afetada por interagdes entre metais no
solo, no processo de absorcdo (toxicocinética) e no local de acdo toxica dentro do organismo
(toxicodinamica) (Renaud et al., 2020).

Os ensaios ecotoxicoldgicos ndao devem substituir as regulamentacgdes existentes,
mas fornecem evidéncias de eventuais riscos do uso de LE na agricultura e a inclusdo dos
ensaios ecotoxicoldgicos na legislacdo traria beneficios para o monitoramento da aplicacédo
desse residuo no solo (Groth et al., 2016).

Como ja visto no tdpico 3.7, as propriedades do solo afetam os resultados do
bioensaio, portanto é necessario levar em consideracéo o tipo de solo (Vasickova et al., 2016;
Renaud et al., 2020). Sendo assim, este trabalho avaliou a ecotoxicidade de amostras de LE
em solos naturais e, ainda, fez a andlise de risco de nove metais em solo natural (SN) e solo
artificial tropical (SAT), isoladamente.

O impacto do LE nos ecossistemas edaficos permanece incerto (Mossa et al.,
2017). Existe escassez de informac@es tanto sobre os efeitos do LE nos organismos terrestres
(Kinney et al., 2012), como de anélises detalhadas dos riscos associados a aplicacdo de LE no
solo, como fertilizantes ou condicionador, informacGes essas indispensaveis para garantir o
menor risco de seu uso (Oleszczuk, 2010). Portanto, foi realizada a andlise de risco por ser
uma ferramenta importante de avaliacdo, levando em consideracdo 0s teores de metais
presentes no LE, as concentracGes de efeito ndo observado (CENO) aos E. crypticus e a taxa
de aplicacdo recomendada pelo CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020).

3.10 Analise de risco

Apesar do LE ser rico em nutriente e com grande potencial para ser usado como
fertilizante, pouco se sabe sobre os riscos de transferéncia de metais envolvidos na aplicacédo
em solos (Mejias et al., 2021). DUAN e FENG (2022) mostraram que os valores de limites
maximos regulatorios nao sdo suficientes para determinar se o LE € adequado para 0 uso em
solos agricolas. Os LE sdo matrizes complexas, e ao identificar a complexidade da
contaminacdo se faz necessaria a avaliagcdo dos riscos (Gonzalez et al., 2010; Niva, 2019;
Duan e Feng, 2022).

GONZALEZ et al. (2010) usaram a mesma metodologia aplicada neste trabalho
para avaliar o risco do nonilfenol no LE no solo. Assim como para 0s metais, 0S autores
afirmam que o nonilfenol foi encontrado em concentragdes diferentes no LE e isso depende

de varios fatores como, por exemplo, o uso regional do composto, condi¢des climaticas,
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caracteristicas de cada ETE, populacdo atendida, tipo de tratamento do LE e sistema de
descarga (doméstica ou industrial).

MEJIAS et al. (2021) também realizam a mesma metodologia para avaliar o risco
de alguns compostos organicos presentes no LE, usando valores ecotoxicoldgicos encontrados
em literatura de organismos bioindicadores aquaticos. A partir desses valores, 0s autores
calcularam a concentracdo sem efeito previsto (predicted no-effect concentration- PNEC). A
dificuldade encontrada no trabalho de MEJIAS et al. (2021) e GONZALEZ et al. (2010) foi
reunir valores ecotoxicoldgicos de solo, portanto optaram por usar organismos aquaticos,
assumindo que 0 PNECs, € comparavel ao PNEC;gya.

MEJIAS el al. (2021) sugerem melhorias na avaliacdo de risco com dados de
organismos terrestres. Diante disso, este trabalho realizou tanto analise de risco para amostras
de LE em solo natural, quanto para cada metal encontrado no LE, neste caso comparando o
solo natural e o solo artificial, usados neste trabalho, para o organismo E crypticus, da fauna
edafica. Os resultados obtidos sdo importantes para melhor compreensdo dos valores
encontrados para a toxicidade em solos diferentes, e podem contribuir para subsidiar
discussdes acerca da presenca de metais no solo e os efeitos na fauna edafica.

A anédlise de risco permite monitorar a qualidade do solo, conhecer os niveis
toxicos de substancias para organismos do solo e mensurar o possivel risco que a disposi¢cao

final do LE pode trazer para o ecossistema edafico.
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4 MATERIAIS E METODOS

4.1 Materiais
41.1 Solos

Nesta pesquisa foram utilizados dois tipos de solos — solo artificial tropical (SAT)
e solo natural (SN). O SAT foi preparado com areia fina, passada em peneira com abertura de
2 mm, lavada e seca a 60 * 2°C por 48 horas (75%), caulim (20%) e fibra de c6co (5%). A
composicdo do SAT seguiu NIEMEYER et al. (2018) e a umidade usada foi de 20%.

A amostra de solo natural (SN), classificada como latossolo vermelho, foi
coletada em Itirapina, no interior de S&o Paulo, regido de clima tropical, e armazenada em
geladeira por até 4 meses, para preservacdo de suas caracteristicas. A escolha do local da
coleta se deu por ser uma area sem atividade antrépica e por ser um solo ja utilizado pelo
grupo de pesquisa. O SN foi seco a 60°C + 2°C por 48 h em estufa e peneirado (abertura de 2
mm - mesh 9).

O art. n° 31 do CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020) determina que, anterior a
aplicacdo do LE, o solo deve ser caracterizado quanto aos parametros de fertilidade, teor de
sodio trocével, condutividade elétrica e substancias quimicas. Amostras de solos-testes (SN e
SAT) foram encaminhadas, apds coleta ou preparo, no caso do SAT, para o laboratério do
Instituto Agrondémico de Campinas (IAC) para determinacdo destes parametros. A
caracterizacdo de substancias quimicas (tabela 2) seguiram metodologias descritas por RAIJ
et al. (2001) e ABNT (2003).
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Tabela 2 — Caracterizacdo quimica das amostras de solo — SAT e SN utilizadas nas analises ecotoxicoldgicas

Parametro  Unidade SN SAT Método
MO gdm?3 100 29 secagem
pH (KCI) 51 54 KCI 1M
H+Al mmolc dm’ 80 17 Tampéo SMP
P mg dm’3 8 4 Resina
K mmolc dm’3 1 11 Resina
Ca mmolc dm’3 21 14 Resina
Mg mmolc dm’ 9 9 Resina
SB mmolc dm’3 31,1 34,0 Célculo
CTC mmolcdm3 1111 51,0 Célculo
CR % 69,8 na Célculo
V% % 28 67 Célculo
Na mmolc dm’3 0,1 na Acetato de aménio pH7
Al mmolc dm’3 0 1 Cloreto de Potassio
S mg dm’3 5 8 Fosfato de Calcio
B mg dm’3 0,3 0,66 agua quente
CE dsm* 0,1 na Agua 1:1
Cu mg dm’3 3,2 0,5 DTPA
Fe mg dm?3 31 7 DTPA
Mn mg dm3 16,4 4,5 DTPA
Zn mg dm?3 0,5 0,6 DTPA

MO = Matéria Organica

SB = Soma das Bases

CTC = Capacidade de Troca Catibnica
V% = Saturag8o por bases

CE = Condutividade Elétrica

CR = Coeficiente de Retencdo hidrica
na= ndo analisado

Foi realizada a distribuicdo granulométrica do SAT e do SN, pelo IAC. Os
resultados obtidos dessa analise para SAT, classificada como franco-arenosa, foi de 14,3%
argila, 11,8% de silte e 73,9% de areia. Ja para SN os valores foram: 39,1% argila, 10,7%
silte, 50,2% areia, sendo considerado um solo textural argiloarenosa. A classificagdo do SN de
latossolo vermelho se deu por ser um solo constituido por material mineral, em estagio
avancado de intemperismo, geralmente &cido, solo pouco feértil (V%<50%), baixa troca
catidnica (< 170 mmol kg™) e textura média (EMBRAPA, 2018).
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4.1.2 Amostras de lodo de esgoto

Foram coletadas 3 amostras de LE em diferentes ETE, todas na regido
metropolitana de Campinas, interior de Sdo Paulo. A primeira amostra de LE (LEA) foi
coletada em outubro de 2018, a segunda LE (LEB) em novembro de 2019 e a terceira amostra
de LE (LEC) em dezembro de 2020.

O LEA é proveniente do tratamento de efluente em reatores anaerdébios do tipo
Upflow Anaerobic Sludge Blanket (UASB) seguido de floculacdo quimica e flotadores, com
capacidade de tratar 120 | s™* de esgoto. O LEA passou por desidratacdo mecanica (centrifuga)
e a ETE produz, em média, 20 ton dia™ da torta de lodo com 27% de teor de sélidos. O LE é
armazenado em cacambas e enviado para aterro sanitario.

A ETE que gera o LEB trata 0 esgoto com tecnologia que combina os sistemas
aerobio e anaerébio. Com capacidade de tratamento de esgoto em torno de 45 | s™, tem
eficiéncia acima de 90% e atende 20 mil habitantes. A producdo de LEB em volume néo foi
informada, mas o tipo de tratamento do efluente aplicado nessa ETE gera baixo volume do
residuo, que € encaminhado para aterro sanitario.

O LEC é proveniente do tratamento através do UASB e decantador lamelar, é
desidratado por centrifugas e estocado em leitos de secagem natural. Apds secagem €
recolhido, estocado em cacambas e enviado para aterro sanitario. A capacidade de tratamento
do efluente 44 | s e estima-se envio de 100 ton ano™.

As coletas dos LEA e LEB foram feitas imediatamente na saida do centrifuga, o
LEC foi coletado do leito de secagem apds 15 dias de exposicdo ao sol. Todas as amostras
foram acondicionadas em sacos plasticos atdxicos e encaminhadas ao laboratério da
FT/UNICAMP.

Foram determinados os valores de umidade, série de sélidos dos LE bruto, pH e
condutividade elétrica (CE) no mesmo dia da coleta, e as metodologias estdo descritas no item
4.2.1. Todas as amostras apresentavam alto valor de umidade e a relacdo de solidos volateis
(SV) e solidos totais (ST) (que se refere a fracdo orgénica estabilizada), e estes parametros

podem ser visualizados na tabela 3.
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Tabela 3 — Parametros fisico-quimicos dos LE brutos, determinados logo apds a coleta nas ETE

Parametros LEA LEB LEC
Umidade (%) 77,6 85,6 49,8
Sélidos totais (ST) % (mm™) 22,4 14,4 50,2
Sélidos volateis (SV) % (m m™) 62,9 71,0 53,4
SVIST 2,80 4,94 1,06
pH (1:5) 7,6 7,0 6,8
Condutividade Elétrica (CE) (1:10) (us cm™) 364 321 1773

Fonte: AUTORA (2023).

4.1.3 Cultivo do organismo E. crypticus

Os organismos E. crypticus foram cultivados no Laboratdrio de Ecotoxicologia de
Solos (LAECOS) na Faculdade de Tecnologia (FT) da Universidade Estadual de Campinas
(UNICAMP). O meio de cultivo foi preparado com agar bacteriolégico e uma mistura
esterilizada de quatro solugdes, CaCl,.2H,0, MgSQ,4, KCI e NaHCO3, e disposto em placa
Petri estéril. As condicBes do cultivo seguem a ABNT NBR ISO 16387 (ABNT, 2012)
adaptada aos E. crypticus, mantidos a 20 °C + 2°C, em fotoperiodo 12:12h (claro/escuro) e
alimentados duas vezes por semana com farinha de aveia e agua. A figura 3 é uma foto do
meio de cultivo utilizado por este trabalho e cultivado no laboratério de Ecotoxicologia do
Solo (LAECOS/UNICAMP).

Figura 4 - Meio de cultivo com E. crypticus do Laboratério de Ecotoxicologia do Solo (LAECOS/UNICAMP)

Fonte: Autora, 2023.
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4.2 Métodos
4.2.1 Estabilizacdo e caracterizagdo do lodo de esgoto

As amostras de LE coletadas foram imediatamente acondicionadas em bag
geotéxteis, constituidos por 100% poliéster e 880 g m™ de gramatura, até atingir a
estabilizacdo. Foram coletadas amostras quinzenalmente, e determinados valores de Sélidos
Volateis e Sélidos Totais e a estabilizacdo que é dada pela razdo SV/ST, de acordo com a
CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020). O valor recomendado pela Norma para esta taxa de
estabilizacdo é de 0,65 ou menor, e este parametro é importante para acompanhar a
mineralizacdo do LE. Os bag geotéxteis ficaram acondicionados em &rea externa, com
cobertura superior, em ambiente claro e temperatura natural, e as amostras de LE ficaram
armazenadas nos bags que proporcionavam um ambiente escuro e com capacidade de

aproximadamente 5 kg de amostra, com lados iguais medindo 39 cm, como mostra a figura 5.

Figura 5 — LE coletado acondicionado em Bag geotéxtil para estabilizacdo
‘- " - —

Fonte: Autora, 2023.

No art. 8° da Resolucio CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020) é requerida a
caracterizacdo quanto ao potencial agronémico e de substancias quimicas, determinados neste
trabalho para os LE estabilizados. A tabela 4 apresenta as metodologias utilizadas para cada
parametro, sendo que a série de nitrogénio, série de sélidos, pH e condutividade elétrica foram
feitos no laboratério da FT, e as analises dos metais, carbono organico total e fésforo foram
realizados pelo IAC.
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Tabela 4 — Metodologias aplicadas aos parametros fisico-quimicos, quimicos e de potencial agronémico

Parametros Extracdo Determinacéo Método utilizado
As, Ba, Cd, Cr, Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Digestio com HNO, ICP-AES USEPA (2006)
Se, Zn e HCI USEPA (2007)
. Digestdo com H,SO, ) ANDRADE E
Carbono Organico Total (COT) Volumetria
e K,Cr,04 ABREU (2006)
o o Solubilizagdo em o
Condutividade Elétrica (CE) ] o Condutivimetro EMBRAPA (2009)
agua deionizada
i Digestdo com HNO; USEPA (2006)
Fosforo Total (Ptotal) ICP-AES
e HCI USEPA (2007)
Nitrato + Nitrito (NO3™ + NO) Solubilizagio em  Destilagdo por arraste a
] o RAIJ et al. (2001)
Nitrogénio amoniacal (NH;") agua deionizada vapor
o L Destilacdo por arraste a
Nitrogénio total (NTK) Digestdo em H,SO, RAIJ et al. (2001)
vapor

Solubilizagéo em
pH o pHMetro EMBRAPA (2009)
agua deionizada

Sélidos totais (ST)
Sélidos volateis (SV) na Gravimetria EMBRAPA (2009)

Umidade

na = ndo aplicavel

4.2.2 Aplicacgéo de lodo de esgoto no solo

Foram realizados ensaios de ecotoxicidade do LE, apds estes estarem
estabilizados no bag, que se deu em 60 dias para LEA e LEB, e 45 dias para LEC, conforme
determinado pelos valores de Solidos Volateis por Solidos Totais (SV/ST). Apés a
estabilizagéo, foram retiradas as amostras de LE dos bags e secas a 60 = 2 °C, em estufa por
48 h, triturada em moinho de agata (FRITSCH Mortar Grinder PULVERISETTE 2) e
peneiradas em peneira com abertura de 2 mm (mesh 9), seguindo metodologia de DOMENE
et al. (2010).

Os E. crypticus foram expostos ao LE seco e peneirado aplicado direto no SN, nas
concentracdes 0,5; 1,5; 5,0; 15,0; 50,0 e 150,0 g kg™ de solo seco, e entdo homogeneizado.
Apbs a mistura de LE no solo foi adicionado agua destilada para corrigir a umidade do solo a

40% do coeficiente de retencdo hidrica (CR), ou seja, 24% de umidade.
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Para determinacdo das concentraces, foi utilizado o trabalho de DOMENE et al.
(2010), que avaliaram LE em diferentes solos usando as concentragdes 1, 2, 4, 8, 16,1, 32,7,
67,3 e 144 g kg™ de LE em solo seco e obtiveram CE50 entre 2,7 a 47,2 g kg™ para a
reproducdo de F. candida. A taxa de aplicacdo, considerada para o calculo da analise de risco,
também foi levada em conta na escolha das concentraces de LE no solo. EU-TGD (2003)
determina o valor da taxa de aplicacdio de LE no solo agricola de 05 kg m™
(aproximadamente 1,5 g kg™) anual. GONZALEZ et al. (2010) também utilizou esse valor
para os calculos de quociente de risco. Sendo assim, este trabalho considerou a concentracéo
de 1,5 g kg™ como valor referéncia e valores 10 e 100 vezes maiores, além de valores

intermediarios, que pudessem ser proximos ao de DOMENE et al. (2010).

4.2.3 Contaminacdo do solo com metais

Foram realizados ensaios ecotoxicoldgicos, com metais nos solos natural e SAT.
A escolha dos metais para os ensaios ecotoxicolégicos ocorreu com base no CONAMA n°
498/2020 (Brasil, 2020). Foram determinadas as toxicidades de todos os metais preconizados
nesta resolucdo, exceto Hg e Se, pois ambos ndo foram detectados nas amostras de LE
coletadas.

Foram adicionados ao solo natural e ao SAT 0s compostos quimicos que
continham os metais a serem avaliados, em 5 concentracGes mais o controle, de acordo com o
namero minimo de réplicas preconizado pela norma ABNT NBR ISO 16387 (ABNT, 2012).
As concentracdes foram determinadas com base em dados reportados na literatura para E.
crypticus e quando ndo encontrada para essa espécie, eram usados como referéncia outros
organismos como E. albidus, F. candida ou E. fetida.

Foram feitas as contaminagcbes do solo, para cada metal, a partir da solucéo-
estoque, a qual foi usada para preparar soluces de concentracdes pré-definidas em mg kg™ do
contaminante por diluicdes em agua deionizada. Foram usadas as mesmas concentragdes no
SN e SAT para a maioria dos metais, no entanto, em alguns casos foi necessario diminuir ou
aumentar a concentracdo em um dos solos-testes devido a diferenca de toxicidade observada
em testes preliminares.

Cada solucdo-teste foi adicionada em 300 g de solo (SN e SAT) e a umidade
corrigida para 40% da capacidade de retencdo do solo (CR) (24% de umidade). Os solos

foram homogeneizados e armazenados por 2 dias para estabilizagdo dos metais. A tabela 5
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apresenta 0s compostos quimicos e as taxas de aplicacdo no solo-teste para cada elemento

quimico.

Tabela 5 — Compostos utilizados nos ensaios ecotoxicol6gicos com E. crypticus e as concentracdes aplicadas
nos solos-teste

Concentracao
Metal Composto CASn° (mg kg™ de solo seco)
SN SAT
As  Na,HAsO, - 7TH,0  10048-95-0 100; 200; 400; 800; 1600 5; 10; 20; 40; 80
Ba BaCl,.2H,0 10326-27-9  250; 500; 1000; 2000; 4000  250; 500; 1000; 2000; 4000
Cd CdCl,.H,0 35658-65-2 25; 50; 100; 200; 400 25; 50; 100; 200; 400
Cr K2Cr,0; 7778-50-9 25; 50; 100; 200; 400 100; 200; 400; 800; 1600
Cu CuS0O,.5H,0 7758-99-8 25; 100; 250; 500; 1000 25; 100; 250; 500; 1000
Mo Na,Mo00,.2H20 7631-95-0 25; 100; 400; 1600; 3200 100; 200; 400; 800; 1600
Ni NiCl,.6H,0 7791-20-0 5; 10; 50; 100; 500 5; 10; 50; 100; 500

Pb  Pb(C,H30,),.3H,0  6080-56-4 200; 400; 800; 1200; 1600 200; 400; 800; 1200; 1600

Zn ZnS0, 7H,0 7446-20-0 10; 100; 150; 200; 400 10; 100; 150; 200; 400

4.2.4 Toxicidade Aguda com Enchytraeus crypticus

Foram usados o solo natural (SN) (latossolo) e solo artificial tropical para os
ensaios com o bioindicador E. crypticus. O ensaio com E. crypticus seguiu a ABNT NBR ISO
16387 (ABNT, 2012) adaptada, usando 10 organismos clitelados em cada recipiente-teste. O
clitelo indica a fase adulta do organismo e é possivel reconhecé-lo, sendo uma estrutura

branca dentro do corpo, como mostra a figura 6.
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Figura 6 - Foto do E. crypticus na fase adulta, com indicacéo do clitelo

Fonte: Amorin et al., 2021.

Para cada recipiente-teste contendo 30 g de solo, previamente contaminado com a
respectiva concentracdo do metal a ser avaliado e com umidade corrigida. As variaveis
controladas durante todo o periodo de teste foram o fotoperiodo de 12:12 horas (claro:escuro)
e a temperatura de 20 + 2°C.

Os organismos foram alimentados uma vez por semana com farinha de aveia e,
quando necessario, receberam adicdo de &gua suficiente para correcdo da umidade. Para cada
concentracdo da substancia-teste foram feitas 4 réplicas (n=4) e 8 réplicas para o controle
(n=8).

Este trabalho optou por 28 dias de incubacéo. A escolha por este periodo deve-se
aos varios trabalhos com metais, usados como referéncia, que expuseram 0s organismos nesse
periodo. Tem sido sugerido reduzir o tempo de exposi¢cdo de E. crypticus para 21 dias pois
atende o periodo geracional do organismo-teste, 0 nimero de juvenis é menor e o resultado é
obtido mais rapido, mas muitos trabalhos que consideraram 4 semanas para realizacdo do
teste, atenderam a todos os critérios de validacéo (Castro-Ferreira et al., 2012).

Foram obtidos os valores de pH no inicio e no final do teste para cada
concentracdo e para os controles, em solucdo aquosa de KCIl 1M, na propor¢do 1:5 (solo:
KCI), pesando por¢des de 10 g de cada amostra, agitando por 5 minutos e mantendo em
repouso por 30 minutos antes da medicdo. Para determinar o pH final, foram armazenadas
amostras de solo (controle e das diferentes concentragdes testadas) nas mesmas condicgdes de
condicionamento, temperatura e fotoperiodo do teste com organismos e ap6s o periodo de
incubacéo seguiam para o procedimento descrito anteriormente.
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Para a finalizacdo do ensaio de reproducdo com E. crypticus, adicionou-se um
volume da solucéo de etanol a 70% que ultrapassa o nivel do solo em cada recipiente-teste e
rosa de bengala (1% da solucdo em etanol) para corar 0s organismos-testes, conforme mostra
a figura 7. O solo foi lavado em pequenas porcdes e passado por peneira de 53 um de abertura
(mesh 270) para a retengdo dos organismos.

Foi quantificado o numero total de individuos juvenis de cada réplica. Valores de
coeficiente de variacdo menor que 50% no controle validam o teste, de acordo com a ABNT
NBR 1SO 16387 (ABNT, 2012), que foi observado em cada ensaio.

Figura 7 — Recipiente contendo solo e organismos a esquerda e recipiente corado com finalizado com alcool

70% e rosa de bengala

4.2.5 Ensaio de sensibilidade para Enchytraeus crypticus

Foram realizados ensaios de sensibilidade com acido bérico que avalia a
qualidade do cultivo dos organismos anualmente, no periodo dos testes. O SAT foi
contaminado por Acido Bérico nas concentraces 25,0; 50,0; 100,0; 200,0 e 400,0 mg kg™ de
H3BO3; em solo seco, seguindo NIEMEYER et al. (2018). O ensaio de sensibilidade teve
duracdo de 21 dias de exposi¢do dos organismos e seguiu a ABNT (2012). Os resultados estdo
apresentados no Anexo 1.

4.2.6 Andlise estatistica

Foram determinados os valores da Concentracdo efetiva a 50% da reproducao
(CES0), considerando 95% de intervalo de confianca e modelo de regressdo ndo linear a partir
do ajuste de curva logistica Il (dose-resposta), representada pela equacdo 1, usada no
software Statistica 7 ©.
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y=c/(1+(x/CE50)"b) (1)

Onde:

y= Numero de organismos

c = Diferenca entre limite superior da curva e limite inferior da curva
x = Concentracdo de substrato no solo

CE50 = Dose correspondente a 50% de resposta

b = Declividade da curva em torno de CE50

Também foram aplicadas a Analise de Variancia unidirecional (ANOVA) e
determinados os valores de Concentracdo de efeito observado (CEO) e Concentracéo de efeito
ndo observado (CENO) por teste de Tukey para testar diferencas significativas entre o
controle e as diferentes concentracdes de metais. Foram realizados teste de normalidade e
homogeneidade antes das andlises estatisticas pelo teste de Levene e Kolmogoroff-Smirnov,
respectivamente, pelo software Origin®, considerando valor de p maior que o nivel de
significancia (p>a) de 0,05.

Para os casos que a normalidade ou homogeneidade ndo era atendida, eram feitas
transformacdes em vx. Nos casos em que os dados transformados também n#o atendiam esses
parametros estatisticos, utilizou-se o teste ndo paramétrico de Kruskall Wallys e o teste de
Dunn, sendo que esse ultimo foi usado para determinar CENO e CEO. Os valores resultantes
dos tratamentos estatisticos estdo apresentados no anexo 3.

4.2.7 Andlise de risco ecotoxicoldgica

A analise de risco foi avaliada usando Quocientes de Risco (QR), conforme
trabalho de GONZALEZ et al. (2010). Para amostras de LE os QR foram determinados pela
razdo da concentragdo encontrada de cada elemento quimico presentes no LE (PEC —
Predicted Environmental Concentrations) e a concentracdo sem efeito previsto (PNEC -
Predicted No-Effect Concentrations). PNEC foi calculado como sugere o Documento de
Orientacdo Técnica da Unido Europeia (EU-TGD, 2003) a partir dos valores de CENO de
cada metal dividido pelo fator de incerteza. EU-THGD (2003) define os fatores de incerteza
para calcular PNEC no solo, considerando nimero de espécies de diferentes niveis troficos,
tempo de teste (teste agudo ou crénico) e tipo de analise estatistica. Neste trabalho foi usado

uma espécie, teste cronico e CENO, portanto o fator de incerteza foi de 100.



49

Esse fator reflete o grau de incerteza dos dados obtidos por ensaios
ecotoxicoldgicos em laboratorios que usam poucas espécies, extrapolando para o ambiente
“real”, dando condi¢do de prever efeitos das substancias nos ecossistemas (EU-TGD, 2003).
Sendo assim, quanto mais organismos-testes de niveis troficos variados, maior a confianga,
menor serd o fator de incerteza utilizado.

Para solos com adicéo de LE, os QR foram determinados também pela razdo de
PEC e PNEC, mas nesse caso foi preciso considerar a taxa de aplicacdo anual, portanto PEC
considera a concentragdo esperada de cada substancia no ambiente. Os resultados de QR
foram determinados foram aplicados a equagéo 2.

PEC: C|0do X APL|Qd0/ PROF50|0/DENSSO|0 (2)

Onde:

Ciodo= Concentracdo do metal encontrado no LE (mg kg'l);

APL o4 = Taxa de aplicacdo do LE anual (kg m™) (Brasil, 2020);
PROF;10= Profundidade (0,2 m);

DENSs1, = Densidade do solo agricola (1700 kg m™)

Para determinar a taxa anual de aplicacdo de cada LE, foi considerado o teor de N
disponivel nos LE e calculada a partir da equacdo 3. As taxas de aplicagdo anuais,
determinadas seguindo o CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020), foram de 0,33, 0,60 e 0,34
kg m? para LEA, LEB e LEC, respectivamente.

Ndisp (mg kg™) = (FM/100) x (Kj-NHs) + 0,5 x (NH3) + (NO3+NOy) (3)

Onde:

FM = Fracdo de mineralizacdo do nitrogénio (%), estabelecido por estudos realizados no
Estado;

Kj = Nitrogénio Kjeldahl (nitrogénio total - NTK) (mg kg™);

NH; = Nitrogénio amoniacal (mg kg™);

NOs+NO, = Nitrogénio Nitrato + Nitrito (mg kg™).
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A fragdo de mineralizagdo considerada para este trabalho foi de 30% (LE digerido
aerobiamente) por ser o maior valor estabelecido pela Norma P4.280 (CETESB, 2021) do
estado de S&o Paulo, considerando até um ano apos a aplicacédo do LE. Depois de calculado o
valor de nitrogénio disponivel foi possivel determinar a taxa de aplica¢do anual de LE que nédo
devera exceder o valor encontrado na equacdo 4 para a cultura de milho, a partir da
recomendacdo agronémica oficial do estado que, para o Estado de Sao Paulo, se encontra no
Boletim Técnico 100 (Raij et al., 1997).

Taxa de aplicaco (t ha™) = N recomendado (kg ha) (4)
N disponivel (kg t™)

A cultura escolhida foi o milho, por ser amplamente cultivado no pais e por ser
permitido o uso de LE como fertilizante para esta cultura. O valor de N recomendado adotado
nesse trabalho foi de 30 kg ha™, pois se refere @ maior taxa de aplicacdo para as culturas de

milho apresentadas na tabela 6, de acordo com Boletim Técnico 100.

Tabela 6 — Valores de N, em kg ha™, para variadas espécies de milho

Cultura N (kg ha™)
Milho para gréos e silagem 10-30
Milho "safrinha" 30
Milho verde e milho doce 10-30

Fonte: RAIJ et al. (1997).

Os niveis de risco foram considerados da seguinte forma: baixo risco (QR < 0,1),
médio risco (QR entre 0,1-1) e alto risco (QR > 1). Sendo assim, foram calculadas as
porcentagens de ocorréncias em que cada metal apresentou alto risco (QR > 1), pelo nimero
de tratamentos (3 diferentes LE em 2 solos diferentes, resultando em 6 tratamentos). Também
foi calculado o nimero de metais que apresentaram alto risco em cada LE, em porcentagem,
para que pudessem ser avaliados quais metais resultam em maior risco, se 0 LE estudado

fosse aplicado no solo.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 Caracterizagdo do potencial agronémico do lodo de esgoto

A composicdo e as caracteristicas do LE dependem de varios fatores, como:
origem dos efluentes, tipo de tratamento do esgoto, tratamento do lodo para atingir a
estabilizagdo, tempo e condicGes de armazenamento ou 0s agentes coagulantes utilizados
(Chen et al., 2012) o que torna imprescindivel a caracterizacdo do LE, principalmente quando
a disposicéo final for em solos agricolas.

Foram realizadas as caracterizages fisico-quimicas das amostras de LE, que
avalia o potencial agronémico, assim que as amostras atingiam a taxa de estabilizacdo abaixo
de 0,65, conforme detalhado na metodologia (topico 4.1.2) e recomendado pela legislacdo
(Brasil, 2020). Para a aplicacdo na agricultura é necessario avaliar a concentracdo de
macronutrientes, que sdo essenciais para o crescimento das plantas. A tabela 7 apresenta os

valores fisico-quimicos e potencial agrondmico das trés amostras de LE.

Tabela 7 — Resultados das analises fisico-quimicas e caracterizagdo do potencial agrondmico das amostras de
LE estabilizadas

Parametros fisico-quimicos

LEA LEB LEC
Umidade (%) 7,2 9,3 6,5
Sélidos totais (ST) % (m m™) 92,8 90,7 93,5
Sélidos volateis (SV) % (m m™) 58,0 42,1 53,0
SV/IST 0,63 0,46 0,57
Tempo para estabilizacdo (dia) 60 60 45
pH (1:5) (residuo:agua) 5,2 59 55
Condutividade Elétrica (1:10) (us cm™) 3710 4704 3340

Potencial agronémico (g kg™ base seca)

Carbono Organico (COT) 274 280 230
Fdsforo total (Ptotal) 8,1 6,2 20,8
Nitrato + Nitrito (NO;+NO,) <0,001 @ 0,099 0,100
Nitrogénio amoniacal (NHs") 2,4 2,5 4,0
Nitrogénio disponivel (Ndisp) 8,8 5,0 9,0
Nitrogénio total (NTK) 27,8 14,6 27,1

W Nao quantificado, menor do que o limite de quantificagéo.
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Observa-se que o pH alterou ao longo do periodo de estabilizagdo (tabela 3 e
tabela 7), e os valores do pH nas amostras de LE bruto eram de carater neutros (6,8 a 7,6) que,
apos a estabilizacdo, sofreu reducao, tornando o material mais acido (5,2 a 5,9). Isso se deve a
decomposicdo da matéria organica, durante o processo de mineralizagdo (Breda et al., 2020)
pois esse processo produz H* e CO,, resultando em &cido carbénico e vérios acidos organicos
(Achkir et al., 2023), com consequente diminuicao do pH.

COLLIVIGNARELLI et al. (2019) também encontraram valores de pH que
variam nesta mesma faixa de valores (6,5 a 8,0) para LE brutos, que corrobora com este
trabalho. FERRAZ et al. (2016) encontraram valores de pH entre 7,6 e 8,2, para LE coletados
no Brasil. HOANG et al. (2022) fizeram revisao de literatura e encontraram os valores de pH
para LE entre 5 e 8,6.

E conhecido que o pH é um parametro que influencia a biodisponibilidade do
metal no solo, podendo alterar a sua toxicidade para os organismos edéaficos, portanto sera
levado em consideracdo que todos os LE estabilizados sdo de carater acido, semelhante aos
pH dos solos (SN e SAT), nos quais foram realizados os ensaios de toxicidade com o E.
crypticus. Comparando as trés amostras de LE em estudo, ndo é possivel correlacionar o pH
dos LE a sua toxicidade, pois todos apresentaram pH proximos.

O tempo de estabilizacdo do LEC foi menor, pois esse residuo passou por um
processo a mais de tratamento, tendo sido disposto em leitos de secagem por 15 dias,
enquanto os LEA e LEB foram coletados ja na saida da centrifuga. E possivel observar que,
somados os dias que esse LE ficou disposto em leito de secagem (15 dias) e o tempo no bag
(45 dias), os trés LE levaram o0 mesmo tempo para atingir a estabilizacéo.

Os valores de umidade e das taxas de estabilizacdo reduziram a medida que as
amostras de LE ficaram armazenadas nos bags geotéxteis, enquanto os valores de
condutividade elétrica (CE) aumentaram como mostra a figura 8.
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Figura 8 — Resultados dos valores de umidade (%), taxa de estabilizagdo e condutividade elétrica (uS cm™) dos

LE no dia da coleta (Ti) e ap6s o periodo de estabilizagao (Tf)
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Fonte: Autora, 2023.

Os bags geotéxteis sdo eficazes em desidratar residuos (Sharrer et al., 2009) e,
além de reduzir o volume de LE para a disposicdo final, € um sistema que permite o
encapsulamento e isolamento do residuo. Como esperado, os valores de umidade dos LE
estudados sofreram diminuicdo ao longo da estabilizacdo do LE. Amostras de LE brutos
apresentavam umidade de 77,6, 85,6 e 49,8% para LEA, LEB e LEC, respectivamente e
atingiram baixo valor de umidade (6,5 a 9,3%).

A reducdo taxa de estabilizacdo (SV/ST) significa que o LE estabilizou, ou seja,
reduziu a quantidade de matéria organica e passou a ser um material mais adequado para
aplicacdo agricola. As amostras de LE sofreram reducdo desta taxa de 2,8 para 0,63, 4,94 para
0,46 e 1,06 para 0,57 no LEA, LEB e LEC, respectivamente. O LEC bruto apresentou menor
guantidade de matéria organica e umidade e, consequentemente, menor taxa de estabilizacéo,
0 que esta relacionado com o tempo que esteve disposto no leito de secagem, anterior a coleta.
Este parametro é importante, pois as taxas de estabilizacdo da decomposicdo da materia
orgénica levam a reducgédo da biodisponibilidade do metal devido aos niveis reduzidos de
matéria organica soltvel (Sharma et al., 2017).

A Condutividade Elétrica (CE) é um indicador da concentracdo de sais na
amostra. Esse parametro é usado para correlacionar varias propriedades fisicas e quimicas do

solo e que afeta a produtividade agricola e a aplicagdo do LE no solo aumenta o valor de CE
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(Achkir et al., 2023). Altos valores de CE, relacionada a salinidade, podem causar aumento da
toxicidade (Chelinho et al., 2019).

Os valores de CE foram significativamente maiores nos LE estabilizados se
comparados aos LE brutos, que foram de 364 para 3710, 321 para 4704 e 1773 para 3340 uS
cm™ para LEA, LEB e LEC, respectivamente. O aumento de CE acompanhou os resultados da
taxa de estabilizacdo do LE, isto €, quanto menor a taxa de estabilizacdo, maior a degradacgéo
do LE, portanto maior a quantidade de sais inorganicos, assim como é possivel ver na figura
8, quando Ti e Tf sdo comparados. KONCZAK e OLESZCZUK (2018) determinaram valor
de CE para LE estabilizado de 3200 uS cm™, na Pol6nia, valor préximo aos encontrados nos
lodos avaliados nesta pesquisa.

Quanto aos resultados de Carbono Organico Total (COT), os valores foram de
274, 280 e 230 g kg™ para LEA, LEB e LEC, respectivamente. FERRAZ et al. (2016)
encontraram valores proximos de COT aos determinados neste trabalho ao avaliar trés
diferentes amostras de LE de ETE localizadas na regido metropolitana de Sdo Paulo. Os
autores avaliaram 3 amostras de LE e os valores minimos e maximos de COT, encontrados
pelos autores, foram de 182,4 e 302,6 g kg™. A pesquisa de NASCIMENTO et al. (2020)
avaliaram 19 amostras de LE coletadas em diferentes ETE de S&o Paulo e os autores
verificaram que este parametro variou de 203 a 425 g kg™ e relacionaram esta variacdo ao
processo de tratamento do residuo na ETE.O LE, avaliado por ACHKIR et al. (2023),
apresentou valor de COT de 149 g kg™

O nitrogénio amoniacal (NHs"), ou aménia, pode causar toxicidade em seres
edaficos, mas que pode sofrer sorcdo a matéria organica e ter sua toxicidade atenuada
(Domene et al., 2010). Portanto em solos com maiores quantidade de matéria organica ou que
receberam o LE, a toxicidade devido & amdnia é menor.

A amonia é liberada a partir da decomposi¢cdo de materiais organicos, que podem
ser convertidos, pelo processo de nitrificacdo, em nitrito que, rapidamente, é convertido em
nitrato (Domene et al., 2010). Nitrogénio na forma nitrato e nitrito (NO3+NO,") estd mais
biodisponivel para plantas e representa uma boa fonte de nutriente, mas, ao mesmo tempo, se
ndo assimilado imediatamente pela planta, hd um risco potencial de perda de lixiviacdo de
NO3;+NO;, levando a contaminagdo da superficie ou das &guas subterraneas (Wong et al.,
2001).

Para nitrogénio total (NTK) os valores encontrados nesta pesquisa foram 27,8,
14,6 e 27,1 g kg™ base seca, respectivamente para LEA, LEB e LEC, e FERRAZ et al. (2016)
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encontraram valores para amostras de lodo de esgoto coletadas no estado de Sdo Paulo que
variaram entre 16,4 a 36,9 g kg™ base seca. HOANG et al. (2022) reuniram trabalhos que
determinaram NTK nos LE e os valores encontrados variaram de 28 a 49 g kg™* de N nos LE
e NASCIMENTO et al. (2020) encontraram valores de 17 a 61 g kg™ nas amostras de lodo
avaliadas.

Os teores de nitrogénio disponivel (Ndisp) foram obtidos a partir dos valores de
NTK, NH;" e NO3+NO,". Vale ressaltar que o valor de Ndisp no LE vai determinar a taxa de
aplicacdo do residuo no solo, portanto, quanto maior a concentragcdo de N no LE, menor o
volume de LE permitido para aplicacdo nas terras agricolas, de acordo com a legislacdo
brasileira. O LEB apresentou o menor valor de Ndisp e, de acordo com o célculo de taxa de
aplicacdo, esse residuo pode ser disposto no solo em maiores concentracdes. Isto pode
carregar maiores concentracfes de metais e outros componentes para o0 solo, quando a taxa de
aplicacdo for baseada apenas na concentracdo de Ndisp.

Os elementos N e P sdo 0s macronutrientes mais necessarios para o crescimento
das plantas e podem ser encontrados em diferentes concentracfes nos lodos. O P esta se
tornando um recurso natural de alto custo (Chen et al., 2012) e escasso no meio ambiente.
Solos séo deficitarios de P e precisam de reposicdo para obter maior produtividade agricola.
Existem muitos paises que dependem da exportacdo desse recurso (Christodoulou e
Stamatelatou, 2016). WONG et al. (2001) observaram que as diferencas nos teores de P e N
de diferentes LE dependem da eficiéncia do tratamento e das fontes de esgoto de cada ETE.

Para o foforo total (Ptotal) os teores encontrados nas trés amostras avaliadas
foram de 8,1; 6,2 e 20,8 g kg em base seca, para LEA, LEB e LEC respectivamente. Os
valores encontrados nos LE por GHERGHEL et al. (2019) variaram de 5 a 23 g kg™,
correspondente ao intervalo de valores aqui encontrado e FERRAZ et al. (2016) encontraram
a variacio de P entre 24,8 e 44,5 g kg™ e no trabalho de NASCIMENTO et al. (2020) a faixa
de valores encontrada para este parametro variou de 7,6 a 21 g kg™.

Com a aplicacdo de LE, o teor de matéria organica, Ndisp, NTK e P no solo
aumentam significativamente, e podem favorecer o crescimento da cultura (Guo-Hang et al.,
2018). A decomposigdo da matéria organica torna o P, Fe, S e Zn mais biodisponivel, e isso
afeta negativamente a toxicidade do LE no solo (Breda et al., 2020).

De acordo com os resultados obtidos do potencial agrondmico das 3 amostras de
LE avaliadas neste trabalho, € possivel observar que, apds a estabilizacdo atender o valor
menor que 0,65, o teor de sélidos é acima de 90%, o que favorece o transporte do LE. Valores
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de CE altos que representam amostras mineralizadas. Os valores de pH foram baixos, porém
préximos aos valores de pH do solo natural brasileiro. E ainda apresenta concentrac@es de
carbono organico, nitrogénio total e fosforo, que podem ser aproveitadas pelas plantas e
justificativa para um possivel uso do LE na agricultura.

Visto o potencial agrondmico do LE, a partir da caracterizacdo fisico-quimica e
presenca de nutrientes, é necessaria a determinacdo de metais, denominada no CONAMA n°

498/2020 (Brasil, 2020) como caracterizacdo de substancias quimicas.

5.2 Caracterizacdo de substancias quimicas das amostras de lodo de

esgoto

O teor de metais é um fator limitante para definir se 0 LE pode ou ndo ser
aplicado no solo (Chen et al., 2012). A principal fonte de metais no LE sdo os efluentes
industriais e o escoamento superficial (Fijalkowski et al., 2017; Hoang et al., 2022). Apesar
dos LE estudados serem considerados domésticos, as ETE podem receber parte de efluente
industrial, alterando as caracteristicas do LE, no final do processo.

Devido a grande importancia do contetdo de metais no LE, a determinacédo de 11
metais previstos no CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020) para os 3 lodos avaliados estdo
apresentadas na tabela 8, seguidos dos valores maximos permitidos nas legislacdes brasileira
(Brasil, 2020), americana (USEPA, 1993) e europeia (EC, 1986). E possivel observar que a
legislacdo brasileira contempla maior nimero de metais para analise, mas os metais também
monitorados nas legislacGes europeia e norte-americana apresentam valores mais restritivos,

exceto o Cr na legislacdo dos Estados Unidos.
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Tabela 8 — Resultados de metais presentes, em mg kg™, no LEE e comparativo com legislagdes brasileira,

americana e europeia

Elemento Concentrac@es no LE LegislacGes
Brasil (2020) USEPA EC
traco LEA LEB LEC

Classe 1 Classe 2 (1993) (1986)

(mg kg™)
As 10,9 6,7 <1,0% 41 75 na na
Ba 349,0 700,0 317,0 1300 1300 na na
Cd 1,3 2,1 2,9 39 85 20 01-03
Cr 61,3 65,3 43,7 1000 3000 1450  100-150
Cu 447,0 133,0 399,0 1500 4300 775 50-140
Hg <100  <10® <1,0® 17 57 9 1-15
Mo 8,5 25,1 165,09 50 75 na na
Ni 73,2 1240 20,8 420 420 230 30-75
Pb 41,2 44,6 32,0 300 840 190 5-300
Se <1,0® <1,0® <1,0® 36 100 na na
Zn 2864,0® 10990  5610,0% 2800 7500 1500  150-300

na = ndo se aplica

) N&o quantificado, menor do que o limite de quantificacéo.

@ valor acima dos limites estabelecidos pelo CONAMA n° 498/2020, para Classe 1.
®) Valor acima dos limites estabelecidos pelo CONAMA n° 498/2020, para Classe 2.

No trabalho de HOANG et al. (2022) foram apresentados os teores dos metais Cu,
Zn, Cr, Ni, Pb, Cd, Hg e As, em amostras de LE reportados em diversas pesquisas, e de
acordo com o apresentado, os valores encontrados nas amostras de LEA, LEB e LEC estéo de
acordo com a literatura, apenas o Cr apresentou valores diferentes. Os teores de Cr na
literatura variaram entre 225 e 900 mg Cr kg™ e nas amostras de LE desta pesquisa os valores
foram bem abaixo, variando de 43,7 a 65,3 mg Cr kg™.

De acordo com FERRAZ et al. (2016), em trabalho com 3 lodos do estado de S&o
Paulo, os valores encontrados para As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni e Pb de modo geral estavam em
concentragOes superiores as encontradas nesta pesquisa, com exce¢do do Mo, que no LEB e
LEC estavam acima dos reportados pelos autores e do Zn, cujos valores para LEC também
estavam acima do encontrado. NASCIMENTO et al. (2020) encontraram grande variacdo da
concentracdo para os metais avaliados nas 19 amostras de LE de Sao Paulo.

A classificagdo dos LE em Classe 1 e Classe 2 surgiu no CONAMA n° 498/2020

(Brasil, 2020), e essa resolucdo define Classe 2 como o LE que atende os valores maximos
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preconizados para essa categoria e que é menos restritiva que a Classe 1, por isso devera ser
usado com mais cautela. O LE Classe 2 s6 pode ser usado como biossolido se a taxa maxima
anual e a carga maxima acumulada de substancias quimicas ndo exceder os limites também
preconizados nessa resolugéo.

Os LEA e LEC apresentaram valores de Zn acima do permitido pela legislacéo
brasileira para Classe 1 (Brasil, 2020), europeia (EC, 1986) e americana (USEPA, 1993), mas
atende a Classe 2 da legislacdo brasileira. A concentracdo de Mo no LEC ultrapassa até a
Classe 2 da CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020), o que impossibilita 0 uso agricola.
Portanto LEB estd enquadrado na Classe 1, LEA na Classe 2 e LEC ndo devera ser utilizado
na agricultura, se considerada a legislacdo brasileira. Vale ressaltar que nos Estados Unidos e
Unido Europeia o Mo nao é avaliado.

De acordo com a Directiva 86/278/EEC (EC, 1986) os teores de Cu do LEA e
LEC também estdo acima do permitido, mas ndo ultrapassam o0s limites da legislacdo
brasileira. O Ni no LEB esta acima dos limites europeus e 0 Zn, nas trés amostras de LE, ndo
atendem as legislacdes europeias e americanas.

Os metais Zn, Ba e Cu foram os mais abundantes nas amostras de LE. Em
diversos paises que realizaram andlises de amostras de LE, apresentaram maiores
concentragdes para Zn, como exemplo a China (Wong et al., 2001; Yang et al., 2017; Chen et
al., 2023), o Reino Unido (Charlton et al., 2016), a Alemanha (Fijalkowski et al., 2017) e a
Poldnia (Gusiatin et al., 2018). GUO-HANG et al. (2018) ainda alertam para a bioacumulacéo
de Zn em grédos de milho e de trigo, sendo maior que outros metais. No trabalho de
NASCIMENTO et al. (2020) a faixa de concentracao para este metal variou de 245 a 4592 mg
kg™t.

Em relacdo ao Zn, apesar das amostras LEA e LEC apresentarem valores mais
altos deste metal, no trabalho de HOANG et al. (2022) o valor maximo deste metal reportado
chegou a 7500 mg Zn kg™. DUAN E FENG (2022) avaliaram LE de 13 ETE diferentes e 0 Zn
foi o elemento que teve a maior variagdo entre as estagdes, seguido do Cu. Nesse estudo o
valor de Zn foi entre 52,3 e 855 mg Zn kg, j& o Cu apresentou variacéo entre 88,6 e 261,0
mg kg™, mas foi o metal que, a média, foi o mais abundante. Nas amostras de lodo coletadas
em SP a faixa de concentracdo para Cu variou de 85 a 573 mg kg™, indicando alta
variabilidade na sua concentracdo (Nascimento et al., 2020).

O Ba, assim como o Mo, ndo apresenta limite nas legislacbes europeia e

americana, portanto ndo é um metal determinado em LE em diversos paises como acontece
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nas legislagdes americana (USEPA, 1993) e europeia (EC, 1986), e neste trabalho as amostras
atenderam o limite maximo estabelecido na legislacdo brasileira.

A caracterizacdo de metais no LE deve sempre ser monitorada, pois grandes
variagBes podem ocorrer entre as estacGes e até mesmo nos diferentes periodos do ano na
mesma ETE. A varia¢do da concentracdo de metais nos LE é devido as diferentes tecnologias
de tratamento de esgoto adotadas, a variacdo na composicao quimica dos efluentes domesticos
recebidos (Sharma et al., 2017), influéncia de industrias, trafego, drenagem, agua pluviais,
entre outros, mas o que prevalece é o componente antropico (Duan e Feng, 2022).

Os metais em concentracGes maiores que os limites permitidos pelas legislagdes
podem levar a disseminacgdo ao longo da cadeia alimentar e ter consequéncias graves (Sharma
et al., 2017), portanto € importante conhecer as concentragcdes que causam efeitos toxicos de
cada metal em bioindicadores do ecossistema terrestre, aqui representado pelo E. crypticus.
Além disso, é de fundamental importancia compreender a toxicidade dos metais no solo,

principalmente em solos tropicais.
5.3 Ensaio ecotoxicoldgico com 0s metais

Ensaios ecotoxicoldgicos terrestres sdo realizados, na sua maioria, a partir de
substratos artificiais compostos por areia, matéria organica (fibra de c6co ou esfagnos) e
caulim. De acordo com JANSCH et al. (2005), essa escolha se da por razdes de padronizacio
e possibilidade de comparacdo entre os trabalhos, aléem da importancia de usar o SAT como
controle no teste pois os organismos utilizados na maioria dos ensaios em solos naturais sao
aqueles que apresentam bom desempenho no solo artificial.

Neste trabalho a opcdo do uso de solo natural nos ensaios de ecotoxicologia se
deve a caréncia de estudos sobre a toxicidade dos metais e solos tropicais naturais, sendo mais
comum ensaios em substratos artificiais de solo, preparados em laboratério. O uso de solo
natural nesses ensaios pode apresentar resultados mais fiéis ao que pode ocorrer no ambiente
natural (Sydow et al., 2017).

No inicio dos testes foram medidos os pH que variou de 4,7 a55em SN e 4,8 a
6,1 em SAT, e verificou-se que o solo que recebeu maior concentracdo de LE apresentou
maior pH, assim como foi observado por ACHKIR et al. (2023). As variagdes entre pH inicial
e pH final foram pequenas (Anexo 2) e 0s organismos sdo capazes de se reproduzir nesta

faixa de pH e evitam apenas solos muito acidos (pH < 4), de acordo com a ABNT (2012).
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JANSCH et al. (2005) afirmaram que o pH 6timo para E. crypticus é entre 5,9 e
6,5, mas estes organismos podem pH tolerar a faixa que varia de 3,6 até 7,7. Em todos os
ensaios realizados o pH minimo foi de 4,6 e maximo de 6,9 entdo pode-se considerar que 0
pH atende o tolerdvel para os organismos testados. Apesar da consideracdo sobre o pH
toleravel para o bioindicador aqui utilizado, é importante entender que o pH em solo
influencia a biodisponibilidade dos metais.

O pH do solo acima de 7 pode limitar a disponibilidade de micronutrientes
metalicos (Breda et al., 2020), portanto o solo brasileiro, que possui carater acido, pode
apresentar maior toxicidade ja que os metais estdo mais biodisponiveis. De acordo com
Achkir et al. (2023), quando o pH do solo é aumentado, a toxicidade de certos metais, exceto
para selénio e molibdénio, diminuem.

De acordo com CHEN et al. (2023), as concentrac¢des de As, Hg e Cd presentes no
LE podem causar risco ecolégico quando o LE é aplicado em terras agricolas com pH < 6,5.
Considerando que o solo brasileiro tem pH menor que 6,5, é preciso maior atencdo quanto a
toxicidade desses metais, caso estejam presentes no LE.

Foram avaliadas as toxicidades dos metais As, Ba, Cd, Cr, Cu, Mo, Ni, Pb e Zn
em SN e SAT. A partir do teste de Tukey para os dados paramétricos e Dunn para os dados
ndo paramétricos foram encontrados os valores de CENO e CEO dos metais nos dois tipos e
de solo, e com o0 ajuste de curva de dose-resposta (logistica) foi possivel encontrar o CE50

(xEP). Esses resultados estdo apresentados na tabela 9.
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Tabela 9 - Resultados de CE50 (£EP), CEO ¢ CENO (0=0,05) dos testes com E. crypticus em SN e SAT

contaminados pelos metais As, Ba, Cd, Cr, Cu, Mo, Ni, Pb e Zn, isoladamente, com exposicao de 28 dias a 20°C

Dose-Resposta

Tukey/Dunn
Elemento (Logistica)
quimico CENO CEO CE50 +EP
mg kg™

As SN 200 400 728.,8 42,8
As SAT 20 40 11,0 0,8
Ba SN 250 500 1466,4 1194
Ba SAT 250 500 1066,9 56,4
Cd SN 50 100 2244 17,8
Cd SAT 50 100 121,2 11,5
Cr SN 25 50 60,2 1,6
Cr SAT 800 1600 618,4 30,9
Cu SN 250 500 383,5 31,3
Cu SAT 250 500 503,6 33,8
Mo SN 25 100 326,3 78,1
Mo SAT 400 800 624,6 55,5
Ni SN 10 50 165,4 334
Ni SAT 10 50 134,4 9,7
Pb SN 200 400 970,0 54,6
Pb SAT 800 1200 1331,0 38,5
Zn SN 200@ 400 221,3 18,6
Zn SAT 150 200 180,3 6,1

@ Zn em 100 mg kg' tem diferenca estatistica com o
controle, apresentando maior reproducdo de juvenis

nessa concentragao.

O As no solo pode representar um grave risco para 0s organismos e plantas e para
a saude humana (Vasickova et al., 2016). ALVES et al. (2018) avaliaram os impactos do
arsenato de sédio na reproducdo de minhocas (E. andrei) e colémbolos (F. candida), em SAT
e em latossolo e, assim como observado neste trabalho, também obtiveram valores de CE50
muito diferentes entre os dois solos. No latossolo ndo apresentou efeito para As na reproducao
dos organismos para ambos os solos até 135 mg As kg™ (maior concentracio testada). Para o
SAT os autores observaram maior toxicidade para este metal, obtendo valores de CE50 de
22,7 mg As kg™ para minhoca e 26,1 mg As kgpara colémbolo, o que corrobora com este
trabalho, pois apresentou valor de CE50 para E. crypticus de 11,0 mg As kg™.
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LI et al. (2021) avaliaram a reproducdo de E. crypticus, também em 28 dias de
exposicao, e obtiveram valor médio de CE50 de 46,4 mg As kg™ e 365 mg kg™ em solo
artificial e SN, respectivamente, que corroboram com a avaliagdo ecotoxicoldgica deste
trabalho.

O Ba é um metal considerado elemento ndo essencial para os organismos em geral
(Alloway, 2013; Silva Junior et al., 2022), e encontrado naturalmente em altas concentragdes
na crosta terrestre, mas ndo apresenta alta toxicidade para as plantas, apesar de terem
facilidade na absorgdo (Alloway, 2013). Os valores de CE50 de 1066,9 e 1466,4 mg Ba kg™,
para SAT e SN respectivamente, encontrados nesta pesquisa, mostra a baixa toxicidade do Ba
também para E. crypticus. Esses valores sdo proximos ao encontrado por KUPERMAN et al.
(2006), em que o CE50 variou de 830 a 1064 mg Ba kg™ em solo artificial.

O Cd é um elemento ndo essencial a planta que se acumula no solo e, que ao
longo do tempo, ndo diminui sua biodisponibilidade (Alloway, 2013). SANTOS et al. (2022a)
adicionou Cloreto de Cadmio em solo natural (LUFA 2.2, 76,8% da areia), com
caracteristicas granulométricas préximas do SAT e obtiveram CE50 de 607 mg Cd kg™,
também avaliando a reproducdo de E. crypticus, enquanto neste trabalho os valores
encontrados foram de 121,2 e 2244 mg Cd kg™, para SAT e SN, respectivamente,
apresentando maior toxicidade. CASTRO-FERREIRA et al. (2012) obtiveram CE50 para Cd
de 35 mg kg™, também aplicado em LUFA 2.2 e para o mesmo bioindicador. Com esses
resultados, é possivel verificar grande variacdo entre os resultados de CE50 para os E.
crypticus para este metal.

O Cr pode se apresentar em diversas formas de oxidacdo, sendo Cr bivalente,
trivalente e hexavalente e, assim como o Ba, ndo é utilizado como nutriente, principalmente
pelas plantas (Wyszkowska et al., 2023). Esse metal, em pH menores que 6,0, é encontrado na
forma de compostos hexavalentes, altamente sollveis e mdveis que migram facilmente no
solo e nos seus poros de agua, causando toxicidade grave aos organismos vivos (Xia et al.,
2020).

SANTOS et al. (2022b) avaliaram a reproducéo de E. crypticus em solo natural
(LUFA 2.2, pH 5,6, composto por 8,3% de argila, 14,9% de silte e 76,8% de areia)
contaminado por Cloreto de Cromo hexahidratado e o valor de CE50 foi de 317 mg Cr kg™.
Neste trabalho os valores de CE50 em SN e SAT foi de 60,2 e 6184 mg Cr kg™,
respectivamente. A distribuicdo granulométrica de LUFA 2.2 estda mais proxima as
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caracteristicas do SAT, o qual causou menor toxicidade ao organismo-teste, quando
comparado ao SN.

A forma que o metal se encontra também pode causar diferentes niveis de
toxicidade, sendo que na forma hexavalente — Cr (VI) — é considerado de dificil degradac&o,
podendo causar maior risco ao meio ambiente e ser mais toxico que outras formas do metal
como, por exemplo, na forma trivalente - Cr (I1l) (Xia et al., 2020). Portanto, comparando
solos mais préximos quanto sua granulometria (LUFA 2.2 e SAT) ¢ possivel verificar que Cr
(V1) usado em SAT, por este trabalho, foi mais toxico que Cr (111) em LUFA 2.2.

O Cr apresentou toxicidade em baixas concentracdes, principalmente no SN, isso
porque esse metal, em pH menores que 6,0, se encontra na forma Cr,0;% ou HCrO4, 0 que sdo
dificilmente adsorvidos pelo coloide do solo (Xia et al., 2020). Existem muitas pesquisas
sobre as diversas formas de Cr e o complexo comportamento dessas formas, o que resulta em
incertezas na previsdo da mobilidade do metal e 0s potenciais riscos ao ecossistema edéafico
quando presente no solo (Alloway, 2013).

O Cu é um elemento essencial para todos os organismos, sendo micronutrientes
para as plantas (Alloway, 2013). MENEZES-OLIVEIRA et al. (2011) avaliaram densidades
populacionais diferentes de E. crypticus e E. fetida expostas as diferentes concentracdes de
Cu, e os autores concluiram que apenas na concentracdo de 300 mg kg™ de Cu em solo
natural da Dinamarca, com pH 6,4 (carater acido), apresentou efeito adverso na reproducao.
Isto corrobora com os valores encontrados neste trabalho, onde até 250 mg Cu kg™ de Cu ndo
apresenta efeito negativo a reproducdo dos organismos, tanto em SAT, como em SN.
SANTOS et al. (2022a) obtiveram CE50 de 390 mg Cu kg™ em LUFA 2.2 para a reproducéo
de E. crypticus, corroborando com os valores de 383,5 e 503,6 mg Cu kg™ em SN e SAT,
respectivamente.

O Hg foi o elemento mais limitante no estudo de GUO-HANG et al. (2018) que
determinaram aplicagdo segura de LE a uma taxa de aplicacdo de 7,5 t ha™ no solo por 18
anos. As amostras de LE, do presente trabalho, ndo apresentaram concentracdo detectavel de
Hg, portanto ndo é o elemento limitante da aplicacdo deste LE no solo. Desta forma, ndo
foram realizados ensaios para avaliagdo de sua toxicidade ao organismo E. crypticus.

O Mo ¢ essencial para as plantas e, diferente dos metais ja citados, apresenta
maior mobilidade em solos alcalinos (Alloway, 2013; Achkir et al., 2023) que pode ser menos

toxico em solos brasileiros, predominantemente acidos. Espera-se que pH mais acidos (como
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é 0 caso dos solos brasileiros), resulte em maior sor¢do do anion molibdato e diminuicdo da
biodisponibilidade e toxicidade do Mo (van Gestel et al., 2011).

VAN GESTEL et al. (2011) obtiveram valores de CE50 da reproducédo de E.
crypticus em 10 solos naturais diferentes e um solo artificial, contaminados por Molibdato de
Sédio, cujas concentracdes variaram de 301 a 42820 mg Mo kg™. O intervalo de CE50 foi
muito expandido, e muitos dos casos 0s autores ndo conseguiram explicar quais fatores
poderiam ter causado essa variacao.

LIN et al. (2019) avaliaram a toxicidade de Ni para F. candida em 10 diferentes
solos chineses e encontraram valores de CE50 entre 133 e 1148 mg Ni kg™, valores estes que
variavam para cada tipo de solo. Para comparar a concentracdo que causou efeito na
reproducdo deste trabalho com de LIN et al. (2019), foram escolhidos dois solos vermelhos
(redsoil), por apresentarem pH proximo a 5,0, assim como o solo aqui testado, e esses
apresentaram valores de CE50 de 133 a 345 mg Ni kg™, valor este proximo ao resultado
encontrado de 165,35 *+ 33,43 mg Ni kg™.

O Ni em solos com pH baixos apresenta maior toxicidade pois a
biodisponibilidade do metal aumenta (Wang et al., 2018; Lin et al., 2019), o que justifica a
alta toxicidade do metal nos solos testados, que apresentaram valores de pH baixo.

O valor da toxicidade de Pb pode variar muito, por isso exige cautela, tendo em
vista o trabalho de ZHANG et al. (2019) que avaliaram toxicidade de Pb na reproducéo de E.
crypticus em solos diferentes e os resultados variaram de 81 a 1008 mg Pb kg™, apresentando
CE50 maior em solos com menores teores de argila. LUO et al. (2014) observaram que 0s
efeitos toxicos na reproducéo de E. crypticus sdo acentuados em solos mais acidos. Os autores
avaliaram a biodisponibilidade de Pb em solos de pH> 6,8 e pH< 3,8, sendo solos mais acidos
apresenta maior concentracdo de Pb biodisponivel.

ZHANG e VAN GESTEL (2019) avaliaram a reproducdo de E. crypticus em
solos contaminados por PbO e Pb (NOs),, sendo que os CE50 médio foi de 151 e 94,6 mg Pb
kg™, respectivamente. Esses resultados mostram que a forma com que o metal se encontra
tambem afetara a toxicidade do metal no solo. O PbO é menos soluvel que o Pb(NO3),,
portanto menos biodisponivel (Zhang e van Gestel, 2019). A forma desse metal usado neste
trabalho foi Pb (1), sendo a forma mais soltvel e, mesmo assim, o valor de CE50 foi elevado,
sendo de 970 e 1331 mg Pb kg™ para SN e SAT, respectivamente.

E possivel observar que a toxicidade do Pb foi inferior, comparado aos outros

metais analisados. O Pb se liga fortemente a matéria organica e dxidos de ferro, presentes no
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solo (Alloway, 2013), por isso 0 Pb € pouco biodisponivel, e apresenta baixa toxicidade
quando ha alto teor de matéria organica.

O Se apresenta variacbes de mobilidade, dependendo da forca de ligacéo,
tornando a avaliacdo da sua disponibilidade para as culturas imprecisa, que s6 € possivel obter
informagdes através da metodologia de extracdo quimica, mas sabe-se que o aumento do
contedudo de argila aumenta a retencdo de Se (Silva Junior et al., 2022). O Se, assim como 0
Hg, também ndo foi detectado nas amostras de LE estudadas e, portanto, ndo foram realizados
ensaios de toxicidade com este metal. O Se deve ser considerado, quando presente no LE,
principalmente em solos brasileiros que apresentam carater acidos, pois esse metal tem maior
biodisponibilidade em solos com pH baixos (Achkir et al., 2023).

O Zn é um micronutriente importante para as plantas, mas muitos solos agricolas
tém deficiéncia desse metal (Alloway, 2013). MOSSA et al. (2017) avaliaram a qualidade do
solo, que recebeu LE por 100 anos, a partir da caracterizacdo das comunidades microbianas
presentes. Nesse trabalho alguns metais foram avaliados e o Zn foi adotado como bom
indicador para o entendimento dos efeitos do LE as diversidades bacteriana e fungica. Os
autores concluiram que de 700 a 1000 mg kg™de Zn em solo pareceu um valor ideal para a
maxima diversidade desses micro-organismos edaficos e esse valor excede valor limite
regulamentado no Reino Unido. E possivel observar neste trabalho que E. crypticus é mais
sensivel ao Zn que bactérias e fungos, quando comparado ao trabalho de MOSSA et al.
(2017), e que a concentracdo de 100 mg Zn kg™ no solo favorece a reproducéo de E.
crypticus.

A partir do teste de Tukey foi possivel verificar que no ensaio ecotoxicoldgico
com E. crypticus para Zn apresentou duas concentra¢fes com diferenca estatistica ao controle
do SN, 100 e 400 mg kg™. Em 100 mg kg™a diferenca estatistica se da pelo aumento da
reproducdo nessa concentracdo, ja em 400 mg kg™t a diferenca se da pela diminuicdo da
reproducdo. A presenca de 100 mg kg™de Zn em solo seco contribuiu para melhor resultado
de reproducéo do E. crypticus, visto que o solo natural apresenta concentragédo de Zn (0,5 mg
I"%), valor baixo se comparado ao valor que favorece a reproducéo dos organismos.

KOOL et al. (2011) analisaram a toxicidade do Zn para F. candida que apresentou
média de CE50 de 298 mg kg™*. GOMES et al. (2022) expuseram os E. crypticus em solo
natural (LUFA 2.2, pH 5,5) contaminado com ZnCl; e o CE50 para a reproducdo encontrado
foi de 143 mg Zn kg™, que esta préximo aos valores encontrados neste trabalho (221 e 180

mg Zn kg' para SN e SAT, respectivamente). O baixo pH dos solos estudados esta
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relacionado com a toxicidade do metal pois, de acordo com ALLOWAY (2013), solos mais
acidos aumentam a biodisponibilidade do Zn.

O pH e o carbono organico total sdo os fatores mais determinantes na mobilidade
de metais no solo que séo alterados com a adicdo de LE (Achkir et al., 2023). Outra questdo
da toxicidade causada pelos metais tem relacdo direta com as caracteristicas do solo e desta
forma, é de fundamental importancia avaliar esta toxicidade ndo apenas em SAT, mas
também nos solos naturais e isso pode auxiliar na tomada de decisé@o da utilizacdo do lodo de
esgoto em solos agricolas, para compreender os efeitos que esta utilizacdo pode ter ao longo
do tempo.

5.4 Solo natural e artificial — o papel do solo na toxicidade dos metais

Como ja observado, as caracteristicas do solo, como pH e matéria organica, por
exemplo, podem influenciar a toxicidade dos metais, sendo importante avaliar os fatores que
podem contribuir para aumentar ou diminuir esta toxicidade. De modo geral, os ensaios de
toxicidade séo realizados em SAT e ndo h& muitos estudos em solos naturais tropicais.
WANG et al. (2020) discutem em sua pesquisa que muitas vezes as diferencas de toxicidade
para um mesmo metal podem estar relacionadas com estas particularidades dos solos e ainda,
de acordo com NIVA et al. (2016), faltam estudos para os solos tropicais brasileiros.

SYDOW et al. (2017) concluem que utilizar dados ecotoxicologicos de metais em
solos padronizados apresenta limitagdes devido a variabilidade das concentragcdes de cations
basicos dissolvidos na agua intersticial, presente entre os poros do solo, 0 que impossibilita o
uso desses dados para prever a toxicidade desses metais em outros solos. Na figura 9 é

possivel visualizar as diferencas entre os resultados de CE50 de cada metal e em cada solo.
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Figura 9 — Valor de CE50 (mg kg™) e erro padréo (EP) dos metais em SN e SAT
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Fonte: Autora, 2023.

Com estes resultados, é possivel observar pelo valor de CE50 que o Cr é o metal
que causa mais efeito toxico em latossolo (SN), seguido do Ni, para o organismo avaliado
nesta pesquisa. O As foi muito mais toxico em solo arenoso (SAT). Ja o Ba é o elemento que
menor apresentou toxicidade no SN estudado e Pb no SAT.

Quando comparado os dois tipos de solo, foi verificado que os metais As, Ba, Cd
e Zn foram mais tdxicos em SAT. Os menores valores de CE50 encontrados no SAT podem
estar relacionados com o menor teor de matéria organica e isso acarretard menor capacidade
de adsorver e imobilizar contaminantes (Niemeyer et al., 2018). O Ni ndo apresentou
diferencga significativa para os dois solos. Ja Cr, Cu, Mo, Pb foram mais toxicos no SN.

O As apresentou muita diferenca quanto a toxicidade nos dois solos o que esté de
acordo com VASICKOVA et al. (2016), os quais concluiram que a influéncia do As presente
em amostras de LE pode variar significativamente dependendo do solo para certos
organismos edaficos. ALVES et al. (2018), correlacionaram a menor toxicidade do As em
latossolo pois esse solo apresenta maiores teores de silicato, 6xidos e hidréxidos de Fe e Al

que se ligam fortemente ao As e o torna menos biodisponivel. O SN, usado neste trabalho,
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apresenta maiores concentracdes de Fe, Al, P e matéria orgénica, o que justifica o As
apresentar toxicidade de aproximadamente 70 vezes mais em SAT.

O Ba é um metal ndo muito movel no solo além de ser fortemente adsorvido nas
argilas (Silva Junior et al., 2022). Foi possivel observar a baixa toxicidade do Ba, sendo ainda
menor em SN que contém maior quantidade de argila em sua composi¢do comparado ao SAT.

O Cd apresentou maiores valores de toxicidade no SAT e isso pode estar
relacionado a maior concentracdo de P no SN. O Cd é um metal que tem facilidade em se
dissociar e sofrer reacOes de substituigdo, interagindo com fosfatos (Mossa et al., 2020). A
matéria orgénica do solo, 6xi-hidroxidos de Fe, Al e Mn e argilominerais sdo adsorventes de
Cd e o pH tem forte influéncia na solubilidade do Cd e em pH mais acidos o metal se torna
mais sollvel (Alloway, 2013), sendo que todas essas informacgdes corroboram com o0s
resultados obtidos.

A partir dos testes de Cr feitos com E. crypticus, observou que a toxicidade foi
maior no SN do que no SAT. No estudo de YANG et al. (2021) a fitotoxicidade do Cr foi
afetada, aumentando principalmente em solos com maiores CTC, quantidades de matéria
organica, argila e Fe+Al, o que é possivel comparar com o0s resultados obtidos neste trabalho,
ja que esses parametros também sdo maiores em SN do que no SAT. Os autores consideraram
ndo elucidado como as fracdes de Cr sdo alteradas nos diferentes solos

A maior solubilidade do Cu acontece em solos com menores valores de pH e
baixo teor de matéria organica, com excecdo dos solos &cidos, em que o Cu dissolvido no solo
¢ complexado com a matéria organica dissolvida, que auxilia na mobilidade do metal,
aumentando a biodisponibilidade (Alloway, 2013). Essa interacdo de Cu e matéria organica
dissolvida, em pH acidos, é a explicacdo da maior toxicidade no SN, comparado ao SAT.

Os fatores dos solos mais relevantes, capazes de variar a toxicidade do Mo, séo
CTC, pH, Ca®, teor de carbono organico, Mn, P e teores de argila, areia e silte, sendo que,
para os enquitreideos, os fatores que mais tiveram correlacdo com a toxicidade foram pH, teor
de argila, Al e P (van Gestel et al., 2011).

O Mo interage com fosforo (P), sendo que a maior presenca de P aumenta a
disponibilidade do Mo em solos acidos (Alloway, 2013), isso explica a maior toxicidade do
Mo em solo natural, pois apresenta o dobro da concentracdo de P, comparado ao SAT.

Neste trabalho foi possivel observar que os valores de CENO e CEO para Ni
foram iguais nos dois solos e o valor de CE50 nédo apresentou diferenga estatistica nos dois

solos avaliados, mas vale lembrar que o pH dos dois solos tem carater acido, e foi o metal
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com menor CENO dentre todos. A toxicidade do Ni para organismos edaficos depende das
propriedades do solo, sendo o pH o fator isolado mais importante em que quanto maior o pH,
menor a biodisponibilidade, portanto menor a toxicidade (Wang et al., 2018; Lin et al., 2019),
portanto a diferenca de solos, com o mesmo pH, ndo apresentou diferenga significativa na
toxicidade.

O Pb, assim como acontece com o Cu, também se liga a matéria organica
dissolvida do solo, o que aumenta a biodisponibilidade do metal em solos acidos e com maior
quantidade de carbono organico (Alloway, 2013), portanto o SN apresenta maior toxicidade.
ZHANG et al. (2019) avaliaram 6 diferentes solos naturais e observaram que as propriedades
dos solos, como o pH, CTC e concentracdo de Ca, afetam a disponibilidade e,
consequentemente, a toxicidade ao E. crypticus.

A sor¢do do Zn aumenta em solos argilosos com alta concentracdo de matéria
organica (Alloway, 2013), observado por este trabalho em que Zn em SN foi menos téxico
que em SAT.

E possivel verificar que, em solos diferentes, a toxicidade pode variar
significativamente e que os metais podem ser mais toxicos que outros para 0 organismo E.
crypticus. As caracteristicas de solo que mais influenciaram na biodisponibilidade dos metais
foram pH, matéria organica e quantidade de argila. Portanto, para entender melhor sobre o
potencial de contaminacdo do LE quanto ao seu conteudo de metais e a toxicidade que pode
causar aos organismos edéaficos, deve ser feita uma avaliacdo de risco, que considere 0

potencial toxico do metal e a presenca nos LE.

5.5 Avaliacédo de risco ecotoxicoldgico

E necessario conhecer a influéncia das substancias presentes no LE, como o0s
metais, e 0s efeitos aos organismos de solo, 0 que pode contribuir para o estabelecimento ou
atualizacdo de limites maximos dos compostos quimicos presentes no LE e no solo,
considerando os riscos ao ecossistema edafico. De acordo com NIVA et al. (2016), os valores
adotados por leis brasileiras, a qual a autora se referia ao CONAMA n° 375/2006, substituida
por CONAMA n° 498/2020, ndo sdo baseados em testes com solos naturais brasileiros e ndo

indica como a avaliagéo de risco ecologico deve ser realizada.
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Muitas variaveis podem influenciar na toxicidade do LE e por isso a avaliacéo de
risco de compostos, em cada localizacdo geografica, se faz necessaria para prever os efeitos
ambientais que o LE pode gerar se aplicado no solo (Gonzélez et al., 2010).

Os valores da concentragdo esperada de cada substancia (PEC), apresentados na
tabela 10, foram calculados como esta descrito no item 4.2.7, a partir dos teores de metais nos
LE e da taxa de aplicacdo de 0,33, 0,60 e 0,34 kg m™ para o LEA, LEB e LEC,

respectivamente.

Tabela 10 — Concentracdo esperada de cada substancia (PEC) no solo a partir da taxa de aplicagdo anual, para a

cultura de milho, e da determinacdo da concentracdo dos metais presentes no LE

PEC (mg kg™)

Metal
LEA LEB LEC
As 0,011 0,012 nr
Ba 0,349 1,235 0,308
Cd 0,001 0,004 0,003
Cr 0,061 0,115 0,042
Cu 0,447 0,235 0,387
Hg nr nr nr
Mo 0,009 0,044 0,160
Ni 0,073 0,219 0,020
Pb 0,041 0,079 0,031
Se nr nr nr
Zn 2,864 1,939 5,445

nr = ndo realizado

De acordo com GUO-HANG et al. (2018) os teores de Hg, Zn, Cu, Cd e Pb nos
solos aumentaram linearmente com o aumento das taxas de aplicacdo de LE, e a pesquisa
realizada pelos autores estimou que o Hg, em 18 anos se acumularia no solo e atingiria 0s
limites maximos previstos por regulamentacGes chinesas, seguido de Zn, e para este ultimo
esse periodo seria de 51 anos.

Para 0s outros metais, 0s resultados indicaram que seria necessario um prazo
maior para atingir os limites maximos, de acordo com a analise de risco. Porém nesse célculo
é levado em conta o contetudo de metais no solo, o padrdo de acumulagdo dos metais e a taxa

de aplicacdo dos LE comparados aos limites preconizados no pais.
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Considerar o tipo de solo é um aspecto muito importante da avaliacdo da
toxicidade do LE e metais, pois propriedades dos solos podem apresentar diferencas nos
resultados de bioensaios (Vasickova et al., 2016).

Essa variacdo em testes de reproducdo dos organismos, em diferentes solos,
contaminados por metais pode ficar ainda mais evidenciada, ja que as propriedades do solo e
do elemento quimico podem apresentar toxicidades diferentes. Tipos de solos podem
influenciar na biodisponibilidade dos metais, devido as caracteristicas como pH e matéria
organica (Alves et al., 2018; Lin et al., 2019) e cada metal apresenta bioacumulagéo distinta
entre eles (Guo-Hang et al., 2018).

O risco ecotoxicoldgico foi avaliado pelo célculo dos quocientes de risco (QR) a
partir das concentracbes dos metais e das concentracdes sem efeitos previstos (PNEC),
calculados a partir do CENO de cada metal e da concentracdo esperada de cada substancia
(PEC). A tabela 11 apresenta valores de QR dos solos com adigdo de LE no valor da taxa de

aplicacdo maxima anual, bem como as ocorréncias (%) de alto risco para cada metal.

Tabela 11 — Valores de Quociente de Risco (QR) calculados a partir das quantificacdes de metais presentes nas

amostras de LE estudadas e a taxa de aplicagdo, em solo natural (SN) e solo artificial tropical (SAT)

LE aplicado no solo

Metal QR>1 (%)
LEA-SN LEA-SAT LEB-SN LEB-SAT LEC-SN LEC-SAT
As 0,01 0,05 0,01 0,06 0,00 0,00 0,0
Ba 0,14 0,14 0,49 0,49 0,12 0,12 0,0
Cd 0,00 0,00 0,01 0,01 0,01 0,01 0,0
Cr 0,25 0,01 0,46 0,01 0,17 0,01 0,0
Cu 0,18 0,18 0,09 0,09 0,15 0,15 0,0
Hg 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,0
Mo 0,03 0,00 0,18 0,01 0,64 0,04 0,0
Ni 0,73 0,73 2,19 2,19 0,20 0,20 33,3
Pb 0,02 0,01 0,04 0,01 0,02 0,00 0,0
Se 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,0
Zn 0,72 1,91 0,48 1,29 1,36 3,63 66,7
YQR 2,07 3,03 3,95 4,17 2,67 4,16 na
QR>1(%) 0,0 9,1 9,1 18,2 9,1 9,1 na

na= nao se aplica
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Com a soma dos valores de QRs é possivel observar de maneira geral a diferenca
da toxicidade nos dois tipos de solo. Para todas as amostras de LE o risco € maior no SAT. De
acordo com SHARMA et al. (2017), quanto maior a quantidade de matéria organica, menor a
disponibilidade dos metais, portanto menos toxicidade. Alguns metais s&0 menos toxicos em
solos argilosos, pois estes apresentam maiores concentracdes de matéria organica, P, Fe, Al
que se ligam ao metal, tornando-o menos biodisponivel (Alves et al., 2018; Mossa et al.,
2020; Silva Junior et al., 2022).

Considerando que sdo 11 metais avaliados, a somatdria dos QR (3> QR) classifica
os LE de médio risco, mas ao avaliar isoladamente, Ni e Zn apresentam alto risco em alguns
casos, sendo 33,3% e 66.7% de ocorréncia nas amostras estudadas, respectivamente.

CHEN et al. (2023) avaliaram o risco ecoldgico de metais em solos que recebeu
aplicacdo de LE (0,75 kg m™) e concluiram que, quando a aplicacdo segue a legislacéo
chinesa, o risco é baixo.

Observando no SN, o LEA néo apresenta nenhum metal considerado de alto risco,
a partir das concentracdes encontradas nesse LE. Para LEB o Ni é considerado de alto risco, e
no LEC € o Zn que é considerado de alto risco, por causa da alta concentracdo presente nessa
amostra de LE.

O Ba apresenta médio risco em todos os LE estudados, portanto deve ser visto
com cautela, mesmo que tenha apresentado baixa toxicidade. O Ba forma precipitados
insolGveis no solo devido a adi¢do de LE nos solos e a facilidade de absorcdo pelas plantas
possibilita a transferéncia ao longo da cadeia alimentar (Alloway, 2013).

Apesar do Mo estar acima do valor maximo estabelecido pelo CONAMA n°
498/2020 (Brasil, 2020) e isso o impossibilita de ser usado na agricultura, 0 metal apresentou
médio risco no LEC. A tabela 12 mostra a abundancia dos metais encontrados nos LE e 0

ordem quanto ao risco desses metais.

Tabela 12 — Ordem decrescente da concentracdo presente no LE e dos niveis de risco no SN

LE Ordem decrescente de concentracao Ordem decrescente quanto ao risco em SN
presente no LE QR QR entre 0,1-1,0 QR >1
<0,1
LEA | Zn>Cu>Ba>Ni>Cr>Pb>As>Mo>Cd>Hg e Se Ni>Zn>Cr>Cu>Ba | Mo>Pb>As>Cd>Hg e Se
LEB | Zn>Ba>Cu>Ni>Cr>Pb>Mo>As>Cd>Hg e Se Ni Ba>Zn>Cr>Mo Cu>Pb>Cd>As>Hg e Se
LEC | Zn>Cu>Ba>Mo>Cr>Pb>Ni>Cd>As, Hg e Se Zn Mo>Ni>Cr>Cu>Ba Pb>Cd>As, Hg e Se
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A ordem decrescente das concentragdes foi semelhante a outras pesquisas, tendo
sempre 0 Zn e Cu 0s mais abundantes e Pb, Cd, Hg e As em menores concentracdes (Feng et
al., 2018; Chen et al., 2023). O Ba ndo foi determinado nos estudos de FENG et al. (2018) e
CHEN et al. (2023).

O Ni é um metal toxico, mas estudos sobre a toxicidade do Ni em solo s&o
bastante limitados e os efeitos de varias propriedades do solo ndo sdo considerados em
estudos (Lin et al., 2019). Quando calculado 0 QR de amostra de LE, o risco de Ni é alto para
todos os casos, tanto em solo argiloso como arenoso e para LEA e LEB foi o metal com maior
valor de QR em SN, seguido do Zn, que foi o elemento mais toxico no LEC.

O Zn e o Ni sdo os elementos com maior QR, e cabe reforcar que o Ni, mesmo
atendendo a legislacdo brasileira (Brasil, 2020), é um metal que pode ser responsavel pela
toxicidade do LE no solo. A Uni&o Europeia estabelece limites ainda mais restritivos para Ni
e Zn (EU, 1986), quando comparados aos exigidos no Brasil (Brasil, 2020).

Um questionamento importante é em relacdo aos valores preconizados pelo
CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020) em que, se os limites maximos definidos nesta norma
para 0s metais fossem alcancados, quais seriam 0s elementos que trariam riscos ao meio
ambiente?

A tabela 13 mostra essa avaliacdo, considerando taxa de aplicacdo, para a cultura
de milho, a média aritmética dos trés LE estudados, considerando o limite maximo para LE da
Classe 1 e da Classe 2. O Hg e o Se ndo foram considerados, pois ndo tem o valor de CENO,
e ndo foi detectado nos LE estudados.
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Tabela 13 — Quociente de risco hipotético dos metais para LE que alcancem as concentragdes maximas
preconizadas no CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020)

Classe 1 Classe 2
Metal SN SAT SN SAT QR >1 (%)
>tx <tx >tx <tx >tx <tx >tx <tx
As 0,02 0,04 020 036 004 0,07 0,36 0,66 0,0
Ba 0,50 092 050 092 050 092 0,50 0,92 0,0
Cd 0,08 0,14 0,08 0,14 0,17 0,30 0,17 0,30 0,0
Cr 3,88 706 012 0,22 11,65 21,18 0,36 0,66 50,0
Cu 0,58 1,06 0,58 1,06 1,67 3,04 1,67 3,04 75,0
Mo 0,07 0,12 0,00 0,01 0,22 0,40 0,01 0,03 0,0
Ni 4,08 7,41 4,08 7,41 4,08 7,41 4,08 7,41 100,0
Pb 0,15 026 004 007 041 0,74 0,10 0,19 0,0
Zn 1,36 247 181 329 364 6,62 4,85 8,82 100,0
>QR 10,71 1948 7,41 1348 22,37 40,67 12,11 22,02 na
OR >1 (%) 333 33,3 22,2 333 444 444 333 33,3 na

na= nao se aplica
>tx = menor taxa de aplicacdo dentre os LE estudados (0,33 kg m™)
<tx = maior taxa de aplicacdo dentre os LE estudados (0,64 kg m™)

Os metais Ni e Zn apresentaram alto risco nos dois tipos de solos, até mesmo
considerando a menor taxa de aplicacdo. Ja Cu apresentou risco médio quando considerada a
menor taxa nas concentracdes que classificam o LE como classe 1 e as outras possibilidades
apresentam alto risco. Cr apresentou alto risco em SN e médio risco em SAT.

GARBELLINI et al. (2023) também avaliaram os riscos toxicoldgicos potenciais
dos limites preconizados pelo CONAMA n° 498/2020, sendo que os metais Zn, Cu e Cr
apresentaram maiores impactos nos ecossistemas, o que corrobora com os dados observados
por este trabalho em que esses 3 metais estdo entre 0s 4 que apresentaram riscos alto. Os
autores levantam informacOes bibliograficas sobre outras localidades do Brasil e paises
(Europa, Suécia, Dinamarca, Estados Unidos) que também apresentaram riscos considerados
criticos para os metais Zn, Cu e Cr e em alguns casos também incluem o Ni.

Observando que o0 Zn e Cu sdo muito abundantes nos LE em diferentes paises, o
Ni apresenta alta toxicidade e o Cr é mais toxico em SN, tipicamente brasileiro, esses
deveriam sofrer mudancas quanto ao limite estabelecido pelo CONAMA n° 498/2020. Os

quatro metais mencionados tém limites mais rigorosos em legislagcbes americanas e europeias,
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e isto deve ser levado em consideracdo. Os limites dos teores de metais nos solos devem ser
regulados considerando variabilidade que a toxicidade dos metais apresenta de acordo com as
diferentes propriedades de solo (Achkir et al., 2023).

RENAUD et al. (2017) observaram que as concentraces de metais estabelecidas
em Portugal podem ndo ser seguras para o ecossistema do solo, pois em alguns casos a carga
de contaminante presente nos LE, mesmo apresentando valores abaixo dos limites
estabelecidos pelo pais, apresentava toxicidade.

O valor de QR para Cu se mantém abaixo de 1 quando o limite atendido é do LE
Classe 1 na menor taxa de aplicacdo estudada, mas quando a taxa de aplicacdo é mais alta, o
risco aumenta, portanto, € importante ficar atento quanto a taxa de aplicacdo e a concentracao
deste metal presente no LE para ndo causar impactos negativos ao solo. Importante ressaltar
que, quanto menor a concentracdo de Ndisp no LE, maior seré a taxa de aplicacdo, 0 que pode
elevar o risco da aplicagdo em solos. Para Classe 2, o Cu indica risco alto em quaisquer das
taxas de aplicacdo estudadas.

MOSSA et al. (2020) afirmam que os metais Zn, Ni e Cu sdo metais com alta
labilidade, isto €, esses metais se dissociam mais facilmente e sofrem reacdes substitutivas,
como consequéncia, tem fraca ligacdo com o solo, ficando mais biodisponivel. Os autores
afirmam que essa caracteristica dos metais Zn, Ni e Cu devem ser consideradas ao estabelecer
limites regulatorios.

O Cr foi o caso mais diferenciado, em que a toxicidade é muito mais alta em SN
tropical brasileiro e que alterou significativamente a Y QR dos metais, tornando o SN com
maior risco que o SAT, diferente dos valores apresentados nas tabelas 12 e 13. Os valores do
QR do Cr foram muito altos em SN, o maior dentre todos os metais avaliados, portanto deve
ser estudado com mais cautela, quando for LE aplicado no solo, podendo ser limitante
dependendo das caracteristicas do solo.

Os outros metais apresentaram baixo ou médio risco, caso estejam no LE a
concentragdo proxima ao limite preconizado. As foi 0 metal que apresentou menor risco em
SN, o que significa que o limite maximo da resolugéo é seguro tanto para LE da Classe 1
quanto da Classe 2.

A Y QR também ¢ motivo de preocupacdo, pois, somando 9 metais, o valor
deveria ser menor que 9 e, principalmente nos SN, o resultado foi muito superior, superando o

triplo para a Classe 2, considerando SN.
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5.6 Ensaios de ecotoxicidade do lodo de esgoto

Avaliar residuos que contém misturas de metais e outros componentes, como € o
caso do LE, se torna uma tarefa mais dificil. O aumento da interacdo entre os elementos
quimicos no LE pode afetar a biodisponibilidade dos metais (Renaud et al., 2020). Desta
forma, foram realizados ensaios ecotoxicolégicos do LE aplicado no SN que avaliou o efeito
na reproducao de E. crypticus, ndo apenas dos metais isoladamente, mas sim das amostras de
LE.

O ensaio ecotoxicoldgico do LE no SN mostrou que na taxa de aplicacdo para
cada amostra de LE, recomendada pelo CONAMA n° 498/2020 (Brasil, 2020), ndo causou
efeito toxico a reproducdo de E. crypticus. A contagem dos organismos resultou nos valores
apresentados do CENO, CEO e CE50, considerando o erro padréo (EP). A tabela 14 apresenta
esses resultados e as taxas de aplicacdo de cada LE, calculadas a partir dos valores de

nitrogénio.

Tabela 14 — Resultados de CES0 (£EP), CEO e CENO (0=0,05) dos testes com E. crypticus em SN com adic¢do

de diferentes concentragdes de LE, de trés ETE distintas, com exposicao de 28 dias a 20°C

Taxa de aplicacdo
CENO CEO CE50 + EP

Estaco maxima anual
g kg™ g kg™ gkg  gkg! kgm® gkg'®

LEA 50,0 150,0 64.4 28.8 0,34 1,0

LEB 50,0 150,0 68,7 38,0 0,64 1,8

LEC 50,0 150,0 53,3 171 0,33 1,0

(a) Para converséo foram considerados: densidade do solo de 1700 kg m™ e profundidade de 0,20 m.

Para os trés lodos avaliados, os valores de CENO e CEO foram iguais, sendo 50 e

150 g kg™, respectivamente. E valor de CENO chegou a ser 50 vezes maior que a taxa de

aplicagcdo maxima anual para 2 LE (LEA e LEC) e quase 28 vezes maior no LEB. Isso

representa que o LE pode ser toxico ao longo dos anos de aplicacdo, mas em curto prazo os
LE estudados ndo apresentaram alta toxicidade para o E. crypticus.

A toxicidade dos E. crypticus pode ser influenciada pela presenca de amonia, sendo

que, quanto maior a concentracdo de amonia livre, maior a toxicidade (Domene et al., 2008).

As amostras de LE apresentaram valores de aménia de 2,4, 2,5 e 4,0 g kg™ para LEA, LEB e

LEC, respectivamente, mas como a toxicidade entre as amostras foram estatisticamente
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semelhantes, ndo é possivel correlacionar com este composto, mas é somente observar que a
presenca de amoénia nas concentracdes aqui apresentadas ndo tornou o LE tdxico isto porque,
de acordo com DOMENE et al. (2010) a amdnia (NHs) é sorvido a matéria organica e sua
toxicidade pode ser atenuada.

Chen et al. (2023) concluiram que, de acordo com as normas chinesas, o risco do
uso de LE nos solos, devido aos metais presentes, € baixo. Os autores ainda afirmam que, a
partir do resultado do modelo de previsao do acimulo de metais no solo, devida a aplicacéo
anual de 0,75 kg m2 de LE, ndo havera risco durante 15 anos.

O LE é fonte de matéria organica e fosfato e esses compostos quimicos se
acumulam no solo simultaneamente com metais e, com isso ha reducdo da reatividade dos
metais e minimizacdo dos riscos potenciais decorrentes da aplicacdo do LE, podendo ser
considerado de baixo risco por mais de 100 anos (Mossa et al., 2020).

De acordo com CONAMA n° 498/2020, o LEB ¢ classificado Classe 1, o LEA
Classe 2 e o LEC ndo atende o limite maximo de Zn e Mo. Mas, apesar dos diferentes valores
de metais na composicdo de cada LE, todas as amostras apresentaram os mesmos valores de
CENO e CEO, e os resultados de CE50 ndo apresentam diferenca estatistica significativa.
Portanto ndo € possivel correlacionar toxicidade do LE com a toxicidade dos metais presentes,
visto que, mesmo com as diferencas de concentracdo dos metais presente em cada LE ndo
houve diferenca na toxicidade do LE.

O LE é considerado um corretivo organico comumente utilizado, pois a matéria
organica no solo pode imobilizar os metais, alterando a biodisponibilidade do metal,
transformando metais livres que sdo altamente biodisponivel para Oxidos metalicos ou
carbonatos, considerado de baixa disponibilidade (Lwin et al., 2018).

ACHKIR et al. (2023) observaram que a aplicagio do LE melhorou
significativamente o teor de carbono orgénico, a principal reserva de nutrientes essenciais
para o crescimento de plantas e micro-organismos, em dois solos distintos a partir da adigcdo
de 30% de LE seco, o que contribuiu para melhorar as propriedades fisicas e quimicas do
solo. Isso explica 0 motivo do baixo risco de aplicagdo do LE no solo, mesmo quando a
amostra apresenta altas concentragdes de metais.

Metais, como Cd, Cr, Cu e Pb, sdo imobilizados pela concentracdo de &cido
hamico que se ligam aos metais (Lwin et al., 2018). A dissociagdo do Cd e Pb diminuiu a
medida que a concentracdo de P no solo aumenta a partir da aplicacdo de LE (Mossa et al.,
2020), outro motivo que diminui a biodisponibilidade dos metais, portanto a diminui¢do da
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toxicidade. WALKER et al. (2004) também relataram que a aplicacdo de esterco de vaca
diminuiu a biodisponibilidade de Cu, Zn e Mn e aumentou o crescimento da parte aérea da
ansarina-branca (Chenopodium album L.) em comparacdo com plantas cultivadas sem o uso
do esterco.

Foram medidos os pH no inicio dos testes de ecotoxicidade e os valores variaram
de 5,1 e 5,2, como valor minimo e maximo, respectivamente, em SN. Por causa da pouca
diferenca entre as medidas, o pH ndo foi considerado uma varidvel significativa para ser
correlacionada a toxicidade do LE, além disso, de acordo com ABNT (2012), esta faixa de pH
nédo tem efeito negativo na reproducgéo dos organismos avaliados nesta pesquisa. Medidas de
pH entre controle e solos que receberam LE também sofreram pouca variacdo. As medidas
iniciais de pH dos solos que receberam LE foi de 5,1 a 5,6.

E possivel observar que o aumento de LE no solo alterou o pH, aumentando o
valor na maior concentracdo de LE aplicado (Anexo 2). Solos com pH ligeiramente acidos
aumentam ao receber LE, tendendo a neutro (Domene et al., 2010).

Mesmo que na taxa anual recomendada (1,0 e 1,8 g kg™) néo tenha apresentado
efeito na reproducdo de E. crypticus, a aplicacdo do LE em solos agricolas deve ser realizada
com cautela. O LE pode ser considerado para a agricultura, porém existem muitas variaveis
que influenciam na toxicidade como, por exemplo, o tipo de solo, o tipo de cultura cultivada,
composicdo do LE e a escolha do tratamento do LE (Sharma et al., 2021), que devem ser
estudadas detalhadamente. Portanto, o uso de LE como fertilizante deve ser feito com
cuidado, pois existem potenciais riscos ecotoxicoldgicos relacionado ao seu uso em solo
(Mejias et al., 2021).

E importante considerar que a toxicidade do LE pode variar em diferentes solos.
DOMENE et al. (2010) avaliaram a toxicidade de um LE para o colémbolo Folsomia candida
em nove solos naturais e que a toxicidade foi diretamente relacionada a concentracdo de
amonia, sendo que, quanto maior a concentragdo desse composto, maior a mortalidade e
inibicdo da reproducdo de colémbolos. Os autores ainda relacionam que maiores teores de
carbono organico estdo associados a menor toxicidade do LE, que pode ser associado a sua
maior capacidade de sor¢do de amonio. Os valores de CE50 feitos por DOMENE et al. (2010)
para reproducdo de F. candida variaram de 2,7 a 47,2 g kg™* de LE em solo seco.

A aplicacdo do LE na agricultura pode representar riscos a saude e vida de
organismos expostos aos contaminantes presentes (Buta et al., 2021) e o uso indiscriminado

pode comprometer a cadeia alimentar e reduzir a produtividade do solo (Sharma et al., 2021).
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Elementos como As, Cd, Cr, Pb e Hg foram classificados pela agéncia de protecdo ambiental
(EPA) como cancerigenos humanos, por gerarem falhas sisttmicas ou danos a maultiplos
Orgdos em niveis muito baixos de exposicdo (Tamayo-Figueroa et al., 2019), portanto o
monitoramento de metais é de extrema importancia. GARBELLINI et al. (2023) indica que 0s
limites regulatorios brasileiros deveriam restringir a concentracdo de Hg, além do Cr, Cu e
Zn, discutidos anteriormente.

A andlise de risco também deve levar em conta a frequéncia da aplicacdo. Os
riscos ambientais da aplicagdo do LE estdo relacionados com o aumento de metais,
principalmente quando se trata de aplicacdo agricola a longo prazo (Achkir et al., 2023). O
acumulo prolongado de metais, mesmo que em baixas concentracGes, pode causar efeito
toxico em micro-organismos do solo e, consequentemente, reducdo da qualidade do solo
(Buta et al., 2021). DUAN e FENG (2022) afirmam que, embora concentracdo de metais
atendam os valores limites, o uso prolongado em solos agricolas pode nédo ser adequado e para
suas amostras de LE o tempo maximo de aplicacdo € de 10 anos.

O Cr e o Ni tiveram concentracdo aumentada em solo e um dos motivos é a
aplicacdo de LE em solo agricola (Alloway, 2013). BREDA et al. (2020) observaram que, em
4 aplicacBes consecutivas de LE em solo, no periodo de 2 anos, nutrientes como P, Ca, B, Fe
e Zn e também matéria organica tiveram acumulo significativo. Os autores realizaram o
experimento atendendo as taxas de aplicacdo calculadas a partir do N para a cultura de milho.

A lixiviagdo de sais de solos que recebem LE também deve ser levada em conta
para evitar a contaminacgdo de aguas superficiais e subterraneas (Achkir et al., 2023). Portanto
0 gerenciamento e monitoramento do LE e da area agricola devem ser realizados com cautela
com o objetivo de minimizar os riscos ao meio ambiente.

Por mais que a aplicacdo do LE no solo pareca viavel, é importante ressaltar que
esse residuo pode ter caracteristicas variadas na sua composi¢do, que 0s metais tém a
biodisponibilidade afetada nos diferentes tipos de solos e que o periodo de aplicagdo deve ser
seguro, considerando a bioacumulacdo em longo prazo. Além desses pontos, outros
compostos presentes no LE podem também trazer riscos no ecossistema edafico, como 0S

farmacos, compostos organicos e patdgenos.
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6 CONCLUSAO

A aplicacdo do LE em areas agricolas pode expor a comunidade edafica aos
metais toxicos, portanto ha a necessidade de ampliar os conhecimentos dos efeitos ambientais
que a disposicao do LE pode causar no solo.

As trés amostras de LE apresentaram conteudo importante de nutrientes para
plantas e podem melhorar a qualidade do solo. A caracterizacdo de substancias quimica
apresenta que as concentracfes de metais nos LE estudados divergem entre si, mas nos trés
LE ndo foram detectados a presenca de Hg e Se.

O Mo foi encontrado no LEC em niveis que impossibilitaria a aplicacdo do LE
como biossélido, mas, mesmo em concentracBes acima do preconizado pelo CONAMA n°
498/2020, apresentou baixo risco, considerando os solos avaliados nesta pesquisa.

Sugere-se que os limites maximos estabelecidos no CONAMA n° 498/2020 sejam
revistos, pois, de acordo com a andlise de risco adotada neste trabalho, os limites considerados
para os metais Cr, Cu, Ni e Zn séo altos e a aplicacdo do LE pode trazer riscos, mesmo
atendendo os limites maximos.

O Ni e Zn foram os metais que apresentaram mais riscos aos LE estudados,
portanto, devem ser acompanhados com cautela, e seria importante que esses metais fossem
fatores limitantes para o uso do LE no solo.

O As foi o metal que apresentou menor risco, quanto ao limite maximo
estabelecido, podendo observar que esse metal € o mais restrito na resolucdo quando
observada a toxicidade dele, isoladamente.

Ensaio ecotoxicoldégico dos LE com E. crypticus ndo apresentou toxicidade na
taxa de aplicacdo recomendada para o cultivo escolhido, no caso o milho, mas é importante
ressaltar a necessidade de avaliar outros tipos de solos pois diferentes propriedades podem
alterar os niveis de toxicidade. Informacdes sobre a toxicidade de metais nos solos brasileiros
sdo escassos, e este trabalho preenche parte da lacuna que existe na area da pesquisa
ecotoxicoldgica de solos.

Analise de risco € uma ferramenta importante para avaliar riscos na aplicacdo de
LE em solos e auxiliar nas tomadas de deciséo. Outros bioindicadores devem ser estudados,
pois isso pode influenciar nos resultados finais de QR, ja que o nimero de organismos usados,
de diferentes niveis troficos, altera os valores a ser considerado no fator de incerteza, valor

este, que deve ser levados em consideracdo no célculo da analise de risco.
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ANEXO 1

Ensaio de sensibilidade

De acordo com ABNT (2012) o ensaio de sensibilidade deve acontecer
anualmente ou em paralelo aos testes para garantir a adequacdo das condi¢6es do laboratdrio
aos testes. Ainda essa norma sugere o0 uso de carbendazim como substancia referéncia, mas
que sua comercializacdo ja foi proibida. Portanto, o acido borico estd substituindo o
carbendazim em ensaios de sensibilidade. NIEMEYER et al. (2018) desenvolveram analise de
sensibilidade com H3BO3 usando SAT e encontraram valores médios de CE50 entre 96,8 e
198 mg kg™ usando concentragdes as mesmas concentracdes aqui usadas.

Os ensaios de sensibilidade foram feitos entre 2018 e 2021, uma vez por ano, para
0 acompanhamento da qualidade do cultivo (tabela 15). Os testes de sensibilidade foram
validados de acordo com valores de coeficiente de variacdo, sendo menores que 50%. O pH
do SAT esteve entre 5,5 e 6,5, de acordo com a ABNT (2012).

Tabela 15 — Resultados do ensaio de sensibilidade dos E. crypticus nos anos de 2018 a 2021

Dunn/tukey Logistica
Ano CENO CEO CE50 +EP
mg kg™ mg kg™
2018 100 200 110,91 12,46
2019 100 200 116,50 49,90
2020 50 100 95,17 13,68
2021 100 200 135,42 33,45

O ano de 2020 foi 0 ano de menor movimentacdo e ensaios no laboratério, por
causa da pandemia, e isso pode ter impactado na qualidade do cultivo, apresentando valor de
CENO menor que nos outros anos. Mas o cultivo foi recuperado. Na figura 10 é possivel

observar que ndo houve diferenca significativa entre os valores de CE50 anuais.
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Figura 10 — Valores de CE50+EP para ensaio de sensibilidade dos E. crypticus, entre 2018 e 2021, com Acido
Boérico
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ANEXO 2
Tabela 16 — Valores de pH inicial e final para todos os tratamentos (metais e LE), nos solos naturais e artificiais
Elemento pH Tratamentos
guimico TO T1 T2 T3 T4 T5
pH inicial 5,2 5,2 51 5,2 51 5,0
ASSN i final 5.0 5,0 5,0 5,0 5,2 5,2
pH inicial 55 5,6 55 54 57 5,7
ASSAT Hifinal 50 5,0 5,0 5,0 5,1 5,4
pH inicial 5,2 5,2 51 5,2 51 5,0
BaSN Hfinl 50 5,0 5,0 5,0 5,2 5,2
pH inicial 4,8 4.8 49 4,8 4.8 4,7
BaSAT “Hfinal 48 5,2 5,1 5,2 5,1 5,0
pH inicial 4,9 51 5,0 51 51 51
Cd SN pH final 4,8 4,9 51 4,9 5,0 51
pH inicial 58 5,8 5,9 58 5,8 5,8
Cd SAT pH final 5,3 5,5 55 55 57 55
Cr SN pH inicial 4,7 4,9 4,9 4,9 4,9 4,9
pH final 4,8 4,9 4,9 4,9 4,9 5,0
pH inicial 4,8 49 5,0 52 6,4 6,7
CrSAT  Hfinal 50 4,9 4,9 5,1 6,3 6,9
pH inicial 5,5 5,6 51 5,3 5,2 4,7
CUSN hifinal 5.2 5,2 5,1 5,3 5,2 48
pH inicial 6,1 6,0 6,2 5,8 55 5,0
CUSAT  Hifinal 59 6,0 5,8 5,2 5,3 5,0
pH inicial 54 5,3 5,3 54 5,4 55
MOSN  final 5.2 5,2 5,3 5,3 5,4 5,5
pH inicial 5,0 49 5,0 53 5,8 58
MOSAT  Hfinal 48 46 4,7 4,9 5,3 5.4
Ni SN pH inicial 5,2 5,2 5,2 5,2 5,3 53
pH final 5,0 51 51 5,2 5.2 5.2
. pH inicial 6,1 5,8 5,8 5,7 5,7 55
NISAT  Hfinal 59 55 5,7 5,7 5,8 5,6
Pb SN pH inicial 4,9 51 51 51 5,0 5,0
pH final 4,8 54 54 54 54 54
pH inicial 58 6,2 6,2 6,1 5,6 55
PbSAT pH final 5,3 53 5,6 5,6 57 57
pH inicial 5,0 52 53 5,2 51 51
2SN final 5.2 5,2 5,3 5,2 5,3 5,1
pH inicial 51 47 4,7 47 4,7 4.6
ZNSAT final 5,0 48 48 48 4,9 4,9
Estacdo pH Tratamentos
TO T1 T2 T3 T4 T5 T6
LEA pH inicial 51 53 54 5,2 54 51 5,6
pH final 5,6 5,7 55 6,0 5,8 6,0 6,3
LEB pH inicial 5,2 5,2 5,2 5,3 5,6 55 5,6
pH final 4,9 5,0 54 55 5,6 57 57
LEC pH inicial 51 51 5,2 5,2 5,2 5,3 5,6
pH final 51 5,2 4.9 4,9 5,0 54 55




Tabela 17 - Valores dos testes paramétricos de tratamentos com distribuicdo normal e homocedasticos, dos

ANEXO 3

metais em SN e SAT, seguidos dos resultados dos testes de Dunnet e CE50

Normalidade Homogeneidade Dunnet Logistica
Kolmogorov-Smirnov (df=28) Levene (df=5) CENO CEO CES50 +EP
p-value Prob>F F-value mg kg™ mg kg™
As SNW 0,254 0,171 1,724 200 400 728,8 42,8
Ba SN® 0,227 0,152 1,810 250 500 1466,4 1194
Ba SAT® 0,145 0,089 2,218 250 500 1066,9 56,4
Cd SN 0,339 0,586 0,763 50 100 224,4 17,8
Cr SN® 0,061 0,332 1,223 25 50 60,2 1,6
Cu SN 0,083 0,309 1,278 250 500 383,5 31,3
Mo SN 0,329 0,119 1,996 25 100 326,3 78,0
Mo SAT 0,112 0,260 1,407 400 800 624,6 55,5
Ni SN 0,077 0,143 1,859 10 50 165,4 334
Ni SAT® 0,143 0,256 1,419 10 50 134,4 9,6
Pb SN 0,339 0,198 1,613 200 400 970,0 54,6
Zn SN 0,208 0,161 1,770 200 400 221,3 18,6
Zn SAT 0,152 0,119 1,999 150 200 180,3 6,1

@ foi necessaria a transformacéo de dados (Raiz quadrada)

Tabela 18 - Valores dos testes ndo paramétricos de tratamentos com distribui¢do ndo normais e/ou
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heterocedasticos, dos metais em SAT, a partir do teste de Kruskall-Wallis, seguidos dos resultados dos testes de

Dunn e CE50

Kruskall-Wallis Dunn Logistica
(df=5) CENO CEO CES50 +EP

Chi-Square Prob>Chi-Square mg kg™ mg kg™
As SAT 24,655 1,62E-04 20 40 11,0 0,8
Cd SAT 22,105 5,00E-04 50 100 121,2 11,5
Cr SAT 20,041 0,00123 800 1600 618,4 30,9
Cu SAT 21,338 6,99E-04 250 500 503,6 33,8
Pb SAT 15,529 0,00832 800 1200 1331,0 38,5
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Tabela 19 - Valores dos testes paramétricos e ndo paramétricos das amostras de lodo de esgoto seguidos dos

resultados dos testes de Dunnet ou Dunn e CE50

Normalidade Homogeneidade Teste ndo paramétrico Dunnet/Dunn Logistica
Kolmogorov- _ ; -
Smirnov (df=32) Levene (df=6) Kruskall-Wallis (df=6) CENO CEO CE50 =EP
Chi- Prob>Chi- 1 1
p-value Prob>F F-value Square Square mg kg mg kg
LEAYW na na na 23,338 6,91E-04 50 150 64,4 288
LEBW na na na 16,674 0,0106 50 150 68,7 38,0
LEC 0,221 0,0503 2,487 na na 50 150 49,2 6,1

@ foi aplicado o teste ndo paramétrico e Dunn
na = ndo se aplica
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