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"A terra ndo pertence ao homem branco; o homem branco é que

pertence a terra. Disso nds temos a certeza. Todas as coisas estdo relacionadas
como o sangue que une uma familia. Tudo esta associado. O que fere a terra
fere também aos filhos da terra. O homem nao tece a teia da vida: é antes um
dos seus fios. O que quer que faca a essa teia, faz a si préprio."

Trecho da Carta do Cacique Seatle ao presidente dos EUA, em 1953.
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RESUMO

CAMPOS, Rafaella, D.Sc., Universidade Federal de Vigosa, maio de 2017. Sorcao de metais
pesados em residuos organicos e biocarvoes e sua aplicacdo na remediacao de solo com
teores andémalos Cd**, Pb* e Zn**. Orientador: Mauricio Paulo Ferreira Fontes.
Coorientadores: Luiz Eduardo Dias e Igor Rodrigues de Assis.

Solos contaminados com metais pesados podem transferir esses contaminantes para dgua, ar e
cadeia alimentar, gerando danos ao ambiente e a saide publica. Residuos organicos e biocarvao
sdo materiais promissores para estabilizar esses contaminantes in situ via adsor¢ao, precipitacao
e/ou complexacdo. Contudo, apesar da possibilidade de atenuar a disponibilidade de metais
pesados no solo, esses residuos também podem, a depender de sua composi¢ado, do tipo de solo
e do metal pesado, aumentar a mobilidade. Diante disso, este trabalho buscou avaliar o
potencial de quatro residuos organicos (Lodo de Esgoto - LE, L.odo Primério — LP e Secundario
de Papel e Celulose — LS e Bagaco de Cana - BC) e seus respectivos biocarvoes em reduzir a
disponibilidade de Cd, Pb e Zn no solo. Para tanto, determinou-se a capacidade méxima de
adsor¢ao dos residuos e biocarvoes. Os resultados apontaram que o LE e o LS, bem como seus
biocarvoes foram os mais eficientes. Entdo, o desempenho desses biossorventes em reduzir a
mobilidade e biodisponibilidade de metais pesados foi testado em casa de vegetacao. Para isso,
executou-se experimento em esquema fatorial 4 x 6, sendo quatro condicionadores e seis doses
0; 1,0; 2,5; 5,0; 7,5 e 10 % m/m), com trés repeticdes. A disponibilidade foi avaliada via
monitoramento da concentracdo de metais em amostras da solucdo do solo ao longo do
experimento e pela especiacdo dos metais em amostras do solo via extracdo sequencial. Para
avaliar a biodisponibilidade, utilizou-se a espécie Canavalia ensiformes L. (feijio-de-porco),
que ao final do cultivo teve o teor dos metais na parte aérea das plantas determinado. Os
resultados apontaram que o LE e seu biocarvdo, assim como o LS aumentaram a
disponibilidade de metais no solo e, como consequéncia, houve maior transferéncia de metais
para a parte aérea do feijao-de-porco, culminando em reducio de massa produzida. O LS, além
do aumento da disponibilidade, também promoveu dispersdo no solo. Por outro lado, o
biocarvao do LS ndo dispersou o solo e foi o mais eficiente em reduzir a mobilidade e
disponibilidade de metais, o que reduziu a presenca desses contaminantes na parte aérea e
aumentou a producio de massa seca. Contudo, apesar do melhor desempenho do biocarvao do
LS, o feijdo-de-porco apresentou sintomas severos de toxicidade decorrente da alta
concentracdo de Cd, Pb e Zn no solo, sugerindo que esse condicionador seja utilizado em solos

com contaminacdo de leve a moderada.
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ABSTRACT

CAMPOS, Rafaella, D.Sc., Universidade Federal de Vicosa, May, 2017. Heavy metals
sorption in organic wastes and biochars and their use to remediate a soil with
natural anomalous levels of Cd?*, Pb?* and Zn?*. Adviser: Mauricio Paulo Ferreira
Fontes. Co-advisers: Luiz Eduardo Dias and Igor Rodrigues de Assis.

Soils contaminated with heavy metals can transfer these contaminants to water, air, and
food chain, causing damage to the environment and public health. Organic wastes and
biochars are promising amendments to stabilize these contaminants in situ via adsorption,
precipitation, and/or complexation. However, despite the possibility of attenuating the
availability of heavy metals in the soil, these amendments can increase mobility
depending on their composition, type of soil, and heavy metal. This work aimed to
evaluate the potential of four organic wastes (Sewage Sludge - SS, Primary Sludge - PS
and Secondary Sludge from pulp and paper mill industry - SeS, and Sugarcane Bagasse -
SB) and their respective biochars in reducing the availability of Cd, Pb, and Zn. For that,
the maximum adsorption capacity of the organic wastes and their biochars was
determined. The results showed that the SS and SeS, as well as their biochars, were the
most efficient. Therefore, the performance of these biosorbents in reducing the mobility
and bioavailability of heavy metals was tested in greenhouse. The experiment was carried
out in a 4 x 6 factorial scheme, with four replications and six doses (0, 1.0, 2.5, 5.0, 7.5,
and 10 % m/m). Mobility was assessed by monitoring the concentration of metals in soil
solution samples throughout the experiment, and by fractionating the metals in soil
samples via sequential extraction. To evaluate the bioavailability, the specie Canavalia
ensiformes L. (pork bean) was used, which, at harvest, the metals content in shoots, as
well the mass produced were determined. The results pointed out the SS and its biochar,
as well as the SeS increased the availability of metals in the soil and, consequently, there
was a greater transfer of metals to the aerial part of the plant, culminating in reduction of
dry mass produced. The SeS, besides increasing availability, also promoted soil
dispersion. On the other hand, biochar from SeS did not disperse the soil and it was the
most efficient amendment in reducing the mobility and availability of metals, which
reduced the presence of metals in the aerial part and increased dry mass production.
However, despite the better performance of SeS biochar, the plants showed severe
toxicity symptoms due to the high concentration of Cd, Pb, and Zn in the soil. It suggests

that this amendment is more suitable for lightly to moderately contaminated soils.
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INTRODUCAO GERAL

A ocorréncia de areas com altos teores de metais pesados, advindos ou nao de
processos naturais, representa riscos aos seres vivos. O solo, por ser um compartimento
dindmico, pode ser canal de transferéncia desses contaminantes para dgua, ar e cadeia
alimentar.

Em resposta a este cenario, o CONAMA (Conselho Nacional de Meio Ambiente)
estabeleceu a Resolugdo 420/2009, que determina que a avaliacdo da qualidade do solo
no tocante a substancias quimicas, inclui-se aqui os metais pesados, seja baseada nos
Valores Orientadores de Referéncia de Qualidade (VRQ), de Prevencdo (VP) e de
Investigacdo (VI).

O VRQ corresponde a concentragdo natural que um elemento € encontrado no solo
de determinada regido; o VP determina a concentracdo limite sob a qual o solo é capaz
de sustentar suas funcdes ecoldgicas sem ocasionar danos e o VI estabelece a
concentracdo acima da qual ha risco potencial a saude humana.

Os solos que possuem teores de metais acima do Valor de Investigagao devem,
obrigatoriamente, ser submetidos a um criterioso gerenciamento que serd desenvolvido
pelo responsével pela poluicdo. Nesse gerenciamento devem ser adotadas acdes que
priorizem a eliminagdo ou a redugdo dos riscos a niveis tolerdveis aos seres vivos € ao
meio ambiente.

Dentre as tecnologias empregadas para recuperar essas areas, hd as realizadas in
situ € ex situ. A primeira tende a requerer baixos investimentos, visto que o tratamento da
area se da sem escavacgdo e remog¢do do solo. A segunda, no entanto, € mais invasiva e
onerosa, pois exige a escavacao, movimentacio e/ou remog¢ao do solo, o que inviabiliza
sua aplicacdo para grandes dreas.

Paises em desenvolvimento, como o Brasil, geralmente possuem recursos
limitados para serem utilizados em projetos de recuperacdo ambiental, assim, técnicas de
recuperagdo in situ tém sido alvo de pesquisas por ser uma alternativa técnica e
economicamente vidvel.

A recuperacdo in situ visa a estabiliza¢do dos metais pesados, ou seja, remové-los
das fases biodisponiveis via adsor¢do e/ou precipitacdo, mediante a aplicacdo de
condicionadores organicos ou minerais. A vasta variabilidade de materiais que,

aparentemente, possuem potencial de serem utilizados, tem motivado a realizacdo de



pesquisas, cuja finalidade € investigar a potencialidade de se utilizar residuos organicos
e inorganicos em programas de remediagdo de dreas contaminadas com metais pesados.

Dentre os residuos estudados temos o lodo de esgoto, cama de aviério, dejetos
suinos, residuos de podas de jardim e material organico compostado. A utilizacdo desses
residuos tem a vantagem de ser de baixo custo e, a depender do local, estarem disponivel
em grandes quantidades, além disso, o reaproveitamento desses materiais como
condicionadores de solo pode ser uma alternativa ambientalmente sustentdvel.

Atencdo especial também tem sido dada ao biocarvao, material obtido a partir da
combustdo incompleta de residuos organicos. O biocarvdo possui alta superficie
especifica, densidade carga, porosidade e longevidade, caracteristicas desejdveis para
conter a contamina¢do em solos contendo metais pesados.

No entanto, as respostas a aplicacdo desses residuos sdo varidveis e podem
promover tanto a imobilizacdo quanto a mobilizacdo. Esse comportamento distinto
decorre da variacdo na composi¢cdo quimica dos residuos utilizados, da geoquimica do
contaminante presente no solo, bem como das carateristicas fisicas, quimicas e biolégicas
do substrato avaliado.

Diante do exposto, o presente trabalho buscou investigar a viabilidade da
utilizacdo de diferentes residuos organicos e seus respectivos biocarvdes para remediar

um solo com teores naturalmente elevados de Cd, Pb e Zn.

OBJETIVOS GERAIS

Determinar a capacidade de sor¢do de Cd, Pb e Zn por diferentes residuos
organicos e seus respectivos biocarvdes e investigar o efeito da adi¢do desses residuos e
biocarvdes na mobibilidade e biodisponibilidade desses metais pesados em um solo com

teores naturalmente elevados desses elementos.

OBJETIVOS ESPECIFICOS

Determinar as alteracdes quimicas e fisicas decorrentes da conversao dos residuos
organicos em biocarvao.
Correlacionar a composi¢ao quimica dos residuos orgénicos e biocarvdes com

seus desempenhos em sorver metais pesados.



Determinar a capacidade de sor¢dao de Cd, Pb e Zn nos residuos organicos e seus
biocarvoes.

Investigar os mecanismos envolvidos na sor¢do de Cd, Zn e Pb junto aos materiais
testados.

Avaliar o efeito da adicdo dos diferentes residuos/biocarvées mobilidade e
biodisponibilidade de Cd, Zn e Pb em um solo com teores naturalmente elevados desses

elementos.



CAPITULO 1

REVISAO DE LITERATURA

1. METAIS PESADOS

Muitas sdo as terminologias empregadas para definir os contaminantes
inorganicos encontrados no ambiente. Dentre as definicdes mais empregadas, temos
metais pesados, metaloides, elementos traco e metal(6ide)s pesados (NANNONI,
PROTANO, 2016; MOLLON et al., 2016; HAO et al., 2016; KHALID et al., 2016). Neste
trabalho, optou-se por utilizar o termo metal pesado por ser o mais empregado na
literatura.

Metais pesados englobam elementos do grupo de transi¢do da tabela periddica,
cujas formas i6nicas possuem densidade atdmica maior que 5,0 g cm™ (LEGUIZAMO et
al., 2016), que quando presentes, mesmo em baixas concentragdes, podem ser toxicos
para plantas e animais (RASCIO; NAVARI, 2011). Embora esse termo seja genérico e se
refira aos elementos como “metais”, o As, que ¢ um semi-metal, € incluido neste grupo
devido ao seu carater toxico. Em termos ambientais, os metais pesados mais relevantes
sdo As, Cd, Cr, Cu, Ni, Zn, Pb e Hg (BARAKAT, 2011).

Dentre os elementos tidos como metais pesados, hd os que nio sdo essenciais, ou
seja, nao desempenham funcdes vitais conhecidas, tal como o As, Hg, Cd, Pb, Sb, Tl e U;
e os essenciais, que sdo requeridos em fungdes metabolicas, como o Co, Cr, Se, I, Zn, B,
Mo, Ni, Mn, Fe e Cu.

A origem dos metais pode ser associada as emissdes vulcanicas, transporte
continental via erosdo edlica e hidrica de sedimentos enriquecidos com esses elementos
e por meio do intemperismo de materiais cuja génese esteja associada a formacdes
contendo metais pesados em sua composi¢ao.

O tipo de rocha parental afetard sobremaneira a forma com que os metais estdo
associados a fase s6lida do solo. Rochas igneas t€ém a tendéncia de apresentar esses
elementos compondo a estrutura cristalina de seus minerais devido a ocorréncia da
substituicdo isomorfica. Por outro lado, em rochas sedimentares esses metais
normalmente predominam na forma adsorvida e precipitada (ALLOWAY, 1995).

Além das fontes naturais, as atividades antropicas também contribuem para

aumentar o teor de metais pesados ao meio ambiente. Dentre as quais pode-se citar a


http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S004565351631459X#bib147

extracdo mineral, aplicacdo indiscriminada de lodo de esgoto, descarte de residuos em
lixdes, aplicacdo intensiva de fertilizantes e pesticidas e utilizacdo de combustiveis
fosseis.

Ao considerar todas as fontes de emissdao de metais pesados, estima-se que
anualmente haja uma liberacdo média no meio ambiente de 1,35 milhdes de toneladas de
Zn, 939 mil toneladas de Cu, 783 mil toneladas de Pb e 22 mil toneladas de Cd (SINGH
et al., 2003).

Uma vez no solo, os metais pesados sdo passiveis de lixiviagdo, podem atingir
mananciais de abastecimento de dgua e serem facilmente bioacumulados (BARAKAT,
2011), ocasionando intoxicagdes agudas ou cronicas a depender da concentracdo e tempo
de exposicao.

Foi a partir da década de 1960 e 1970 que comecou a ser observado os efeitos
nocivos que os metais pesados associados a atividade de fundi¢do causavam aos
microrganismos do solo e como esses elementos eram capazes de interromper processos
bioldgicos essenciais (GILLER et al., 1998).

Alguns dos danos a saide humana advindos da exposicao aos metais pesados sdo:
disturbios enzimaticos e dsseos, cancer, dermatites, disfuncdes renais, danos ao figado,
alergias, doencas cardiovasculares, alteragdes no sistema nervoso central, problemas
respiratorios e ma formacao infantil (JAISHANKAR et al., 2014; VAREDA et al., 2016).

Diante do reconhecimento do risco que esses elementos representam, agéncias de
protecdo ambiental voltaram sua aten¢do para a elaboracdo de mapas com valores de
referéncia de qualidade e limites maximos permitidos para os teores de metais pesados
no solo.

No Brasil, o estado de Sdo Paulo foi pioneiro nesse sentido e, em 2005,
disponibilizou um mapa simplificado contendo os valores de referéncia para o estado.
Posteriormente, 0 CONAMA (Conselho Nacional de Meio Ambiente) estabeleceu a
Resolugdo 420/2009, alterada pela CONAMA 460/2013, cujo objetivo foi dispor critérios
e valores orientadores de qualidade do solo quanto a presenca de substancias quimicas
(incluem-se aqui os metais pesados) e estabelecer diretrizes para o gerenciamento
ambiental de dreas contaminadas.

A CONAMA 420 define que a avaliacdo da qualidade do solo quanto a presenca
de substancias quimicas deve ser realizada de acordo com Valores Orientadores de
Referéncia de Qualidade (concentracio de determinado elemento que reflete a qualidade
natural do solo de uma regiao), de Prevencao (valor baseado em ensaios de fitotoxicidade

ou na avaliacdo de risco ecoldgico) e de Investigacdo (baseados em avaliacdes de risco a



saide humana em fun¢do de cendrios de exposi¢do padronizados para diferentes usos e
ocupacdo do solo).

Dada a dimensao continental do Brasil e, por conseguinte, a diversidade geoldgica
e pedoldgica, ficou estabelecido que cada Estado, por meio do 6rgdo ambiental
competente, seria responsavel em determinar seus Valores Orientadores de Referéncia de
Qualidade (VRQ). Além de Sao Paulo, alguns estados ja estabeleceram seus VRQs. Em
Minas Gerais, esse tema foi regulamentado pela Deliberacdo Normativa Conjunta
COPAM-CERH n° 02/2010 e posteriormente pela Deliberagdo Normativa COPAM n°
166/2011.

A partir dos Valores Orientadores de Referéncia de Qualidade, de Prevengao e de
Investigacdo, a CONAMA 420 estabelece quatro classes de solos: Classe I (solos que
apresentam concentracdes de substancias quimicas menores ou iguais ao VRQ), Classe
IT (a concentracao de determinado elemento no solo € maior do que 0 VRQ e menor ou
igual ao VP), Classe III (a concentracdo de determinado elemento no solo é maior que o
VP e menor ou igual ao VI) e Classe IV (a concentracdo de dado elemento encontra-se
superior ao VI).

Os solos que se enquadrarem na classe IV deverdo, obrigatoriamente, ser
submetidos a um criterioso gerenciamento que serd desenvolvido pelo agente poluidor.
Nesse gerenciamento, acdes que priorizem a eliminacdo ou a redugdo dos riscos a niveis
tolerdveis aos seres vivos € ao meio ambiente devem ser adotadas.

Acdes que busquem reduzir os niveis de poluentes e a sua dispersdao devem ser
prioridades. No entanto, para que a tomada de decisdo seja consciente e assertiva, €
imperativo conhecer os fatores que influenciam a mobilidade e disponibilidade desses

elementos no ambiente.

2. FATORES QUE INFLUENCIAM A MOBILIDADE DE METAIS PESADOS
NO SOLO

Os metais pesados podem ser retidos no solo por diferentes formas de interagdes
que manifestam estabilidades energéticas distintas. Em decorréncia da dinamica de
equilibrio entre os constituintes do solo e as condi¢des manifestadas pelo ambiente
circundante (pH, umidade, Eh, etc.), os metais pesados podem se apresentar nas diferentes
fases do solo (VAREDA et al., 2016).

A transferéncia de massa da fase sélida do solo para a solugdo € controlada por

inimeros fendmenos aos quais os metais pesados sdo submetidos: precipitagdo,
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dissolucdo, adsorcdo por minerais ou matéria organica, troca idnica, complexagao,
fixagdo bioldgica, absor¢do pelas plantas e volatilizacio (MAHIMAIRAJA et al., 2005;
KABATA-PENDIAS, 2011; BOLAN et al., 2013).

A compreensiao dos fatores que alteram a disponibilidade e mobilidade dos metais
pesados no meio ambiente é fundamental para que se possa escolher a estratégia mais
adequada para remediar dreas contaminadas ou com teores naturalmente elevados de
metais pesados.

O solo, por ser um sistema heterogéneo, apresenta uma gama de varidveis que
controlam e influenciam a disponibilidade dos metais. A sua composi¢do mineraldgica,
pH, teor e propriedades da matéria organica, potencial redox e granulometria precisam
ser levadas em consideragdo, bem como o comportamento quimico do contaminante.
Solos contendo elevado teor de argila, alta CTC, presenca de carbonatos e alto contetido
de matéria orginica possuem maior capacidade de reter metais pesados (Hooda e

Alloway, 1998).
2.1. pH

O pH certamente € o fator mais importante que afeta a distribuicdo de metais
pesados na interface sdlido-solugdo do solo. Isso ocorre porque ele influencia tanto o
comportamento da fase sdlida, a exemplo da geracdo de cargas por argilas anfoteras,
quanto a solubilidade do metal em questao.

A concentragdo de metal presente em solugdo pode ser controlada pelo pH de
acordo com a Equacgdo 1. Isso deve-se ao fato de os metais pesados, exceto aqueles
presentes na forma anidnica, serem imobilizados via adsor¢do e/ou precipitagdo em meio
alcalino. A adsorcdo e a precipitacdo siao os dois principais mecanismos que controlam a

concentracdo de metais pesados em solu¢do (ROSS, 1994).
M™ + mOH~ = M(OH)™ ™™~ Eq. 1

O ajuste do pH do solo para préximo da neutralidade promove a precipitagcdo da
maior parte dos metais pesados na forma de hidréxido, carbonato ou fosfato (GUO et al.,
2006). A precipitacdo de metais € uma metodologia recorrentemente empregada para
imobilizar metais em solos altamente contaminados (BOLAN et al., 2014). Muitos sdo os
compostos inorganicos empregados com a finalidade de elevar o pH do solo, dentre os

quais temos: CaO, Ca(OH),, CaMg(CO3)2, CaCO3, dentre outras. A adoc¢do de um
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composto em detrimento de outro envolve a andlise de viabilidade econdmica,
caracteristicas do solo, solubilidade do composto escolhido e profundidade da
contaminacao.

Em solos altamente intemperizados, o fendmeno de adsor¢ao é favorecido em
meio alcalino devido a presenca de cargas dependentes do pH. O incremento do pH para
além do PCZ (ponto de carga zero) é responsavel por desprotonar os grupamentos OH
presentes na superficie dos minerais. O aumento do pH também ¢é responsdvel por
dissociar grupos carboxilicos, fendlicos e alcéolicos da matéria orginica, culminando no
aparecimento de cargas negativas de superficie e no aumento da afinidade de {ons ligantes
aos cations presentes em solugdo (BOLAN et al., 2014).

O incremento de cargas negativas aumenta a atracdo eletrostatica entre o metal
cationico e a superficie do coloide (SPOSITO, 1984). Esse fendmeno € muito importante
em solos tropicais, visto que os minerais com cargas dependentes de pH representam
quase a totalidade da fracdo argila desses solos, a exemplo dos (oxi)hidréxidos de Fe e
Al, filossilicatos do tipo 1:1 e a matéria organica.

Porém, ao avaliar a situacdo oposta, ou seja, a reducdo do pH, tem-se a
mobilizacdo de metais via dessor¢do (MCBRIDE, 1994). A reducdo do pH aumenta a
atividade dos fons H* em solug¢@o e, por conseguinte, promove a competi¢do por sitios de
adsor¢ao entre os cations e os fons H*.

Diante disso, os minerais passam a apresentar carga de superficie positiva e
prevalece a forca de repulsdo entre o cition e a superficie positivamente carregada. A
reducdo do pH para valores abaixo de 4,9 favoreceu a dessor¢do de Zn e Cd em solos
tropicais tratados com biocarvao (MELO et al., 2016).

Outro aspecto que merece destaque é que o pH afeta a hidrolise do metal, a
formacao de par i6nico, a solubilidade da matéria orgénica e, além disso, possui controle
direto na solubilidade de hidroxidos metalicos, bem como carbonatos e fosfatos
(SPOSITO, 1984; APPEL, MA, 2002).

A hidrdlise, cuja ocorréncia depende do pH do meio, é apontada como um dos
fatores que mais influencia a adsorcao em um meio envolvendo mais de um fon metélico.
A natureza hidrolitica dos cations metélicos deve-se a sua elevada carga e ao pequeno
raio i0Gnico (SAUVE; PARKER, 2005). Metais com essas caracteristicas tendem a
desestabilizar mais facilmente as moléculas de dgua circunvizinhas, resultando na
liberag@o de um ou mais protons.

Os cétions metélicos ocorrem como ions hidratados em solu¢do e podem ser

facilmente hidrolisados, desde que as condicdes sejam propicias (Equagdo 2).



M(H,0)F" = M(H,0)s0H®™ D~ + H* Eq.2

A constante de equilibrio da Equagdo 2 determina o comportamento dos metais
em solucdo, visto que a adsorcdo especifica tende a aumentar com a reducdo do pKh,
logaritmo negativo da constante de hidrélise (MELLIS et al., 2013).

A Equagdo 2 ajuda a compreender a importancia do pH no processo de hidrélise
de matais pesados divalentes. A reacdo de hidrélise de fons metdlicos se inicia com o
aumento do pH e, na medida que ocorre o aumento de espécies hidrolisadas (MOH™), ha
o aumento da adsor¢@o envolvendo complexos de esfera interna (MELLIS et al., 2013).

Apos a hidrolise, as espécies metalicas podem precipitar tanto em solugdo como
na superficie do adsorvente (MIMURA et al., 2010). Além disso, essas espécies
hidrolisadas (MOH™) possuem maior afinidade por grupos quimicos de superficie,
especialmente aqueles presentes nos (oxi)hidréxidos (JAMES, HEALY, 1972;
SPOSITO, 1984). A adsorcdo maxima de metais em (oxi)hidréxidos, na forma de
complexo de esfera interna, tende a ocorrer no valor de pH onde a espécie hidrolisada tem
maior participagdo (ALLOWAY, 1995).

A maior afinidade apresentada por espécies hidrolisadas deve-se a menor carga
elétrica apresentada por esses metais apds a hidrdlise, reduzindo assim, a barreira
energética que precisa ser alcancada quando os fons se aproximam da superficie de
(oxi)hidroxicos, facilitando a interacao entre o ion e a superficie (CASAGRANDE et al.,
2004).

Geralmente, a ordem de afinidade de espécies metalicas pela superficie dos
coloides tende a coincidir com a ordem de formacao de espécies hidrolisadas (JAMES;
HEALY, 1972). Estas, por sua vez, sao mais facilmente formadas quanto menor for o
pKh. Na Tabela 1 € possivel observar o pKx de alguns fons metélicos, bem como outras
propriedades quimicas que também afetam a adsorcao desses ions.

De acordo com as informacdes contidas na Tabela 1, € possivel notar que metais
como o Cd, cujo o pKi (pK da primeira hidrdlise) € elevado, tende a ser mais mével no
solo, ao passo que elementos com menor valor de pKi, a exemplo do Pb, tendem a ser
mais retidos. Esse comportamento € comprovado por pesquisas realizadas em solos
tropicais, onde hd uma tendéncia de se obter maior capacidade de adsor¢do para metais
que possuem menor pKi (APPEL, MA, 2002; LINHARES et al., 2009; MOREIRA,
ALLEONI, 2010).



Tabela 1. Propriedades eletroquimicas de alguns cédtions metélicos

Cation Valéncia Raiz)n{ﬁ;lico Eletro(lll(iizliltgi;fidade pKi* pH™
Cd* 2+ 0,095 1,69 10,1 8,0-9,5
Co** 2+ 0,075 1,88 10,2 -
Cr* 2+ 0,070 1,66 - 4,6 -5,6
Cu* 2+ 0,057 1,90 8,0 54-69
Ni%* 2+ 0,069 1,91 9,9 6,7 —8,2
Pb** 2+ 0,119 2,38 8,4 -
Zn** 2+ 0,074 1,65 9,0 52-83

Fonte: Mellis et al (2013). *Constante da primeira hidrélise do ion metdlico livre. **Precipitacdo
na forma de hidréxido; informacao obtida a partir de sistemas com solugdes puras.

2.2. Matéria organica

De modo geral, o contetido de matéria orginica nos primeiros 15 cm de solo varia
entre 1 a5 % (SCHNITTZER, 1995). A presenca de matéria organica (MO) em solos de
clima temperado tende a ser mais proeminente, enquanto que em regides tropicais, seus
teores aparecem em propor¢des menores devido a predominéncia de altas temperaturas e
indices pluviométricos, fatores que aceleram a sua decomposicao.

Apesar dessa pequena quantidade em relagcdo ao total da fase sé6lida, esses teores
sdo responsdveis por conferir caracteristicas que afetam diretamente as propriedades
fisicas, quimicas e bioldgicas do solo.

Era de se esperar que, devido ao baixo teor de MO em solos tropicais, esse
componente do solo pouco participasse dos fendmenos envolvendo a adsor¢dao de metais
pesados (RIEUWERTS, 2007). No entanto, pesquisas revelam que, ainda que em baixa
quantidade, a MO tem importante papel na reten¢cao de alguns metais como o Pb e Cu.

No que diz respeito a mobilidade e sequestro de metais pesados, caracteristicas da
MO como manifestagdo de carga negativa, contribuicdo na CTC do solo e a grande
afinidade por metais, como Pb e Cu, fazem dela um elemento chave no controle da
disponibilidade de metais no solo (RIEUWERTS, 2007; VENEGAS et al., 2016). A
presenca de grupos funcionais reativos na superficie da matéria organica, como 0s
radicais hidroxilicos, fendlicos e carboxilicos podem favorecer a adsor¢@o e complexacao
de metais (ALLOWAY, 1995; MCBRIDE et al., 1997).

No entanto, a depender da composicao da matéria organica, a mobilizacdo de
metais pesados também pode ocorrer. Os metais podem formar complexos soliveis

devido a sua alta afinidade com grupamentos presentes na MO dissolvida (SHAHID et
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al., 2012; SHAHID et al., 2014). A presenga de carbono organico dissolvido (COD)
reduziu a adsorcao de Cu, Ni, Zn e Pb, pois o COD compete com a fase s6lida pelos fons,
formando complexos organometalicos soliveis com esses fons (GUISQUIANI et al.,
1998; VOGL, HEUMANN, 1997; KHOKHOTVA, WAARA, 2010) e, uma vez que o
COD ¢ pouco adsorvido pela fracdo sélida, ele induz a lixiviagdo dos metais a ele
associado (CHRISTENSEN et al., 2001). A faixa de pH na qual o COD € mais eficiente
em competir com a fase sélida pelos metais em solucdo € entre 5 e 7 (LAMY etal., 1993).

Adicionalmente, a composicio da MO também determinard a longevidade da
interacdo com o metal (KHALID et al., 2016; VENEGAS, VIDAL, 2016). Portanto,
conhecer a composi¢cdo da MO no solo € tdo importante quanto saber o seu teor.

A matéria organica do solo € classificada em ndo himica e himica. A matéria
organica nido humificada engloba os macrocomponentes organicos, tais como O0s
carboidratos, proteinas, dcidos graxos, peptideos, etc. Essa fracdo tem uma meia vida
curta e sua fun¢do relaciona-se com a estimulagdo da atividade bioldgica e agregacdo do
solo. Por outro lado, as substancias himicas, que compdem a fracdo coloidal do solo
(fracdo ativa), sdo compostas por uma estrutura complexa pouco conhecida, possuem
elevada massa molar e sua estrutura elementar é composta basicamente por carbono,
contendo como elementos secundarios O, N, P e S. Grupos funcionais contendo esses
elementos secundérios sdo responsaveis por conferir reatividade as substancias himicas,
fazendo com que elas desempenhem fun¢des importantes na interface sélido-solugdo
(DENG; DIXON, 2002).

As substincias humicas sdo divididas em: 4dcidos huimicos, 4cidos fulvicos e

humina. Os 4cidos himicos compdem a fragdo solivel em meio alcalino e insoldvel
quando o pH é menor que 2. Os acidos fulvicos sdo soltveis em qualquer faixa de pH e a
humina € insolivel tanto em meio alcalino, quanto em meio 4cido. De acordo com Deng
e Dixon (2002), essas fragdes diferem entre si quanto a massa molar, composi¢ao
elementar e conteido de grupamentos funcionais da seguinte forma:
(a) os acidos fulvicos (AF) apresentam menor massa molar, assim como menor contetido
de H, S e N, contém elevada CTC e maior presenga de grupos funcionais oxigenados
(COOH, OH, C=0) quando comparados com as demais fragdes, sendo, portanto, mais
reativos. Além disso, os AF possuem mais acidez que os dcidos hiimicos (AH) e sdo mais
ricos em radicais fendlicos e cetonas.

(b) A humina (H) e os 4cidos humicos (AH) sdo semelhantes. A diferencga entre

eles se deve ao fato de a humina se encontrar fortemente complexada com fons metalicos
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e argila e, portanto, tendo a sua extracdo dificultada (OADES, 1989; SCHNIZTER,
SCHULTEN, 1998).

A depender das condi¢des ambientais, as substancias himicas podem ocorrer na
fase sé6lida ou liquida e quando dissolvidas, elas sdo aptas a formar complexos soliveis
com metais, porém, quando presente na fase organica sélida, tornam-se uma superficie
de adsorcdo (SHAHID et al., 2012).

Dessa forma, as substidncias hdmicas encontram-se envolvidas em muitos
processos quimicos que ocorrem no solo, tal como solubilizagdo/precipitagao,
adsorcdo/dessor¢dao e reducao/oxidacio (SHAHID et al., 2012). A estabilidade dos
complexos formados entre metais e substancias himicas depende de fatores como:
origem, quantidade e composi¢do das substancias himicas, pH, forca idnica da solugdo,
concentracdo do metal, temperatura, caracteristicas do metal e superficie especifica
(PANDEY et al., 2000).

O efeito das substancias hiimicas na mobilidade de metais pesados no solo
relaciona-se com as propriedades dos complexos formados entre elas e o metal, com o
seu peso molecular e o peso de seus complexos (WANG et al., 2010). A formacdo de
complexos entre metal e substancias com maior peso molecular pode reduzir a absor¢ao
de metais pelas plantas, visto que esses macrocomplexos nio sdo facilmente absorvidos

e translocados para a planta (PANDEY et al., 2000).

2.3. Mineralogia e granulometria

A adsorcdo, principal mecanismo que controla a disponibilidade de metal na
interface solido-solucdo, € intimamente dependente de uma superficie reativa que
favoreca a ocorréncia desse fendmeno.

Embora a argila seja a fracdo mais ativa do solo e, portanto, solos mais argilosos
tendem a ser mais reativos, informagdes sobre a qualidade dessa argila sdo importantes,
visto que sua composi¢do influenciard sobremaneira a sua reatividade.

Ao estudar a adsor¢do de metais pesados em trés solos tropicais, Appel e Ma
(2002) observaram que o solo com maior capacidade de adsorcdo era o menos argiloso.
Esse comportamento foi atribuido a presenca de minerais com maior carga de superficie.
Assim, constatou-se que a adsorcdo foi mais influenciada pela mineralogia do que pela
distribuicdo granulométrica e superficie especifica.

Isso ocorre porque a mineralogia do solo e as propriedades eletroquimicas

manifestadas pelos seus constituintes influenciam ativamente a disponibilidade de
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nutrientes e metais pesados. Dessa forma, solos com componentes mineraldgicos distintos
apresentam comportamentos substancialmente diferentes no que se refere a
movimentacdo de contaminantes inorganicos.

O comportamento de contaminantes inorganicos catidnicos em solos de clima
temperado tende a ser diferente daquele observado em ambientes tropicais. Em clima
temperado, o solo tem a tendéncia de reduzir a mobilidade desses contaminantes, por
outro lado, em regides tropicais espera-se maior mobilidade. Essa variacdo esta
relacionada a composi¢ao desses solos que foram desenvolvidos em condicdes
pedogenéticas e climaticas distintas.

A fracdo argila de solos de climas temperados € reconhecida por ser um bom
adsorvente de metais pesados (RIEUWERTS, 2007). Nesses solos ha predominio de
minerais silicatados do tipo 2:1, que possuem cargas de superficie permanentes, também
conhecidas como cargas estruturais, ou seja, que independem do pH. Além disso, o teor
de matéria organica e o pH desses solos também sdo maiores.

A presenca de cargas permanentes deve-se as substituicdes isomorficas que
ocorrem na estrutura do mineral durante sua formacao, tal como ocorre com minerais do
tipo 2:1 (vermiculitas e esmectitas) e nas micas (FONTES; ALLEONI, 2006).
Adicionalmente, devido a branda atuagdo do intemperismo nesses solos, o pH tende a ser
mais elevado e favorece a manutengdo de cargas negativas na superficie. Esse conjunto
de fatores colaboram para maior CTC nesses solos.

A ocorréncia de solos com elevada CTC e teor de MO criam condi¢des propicias
para que cations metdlicos sejam retidos tanto via interacdo de forcas de atracdo
eletrostdtica, como também serem adsorvidos especificamente nos grupos de superficie
presentes na MO, reduzindo assim, a mobilidade desses fons no solo.

Por outro lado, os solos tropicais, principalmente os Latossolos e Argissolos, que
foram expostos a um intemperismo intenso, lixiviagao de bases e acelerada decomposicao
do material de origem, caracterizam-se pela predominancia de filossilicatos do tipo 1:1,
tal como a caulinita, e pela abundancia de oxi-hidréxidos de Fe e Al, como goethita,
hematita e gibbsita (FONTES; WEED, 1991). Assim, esses solos geralmente apresentam
minerais com carga dependente de pH, elevado PCZ e baixa densidade de carga de
superficie (APPEL; MA, 2002), resultando na menor capacidade de adsorcao de cations.

A presencga de minerais de baixa atividade, tal como a caulinita, que possui pouca
substituicdo isomorfica e reduzida superficie especifica, € uma das razdes que fazem esses
solos apresentarem baixa CTC. Segundo Srivastava et al. (2005), ha duas formas pelas

quais a caulinita pode sequestrar metais do meio: (1) por meio das cargas manifestadas
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1>* na estrutura do

pelas substitui¢des isomérficas, onde o Si** foi substituido pelo A
mineral; (2) pelas cargas dependentes de pH, decorrentes da presenca de grupos hidroxil,
que podem ser protonados/desprotonados quando o pH se encontra abaixo ou acima,
respectivamente, de 4,6, que € o PCZ da caulinita.

Outro importante componente da fracdo argila em solos tropicais sdo oxi-
hidréxidos de Fe e Al. Os 6xidos de ferro como a hematita, goethita e ferrihidrita
apresentam PCZ variando entre 7 e 9 (BESOAIN, 1985; MAcCBRIDE, 1989;
SCHWERTMANN, TAYLOR, 1989). No entanto, os solos tropicais possuem pH na
faixa de 5,0 - 6,5, ndo atingindo o PCZ desses 6xidos e hidréxidos, contribuindo para o
prevalecimento de cargas positiva em sua superficie.

Dessa forma, a formacgao de ligacdes eletrostaticas entre o metal catidnico e os
oxi-hidréxidos € limitada. No entanto, esses minerais podem participar da adsorcio de
metais pesados via formacdo de complexo de esfera interna. Em solos tropicais, a
adsor¢do de Pb encontrada por Appel e Ma (2002) foi superior a CTC dos solos, indicando
que a formacdo de complexos de esfera interna contribuiu para a adsor¢do de metais
nesses solos.

ApOs avaliar esse contexto no qual os solos tropicais ocorrem, onde as
caracteristicas da caulinita (PCZ de 4,6, baixas superficie especifica e cargas de
superficies) e dos 6xidos e hidréxidos de Fe e Al (elevado PCZ) limitam a ocorréncia de
cargas de superficie desses minerais, a MO passa a desempenhar um importante papel no
incremento da CTC e sequestro de metais pesados.

Resumidamente, devido as muitas razdes aqui apresentadas, tais como o pH écido
decorrente do intenso intemperismo, o baixo teor de matéria organica, a pouca ocorréncia
de minerais 2:1 e a predominancia de minerais de baixa atividade, hd uma tendéncia de
maior mobilidade de metais em solos tropicais.

O entendimento dessas condi¢cdes nos remete a necessidade de ado¢ao de medidas
que busquem o incremento do pH e do teor de matéria organica como formas de atenuar

a contaminacdo de metais pesados nesses solos.
2.4. Propriedades quimicas dos metais
Propriedades dos metais tais como o raio idnico hidratado, a eletronegatividade e

a constante de hidrélise influenciam diretamente sua interagdo com a fase sélida e,

portanto, afetam sua disponibilidade.
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Ions com carga maior e com raio hidratado pequeno possuem alta afinidade e
maior polarizacdo, favorecendo o processo de troca idnica. Portanto, esses elementos
tendem a ser mais fortemente adsorvidos (AHMAD et al., 2012). Para compreender

melhor essa afirmacao basta analisar a Equacao 3, que descreve a Lei de Coulomb.

Q10
F == Eq. 3

De acordo com a Lei de Coulomb, a forg¢a eletrostética (F), de atracao ou repulsao,
relaciona-se diretamente com a constante de Coulomb (k ~ 8,98 x 10° N-m?/C?) e com as
cargas manifestadas por duas particulas pontuais (Q; e Q2); e inversamente com o
quadrado da distancia (d) entre essas particulas. Assim, fons com maior valéncia e menor
raio i6nico hidratado tendem a expressar maior forca de interacao eletrostatica e, portanto,
sdo retidos com maior estabilidade.

Outra caracteristica intrinseca do elemento que afeta seu comportamento em
solucdo € a eletronegatividade. A eletronegatividade € uma das propriedades periédicas
dos elementos e indica a tendéncia que um dado elemento possui em atrair elétrons em
uma ligacdo quimica. Essa propriedade € indiretamente relacionada com o tamanho do
raio atdmico, de tal forma que quanto menor o raio, maior serd a sua propensao em atrair
elétrons. Dessa forma, elementos mais eletronegativos sdo adsorvidos mais facilmente
(APPEL; MA, 2002).

Compreender como essas propriedades se manifestam nos metais pesados facilita
o entendimento do comportamento dos mesmos no ambiente. Por exemplo, ao
compararmos cations metélicos, cuja carga seja a mesma, tal como Cd**, Cu**, Pb** e
Zn**, fica ficil compreender porque a preferéncia de adsor¢do geralmente aponta a
seguinte ordem Pb?* > Cu?* > Cd** = Zn** (APPEL, MA, 2002; FONTES, GOMES, 2003;
MELOetal., 2016; MOREIRA, ALLEONI, 2010; VENEGAS et al., 2015). Os elementos
mais eletronegativos, com menor raio idnico hidratado e menor constante de hidrélise, tal
como o Pb e o Cu, sdo preferencialmente adsorvidos devido as razdes discutidas acima e,

em virtude disso, apresentam menor mobilidade no solo.

3. FRACIONAMENTO QUIMICO DE METAIS PESADOS NO SOLO

E protocolo, legalmente requerido pela CONAMA 420, que se determine o teor

semi-total (solivel em 4cido nitrico e cloridrico concentrado) de metal pesado quando se
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faz avaliacdo de risco relacionado a presenga de metais no solo. No entanto, embora seja
importante o principio da precaug¢do adotado pela legislacdo, o teor semi-total pouco
informa acerca da mobilidade e disponibilidade do metal no ambiente.

O fracionamento, por sua vez, define a distribuicdo de um elemento entre as
diferentes fra¢des do solo. Ele se faz importante do ponto de vista geoquimico, pois
permite compreender como se dad o comportamento do elemento na fase sélida e predizer
sua disponibilidade e mobilidade no meio ambiente (NANNONI; PROTANO, 2016).

A disponibilidade de elementos téxicos pode ser avaliada de muitas maneiras que
se complementam, dentre as quais destacam-se o emprego de tratamentos quimicos
(EDTA, extracdo sequencial, etc), bioensaios com organismos indicadores, emprego de
técnicas espectroscopicas e fracionamento fisico. Todavia, a aplicacdo dessas
metodologias em conjunto torna a avaliacdo de risco demasiadamente onerosa e
demorada. Assim, ha a necessidade de se adotar aquelas que fornecam informacoes
precisas, de ficil aplicacdo, baixo custo e que auxiliem na tomada de decisdo.

Nessa perspectiva, o emprego de metodologias, tal como a extracio sequencial, é
uma alternativa de baixo custo, de facil realizacdo e alta aceitabilidade (ROBERTS et al.,
2005). A aplicacdo de técnicas espectroscopicas, associadas ao tratamento quimico,
permite maior compreensao do processo de retencao, visto que informacdes do ambiente
molecular sdo obtidas.

Embora se possa optar por uma abordagem simplificada para avaliar a
disponibilidade de metais pesados, tal como o emprego de uma extracdo Unica com
EDTA, a extracdo sequencial € muito aplicada em solos e sedimentos. Isso porqué, além
de determinar a fracdo de metal solivel e trocédvel, ela também simula alteragdes que
podem ocorrer no ambiente, tais como alteracdo de pH e Eh, e promover a liberacao de
metais para 0 meio.

Os reagentes empregados nas etapas da extracdo sequencial vao desde solucodes
menos agressivas, que buscam extrair o elemento de interesse associado a fragdes soliveis
e trocaveis (labeis), até combinacdes de acidos fortes capazes de solubilizar matrizes
silicatadas e expor elementos que compde a estrutura dos minerais, ou seja, a fracdao
residual. Busca-se, idealmente, ao escolher determinado reagente, que ele seja especifico
para atacar apenas um compartimento do solo.

A ordem de extracdo comeca pela remog¢do das fracdes mais labeis. Para tanto,
empregam-se sais tais como cloreto de magnésio, cloreto de célcio e nitrato de sodio. A
devida quantificacdo dessa fracdo € crucial para predizer a quantidade de contaminante

com propensdo de ser absorvido pelas plantas e susceptivel a lixiviagao.
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Também sdo quantificados os metais associados a carbonato, 6xido de ferro
cristalino e amorfo, 6xidos de manganés, sulfetos, matéria orgénica e a fragcdo residual.
Estagios podem ser acrescentados ou removidos a depender da composi¢do da matriz de
estudo, bem como pode ser necessdrio alterar a concentracdo dos reagentes, tempo de
extracdo e até mesmo repetir um dado procedimento, a depender da concentragdao da
fracdo estudada.

Essas variacOes possiveis de serem aplicadas a extra¢do sequencial sdo motivo de
critica entre a comunidade cientifica, visto que a utilizacdo de procedimentos diferentes
impossibilita a comparagdo de resultados obtidos. Além disso, as criticas se estendem ao
fato de uma imperfeita seletividade do extrator, possibilidade de readsorcao, incompleta
dissolucdo da fracdo alvo e redistribuicdo do metal durante as extracdes (ANJU;
BANERIEE, 2010).

Adicionalmente, também se questiona que a disponibilidade avaliada por esse tipo
de técnica ndo considera aspectos bioldgicos que ocorrem constantemente no solo e que
podem alterar a distribui¢cdo do contaminante. Assim a extra¢do passa a ser vista como
método empirico e com resultados altamente dependentes da metodologia selecionada
(NANNONI; PROTANO, 2016).

A fundamentagdo tedrica para determinar a distribuicio dos elementos de
interesse € baseada na solubilidade quimica de cada fracdo. Porém, esse tipo de técnica
ndo permite determinar precisamente a identidade das espécies quimicas que compde

cada fracdo (SIEBERS et al., 2013).

4. TECNICAS DE RECUPERACAO DE AREAS CONTAMINADAS COM
METAIS PESADOS

Os métodos empregados para recuperacdo de solos e substratos contendo metais
pesados seguem duas abordagens: (1) a mobilizagao dos metais pesados, seguida pela
remocgao desses elementos do meio e (2) a imobiliza¢do, que mantém os metais no solo,
porém os deixa inertes por meio de mecanismos de precipitacdo, complexagdo e adsor¢ao
(VAREDA et al., 2016). Esses métodos podem ser empregados para a recuperacio
realizadas in situ e ex situ.

As préticas ex situ demandam a remog¢ao da camada de solo contaminado para que
a mesma seja tratada e/ou disposta em local adequado. Esse tipo de abordagem ¢é
considerada inapropriada, pois promove alto grau de distirbio no ambiente, reduz a

fertilidade, destréi a estrutura do solo deixando-o susceptivel a erosdo, além de demandar
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alto investimento, sendo, portanto, invidvel para grandes areas (HOUBEN et al., 2013).
Lavagem do solo, vitrificacdo, escavacdo e disposicdo em aterros industriais sao
exemplos de préticas ex situ.

Diante desse cendrio, alternativas que busquem a imobilizacdo do contaminante
in situ tem despertado o interesse de pesquisadores por se tratar de uma técnica menos
invasiva, que preserva a estrutura do solo e com custos que fazem o processo vidvel do
ponto de vista econdmico.

O emprego de residuos organicos é uma prética in situ de baixo custo, que nao
compromete a estrutura do solo, aumenta o teor de matéria organica, CTC, fertilidade e
se mostra como uma alternativa sustentdvel, visto que hd o reaproveitamento de residuos
de outros processos industriais/agricolas/sanitarios.

O uso de condicionadores € pautado na premissa de que o material empregado é
capaz de reduzir a disponibilidade do metal em questdo, a0 mesmo tempo em que torna
o ambiente eddfico favordvel ao desenvolvimento da vegetacdo. Exemplos de
condicionadores empregados para essa finalidade sdo: fosfato, compostos organicos e
biocarvao (BOLAN et al., 2014).

Estratégias que buscam a imobilizacdo, almejam que os condicionadores
empregados sejam capazes de formar produtos estdveis com o metal alvo e o0 mantenha
inerte, de forma que ele ndo seja facilmente liberado para a solu¢do do solo em
decorréncia de flutuacoes pH e umidade, principalmente (BOLAN et al., 2014). Para
assegurar a efetividade do condicionador em longo prazo, hd a necessidade de constante
monitoramento e realizacdo de intervengdes quando necessario.

No préximo tépico serd discutido mais profundamente o emprego de residuos
organicos e biocarvdo como potenciais condicionadores a serem aplicados em dareas
contaminadas por metais pesados, bem como o emprego da fitorremediagdo consorciada

com esses condicionadores.

4.1. Residuos organicos na remediaciao de solos contaminados com metais pesados

A mobilidade e biodisponibilidade dos metais pesados podem ser naturalmente
reduzidas no solo por adsorcdo, precipitaciio e por reagdes de complexacio (KIIKKILA
et al., 2001). No entanto, este processo de atenuagdo natural pode ser acelerado pela
adicao de aditivos organicos (BOLAN, DURAISAMY, 2003; PEREZ-DE-MORA et al.,
2005).
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Além do baixo custo de obten¢do, a remediacdo reaproveitando residuos torna-se
interessante por ser realizada in situ. Préticas in sifu sdo reconhecidas por reduzir os custos
associados a recuperacdo, visto que a remocgdo, transporte e disposicdo do material
contaminado em outras areas, tal como acontece com as praticas ex sifu, tornam-se
desnecessdrias. Adicionalmente, tem-se que a utilizacdo de técnicas in situ nao causa a
deterioracdo da estrutura do solo (FARRELL; JONES, 2010).

Outra questdo relevante é que, de acordo com os preceitos de sustentabilidade,
dentre as opg¢des de disposi¢ao, a reutilizacao de residuos € a melhor sob o ponto de vista
econdmico, ambiental e social. A reciclagem acarreta beneficios impares, uma vez que
reutiliza e aproveita as potencialidades de um residuo, a0 mesmo tempo em que reduz os
problemas advindos de seu descarte que, por vezes, € inadequado.

Para Farrell e Jones (2010), as técnicas de bioestabilizacdo que sdo tipicamente
realizadas in situ, se apresentam como alternativas promissoras para serem utilizadas em
dreas contaminadas com metais pesados. A aplicacdo de residuos acompanhada da
utilizagcdo de espécies fitoacumuladoras, possibilita a recuperacao e, simultaneamente, a
implantacdo de uma cobertura vegetal na area, fato que colabora para a reducdo da
disseminagdo da contaminacao via erosdo edlica/hidrica e protege o solo.

Além da imobilizacao de metais pesados (SONG; GREENWAY, 2004), o uso de
residuos organicos em solos contaminados tem demonstrado multiplos beneficios ao
estabelecimento da vegetagao, tais como redugdo da compactagao (BERNAL et al., 2007)
e da erosao (WHALEN et al., 2003) e aumenta a reten¢do de dgua.

Os residuos organicos além de melhorar as propriedades do solo (estrutura,
atividade microbiana e disponibilidade de nutrientes), também podem imobilizar metais
pesados e reduzir a sua toxicidade (VAN HERWIJNEN et al., 2007). Porém esses autores
ponderam que hé variacio nos resultados obtidos quando se utiliza diferentes compostos
organicos em dareas contaminadas com metais pesados. Isto se deve a variacdo na
composi¢do quimica do condicionador organico utilizado, as caracteristicas fisico-
quimicas e mineraldgicas do solo que o recebe, bem como o comportamento
biogeoquimico dos metais pesados envolvidos. Diante disso, ndo € possivel estabelecer
uma solu¢do genérica do material mais adequado para ser utilizado em dreas
contaminadas.

Exemplo de comportamento distinto entre os metais pesados frente a adicao de
condicionadores organicos foi verificado no trabalho de Beesley et al. (2010), em que os
autores avaliaram a aplicacdo de residuos de jardinagem e biocarvdo em um solo

contaminado. Os resultados mostraram que as concentracdes de As e de Cu na solucdo
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do solo aumentaram trinta vezes quando se utilizou o biocarvao e o residuo de jardinagem,
enquanto que as concentragdes de Zn e Cd foram reduzidas substancialmente.

Farrell e Jones (2010) também testaram a aplicacdo de residuos orgéanicos urbanos
em um solo dcido contaminado com As, Cu, Pb e Zn. Como resultado, constataram que
o uso desses residuos reduziu a concentragao desses elementos em solugdo (exceto para
0 As), além de ter aumentado o pH e a disponibilidade de nutrientes, tornando o solo mais
favoravel ao estabelecimento de plantas. No trabalho realizado por Kiikkild et al. (2001),
também foi verificado que a aplicagdo de residuo orginico urbano misturado com
residuos de serragem de madeira foi capaz de reduzir o teor de metais pesados na solucao
do solo.

Frente a multiplicidade de comportamentos observados advindos da adi¢do de
compostos organicos em solos contaminados com metais pesados e dada a grande
variedade de residuos disponiveis, € frequente a realizacdo de pesquisas que buscam
investigar a eficidcia de diferentes compostos orginicos na remediacdo de dareas
contaminadas e compreender os mecanismos que governam a disponibilidade dos metais
apos o solo receber condicionadores de fontes distintas. Assim, € importante que se avalie
a capacidade de imobilizacdo dos metais pesados, bem como a redu¢do da toxicidade
proporcionada por eles (SAEBO; FERRINI, 2006).

Com vistas a otimizar o processo de imobilizacdo de metais pesados por residuos
organicos, tratamentos que potencializem caracteristicas que favoreca a adsorcido de
metais (aumente grupos funcionais ativos, superficie especifica, etc.) t€ém sido aplicados
aos residuos para gerar subprodutos que sejam mais eficazes. Este é o caso da realizacao
da pirdlise para produzir o biocarvdo, material estdvel, com tendéncia a ser alcalino e

contendo elevada superficie especifica.

4.2. Biocarvao na remediacao de solos contaminados com metais pesados

Embora o biocarvado se assemelhe visualmente ao carvao, o método de obtengdo
desses materiais se distingue pelo fato de o biocarvao ser produzido em uma atmosfera
com pouco oxigénio e até mesmo em sua auséncia, sob temperaturas relativamente
baixas, entre 300 a 700 °C (LEHMANN; JOSEPH, 2009). Como resultado, obtém-se um
material parcialmente carbonizado (proporg¢des varidveis de matéria organica carbonizada
e amorfa), poroso, de baixa densidade e rico em material carbondceo (BEESLEY et al.,
2011). De acordo com Yin Chan e Xu (2009), o contetido de carbono desse material pode

superar 90 % a depender da matéria prima utilizada e da temperatura de pirdlise.
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Esse tratamento térmico é capaz de conferir propriedades caracteristicas ao
biocarvao, tais como elevada superficie especifica, matriz organica estdvel rica em
compostos aromdticos (Figura 1), podendo apresentar alta carga de superficie e grupos
funcionais que permitem aumentar a capacidade de reten¢do de d4gua no solo, incrementar

a CTC e adsorver contaminantes organicos e inorganicos (ANAWAR et al., 2015).

Figura 1. Estrutura molecular do biocarvao. Fonte: Bourke et al., 2007.

A depender da umidade da matéria prima empregada, o processo de produgdo do
biocarvao é capaz de gerar mais energia que aquela empregada em sua produgio,
representando um saldo energético positivo, o que indica a possibilidade de utilizagdao
desse material como uma matriz energética alternativa complementar (LEHMANN,
2007). Segundo a International Biochar Initiative Organization, hd uma perspectiva de
que em 2050, aproximadamente 80 % dos residuos agroflorestais sejam convertidos em
biocarvdo e que a energia gerada durante a pirélise substitua parte daquela advinda do
carvao.

A forma como a pirdlise é conduzida (temperatura, duracdo, taxa de aquecimento,
etc.), bem como a natureza da matéria-prima empregada, sao fatores que influenciam a
composi¢do quimica e o arranjo fisico do biocarvao. As caracteristicas quimicas e fisicas
manifestadas sdo determinantes para identificar a potencialidade do uso do biocarvao para
uma dada finalidade, bem como seu comportamento, interacdo e destino no ambiente
(KOLODYNSKA et al., 2012).

O ndmero de pesquisas que investiga os efeitos da aplicacdo do biocarvao no solo
cresceu nos Ultimos anos e resultados positivos foram encontrados no que diz respeito a
melhoria da fertilidade, reducdo na emissdo de gases de efeito estufa - mediante o
sequestro de C na estrutura do biocarvao -, incremento da atividade bioldgica, utilizagao

como condicionador em solos salinos e em solos contendo teores elevados de metais
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pesados, além da promocdo de melhoria em propriedades fisicas do solo, como retengao
de dgua e estrutura (SOLAIMAN et al., 2015). Apesar dos resultados positivos, esses
autores ressaltam a importancia de que pesquisas mais direcionadas continuem sendo
realizadas para ampliar o entendimento da aplicagdo desse tipo de condicionador em
longo prazo nos mais diversos tipos de solos submetidos a diferentes préticas de manejo
e condicoes climéticas.

O interesse por esse material peculiar se deu ap6s as descobertas das Terras Pretas
de Indio na Amazonia. As Terras Preta de Indio sio manchas de solos com coloragio
escura, rica em material organico de alta estabilidade, com elevados teores de nutrientes
e presenca de artefatos de origem Pré-Colombiana. Essas dreas contrastam com as
caracteristicas dos solos tropicais circunvizinhos, que sdo pobres nutricionalmente e
acidos.

A estabilidade e o consequente acimulo da matéria organica nessas dreas tém sido
atribuidos ao biocarvao (biochar). Acredita-se que esse biocarvao seja de origem
pirogénica e representa o residuo da combustdo incompleta de biomassa. Além do
biocarvao, as Terras Pretas de Indio também receberam ossos de mamiferos e peixes,
excrementos e cinzas (GLASER; BIRK, 2012).

A estabilidade do biocarvao é uma de suas caracteristicas mais importantes. O
tempo de permanéncia do biocarvao apds sua adi¢ao no solo € governado pela umidade e
temperatura local (STEINBEISS et al., 2009). A dgua é determinante nesse processo, pois
€ responsdvel por reagdes de dissolucdo, hidrdlise, oxirredugdo e hidratagdo. Porém, a
taxa com que essas reagdes ocorrem dependem do tipo de biocarvdao e do pedoclima
(ANAWAR et al., 2015). Pesquisas recentes t€ém demostrado que o C presente na
estrutura do biocarvao produzido a partir de madeira pode ter um tempo de residéncia que
varia de 100 a 1000 anos (VERHEIJEN et al., 2010).

Pesquisas que investigam o emprego do biocarvao em programas de remediacao
sdo incipientes, no entanto, o interesse acerca desse material é crescente. No que diz
respeito a recuperacgdo de areas degradadas, o biocarvao tem sido empregado em areas de
mineracdo, locais com drenagem é&cida e em dreas com presenca de contaminantes
organicos e inorganicos (ANAWAR et al., 2015). O potencial do emprego do biocarvao
como sequestrador de contaminantes inorganicos também tem sido aplicado no
tratamento de d4gua e como barreira reativa para conter a movimentacdo de metais em
aterros sanitarios (PARANAVITHAN et al., 2016; BOGUSZ et al., 2015).

Os bons resultados obtidos na reducao da disponibilidade de metais pesados em

um solo contaminado t€m sido atribuidos a um conjunto de mecanismos que atuam
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simultaneamente, dentre os quais se destacam a eleva¢do do pH, aumento da CTC e a
complexac¢do do metal com a matéria organica. Grupos funcionais carboxilicos, fendlicos
e hidroxil contribuem na coordenag¢do de metais pesados catidnicos na superficie do
biocarvao (KOLODYNSKA et al., 2016).

Como discutido anteriormente, a natureza da matéria prima, temperatura de
pirdlise e taxa de aquecimento influenciam diretamente nas caracteristicas do biocarvao
produzido. Dessa forma, pesquisas que colaborem para determinar qual tipo de matéria-
prima e taxa de aquecimento € ideal para obtenc@o de um biocarvao com caracteristicas
finais pré-estabelecidas para ser empregado na finalidade almejada sdo necessdrias. Esses
resultados sdo cruciais para otimiza¢do do processo de producdo de biocarvao, além de
possibilitar identificar qual € o processo e material que deve ser pirolizado para ser
empregado nas mais diversas propostas (PELLERA; GIDARAKOS, 2015).

Para solos tropicais, altamente intemperizados e com baixa CTC, o emprego do
biocarvao se apresenta como uma alternativa promissora para aumentar a capacidade de
retencdo de metais pesados e reduzir o risco de lixiviacdo desses contaminantes (MELO
et al., 2016).

A utiliza¢do do biocarvao, dada a sua longevidade, é vantajosa quando comparada
aos demais residuos organicos aplicados ao solo, uma vez que ele reduz a possibilidade
de acumulacdo de metais pesados decorrente de aplicacdes sequenciais exigidas por
outros residuos (LEHMANN; JOSEPH, 2009), como no caso do lodo de esgoto. Além
disso, o emprego de um condicionador, cuja matriz seja estavel, garante uma maior
durabilidade no sequestro do metal, visto que, a rdpida decomposi¢io de matéria organica
promove a liberacdo de metais a ela associados (WARREN; HAACK 2001).

Hossain et al. (2011) avaliaram propriedades agrondmicas e a disponibilidade de
metais pesados no biocarvao produzido a partir de lodo de esgoto em diferentes
temperaturas (300, 400, 500 e 700 °C). Os autores reportaram que o aumento de
temperatura foi acompanhado pelo aumento da concentracdo de alguns elementos (Zn,
Pb, Ni e Cd). No entanto, esse aumento ndo implicou em maior disponibilidade dos
mesmos. Este efeito foi constatado a partir da extracdo dos metais realizada com DTPA,
cujos resultados demonstraram que a disponibilidade de todos elementos nos biocarvoes
(em diferentes temperaturas) foi reduzida quando comparada com a do lodo de esgoto in
natura.

Além de reduzir a disponibilidade de metais pesados, outro ponto positivo de se
produzir biocarvao a partir de lodo de esgoto € a eliminag¢ao de patégenos e reducdo do

seu volume, minimizando os custos com o transporte desse residuo. Dessa forma, a
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combustdo incompleta pode ser uma alternativa para auxiliar no gerenciamento do lodo
de esgoto e aumentar as suas potencialidades de reutilizagao (HOSSAIN et al., 2011).

Fellet et al. (2011) investigaram a aplicacdo de quatros doses de biocarvao (0, 1,
5 e 10 %) em uma darea de rejeito de mineracdo contaminada com metais pesados. Os
resultados demonstraram que houve aumento da CTC, pH e capacidade de retengdo de
dgua com o aumento das doses utilizadas. Em contrapartida, a lixivia¢do de Cd, Pb, Zn e
Ti reduziu com o aumento das doses aplicadas.

Estudos recentes t€ém apontado que o biocarvao é um material promissor e de
baixo custo para ser empregado como condicionador em dreas contaminadas, pois ao
mesmo tempo em que aumentam a sor¢cdo de metais, ele também reduz a dessorcdo
(PELLERA; GIDARAKAOS, 2015). No entanto, dado sua precoce descoberta, os estudos
realizados que demonstrem a efetividade desse material em longo prazo sdo limitados.
Logo, generalizagdes que afirmem a efetividade desse material devem ser usadas com

cautela e ponderacdo (HOUBEN et al., 2013).

5.ISOTERMAS DE ADSORCAO

Dentre os métodos disponiveis para remocao de metais pesados presentes em
solucdo, destacam-se a adsor¢do, troca catiOnica, ultrafiltracdo, osmose reversa e
precipitacdo quimica, sendo que a adsorcdo € a op¢cdo mais simples e efetiva (SARI;
TUZEN, 2014).

A adsor¢do € o processo de actimulo de espécies quimicas na interface entre a fase
sOlida e a solugdo adjacente, que pode ser um meio aquoso ou gasoso. De acordo com
Sposito (1989), nesse processo se denomina adsorbato as espécies que se acumulam na
interface; adsorvente a superficie onde a adsor¢@o ocorre; e adsorvito o ion ou substincia
em solucdo que tem potencial de ser adsorvido na interface.

Por outro lado, o termo sorcdo geralmente € empregado para descrever a
penetracdo e dispersdo inicial do adsorbato em uma matriz sélida que pode se dar via
adsorcdo, absorcdo, incorporacdo em microporos, precipitacdo e formacgdo de
aglomoredos (NAYLOR, 1989). Geralmente o termo sor¢do é empregado quando ha
incerteza de qual é o mecanismo que de fato estd agindo no processo de remocao dos ions
da solucao.

A Isorterma de Langmuir, cujo ajuste matematico € descrito de acordo com a

Equacdo 4, € o modelo mais utilizado para descrever a adsor¢cao de um soluto, pois através
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dela € possivel estimar a capacidade maxima de adsor¢ao da substancia de interesse em

uma dada matriz.

_ kbCeg
q = —--—-—
(1+bCeq)

Eq. 4
em que: q é a quantidade de metal sorvido (mg g™'); Ceq é a concentragdo do metal na
solucdo no equilibrio (mg L!); b é a capacidade maxima de sor¢do (mg g™!) e k a constante
relacionada com a energia de ligacio do adsorbato no adsorvente (KUMAR;
GAYATHRI, 2009)..

Embora esse modelo tenha sido originalmente desenvolvido para descrever a
adsorcdo de gases em uma superficie sélida ideal (CAN et al., 2016), ele € amplamente
aplicado em processos de adsor¢do envolvendo solo e biomateriais. O modelo de
Langmuir € baseado em trés premissas bdsicas: (1) a adsor¢do é limitada a uma
monocamada; (2) todos os sitios de superficie acomodam um dnico 4tomo do adsorbato
e possuem a mesma energia de liga¢cdo, que independe do grau de ocupacdo da superficie
e; (3) ndo ha interacdo entre os sitios de adsor¢ao vizinhos.

Essas pressuposicdes ndo ocorrem na pratica e, portanto, se apresentam como
limitacdes desse ajuste. No processo de biossorcdo, por exemplo, a capacidade de
adsor¢do da biomassa € afetada por diversos fatores, tais como: nimero de sitios
disponiveis, acessibilidade desses sitios, comportamento quimico manifestado por eles,
concentracdo do adsorvito em solucdo, afinidade da superficie pelo metal de interesse e
o tipo de ligacdo formada (FEBRIANTO et al., 2009; FONTES, 2012; VAREDA et al.,
2016). No entanto, apesar de assumir condi¢des ideais, o modelo de Langmuir €
amplamente aplicado para predizer a capacidade méxima de adsor¢do nesses materiais.

Alguns autores associam o ajuste dos dados experimentais dos modelos
matematicos a informagdes sobre o do tipo de mecanismo que age no processo de sor¢ao,
propriedades de superficie do adsorvente e grau de afinidade com o adsorbato (BULUT
et al., 2008). No entanto, essas conclusdes devem ser feitas com cautela, visto que esses
modelos sdo empiricos, ou seja, baseados em dados experimentais e, portanto, ndo levam
em consideracdo os mecanismos de reacdo que regem o processo de sorcdo, tal como
ocorre com os modelos semiempiricos € mecanisticos (FONTES, 2012).

Outro modelo amplamente empregado para descrever a adsor¢do € o modelo de
Freundlich, representado pela Equacdo 5. Ao contrario do que € previsto pelo modelo de
Langmuir, o modelo de Freunclich assume que a superficie de adsorcdo € heterogénea,
contém sitios que manifestam energia de ligacdes distintas e a adsor¢do multicamada
pode ocorrer (FENG et al., 2011).
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1

q= kaEq Eq. 5

em que: q é a quantidade de metal sorvido (mg g™'); Ceq é a concentragdo do metal na
solucdo no equilibrio (mg L'); Krindica a capacidade relativa de adsor¢do do adsorvente,
e n sugere a heterogeneidade dos sitios de adsor¢do na superficie do advorvente. Para
valores de n elevados, a isoterma tende a ser irreversivel (SODRE, 2001; CAN et al.,
2016).

A adsorcdo de metais pesados no solo é uma forma de torna-los indisponiveis e,
dessa forma, reduzir os riscos que eles representam ao ambiente. Diante disso, 0 emprego
dos modelos de Langmuir e Freundlich € util para auxiliar na identificacdo de
biossorventes capazes de serem empregados em projetos de mitigacdo de danos
ambientais, no entanto, como dito anteriormente, esses modelos ndo levam em conta
principios termodindmicos. Assim, informacdes mais precisas podem ser obtidas ao

conciliar os resultados dos ensaios de adsor¢ao com os de cinética.
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CAPITULO 2

CARACTERIZACAO FiSICO-QUIMICA E CAPACIDADE DE SORCAO DE
Cd?*, Pb* E Zn** EM RESIDUOS ORGANICOS E SEUS BIOCARVOES

RESUMO

Neste trabalho foram investigadas as alteragdes que a pirdlise conduzida a 500°C causou
no lodo de esgoto (LE), lodo primario (LP) e secundario (LS) de celulose e no bagaco de
cana (BC), bem como esse tratamento afetou a sor¢do de metais. Apds a pirdlise foi
constatado o incremento no teor de macronutrientes e de metais pesados em todos os
biocarvdes, a superficie especifica aumentou em média seis vezes, houve incremento do
teor de cinzas acompanhado do aumento no pH e volatilizagdo de N e O, culminando em
um produto mais hidrofoébico e com menor CTC. Os modelos de Langmuir e Freundlich
foram empregados para avaliar a sor¢do. No geral, ambos apresentaram bons ajustes e
sugeriram que a sor¢do de Cd, Pb e Zn € favordavel em todos os biossorventes. As
capacidades médximas de sorcdo foram maiores para o LE e LS e o Pb foi o metal sorvido
em maior quantidade, seguido pelo Cd** e Zn**. Os biocarvdes apresentaram capacidades
de sor¢do menores que seus materiais de origem, no entanto, a energia de ligagdo com os
metais foi maior, sugerindo uma estabilidade maior quando comparada com os residuos
in natura. Elevados valores de capacidade maxima de sor¢ao foram obtidos, no entanto,
a especiacao quimica realizada com o Visual Minteq indicou a ocorréncia de precipitagdao
dos cétions bivalentes na forma de fosfato, sulfato, carbonato e hidréxido. O emprego dos
biossorventes estudados com vistas & imobiliza¢io de Cd**, Pb** e Zn** no solo parece
ser vidvel, contudo, a estabilidade de compostos como carbonatos, sulfatos e fosfatos
pode ndo ser estavel nas condicdes de pH apresentadas por solos tropicais, indicando a
necessidade de estudos em campo para determinar a durabilidade da eficdcia do

tratamento.

PALAVRAS-CHAVE: metais pesados, biossorventes, capacidade maxima de sor¢ao.
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ABSTRACT

This work investigated the changes that the pyrolysis conducted at 500 ° C caused in the
sewage sludge (LE), primary (LP) and secondary (LS) cellulose sludge and in sugarcane
bagasse (BC), as well as this treatment affected the sorption of Cd>*, Pb?*, and Zn**. After
pyrolysis, the macronutrients and heavy metals contents increased in all biochars, the
surface area increased six times, an increase in ash content was accompanied by an
increase in pH, during the pyrolysis happened a volatilization of N and O, culminating in
biochar more hydrophobic and with lower CTC in comparison with the raw materials.
The Langmuir and Freundlich models were used to evaluate sorption. In general, both
presented good adjustments and they suggested that the sorption of Cd, Pb and Zn is
favorable in all biosorbents. The maximum sorption capacities were higher for the LE
and LS and Pb was the metal sorbed in higher amount, followed by Cd** and Zn**. The
biochars had lower sorption capacities than their source materials, however, the binding
energy with the metals was higher, suggesting a greater stability when compared with the
raw materials. High sorption capacity values were obtained, however, the chemical
fractionation study carried out with Visual Minteq indicated the occurrence of
precipitation of the bivalent cations in the form of phosphate, sulphate, carbonate, and
hydroxide. The use of the studied biosorbents for the immobilization of Cd**, Pb**, and
Zn** in the soil seems to be feasible, however, the stability of compounds such as
carbonates, sulfates, and phosphates may not be stable under the pH conditions presented
by tropical soils, indicating the need for field studies to determine the durability of

treatment efficacy.

Keywords: Sorption, heavy metals, biochar, organic wastes.

1. INTRODUCAO

A contaminagdo de solos por metais pesados ¢ um problema que preocupa a
sociedade devido a possibilidade de o solo transferir esses contaminantes para dgua, ar e
seres vivos. Diante disso, alternativas que visem eliminar ou reduzir a mobilidade e
disponibilidade desses elementos toxicos no solo tém sido amplamente estudadas
(BEESLEY et al. 2014; FINZGAR et al., 2006; HOUBEN et al., 2013; NAVARRO,
2012; PUGA et al., 2015; RIBEIRO-FILHO et al., 2001), principalmente aquelas que

sejam economicamente vidveis, tecnicamente aceitaveis e ambientalmente seguras.
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Nesse contexto, o emprego de estratégias de recuperacdo in situ, baseadas na
utilizacdo de residuos organicos e biocarvao, tem despertado interesse. Esses materiais
podem remover os metais pesados presentes na solugdo via sor¢do, que é considerado o
principal processo quimico envolvido na retencdo desses elementos com os constituintes
do solo (ANTONIADIS et al., 2007).

Adicionalmente, eles podem diluir a concentracdo do contaminante, melhorar a
fertilidade e propriedades fisicas do solo e aumentar a atividade bioldgica. Esses materiais
se apresentam como alternativa de baixo custo e atrativa do ponto de vista ambiental,
pois, a0 mesmo tempo em que residuos de processos produtivos sdo reaproveitados, hd a
reducdo da demanda de dreas para a disposi¢ao final dos mesmos (PARK et al., 2011;
VENEGAS, VIDAL, 2015).

Os mecanismos que atuam no processo de sor¢do podem variar de acordo com as
caracteristicas do metal, da superficie do adsorvente e condi¢des do meio (pH, forca
i0nica, etc.). Assim, pode-se ter a ocorréncia de precipitacdo, complexacdao com grupos
carboxilicos e fendlicos, atracdo eletrostatica e adsorcao especifica (AHMED et al., 2016;
KOMAREK et al., 2013; TAN et al., 2015).

Tanto residuos organicos quanto biocarvdes possuem caracteristicas que
propiciam a retencdo de metais. A depender da origem do material, eles podem conter
elevada CTC, contam com a presenca de grupos carboxilicos, fendlicos e dlcoois que
podem complexar metais e, quando adicionados ao solo, podem aumentar o pH e
promover a precipitacdo desses cdtions (TANG et al., 2013). Além disso, o biocarvao
possui elevada drea de superficie especifica e porosidade, fato que aumenta a drea de
interacdo com o metal e pode favorecer a adsorcio (ANAWAR et al., 2015).

Embora muitos estudos apontem a efetividade do biocarvdo e dos residuos
organicos em imobilizar metais pesados nos solos (MENDEZ et al., 2012; PUGA et al.,
2015), outros afirmam que a adi¢do desses condicionadores pode aumentar a
disponibilidade de alguns desses elementos (BEESLEY et al., 2010; NAVARRO, 2012),
sendo necessdrios estudos especificos quanto aos biocarvdes e os metais de interesse.

Para compreender o potencial de um dado material em adsorver metais pesados é
fundamental relacionar a eficiéncia de adsor¢cao com as propriedades do material e do
metal alvo (SUN et al., 2014). A partir de entdo € possivel determinar quais caracteristicas
sdo relevantes para promover a sorcao de metais e, assim, estabelecer se dado material
possui potencial em ser utilizado como condicionador no solo.

A hipétese deste trabalho € que residuos organicos e biocarvdes possuem

potencial de remover metais pesados da solucdo via sor¢do, sendo que a capacidade de
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sor¢do € afetada pelas propriedades fisico-quimicas dos materiais. Assim, o presente
trabalho tem como objetivo relacionar as propriedades dos residuos e biocarvdes com o

desempenho em sorver Cd*, Pb** e Zn**.

2. MATERIAL E METODOS

2.1. Residuos organicos e biocarvoes

Para avaliar o potencial de imobilizar metais pesados, trabalhou-se com residuos
oriundos de atividades dos setores agricola, industrial e de saneamento. Os residuos
investigados foram: lodo de esgoto, lodo primdrio do tratamento de celulose, lodo
secundério do tratamento de celulose, bagaco de cana-de-acucar e seus respectivos
biocarvoes. Os residuos orginicos e seus respectivos biocarvoes serdo aqui denominados
biossorventes.

O bagaco de cana foi obtido na Usina Jatiboca, municipio de Urucania-MG, que
produz alcool e acucar. O lodo do tratamento de esgoto doméstico foi coletado em Vigosa-
MG, na unidade de tratamento situada no bairro Violeira. A esta¢do € composta por um
reator UASB (Reator Anaerdbio de Fluxo Ascendente) e um Biofiltro Aerado Submerso
(BAS). Os lodos do tratamento do efluente da industria de papel e celulose (Figura 1)
foram coletados na unidade da CENIBRA (Celulose Nipo-Brasileira S/A) situada no
Distrito de Perpétuo Socorro (Belo Oriente) - MG. O lodo primério é composto
basicamente de fibra de celulose e foi coletado apds o gradeamento, unidade destinada a
remocdo de material grosseiro. O lodo secunddrio foi coletado na unidade de tratamento
bioldgico por Lodos Ativados, apds a decantagdo e desaguamento em prensa.

A conversdo dos residuos em biocarvdo seguiu a metodologia utilizada por
Hossain et al. (2011) e Park et al. (2011), sendo realizada em forno tipo mufla adaptado
com seis camaras (Figura 2), cuja finalidade é reduzir a concentragdo de oxigénio no
ambiente de pirdlise. Os residuos foram secos a temperatura ambiente, peneirados em
malha de 2 mm, homogenizados e, em seguida, transferidos para os cilindros e
encaminhados para a mufla. A pirdlise foi realizada com taxa de aquecimento de 10 °C

min’! até se atingir a temperatura de 550 °C, que foi mantida por 1,5 h.

38



Figura 1. Sistema de lodos ativados da CENIBRA. (A) Tanque de aeragdo; (B)
decantador; (C) prensa para desaguar o lodo secundério; (D) lodo primério.

Figura 2. Forno tipo mufla utilizado para realizar a pirdlise dos residuos organicos.

2.2. Caracterizacio dos biossorventes

Os residuos orgénicos in natura foram secos a temperatura ambiente, peneirados

em malha de 2 mm, homogeneizados e amostras foram retiradas para caracterizagao.
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A caracteriza¢do quimica consistiu na determinagdo por via seca do teor total de
C, H e N em analisador elementar Perkin-Elmer 2400 Series II CHNS/O, teor de N pelo
método Kjeldahl, pH em &4gua (relacio amostra:dgua de 1:10), condutividade elétrica
(proporcdo amostra:dgua de 1:10) e teores de P, K, Ca e Mg apds digestdo nitrico-
perclérica (TEDESCO, et al., 1995). A dosagem de P foi realizada pelo método de
Murphy e Riley (1962); K por espectrometria de emissdo de chama; e Ca e Mg por
espectrometria de absor¢do atdmica.

Os teores de Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn foram determinados apds digestao
acida pelo método EPA 3051-A. As amostras foram preparadas em triplicada e brancos
foram adicionados para assegurar a auséncia de contaminacao.

Em decorréncia do elevado teor de carbono dos materiais em estudo, as
recomendacdes de seguranca do método EPA 3051-A foram seguidas e trabalhou-se com
amostras de 0,2 g. ApOs pesadas, as amostras foram transferidas para tubos de polimero
de fluorcarbono e adicionou-se 9 mL de acido nitrico (HNO3) e 3 mL de acido cloridrico
(HCI). Posteriormente, os tubos foram mantidos semi-abertos por 16 h para que os gases
da pré-digetdo fossem eliminados, minimizando possivel perda de amostra por excesso
de pressdo durante a digestdo no micro-ondas.

A digestdao foi realizada em micro-ondas (Multiwave ECO, Anton Paar)
programado para atingir a temperatura de 175 °C em 5 min e manté-la constante por mais
10 min. Apoés o resfriamento das amostras até temperatura ambiente, os extratos foram
filtrados e a quantificacdo dos elementos foi realizada em um Espectrometro de Emissao
Otica por Plasma Induzido Acoplado, modelo PerkinElmer Optima 8300.

A CTC (capacidade de troca catidnica) dos biossorventes foi obtida pelo método
utilizado por Song e Guo (2012). Para tanto, 0,5 g do material de interesse foi colocado
em tubos tipo Falcon de 50 mL para agitar por 20 minutos com 40 mL de NH4OAc 1 M.
Ap6s o periodo de agitagdo, a suspensao foi filtrada a vacuo e lavada duas vezes com 20
mL de NH4OAc 1 mol L. Com o intuito de remover o excesso de NH4*, foram realizadas
outras trés lavagens com 30 mL de isopropanol. Posteriormente, o material retido no filtro
foi enxaguado com quatro por¢des de 50 mL de uma solugdo de KCI 1 mol L. O filtrado
foi coletado em um baldao de 250 mL e teve seu volume completado com 4dgua deionizada
para entdo ter a concentra¢cdo de NH4* determinada pelo método colorimétrico com
fenato.

A umidade (Equacdo 1), matéria volétil (Equacdo 2) e cinzas (Equagdo 3) foram

determinadas de acordo com a metodologia da American Society for Testing and
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Materials (ASTM) D1762-84, tal como recomendado pela International Biochar
Initiative (JINDO et al., 2014).

MassAseco ao ar ~MASSA 105°C

Umidade (%) = x 100 (Eq. 1)

massQseco ao ar

massaqgpsec— MassSAgsp °C

Teor de Matéria Volatil (%) =

x 100 (Eq.

massaqose°c

2)

massaysoec

Teor de Cinzas (%) = X 100 (Eq.

massajosec

3)

Também determinou-se o rendimento dos biocarvdes, para tanto, dividiu-se a
massa de biocarvao produzida apds a pirdlise, pela massa de residuo in natura utilizada
para producao do biocarvao.

A caracterizacdo fisica consistiu na determinacdo da superficie especifica pelo
método de adsor¢ao de nitrogénio — BET, conduzido a 77 K no Quantachrome NOVA
2200e, para tanto, os biocarvoes e residuos foram previamente moidos e passados na
peneira de 200 mesh (0,074 mm). A morfologia dos biossorventes, previamente
metalizados com ouro, foi analisada por microscopia eletronica de varredura (MEV)

utilizando o microscopio JEOL JSM — 6010LA.

2.3. Ensaio de adsorc¢ao

Os ensaios de adsor¢ao foram conduzidos pelo método de batelada. Onze solucdes
eletroliticas de NaNO3z 0,01 mol L com concentracdes monometdlicas crescentes de
nitrato de Cd**, Zn>* e Pb** (0,0; 0,1; 0,2; 0,4; 0,8; 1,0; 2,0; 4,0; 8,0 ¢ 10,0 mmol L)
foram preparadas com dgua ultrapura. O pH inicial das solug¢des, antes do contato com os
biossorventes, foi corrigido para 5,0 £ 0,1 mediante a adicdo de NaOH/HNOs3, com
objetivo de evitar a precipita¢do dos fons metélicos (DIGN et al., 2016).

Em decorréncia da elevada concentracdo de metais empregada nos ensaios de
sorcdo, utilizou-se o software Visual MINTEQ 3.1 (ALLISON et al., 1991) para se
certificar da ndo ocorréncia de precipitacdo de metais na solu¢do de entrada antes do
contato com os biossorventes. Para tanto, os dados das solucdes eletroliticas

monometdlicas de entrada (pH, concentracdo do metal e concentracao de NaNO3) foram
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inseridos no software Visual Minteq que, por meio de interagdes baseadas nas constantes
de equilibrios das espécies envolvidas, certificou que ndo houve precipitacao na faixa de
concentracdo de metais utilizada neste trabalho. Adicionalmente, como forma de
controle, todas as solucdes tiveram as concentragdes de Cd?*, Pb** e Zn** determinadas
antes de se iniciar os ensaios de adsorcdo, de forma a assegurar que a concentragcdo
utilizada correspondia aquela pré-estabelecida.

Para os ensaios de sorc¢do, amostras de 0,5 g de cada biossorvente secos ao ar
foram transferidas para tubos de polietileno de 50 mL. Em seguida, adicionou-se 20 mL
da solucdo eletrolitica com concentracOes crescentes € os tubos foram agitados em
oscilador vertical a 60 rpm, onde permaneceram por 24 h a temperatura ambiente. Todo
o procedimento foi realizado em triplicata.

ApOs agitacdo, as amostras foram centrifugadas por 5 min a 3.000 rpm e filtradas.
No filtrado foi aferido o pH e quantificou-se os metais de interesse (Cd**, Pb** e Zn?),
alcalinidade, sulfato, fosfato e cloreto. As dosagens dos metais foram realizadas em
espectrofotometro de absor¢do atdmica (Agilent Technologies 200 Series AA). Para a
determinacdo de fosfato e sulfato, as amostras foram filtradas em membranas de 0,45 um
e a leitura foi realizada no cromatrografo i6nico (DIONEX), equipado com coluna
analitica (AS-11 DIONEX). A alcalinidade foi determinada pelo método APHA 2320 B
(APHA, 2005), no qual a solug¢do € titulada com &cido sulfurico diluido até pH 4,5. Essas
informagdes da composicdo da solucdo ao final do ensaio de sor¢do foram inseridas no
software Visual Minteq para averiguar as espécies de metais formadas que estavam em
equilibrio com interface s6lido-solucao.

As concentracdes de Cd**, Pb** e Zn** adsorvidas foram calculadas pela diferenca
entre a concentragdo inicial e final no sobrenadante. Os ajustes dos dados experimentais
(concentragdo de equilibrio e quantidade adsorvida) foram realizados no Statistica 12.0®
para que os parametros dos modelos de Lagmuir (Equagao 4) fossem obtidos por anélises

de regressao nao linear.

q=k b Ce/(1 +bCeq) (Eq. 4)

onde: q é a quantidade de metal adsorvido (mg g'); Ceq a concentracdo do metal na
solucdo de equilibrio (mg L1); b a capacidade maxima de adsorcdo (mg g'!); k a constante
relacionada com a energia de ligacdo do metal no solo (L mg'); Krindica a capacidade
relativa de adsorcao do adsorvente, e n sugere a heterogeneidade dos sitios de adsor¢cao

na superficie do adsorvente.
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3. RESULTADOS E DISCUSSAO

3.1. Propriedades dos biossorventes

A pirdlise realizada a 550 °C proporcionou aumento de pH e todos os biocarvoes
apresentaram pH alcalino (Tabela 1). O LE e o BC, ambos com pH abaixo de seis na
condi¢do in natura, alcancaram pH acima de 7, sendo que o BC atingiu pH de 7,9 apés a
pirdlise. O LS apresentou o menor aumento de pH (0,7 unidade de pH), enquanto que o

maior ocorreu no LP (2,4 unidades de pH), cujo pH final foi 9,5.

Tabela 1. Variacao dos valores de pH ap6s a pirdlise

pH antes da pirolise pH apés pirdlise *ApH
Lodo de Esgoto 59+0,0 7,3+0,1 1,4
Lodo Primario 7,1+£0,2 9,5+0,1 2,4
Bagaco de Cana 5,7+0,0 7,9 +0,3 2,2
Lodo Secundério 7,3+£0,0 8,0+0,1 0,7

*Diferenca entre o pH final e inicial.

O aumento de pH ap6s a pirdlise € esperado e ele tende a ser mais acentuado para
temperaturas mais elevadas (CHEN et al., 2011; DAI et al., 2017; WANG et al., 2015).
Isso deve-se a perda de grupamentos dcidos, carboxilicos e fendlicos, bem como ao
aumento do teor de cinzas e acimulo de 6xidos basicos (CHAN, XU, 2009; RONSSE et
al., 2013). Durante a pirélise, cétions, a exemplo do Ca**, Mg?*, K* e Na*, sdo convertidos
a 6xidos e incorporados ao biocarvado na forma de cinzas, esses 6xidos podem reagir com
H* e modificar o pH (NOVAK et al., 2009).

A natureza alcalina é reconhecida como um dos fatores que explicam a efetividade
do biocarvao em imobilizar metais pesados (HOUBEN et al., 2013). Uma vez adicionado
ao solo, a dissolucdo desses compostos promove um efeito neutralizante, elevando o pH.
No entanto, em solos tropicais, esse efeito tende a ser reversivel em longo prazo
(HOUBEN et al., 2013). Diante disso, compreender o poder de neutralizacdo dos
biocarvoes traz implicacdes praticas sobre o quanto esse material € capaz de resistir a
alterac@o de pH do meio e assegurar a imobiliza¢do do metal.

Melo et al. (2016) avaliaram a adsorcdo e dessor¢io de Cd**e Pb** em solos

intemperizados brasileiros apds a adi¢do de biocarvdo. Os resultados apontaram um
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aumento na capacidade de adsorcdo desses elementos, porém o processo foi reversivel
quando o pH do solo foi reduzido a 4,9, sugerindo que a redu¢cdo do pH que ocorre
naturalmente com o tempo, demande reaplicacdo periddica de biocarvao para assegurar a
eficdcia da imobilizacgao.

Por outro lado, no trabalho de campo conduzido durante 5 anos por Cui et al.
(2016), observou-se que o solo tratado com biocarvdo, mesmo apds esse periodo,
apresentou pH acima daquele medido no tratamento controle e que o condicionador foi
eficiente em reduzir a disponibilidade de Pb** e Cd** durante todo o periodo avaliado.

O rendimento (Tabela 2), razdo entre a massa de biocarvao produzida em relacao
a massa de matéria prima pirolisada, foi menor para o LP e BC (21 e 26 %,
respectivamente). Ao passo que o LE e o LS, cuja matriz possui maior teor de inorganicos
(Tabela 3 e 4), apresentaram rendimentos de 54 e 33 %, respectivamente. A degradagdo
da celulose e da hemicelulose, constituintes do LP e do BC, que ocorre ente 315 a 400 °C
e 280 a 500 °C, respectivamente (REHRAH et al., 2016), auxiliam no entendimento do
menor rendimento apresentado pelo LP e BC.

A condutividade elétrica (CE) dos residuos organicos foi varidvel (Tabela 2),
sendo que o LE e o LS apresentaram os maiores valores: 1.690 e 888 uS cm™,
respectivamente. Para o LP e o BC a CE foi 93 e 90 % menor que a do LE. Os maiores
valores de CE verificados no LE e no LS sdo atribuidos a maior ocorréncia de material
inorganico nesses residuos (Tabela 3 e 4), inclui-se aqui nutrientes (Joseph et al., 2010) e
metais pesados.

A pirélise reduziu a CE em todos os residuos, exceto para o LP. Verificou-se
decréscimo de 31, 30 e 72 % no LE, BC e LS, respectivamente. Enquanto que para o LP
houve aumento de 171 %. Redu¢do de CE apos a pirdlise de lodo de esgoto e de residuo
de suinocultura também foi reportada em trabalhos anteriores (CANTRELL et al., 2012;
HOSSAIN et al., 2011), ao passo que, para a casca de arroz, houve incremento desse
parametro (MILLA et al, 2013).

Os residuos com maior teor de material inorganico, LE e LS, apresentaram
maiores teores de cinzas, 35,1 e 14,2 %, respectivamente. Os biossorventes LP e o BC
apresentaram teor de cinzas igual a 1,5 e 4,7 %, respectivamente. Seguindo essa
tendéncia, os biocarvdes provenientes do LE e LS também apresentaram valores mais

elevados que os biocarvoes oriundos do BC e do LP.
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Tabela 2. Resultados obtidos da caracterizacdo dos residuos organicos e biocarvoes
avaliados

Biossorventes

Propriedades

LE BLE LP  BLP __ BC _ BBC LS _ BLS
CE(Scmh® 1690 1160 115 266 162 115 888 242
Rendimento
poter : 54 : 21 : 26 . 33
Umidade (%)® 80 2.5 9.8 3.1 8.3 3.9 100 36
?f;ﬂifla Voldtl 6400 4182 9977 9620 962 8654 853 60,60
Cinzas (%)® 350 573 15 32 47 1553 142 3718
CTC®(cmol. 1374 9,56+ 673+ 7.8+ 1086+ 798+ 1293+ 869+
ke'!) £171 003 08 089 087 097 187 096

(' CE: condutividade elétrica (razdio d4gua amostra 1:10). ® Razdo entre a massa de biocarvdo produzida
ap6s a pirdlise € a massa de residuo adiciona antes da pirélise. ® Umidade, matéria volatil e teor de cinzas
foram determinados de acordo com a metodologia da American Society for Testing and Materials D1762-
84.™ CTC: determinada de acordo com a metodologia proposta por Song e Guo (2012). LE: lodo de esgoto;
LP: lodo primério; BC: bagaco de cana-de-agtcar; LS: lodo secundério; BLE: biocarvédo lodo de esgoto;
BLP: biocarvao lodo primdrio; BBC: biocarvao bagacgo de cana; BLS: biocarvao lodo secundério; NA: nao
determinado.

A composi¢do e o teor de cinzas sdo dependentes da qualidade e quantidade de
minerais presentes no material precursor, visto que a maioria dos minerais ndo se
volatilizam na faixa de temperatura que a pirédlise € conduzida (CAO, HARRIS, 2010;
REHRAH et al., 2016). O teor de cinzas pode ser um indicativo da possibilidade do uso
de dado material para finalidades agrondmicas, uma vez que altos teores de cinzas podem

ser indicios de ocorréncia de nutrientes essenciais (KOLODYNSKA et al., 2017).

3.2. Nutrientes

Os teores de N reduziram 30 e 28 % apds a pirdlise para o LE e o LS,
respectivamente (Tabela 3). O N faz parte da composi¢ao de moléculas organicas (TIAN
et al., 2013) e sua perda por volatilizacdo ocorre a partir de 200 °C (HOSSAIN et al,
2011), no entanto, para temperaturas acima de 600 °C, o N passa a compor a estrutura da
piridina (BAGREEYV et al, 2001). Embora seja esperada uma reducdo de N apés pirdlise,
1ss0 ndo se confirmou para o LP, que apresentou aumento de 5 vezes, e para o BC, cujo
incremento no teor de N foi 17 %.

O teor de P aumentou 2,0; 6,0; 3,0; e 2,5 vezes apds a pirdlise para o LE, LP, BC
e LS, respectivamente (Tabela 3). A concentracio de P nos residuos in natura variou entre
0,08 gkg! no LP a 6,9 g kg'! no LE. O incremento do P em todos biocarvdes indica a
associacdo desse elemento a fracdo inorganica (COUTINHO et al., 1997; HOSSAIN et
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al., 2011), a exemplo do fosfato de célcio que foi verificado por Bruun et al. (2017) em

biocarvao produzido a partir de esterco.

Tabela 3. Composi¢do quimica dos biossorventes. Os resultados representam a média
(trés repeti¢des) acompanhada do desvio padrao

Ca K Mg Fe Al Mn N |
mg kg! —gkg'—
LE 8864496 5.500+0 1'92876 * 26'4081 * 24'6227 5043 46+1 69404
13888+ 11550+ 2322+ 45603+ 47890+ 167+ 16,2 +
BLE 130 777 7 1 3 3 32%0 0.6
LP 2284439 246+12 622434 735+4  799+7 2241 037 0082
+0.1 0.01
BLP 2796446 372+30 666+54 0T uesie 0 21 0482
73 0.02
2.464 + 500+ 047+
BC  2822+74 1421+50 868+ 54 o 17931 85+1 e
1440+ 431043 320+ 60+ 143+
BBC 2.509+85 1.501+41 " 494820 % s o
7070+ 3213+  1.650+ 115 +
LS N o~ o 8337£3 90792 0% 54x2 59503
8068+ 7032+ 3168+ 24231+ 31525+ 349+ 14,8 +
BLS 116 141 145 5 2 1 390 1.1

O teor de Fe, Mn e Al foram obtidos pelo método EPA 3051-A. O teor de Ca, K, Mg e P foram obtidos
pela digestao nitrico-percldrica (TEDESCO, et al., 1995). O N foi determinado pelo método Kjeldahl. LE:
lodo de esgoto; LP: lodo primdrio; BC: bagago de cana-de-agicar; LS: lodo secundério; BLE: biocarvao
lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primdrio; BBC: biocarvdo bagaco de cana; BLS: biocarvao lodo
secundario.

Ao comparar o LP e LS, ambos provenientes do tratamento da industria de papel
e celulose, nota-se que o teor de P e N € 74 e 5 vezes maior, respectivamente, no LS. A
elevada carga organica no efluente desse tipo de industria, exige que P e N sejam
adicionados para viabilizar o tratamento biolégico por lodos ativados, em consequéncia,
a concentracao desses nutrientes € maior no LS.

O LE foi o residuo com maior teor de K (5.500 mg kg™!), enquanto que a menor
concentragio ocorreu no LP (246 mg kg ™). A concentragio de K nos biocarvdes foi maior
que a dos residuos in natura. O K encontra-se associado a fracdo inorganica, por isso,
espera-se que ocorra aumento desse elemento no biocarvao, no entanto, € possivel ter
perda de K por volatilizacdo em temperaturas entre 300 a 700 °C (Yuan et al., 2016).

O Ca e o Mg, nutrientes essenciais, se concentraram na massa de biocarvao poés
pirélise. O LE foi o residuo que apresentou maior teor desses elementos: 8.864 mg kg!

para Ca e 1.986 mg kg'! para Mg. Em contrapartida, os menores teores ocorreram no LP
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(2.284 mg kg! para Ca e 622 mg kg'! para Mg). O aumento de Ca apds o tratamento
térmico variou de 22 a 56 %, enquanto que para o Mg houve um acréscimo entre 6 %
(para o LP) a 92 % (para o LS).

Assim como observado para o Ca e Mg, também houve concentragdo de Fe, Al e
Mn apés a pirdlise (Tabela 3). Resultados similares foram relatados em trabalhos
anteriores (CHEN et al., 2011; HASS et al., 2012). Esse aumento na concentracgdo final é
padrdo e decorre da ndo volatilizagdao desses elementos, ao passo que ha gradual perda de

0, H e C durante a pirélise (ZIELINSKA et al., 2015).
3.3. Metais pesados

Os teores de metais pesados para todos os biossorventes encontram-se abaixo do
limite méximo exigido pela Resolucdo 375/2006 (CONAMA, 2006) (Tabela 4), que
determina as exigéncias minimas para que o lodo de esgoto e seus coprodutos possam ser

empregados para fins agricolas.

Tabela 4. Teor de metais pesados nos biossorventes

Cd Cr Cu Ni Pb Zn
mg kg!

LE 6,7+0,2 46,2+ 1,9 253,4+7,6 37,8 +0,3 33+£04 862,2 £27
BLE 11+0 89,7+6,0 465,7+ 3,0 52,7+0,7 37,1 +£0,6 1.587,5+0,4
LP <LD® 3,7+0,1 5,7+0,4 9,2+0,3 <LD"™ <LD™
BLP <LD 16,1 £0,5 18,6 0,1 9,2+04 <LD™ 235+1,6
BC 1,7+£0,1 14,4+ 0,2 10,7+ 0,4 11,3+0,6 <LD™ 6,4 £0,1
BBC 2,0£0,15 283+1,9 323+27 34,1 +2,1 7,0+ 0,3 39,6 £2,3
LS 4,0+0,3 36,4+0,8 24,5+0,2 15.8+1,1 1,3+0,1 112,4+2.,6
BLS 5,7+0,5 94,2+ 33 47,8+ 1,9 40,3+£0,7 49+0,5 519,2+3,6
Crnix? 39 1.000 1.500 420 300 2.800

Os teores de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn foram obtidos apés digestdo dcida (EPA 3051-A). () Abaixo do limite
de detecgio. @ Concentragdo maxima permitida pela Resolu¢io CONAMA 375/2006 para que o lodo de
esgoto e seus derivados sejam aplicados no solo. LE: lodo de esgoto; LP: lodo primério; BC: bagago de
cana-de-agtcar; LS: lodo secundario; BLE: biocarvio lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primério; BBC:
biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarvao lodo secundario.

O LE foi o residuo in natura que apresentou maior concentra¢ao de metais pesados
em sua matriz, no entanto, ainda assim, os teores ficaram abaixo do limite maximo
exigido pela Resolugdo 375/2006 (CONAMA, 2006). Por exemplo: o contetido de Cd foi

seis vezes inferior ao estabelecido pela Resolu¢do em questdo, para o Cr foi 22 vezes
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menor, para Cu foi seis vezes inferior, para Ni foi 11 vezes menor, para Pb foi 100 vezes
inferior e para Zn trés vezes menor.

Ap6s a pirdlise houve notério aumento no teor de metais pesados na matriz dos
biocarvdes (Tabela 4). Os biocarvdes com maior teor de metais seguiram a mesma ordem
dos residuos in natura: BLE > BLS > BBC > BLP. O BLE foi o que apresentou maior
concentracao de metais apds a pirdlise, o aumento no teor de metais em relacao a matéria-
prima representou 78 % para o Ba, 64 % para o Cd, 94 % para o Cr, 84 % para o Cu, 53
% para o Ni, 11 vezes maior para o Pb e 84 % para o Zn.

Apesar desse incremento no teor de metais no BLE, esse coproduto do LE
continuou atendendo as exigéncias do CONAMA 357 (4,5 vezes menor para Ba, 3,5
vezes menor para Cd, 11 vezes menor para Cr, 3,2 vezes menor para Cu, 7,96 vezes menor
para Ni, 8 vezes menor para Pb e 1,76 vezes menor para Zn).

Essa mudanca deve-se a influéncia que a temperatura exerce sobre a composi¢ao
quimica e estrutural do biocarvao apds o tratamento térmico (CHAN, XU, 2009; LU et
al., 2013). Durante a combustdo incompleta ha perda de dgua, O, N e outros compostos,
enquanto que os metais que ndo sofrem volatilizagdo, tendem a se concentrar na biomassa
apos a pirdlise (GAl et al., 2014; HOSSAIN et al., 2011).

A concentracdo de metais apds a pirdlise na massa do biocarvao € reportada na
literatura, no entanto, é ponderado que esse aumento é acompanhado pela reducdo da
disponibilidade dos mesmos quando comparado com a matéria-prima de origem (DEVI,
SAROHA, 2014; HOSSAIN et al., 2011). Essas observacdes sugerem que o tratamento

térmico se configura como uma forma de reduzir a ecotoxicidade de metais.

3.4. Composicao elementar (C, H, N e O)

Houve aumento na concentragdo de C na biomassa apds a pirdlise (Tabela 5),
sendo este aumento igual a 7, 77, 92 e 8 % para LE, LP, BC e LS, respectivamente.
Acompanhado do aumento de C, ocorreu redugdo no teor de O e N no material pirolizado,
decorrente da perda de dgua, hidrocarbonetos, vapor de alcatrdo, Hz, CO, COz e de grupos
amino (GAl et al., 2014; HOSSAIN et al., 2011).

A razdo H/C apresentada pelos residuos orgéanicos reduziu ap6s a pirdlise. Essa
alteracdo deve-se a redugdo de estruturas alifaticas e aumento de compostos aromaticos
(UCHIMIYA et al.,, 2011), conferindo maior estabilidade aos biocarvoes frente a
biodegradacdo microbiana (PENG et al., 2016). Exceto para o BLE, cujo valor de H/C
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foi 0,72, todos os demais biocarvdes apresentaram razao H/C menor que 0,5, indicando

forte carbonizagdo e alta aromaticidade (TAN et al., 2014).

Tabela 5. Resultados da andlise elementar (C, H, N e O) dos residuos organicos e
biocarvoes estudados

Materiais
Parametros
LE BLE LP BLP BC BBC LS BLS
C (%) 25,7 + 27,5+ 42,8 + 75,7 + 43,7 + 83,9+ 43,6 + 47,3 +
¢ 0,06 0,17 0,17 2,58 0,74 1,57 0,13 1,35
H (%)@ 4,47 + 1,64 + 6,7 + 2,7+ 6,1 + 2,28 + 6,5+ 1,7 +
¢ 0,11 0,03 0,02 0,01 0,01 0,07 0,07 0,02
N (%) ©® 3,27 3,37 + 0,03 0,14 + 0,45 + 0,07 + 5,1+ 4,53 +
‘ 0,04 0,02 0,00 0,00 0,03 0,03 0,01 0,07
Cinzas (%) 35,1 57,3 1,5 32 4,7 15,53 14,2 37,8
0 (%) 31,46+ 10,19+ 48,97 5,93 + 45,05+ 10,55+ 30,6 8,67 +
‘ 0,07 0,07 0,06 0,86 0,21 0,55 0,07 0,48
H/C® 2,08 0,72 1,87 0,43 1,67 0,32 1,79 0,43
C/N® 9,16 9,52 1.664,41 630,83 113,29  1.398,33 9,97 12,18
0/C©® 0,92 0,28 0,86 0,06 0,77 0,09 0,53 0,14
(O+N)/CD 1,02 0,38 0,86 0,06 0,78 0,10 0,63 0,22

(1. 2. 3 determinados por via seca no analisador elementar Perkin-Elmer 2400 Series II CHNS/O. ¢ H/C,
razdo atdmica entre H e C. ® C/N, razdo atdmica entre C e N. ©® O/C, razio atdmica entre O e C. 7 (O +
N)/C, razdo atdmica entre a soma de O mais N em relagdo ao C. LE: lodo de esgoto; LP: lodo primdrio;
BC: bagaco de cana-de-agucar; LS: lodo secunddrio; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo
primério; BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarvao lodo secundario.

Comparando-se os residuos in natura com seus respectivos biocarvoes, nota-se
reducdo da razao O/C. A razdo O/C fornece informacOes acerca da estabilidade do
biocarvao (SPOKAS, 2010) e a ocorréncia de valores de O/C menores que 0,2, tais como
os observados para os biocarvdes, exceto para o BLE, estd associada a biocarvdes com
meia vida superior a mil anos (ABDEL-FATTAH et al., 2015). Isto ratifica que a
conversdo em biocarvdo € uma forma de garantir um longo periodo de residéncia para
esses materiais no solo. Além disso, constitui forma complementar de sequestro de
carbono.

A razdo (O+N)/C decresceu 63, 93, 87 e 65 % para o LE, LP, BC e LS,
respectivamente. Quanto menor for a relacao (O+N)/C, maior € a hidrofobicidade e menor
a ocorréncia de grupos polarizados na superficie do biocarvao (DING et al., 2014).
Grupos funcionais hidroxilicos, carboxilicos, éteres, amino e carbonilas sao responsaveis
por reter contaminantes presentes em solugdo (AHMED et al., 2016). Portanto, a redugdo

de N e O, elementos constituintes desses grupamentos, pode trazer consequéncias diretas
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na eficiéncia do biocarvao em reter contaminantes inorganicos, além de contribuir para a
reducdo de CTC.

De fato, os maiores valores de CTC (Figura 1) correspondem aos residuos que
apresentaram maior razdo (O+N)/C, ou seja, o LE (13,74 cmol. kg'l) eo LS (12,93 cmol.
kg'l), bem como seus respectivos biocarvoes (9,56 cmolc kg'1 para o BLE e 8,69 cmolc
kg para o BLS). Cabe salientar que, embora o LP e o BC tenham apresentado relagio
(O+N)/C maior que o Lodo Secundario, sua CTC foi menor, o que pode ser atribuido a

granulometria mais grosseira desse material.
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Figura 1. Capacidade de troca cationica (CTC) apresentada pelos biossorventes. A CTC
foi determinada pelo método proposto por Song e Guo (2012). As barras verticais sobre
as colunas indicam o desvio padrdo (n = 3). LE: lodo de esgoto; LP: lodo primario; BC:
bagaco de cana-de-agucar; LS: lodo secundério; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP:
biocarvao lodo primario; BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarvao lodo
secundario.

Embora a elevada CTC seja uma caracteristica almejada para auxiliar na
imobilizacdo de metais pesados, sua redu¢do apds a pirdlise ndo chega a ser um
impedimento para empregar o biocarvao como condicionador, visto que, uma vez exposto
a atmosfera com oxigénio, inicia-se um processo de reoxidag@o dos grupos funcionais de
superficie, que colabora para o incremento gradual da CTC e consequente aumento na

retencao de cations (AHMED et al., 2016; GLASER et al., 2002).
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As diferencas morfologicas na superficie dos biossorventes foram analisadas por
Microscopia Eletronica de Varredura (MEV) em duas magnifica¢cdes diferentes (Figura
2). As feicOes variaram bastante entre si, reflexo da diferenca da composicao entre os
materiais estudados e do tratamento térmico empregado. Houve tendéncia de redu¢do do
tamanho das particulas apds a pirdlise, acompanhada do aumento de rugosidade e
porosidade. Durante a pirdlise hd uma tendéncia do carbono amorfo se transformar em
cristalino (MENG et al., 2013), o nimero de microporos aumentar devido a perda de
componentes alifaticos e volateis e, como resultado, o produto final apresentar maior
superficie especifica e volume de poros (KEILUWEIT et al., 2010).

No lodo de esgoto in natura observa-se a ocorréncia de poros com didmetro
aproximado de 1 um (Figura 2). Por outro lado, na imagem do seu biocarvao percebe-se
aumento substancial da rugosidade na superficie (Figura 2). Esse aumento na rugosidade
tem impacto direto na superficie especifica, que inicialmente era 6,35 m? g'! e foi para
31,55 m? gl apés a pirdlise (Figura 3). No BLE, ndo foi possivel observar a presenca de
poros. Zielinska et al. (2015) ao avaliar a superficie de biocarvoes provenientes do lodo
de esgoto pirolizados a 500, 600 e 700 °C, constataram que a presenca de poros sé pode
ser observada para os biocarvoes produzidos a 600 e 700 °C.

O Lodo Primdrio apresentou fibras longas de celulose, com espessura média de
10 um, lisas e homogéneas (Figura 2). No entanto, apds a decomposicao térmica, o
material perde seu caréter fibroso e passou a ter formato granular, com a superficie rugosa
e irregular (Figura 2). A superficie especifica apresentada pelo BLP apds a pirdlise foi de
37,09 m? g'! (Figura 3).

A morfologia do Bagaco de Cana é composta por fibras com corpos macicos e
sem ocorréncia de poros (Figura 2). Porém, apds a pirélise, sua configuracdo passa a
apresentar estrutura tubular e com didmetro de aproximadamente 10 pm (Figura 2). Esse
tipo de feicao € decorrente de estruturas tubulares presentes em plantas e da presenca de
lignina no material de origem, que colabora para obtencdo de um biocarvio com maior
porosidade (FELLET et al., 2014; PUGA et al., 2015).

Na imagem obtida para o LS, ha ocorréncia de fibras de celulose (Figura 2), porém
em quantidade reduzida e com a morfologia comprometida pelo processo de tratamento
biolégico (Lodos Ativados). Ao ser convertido a biocarvado, ocorre a destruicao dessas
fibras remanescentes e o material produzido assume formato de graos, cujas superficies
sdo mais aplainadas (Figura 2). A superficie predominantemente plana e sem a presenca
de poros pode explicar a menor superficie especifica deste biocarvio (11,38 m? g’'- Figura

3) quando comparado aos demais (Figura 2).
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Figura 2. Micrografias obtidas pela MEV (Microscopia Eletronica de Varredura) com seus respectivos valores de magnificacao. LE: lodo de esgoto; LP:
lodo primério; BC: bagago de cana-de-agucar; LS: lodo secundério; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primério; BBC: biocarvao
bagaco de cana; BLS: biocarvao lodo secundario.
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Embora se tenha observado aumento na superficie especifica da ordem de seis
vezes (Figura 3) quando se compara os biocarvoes com 0s seus materiais precursores,
esse aumento estd aquém do esperado. A pirdlise realizada em elevada temperatura é
capaz de aumentar a superficie especifica na ordem de centenas de vezes (BEESLEY,
MARMIROLI, 2011; BEESLEY et al., 2010). Van Zwieten et al. (2010) obtiveram
superficie especifica de 114,9 m? g’ no biocarvio de lodo de papel e celulose pirolizado
4 550 °C, enquanto que o residuo bruto apresentou superficie especifica de 2,9 m? g\,
Para o presente trabalho, os valores observados para o LS e seu biorcarvao foram de 2,4

e 11,38 m? g'!, respectivamente.
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Figura 3. Area de superficie especifica obtida para os biossorventes pelo método B.E.T.
de Brunauer et al. (1938). LE: lodo de esgoto; LP: lodo priméario (a ASE ndo foi
determinada para esse residuo); BC: bagaco de cana-de-agucar; LS: lodo secundario;
BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primario; BBC: biocarvao bagaco
de cana; BLS: biocarvio lodo secundario.

Essa discrepancia entre o resultado esperado e o obtido deve-se, possivelmente, a
limitagdo do método empregado para determinagdo da superficie especifica. Embora o
método BET seja comumente utilizado, ele pode ser impreciso para materiais que tenham
poros menores que 1,5 nm, visto que a difusdo do N2 € cineticamente limitada em baixas
temperaturas. (YAO et al., 2011). Para contornar essa situacdo, a substituicdo de N2 pelo
COz pode ser uma alternativa. Inyang et al. (2012) empregaram ambos os métodos para
determinar a superficie especifica de biocarvoes e, ao utilizar CO», a superficie especifica
medida foi de 555,2 ¢ 128,5 m? g‘l, enquanto que os valores obtidos com o N foram 161,2

e 48,6 m? g! (subestimacdo de 71 e 62 %).
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3.5. Ensaios de adsorcao

Isotermas de sor¢@o sdo cruciais para otimizar o emprego de adsorventes e
descrever, quantitativamente, como os solutos interagem com eles. No presente trabalho
empregou-se o modelo de Langmuir para descrever a sor¢io de Cd>*, Pb** e Zn>* em oito
biossorventes. No geral, bons ajustes foram obtidos para todos os materiais (R? > 0,75)
(Figuras 4, 5 e 6). Apenas a sor¢do de Zn no BC, que apresentou isoterma linear do tipo
C (GILES, SMITH, 1974), ndo se ajustou ao modelo de Langmuir. Ainda, dado o baixo
valor do coeficiente de determinacdo (R? = 0,59), o modelo de Langmuir ndo descreveu
adequadamente a sorcao de Cd no BLS.

Em todos os biocarvdes, quando se utilizou Cd?** e Pb** como adsorbato, houve
formacao de Isotermas do Tipo H (Figuras 4 e 5), que remete a sistemas onde a afinidade
entre adsorvente e adsorbato € elevada. Esses resultados estdo de acordo com os valores
de energia de ligacdo (K) obtidos para Cd** e Pb** pelo modelo de Langmuir, onde os
biocarvOes apresentaram valores de K maiores que os dos residuos in natura. Por
exemplo, a energia de ligagdo do LS, quando se utilizou Cd**, saiu de 0,029 L mg™! e foi
para 0,431 L mg™! ap6s a pirélise (aumento de 15 vezes); o LE, que teve o menor aumento
da energia de ligacdo para o Cd**, apresentou um incremento de 17 %.

Para 0 Zn**, com excecdo do BC, todos os biossorventes (in natura e biocarvoes)
apresentaram isoterma de adsor¢do do tipo L (Figura 6), assim como os residuos in natura
para a sor¢io Cd** e Pb*". Esse tipo de isoterma se caracteriza pelo rdpido aumento da
sor¢do com o aumento da concentragdo dos metais em solucdo, até que ocorra a saturagao
dos sitios e a inclinag@o reduza. Isoterma do tipo L € caracteristica de adsorventes com
elevada quantidade de microporos (GILES, SMITH, 1974; TEIXEIRA et al., 2001). Os
menores valores de energia de ligacdo foram observados para esse tipo de isoterma

(Figuras 4, 5 e 6).
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Figura 4. Isotermas de Langmuir e seus respectivos parimetros obtidos para Cd*".
Equagdo de Langmuir: q = k b Ce/(1 + bCeq), em que: q = quantidade de metal
adsorvido (mg g!); Ceq = concentracio do metal na solugio de equilibrio (mg L™); b a
capacidade maxima de adsorcdo (mg g™'); k a constante relacionada com a energia de
ligacdo do metal no solo (L mg™!).LE: lodo de esgoto; LP: lodo primdrio; BC: bagaco
de cana-de-agicar; LS: lodo secunddrio; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP:
biocarvao lodo primario; BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarviao lodo
secunddrio.
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Figura 5. Isotermas de Langmuir e seus respectivos parimetros obtidos para Pb?".
Equagdo de Langmuir: q = k b Ce/(1 + bCeq), em que: q = quantidade de metal
adsorvido (mg g'!); Ceq = concentragdo do metal na solucdo de equilibrio (mg L!); b a
capacidade maxima de adsorcdo (mg g™'); k a constante relacionada com a energia de
ligacdo do metal no solo (L mg™!).LE: lodo de esgoto; LP: lodo primério; BC: bagaco
de cana-de-agicar; LS: lodo secundério; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP:
biocarvao lodo primario; BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarvdo lodo
secunddrio.
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Figura 6. Isotermas de Langmuir e seus respectivos pardmetros obtidos para Zn**.
Equagdo de Langmuir: q = k b Ce/(1 + bCeq), em que: q = quantidade de metal
adsorvido (mg g'!); Ceq = concentragdo do metal na solucdo de equilibrio (mg L!); b a
capacidade maxima de adsorcdo (mg g™'); k a constante relacionada com a energia de
ligacdo do metal no solo (L mg™).LE: lodo de esgoto; LP: lodo primario; BC: bagaco
de cana-de-agicar; LS: lodo secunddrio; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP:
biocarvao lodo primdrio; BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarviao lodo
secunddrio.
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A capacidade m4xima de adsorcdo (b) variou de 10,92 a 92,03 mg g'!' para Pb**;
de 0,95 a 19,01 mg g! para Cd** e de 6,19 a 16,12 mg g"! para Zn?* (Figuras 4, 5 e 6). Os
elevados valores de b encontrados neste trabalho chamam a aten¢do, no entanto, trabalhos
anteriores apresentaram resultados semelhantes. Por exemplo, Paranavithana et al. (2016)
obtiveram capacidade de médxima de adsor¢do de 13,45 mg g! para Pb** e 3,46 mg g’!
para Cd** quando utilizaram o biocarvio da casca de cdco pirolizado a 500 °C; Li et al.
(2016) encontraram capacidade maxima de adsor¢do de 36,90 mg g'! para Cd em um
biocarvao produzido a 500 °C; Kotodynska et al. (2012) encontram capacidade maxima
de adsor¢do para biocarvio produzido a partir de dejetos suinos no valor de 62,13 mg g’!
para Zn>*, 107,08 mg g! para Cd** e 175,44 mg g! para Pb**; Zhou e Haynes (2012)
obtiveram capacidade méxima de adsor¢do para residuos organicos municipais no valor
de 43,61 mg g'! para Cd**, 141, 58 mg g’ para Pb** e 29,56 mg ¢! para Zn>*.

O parametro K da equagdo de Langmuir refere-se a afinidade do adsorbato aos
sitios ligantes do adsorvente, permitindo comparar a afinidade que os biossorventes
possuem com os metais (CHEN et al., 2011). No presente trabalho, o Pb** foi o metal que
apresentou maiores valores de K, atingindo 0,560 L mg™! para o BLS. O Cd** apresentou
valores de K intermedidrios (0,002 L mg' para o BC a 0,431 para o BLS). Em
contrapartida, o Zn* foi o elemento que, devido aos baixos valores de energia de ligagio,
teve menor afinidade pelos biossorventes (o maximo valor de K foi 0,075 L mg™! para o
BBC).

O Pb** além de apresentar maiores valores de K, também foi sorvido em maior
quantidade. Esses resultados seguem o comportamento relatado por outros autores
(PARK et al., 2016; TAGLIAFERRO et al., 2011). De acordo com Appel e Ma (2002), o
Pb?* é preferencialmente sorvido por trés razdes: (1) ele possui menor raio hidratado (Pb**
= 0,401 nm, Cd** = 0,426 nm e Zn** = 0,430 nm) e, portanto, maior atracao couldombica;
(2) o Pb, por estar proximo de ser 4cido forte de Lewis, possui maior afinidade por grupos
funcionais presentes na matéria organica, tal como grupamentos carboxilicos e fendlicos,
que sdo bases fortes de Lewis, ao passo que o mesmo nio ocorre com o Cd>*, que é um
acido fraco de Lewis (HOUBEN et al., 2013); (3) ele € o elemento mais eletronegativo
(2,10; 1,69 e 1,65 para Pb>*, Cd** e Zn>", respectivamente) e com menor constante de
hidrélise (7,8; 11,7 e 9,6 para Pb**, Cd** e Zn?*, respectivamente).

Além de b variar entre os metais, ele também variou significativamente para um
mesmo metal quando biossorventes diferentes foram testados (Figura 7). A ordem
decrescente para esse parimetro entre os biossorventes avaliados para remover Cd>* foi:

LS>BLP>LE > LP > BLE > BC > BBC e BLS. Para o Pb>* a ordem foi a seguinte: LS
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> LE > BLE > BLP > BLS > BC > LP > BBC. O Zn>* foi adsorvido em maior quantidade
na seguinte ordem: LE > LS >BLP > BC > BBC > BLS > BLE.
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Figura 7. Capacidade mdxima de sorcdo para Cd**, Pb** e Zn?*. LE: lodo de esgoto; LP:
lodo primario; BC: bagago de cana-de-acucar; LS: lodo secundario; BLE: biocarvao
lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primdrio; BBC: biocarvao bagago de cana; BLS:
biocarvao lodo secundério.

Dentre os biossorventes (residuos e biocarvoes) avaliados, o LE e LS foram os
mais eficazes em remover Cd, Pb e Zn da solugdo (Figura 7). Quando se avalia
isoladamente os biocarvdes, constata-se que o0 BLE e o BLP se sobressairam na remog¢ao
de Cd** e Pb**. Para a remogao de 7Zn**, as eficiéncias entre os biocarvdes foram
semelhantes (em torno de 6,60 mg g‘l), embora o BLP tenha apresentado maior
capacidade de sor¢do (8,20 mg g!).

Ao associar as capacidades mdximas de sor¢do com as energias de ligacao obtidas
pelo modelo de Langmuir, observa-se que os biossorventes com maiores valores de b,
foram os que representaram menores valores de K (Figuras 7 e 8). Embora o Cd** e o
Pb?* tenham sido sorvidos em menor quantidade pelos biocarvdes, esta interacdo &,
possivelmente, mais estdvel para esses biossorventes, visto que os valores de energia de
ligacdo dos biocarvoes foram maiores que os dos residuos in natura (Figura 8). Em
contrapartida, a energia de ligacdo apresentada pelo Zn** foi baixa para todos os

biossorventes.
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Figura 8. Energia de ligacdo obtida pelo modelo de Langmuir para Cd, Pb e Zn nos
diferentes biossorventes avaliados. LE: lodo de esgoto; LP: lodo primario; BC: bagaco
de cana-de-agucar; LS: lodo secunddrio; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP:
biocarvao lodo primario, BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarviao lodo
secundario.

A pirdlise reduziu a capacidade méxima de adsorcao de todos os residuos, exceto
o LP (Figura 7). Essa reducdo pode ser atribuida a perda de grupos funcionais de
superficie que fazem ligagdes com os cdtions em solugdo e a menor CTC dos biocarvdes.
O comportamento inverso do LP em relacdo aos demais residuos organicos, ocorreu
possivelmente devido ao aumento de material amorfo, superficie especifica, pH (Tabela
1) e alcalinidade (Tabela 6).

Muitos sdo os processos que agem simultaneamente na remocdo de ions da
solucdo por biossorventes. Estudos apontam que a formacdo de complexo de esfera
interna com grupos carboxil e hidroxil (KOLODYNSKA et al, 2012) e a adsor¢do ndo
especifica (MELO et al., 2016; TAN et al., 2014) sdo alguns desses mecanismos. No
entanto, a precipitacdo na forma de carbonato e fosfato tem sido considerada fator
responsavel pelos altos valores de b apresentados por biossorventes, especialmente
aqueles ricos nesses anions, a exemplo do lodo de esgoto e dejetos suinos (CAO et al.,
2009; KOLODYNSKA et al, 2012; PELLERA e GIDARAKOS, 2015). Embora a

precipitacao atue na remocao de ions da solucdo juntamente com a adsor¢@o propriamente
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dita, ainda assim € possivel obter bons ajustes pelo modelo de Langmuir (INYANG et al.,
2011).

Neste trabalho, a especiagdo realizada no programa Visual Minteq ratificou que a
precipitacao foi um dos mecanismos que atuaram no processo. Pardmetros como pH e
concentracao de metais na solucao ao final do ensaio, juntamente com a alcalinidade e os
teores de cloreto, fosfato e sulfato liberados pelos biossorventes (Tabela 6) foram
inseridos no Visual Minteq. Interacdes baseadas nas constantes de equilibrio quimico das
espécies envolvidas, apontaram a precipitacdo na forma de fosfato, sulfato e carbonato
em todos os biossorventes avaliados (Tabela 7). O BLP, cujo o pH atingiu 8,69 ao final
do ensaio de sor¢do, propiciou condi¢des para a precipitagio de Cd** e Zn>* na forma de
hidréxidos; para o BBC, que teve pH final de 7,74, houve precipitacio apenas de Zn**

como hidréxido.

Tabela 6. Composicao das solugdes de cada biossorvente ao final do ensaio de adsor¢ao

Biossorvente Cloreto” SulfatoV Fosfato Alcalinidade® pH
mg L!

LE 6,38 + 1,38 457,5 £22,45 14,17 £ 0,92 77,78 £1,92 4,17-17,19
LP 6,50 £ 0,50 6,50+ 0,78 0 0 5,56 -6,73
BC 22,51 £3,07 10,31 £ 1,18 5,65 £ 0,06 0 4,07 - 4,84
LS 48,66 + 7,08 26,77 £ 4,14 94,27 + 0,445 291,67 £ 16,49 5,45 -7,08
BLE 5,00 + 1,00 729,9 £42,0 2,31+0,50 10,00+ 0 5,87 -6,81
BLP 8,05+ 1,58 10,13 £ 1,92 0 185,00 £2.3 6,04 — 8,69
BBC 8,77+ 1,15 3,87 +£0,28 0 20,00 £ 00 5,42 -17,74
BLS 26,40 + 1,99 18,73 £ 1,76 3,51+£0,13 26,70 £ 00 5,77-17,11

(U Determinado por cromatografia. ® Determinada pelo método APHA 2320 B (APHA,
2005). LE: lodo de esgoto; LP: lodo primdrio; BC: bagago de cana-de-agucar; LS: lodo
secundério; BLE: biocarvao lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primério; BBC:
biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarvao lodo secunddrio.

Os biossorventes mais eficientes (LE, LS, BLE, BLS e BLP) foram justamente
aqueles com maior pH e que liberaram as maiores concentracdes de fosfato, sulfato e
alcalinidade (Tabela 6). A liberacao desses anions € gradual (CAO et al., 2011) e eles sdo
consumidos progressivamente pelos cdtions devido a precipitacdio (INYANG et al.,
2012), levando a concomitante redugio do pH. Devido a afinidade do Cd**, Pb** e Zn**
por esses anions, esses metais, quando em baixas concentracdes, podem ser
completamente removidos da solucdo. No entanto, quando o teor desses elementos é
elevado, eles consomem toda alcalinidade e fosfato e, a partir de entdo, a isoterma atinge
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seu platdo (INYANG et al., 2012), ou processos mais lentos de sor¢do passam a prevalecer
e a isoterma tem sua inclinacao reduzida.

Esse processo foi observado no presente trabalho. A redugdo de eficiéncia
acompanhou a diminui¢do do pH (Figura 9) na medida em que a concentracio de metal
aumentou, suportando a hipétese de remogao por precipitacdo. Esse padrao foi observado
em todos os biossorventes, no entanto, plotou-se apenas os dados do LE e BC, o primeiro

com pH mais alcalino e o outro abaixo da neutralidade.

Tabela 7. Espécies precipitadas ao final do ensaio de adsor¢@o para cada biossorvente

Carbonato Fosfato Sulfato Hidroéxido

Cd v v - -
LE Pb v v v

Zn V4 - -

Cd
BLE Pb

RIS

Zn V4 - -
Cd - - - -
LP Pb
Zn - - - -
Cd

<
<
<
<

BLP Pb

RGN
SRS

7Zn

Cd

BC Pb

&

7Zn

Cd
BBC Pb
7Zn

Cd
LS Pb
7Zn

Cd

NN NN SENEEN

RN

BLS Pb v v

Zn V4 - -

&

LE: lodo de esgoto; LP: lodo primdrio; BC: bagaco de cana-de-agticar; LS: lodo secundério; BLE:
biocarvao lodo de esgoto; BLP: biocarvao lodo primario; BBC: biocarvdo bagaco de cana; BLS: biocarvao
lodo secundario.
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Figura 9. Variacdo do pH e da eficiéncia de remog¢do de Cd para cada ponto da isoterma
obtida para LE e BC.

Nota-se que o BC, cujo pH estava abaixo da neutralidade (entre 4,07 a 4,75), teve
menor eficiéncia (0,6 a 37,5%) quando comparado com o LE, que apresentou pH entre
5,02 a 7,19 e teve eficiéncia entre 41 a 97 %. No primeiro caso, onde se tem baixa
alcalinidade e teor de fosfato em solugdo, a eficiéncia de remocao € significativamente
menor, possivelmente devido a falta de condi¢des propicias para precipita¢do. Para o LE,
as eficiéncias de remog¢do reduzem na medida que a concentragdo de metal aumenta e o
pH reduz, fendmeno associado ao consumo de alcalinidade e precipitacdo do metal. Para
o LE, no intervalo de 0,1 a 1 mmol, o pH manteve-se entre 5,79 a 7,19 e manifestou
eficiéncia de remocao de metais entre 97 a 87 %. No entanto, a partir da concentragdo de
2 mmol L', cujo pH foi para 5,24, a eficiéncia reduziu para 68 %.

A precipitacdo de cdtions na forma de carbonato, sulfato e fosfato traz implicacdes
que precisam ser ponderadas, sobretudo para solos tropicais que possuem pH na faixa de
5,0 a 5,5, ja que a estabilidade desses componentes em meio acido-neutro pode ser
limitada.

O CdCOs, por exemplo, se torna estavel apenas em pH alcalino (LAMBERT et
al., 1997) e sua solubilizacdo ocorre na faixa de 3,8 a4,9 (KONIGSBERGER et al., 1991).
O Cd3(POs)2 pode estar presente em forma estavel desde que haja alta atividade de fosfato
no meio (LAMBERT et al., 1997).

A piromorfita (Pbs(PO4)3Cl), uma das possiveis espécies de Pb formada durante
os ensaios de adsor¢do, é reconhecida por ser a mais estavel em solos com condi¢des de
acidas a neutras. Por outro lado, o PbCO3 € pouco estavel (LAMBERT et al., 1997).

Para o Zn, a espécie mais estdvel de ocorréncia em solos € 0 ZnCO3, ao passo que
a piromorfita de zinco (Zns(PO4);0H) € estivel apenas em condicdes alcalinas

(LAMBERT et al., 1997).
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Diante do exposto, ha a possibilidade de que os cédtions imobilizados no solo em
decorréncia da adi¢do desses materiais, ndo apresentem estabilidade em condicdes
tropicais e, como consequéncia, a mobiliza¢do ocorra em curto prazo. Assim, embora os
resultados apontem a viabilidade de empregar esses materiais como condicionadores,
estudos em campo, conduzidos por um periodo de tempo maior, devem ser realizados
para assegurar sua eficdcia e, se for o caso, estabelecer intervalos de interven¢do para

manuteng¢ao.

4. CONCLUSAO

As principais alteragdes promovidas pela pirdlise nos residuos foi o aumento da
superficie especifica, elevacdo do pH, reducdo da CTC e maior estabilidade frente a
degradacao microbiana. Com excec¢do da reducio da CTC, as alteracOes foram positivas
quando se objetiva aplicar esses materiais como condicionadores em solos contendo
metais pesados, visto que o aumento da superficie especifica incrementa a drea para
adsorcdo, a elevacdo do pH possibilita a imobilizacdo de metais via adsor¢do e
precipitacao e a maior estabilidade garante longevidade ao material.

O Lodo de Esgoto e o Lodo Secundario de Papel e Celulose apresentaram maior
capacidade de adsor¢do para Cd, Pb e Zn, no entanto, a energia de ligacao entre os metais
e esses residuos foi baixa, denotando baixa estabilidade. Além disso, esses materiais sao
biodegradados com maior facilidade, favorecendo a liberacdo precoce dos elementos
neles associados. Por outro lado, o BLE, BLS e BLP, apesar da menor capacidade de
adsor¢do, apresentaram maior energia de ligacado com os metais e, adicionalmente, o pH
desses biossorventes sao mais alcalinos e o tempo de residéncia no solo € maior,
reduzindo assim, a necessidade de reaplicacdo desses materiais e garantindo a
longevidade da interagdo metal-biossorvente.

A precipitacdo de metais na forma de fosfatos, carbonatos e sulfatos é um dos
mecanismos que contribuiram para a reducao dos metais da solu¢do, no entanto, alguns
desses compostos ndo apresentam estabilidade na faixa de pH de solos tropicais, portanto,
essa imobilizacdo pode nao ser eficiente em longo prazo. Assim, cria-se a necessidade de
que estudos realizados em campo, sob condic¢des reais e por longo periodo a fim de avaliar

com mais precisao a eficiéncia desses materiais.
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CAPITULO 3

EFEITO DA ADICAO DE RESIDUOS ORGANICOS E BIOCARVOES NA
MOBILIDADE E BIODISPONIBILIDADE DE CD?*, PB? E ZN** EM UM SOLO
COM TEORES NATURALMENTE ANOMALOS DESSES ELEMENTOS

RESUMO

O uso de residuos organicos e seus co-produtos como condicionadores para atenuar a
contamina¢do de metais no solo, € uma alternativa sustentdvel para o reaproveitamento
desses materiais. Neste trabalho buscou-se avaliar a efetividade do lodo de esgoto, lodo
secundério do tratamento de efluente da industria de papel e celulose e seus respectivos
biocarvoes, produzidos a 550 °C, em reduzir a mobilidade e a biodisponibilidade de Cd,
Pb e Zn em solo com teores naturalmente elevados desses elementos. Para isso, executou-
se experimento em casa de vegetacdo, em esquema fatorial 4 x 6, sendo quatro
condicionadores e seis doses (0; 1,0; 2,5; 5,0; 7,5 e 10 % m/m), com trés repeti¢des. Para
avaliar a biodisponibilidade, utilizou-se a espécie Canavalia ensiformes L. (feijao-de-
porco). A concentracdo de metais em amostras da soluc¢ao do solo foi monitorada ao longo
do experimento. Ao final do cultivo foi determinado o teor dos metais na parte aérea das
plantas e realizado o fracionamento dos metais em amostras do solo via extragdo
sequencial. Os residuos in natura e o biocarvdo do lodo de esgoto aumentaram
significativamente a mobilidade e biodisponibilidade de metais. Por outro lado, a
conversdo do lodo secundério em biocarvao reduziu significativamente as concentracoes
de Cd, Zn e Pb na fracdo solivel e trocdvel do solo, além de ter diminuido a absor¢ao
destes elementos pela planta e aumentado a producdo de massa vegetal. O melhor
desempenho apresentado pelo biocarvao do lodo secundério deve-se ao seu elevado pH e
presenca de calcita, que possivelmente contribuiu para adsorcdo e precipitagdo dos
metais. Apesar do melhor desempenho desse condicionador, o feijao-de-porco apresentou
sintomas severos de toxicidade, indicando que, embora esse biocarvao tenha potencial de
atenuar a contaminacdo por metais, ele deve ser utilizado em locais cuja contaminagdo

seja de leve a moderada.

PALAVRAS-CHAVE: residuos organicos, metais pesados, biocarvao, imobilizagao.
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ABSTRACT

The use of organic wastes and their co-products as amendments in soils contaminated
with heavy metals is a sustainable alternative to reuse these materials. This work aimed
to evaluate the effectiveness of sewage sludge, secondary sludge from pulp and paper
mill industry and their respective biochars (pyrolyzed at 550 °C) in reducing the mobility
and bioavailability of Cd, Pb and Zn in a soil with naturally high contents of these
elements. A greenhouse experiment was carried out in a 4 x 6 factorial scheme, four
amendments and six doses (0.0; 1.0; 2.5; 5.0; 7.5; and 10 % w/w), with three replicates.
To evaluate the bioavailability, the species Canavalia ensiformes L. (pork bean) was used.
The concentration of metals present in the soil solution was monitored throughout the
experiment. At the end of the experiment, the content of the metals in the above-ground
part of the plants was determined and the fractionation of the metals in soil samples was
carried out by means of sequential extraction. The raw organic wastes and the biochar
fom sewage sludge significantly increased the mobility and bioavailability of metals. On
the other hand, the conversion of the secondary sludge into biochar, significantly reduced
the contents of Cd, Zn and Pb in the soluble and exchangeable fraction of the soil, besides
reducing the absorption of these elements by the plant and increasing the production of
vegetal mass. The best results obtained by this biochar are due to its high pH and presence
of calcite, which possibly contributed to the adsorption and precipitation of the metals.
Despite the better performance of this biochar, the pork bean presented severe symptoms
of toxicity, indicating that although this biochar has potential to attenuate the

contamination by metals, it is more suitable for lightly to moderately contaminated soils.

Keywords: Organic wastes, heavy metals, biochar, immobilization.

1. INTRODUCAO

Concentragdes elevadas de metais pesados no solo tém sido reportadas ao redor
do globo, sendo decorrentes tanto de processos naturais (LIU et al., 2013; QUEZADA-
HINOJOSA et al., 2015) como desencadeadas por atividades antropicas (ZHANG et al.,
2015). Solos com elevadores teores de metais pesados possuem limitagdo para o
estabelecimento de vegetacdo, representam risco de seguranca alimentar, sdo fontes de

dispersdo de contaminantes no meio ambiente e trazem riscos aos seres vivos.
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Muitas sao as técnicas utilizadas para remediacao de solos, incluindo a remocao
da camada contaminada e disposi¢do em aterro, aplicacdo de condicionadores, lavagem,
vitrificagdo, fitorremediacao, entre outros (WUANA e OKIEIMEN, 2011). Dentre essas,
a aplicacgdo in situ de condicionadores quimicos ou organicos € a mais indicada devido a
fatores econdmicos e por preservar a estrutura do solo, sendo, portanto, menos destrutiva
(ABAD-VALLE et al., 2016; VENEGAS et al., 2015).

O solo pode reduzir a mobilidade e biodisponibilidade dos metais pesados
naturalmente a medida que os retém por adsorcdo, precipitacdo e por reacdes de
complexacdo (HICKMAN e REID, 2008; KIIKKILA et al., 2001). No entanto, estes
processos de atenuacao natural podem ser maximizados pela adi¢do de residuos orgéanicos
e biocarvio (BOLAN, DURAISAMY, 2003; PEREZ-DE-MORA et al., 2005).

Tanto os residuos orginicos quanto os biocarvdes possuem caracteristicas que
propiciam a retencdo de metais, tal como elevada CTC, contém grupos carboxilicos,
fendlicos e dlcoois que podem complexar metais e, quando adicionados ao solo, podem
aumentar o pH e promover a precipitacio desses cations (TANG et al., 2013). Além disso,
o biocarvao possui elevada drea de superficie especifica e porosidade, fato que aumenta
a drea disponivel de interacdo com o metal e pode favorecer a adsor¢dio (ANAWAR et
al., 2015). Por fim, o uso de condicionadores organicos traz efeitos positivos secundérios
como incremento da CTC, melhora agregacdo do solo, reduz a erosdo e compactagao,
aumento da retengdo de dgua e fornecimento de nutrientes (BERNAL et al., 2007;
PARDO et al., 2011; WHALEN et al., 2003).

Resultados positivos tém sido reportados ao usar biocarvdes e residuos organicos
para imobilizar Cd, Zn e Pb (MIERZWA-HERSZTEK, GONDEK, 2016; PUGA et al.,
2015; VENEGAS et al, 2016). O aumento do pH, que favorece o processo de
precipitacdo e a adsor¢do em componentes do solo, bem como a precipitacio com
carbonatos e fosfatos sdo apontados como os principais responsaveis pela eficicia desses
materiais em reduzir a mobilidade desses metais (IGALAVITHANA et al., 2017; TANG
et al., 2013).

Por outro lado, resultados nao desejaveis, como a mobiliza¢io, também t€m sido
relatados quando se utiliza diferentes compostos organicos em dreas contaminadas com
metais pesados (VAN HERWIJNEN et al., 2007). Residuos ricos em carbono organico
dissolvido podem mobilizar metais ao formar complexos soliveis com esses cations
(VENEGAS et al., 2016). Além de fatores associados a variacdo na composi¢cdo quimica

do condicionador organico utilizado, as caracteristicas fisico-quimicas e mineralégicas
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do solo que o recebe, bem como o comportamento biogeoquimico dos metais pesados
envolvidos também determinardo o destino do contaminante (BERNAL et al., 2007).

Apesar desses comportamentos antagdnicos, poucos estudos comparativos t€ém
sido realizados (HATTAB et al., 2015). Além disso, estudos que avaliam a eficicia de
condicionadores geralmente sdo conduzidos em solos com baixos niveis de
contaminac¢do, sendo a maioria solos agricolas ou artificialmente contaminados (ABAD-
VALLE et al., 2016). O efeito desses condicionadores em solos com teores naturalmente
elevados € pouco explorado e precisa ser melhor compreendido para que abordagens de
remediacdo nessas dreas sejam bem planejadas (LIU et al, 2016).

Nesse sentido, o objetivo deste trabalho foi avaliar a mobilidade e a
biodisponibilidade de Cd, Pb e Zn em um solo com concentra¢des naturalmente elevadas
destes elementos, apds receber como condicionadores o lodo de esgoto, lodo secundério

do tratamento de efluentes da industria de papel e celulose e seus respectivos biocarvoes.

2. MATERIAL E METODOS

2.1. Local de coleta e caracterizacio do solo

O solo utilizado no presente trabalho foi coletado na cidade de Vazante, noroeste
de Minas Gerais, tida como a mais importante area de explora¢do de Zn do Brasil, e contém
teores semi-totais (EPA 3051-A) naturalmente elevados de Cd, Pb e Zn (2.666; 3.201 ¢
37.167 mg kg'! de Cd, Pb e Zn, respectivamente). O solo foi amostrado na profundidade
de 0,00-0,20 m, e trata-se de um Cambissolo hédplico de textura franco-siltosa (21 % de
areia, 56 % de silte e 23 % de argila).

Esta area encontra-se em uma regido associada a sequéncias argilo-dolomiticas
da Formacao Vazante, sobre a Faixa Mdvel Brasilia. No passado, a Faixa Mével Brasilia
sofreu influéncia das colisdes entre os cratons Sao Francisco e Amazdnico, episddios que
criaram condicdes para que fluidos hidrotermais, ricos em metais, formassem corpos
mineralizados (DARDENNE, 1979), propiciando a ocorréncia de metais como Cd e Pb
associados ao minério de zinco nessa regido (SLEZAK et al., 2014).

O material coletado foi seco ao ar, destorroado, peneirado (2 mm),
homogeneizado e caracterizado quimica e fisicamente. Foram determinados os seguintes
parametros: pH em é4gua e em KCl (1:2,5 amostra:solugdao), condutividade elétrica
(relagdo solo solugdo de 1:10); C (Walkley-Black) e N (Kjeldahl); P, Na, K, Fe, Zn, Mn,
Cu, Cd e Pb (extraidos com Mehlich-1); Ca**, Mg**, AI** (extraidos com KCI 1 mol L').
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Amostras da fracao areia, silte e argila foram submetidas a difratometria de Raios-X para
a caracterizacao mineraldgica.

A digestdao semi-total (EPA 3051-A) foi realizada para determinar os teores de
Cd, Pb e Zn, e a quantificacdo desses metais foi realizada em espectrofotdmetro de

emissao Optica com plasma indutivamente acoplado - ICP-OES.

2.2. Condicionadores organicos

Os condicionadores organicos utilizados neste trabalho foram: Lodo de Esgoto
(LE), Lodo Secundario do tratamento de efluente da industria de papel e celulose (LS),
Biocarvao do Lodo de Esgoto (BLE) e Biocarvdo do Lodo Secundério do tratamento de
papel e celulose (BLS).

O LE foi coletado em uma estacdo de tratamento do municipio de Vigosa-MG,
composta por um reator UASB (Reator Anaerébio de Fluxo Ascendente) e um Biofiltro
Aerado Submerso (BAS).

O LS € oriundo da CENIBRA (Celulose Nipo-Brasileira S/A), situada no
municipio de Belo Oriente-MG, trata-se do lodo produzido durante o tratamento
bioldgico por lodos ativados e que foi submetido ao desaguamento por prensa. O efluente
tratado nessa unidade € proveniente do processo produtivo (= 90 %) e das instalagdes
sanitdrias da industria (= 10 %).

A conversdo dos residuos em biocarvdao seguiu a metodologia utilizada por
Hossain et al. (2011) e Park et al. (2011) e foi realizada em mufla adaptada com seis
camaras, cuja finalidade € reduzir a concentracao de oxigénio no ambiente de pirdlise. Os
residuos foram secos a temperatura ambiente, peneirados em malha de 2 mm,
homogeneizados e, em seguida, transferidos para os cilindros e encaminhados para a
mufla. A pirdlise foi realizada com taxa de aquecimento de 10 °C min! até atingir a
temperatura de 550 °C, que foi mantida por 1,5 h.

A caracterizagdo quimica dos condicionadores consistiu na determinacdo do teor
total de C, H e N por via seca (analisador elementar Perkin-Elmer 2400 Series II
CHNS/O); teor de N organico pelo método Kjeldahl; pH em 4gua (relagao amostra:dgua
de 1:10); condutividade elétrica (relacdo amostra:dgua de 1:10) e os teores de P, K, Na,
Ca e Mg ap6s digestdo nitrico-perclérica (TEDESCO et al., 1995). A dosagem de P foi
realizada pelo método colorimétrico de Murphy e Riley; K e Na por espectrometria de
emissao de chama; e Ca e Mg por espectrometria de absor¢ao atomica. A capacidade de

troca cationica (CTC) foi obtida pelo método proposto por Song e Guo (2012). Teor de
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cinzas foi determinado de acordo com a metodologia da American Society for Testing
and Materials D1762-84.

Os teores semi-totais de Al, Ba, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Mo, Ni, Pb e Zn foram
determinados apds digestdo dcida, segundo método EPA 3051-A, e a quantificacio desses
metais foi realizada em espectrofotometro de emissao dptica com plasma indutivamente

acoplado - ICP-OES

2.3. Experimento em casa de vegetacao

O experimento foi montado em esquema fatorial 4 x 6 (quatro condicionadores e
seis doses), em um delineamento em blocos casualizados, com trés repeti¢des, totalizando
144 unidades experimentais. As doses de condicionadores aplicadas foram 0,0; 1,0; 2,5;
5,0;7,5e 10,0 % (m/m). A espécie Canavalia ensiformes L. (feijao-de-porco), devido seu
potencial em tolerar metais pesados (ANDRADE et al., 2009), foi utilizada para avaliar
a biodisponibilidade dos metais.

O solo e os condicionadores foram secos ao ar, peneirados em malha de 2 mm e
homogeneizados. Uma massa de 2 kg (incluindo o solo com as respectivas doses do
condicionador) foi transferida para sacola plastica, homogeneizada e mantida na umidade
correspondente a 70 % da capacidade de campo por trés semanas. Esse periodo de
incubacdo foi baseado no trabalho realizado por Houben et al. (2013), que verificaram
que o pH da mistura solo + biocarvao estabilizou a partir do 18° dia e a tendéncia de
imobilizar metais se manteve constante a partir do 25° dia.

Ap6s o periodo de incubacdo, subamostras de 100 g foram retiradas, secas ao ar e
passadas em malha de 2 mm para posterior andlise, onde foram determinados o pH,
condutividade elétrica, fésforo disponivel, matéria orgénica, nitrogénio total, Ca, Mg e
K, seguindo a mesma metodologia aplicada anteriormente para caracterizacdo do solo.

O restante do mateiral foi transferido para vasos de 2 dm® e um prato pléstico foi
colocado sob cada vaso para evitar perdas por lixiviacdo. Cada unidade experimental
recebeu 10 sementes de feijao-de-porco. No décimo dia apds a germinacao, foi realizado
o desbaste, sendo mantidos trés plantas em casa vaso, e efetuou-se adubacdo com NPK e

micronutrientes. O experimento foi conduzido por 60 dias.
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2.4. Teores de Cd, Zn e Pb na solucao do solo

Durante a condugao do experimento foram realizadas coletas da solug¢ao do solo
por meio de amostradores tipo Rhizon (Eijkelkamp Agrisearch Equipment, The
Netherlands). Os rhizons foram inseridos no solo com inclina¢do de 45° em um orificio
na posicdo central do vaso, conforme recomendacdo do fabricante. Uma seringa de 100
mL foi conectada ao rhizon para que, através do vacuo produzido pelo seu &mbolo, a
solugdo do solo fosse succionada. Foram realizadas quatro amostragens nos 1°, 7°, 30° e
60° dia. No extrato obtido foram determinados os teores de Cd, Zn e Pb por

espectrofotometria de absorc¢ao atomica (Agilent Technologies 200 Series AA).

2.5. Avaliacao da biomassa vegetal

A parte aérea das plantas foi cortada 1 cm acima do solo apds 60 dias de cultivo.
Em seguida, as plantas foram cuidadosamente lavadas com agua deionizada (KARAMI
et al., 2011), colocadas em sacos de papel e secas até peso constante em estufa a 72 °C.
Amostras do material vegetal aéreo foram submetidas a digestdo com &4cido nitrico e
perclérico (TEDESCO et al., 1995) para determinacdo dos teores de Cd, Pb e Zn,
quantificados por espectrofotometria de absorcdo atomica (Agilent Technologies 200

Series AA).

2.6. Fracionamento quimico de Cd, Pb e Zn

O fracionamento de Cd, Pb e Zn foi realizado por meio de extracdo sequencial em
amostras de solo coletadas apds o término do experimento. Utilizou-se a metodologia
proposta por Tessier et al. (1979), com modificacdes para atender o contexto do solo em
estudo.

Dado o elevado contetddo de metais, optou-se por acrescentar a extracao da fracao
solivel (4gua como extrator). Conforme citado Borges Junior et al (2008), apesar do baixo
conteddo de 6xidos de Fe amorfos presente nos solos de Vazante, essa fracdo é um
importante sumidouro de metais e, portanto, optou-se por acrescentar a etapa 4 da
extracdo sequencial, que corresponde a extracdo de metais pesados associados aos 6xidos
de Fe amorfos. Por fim, por questdo de seguranga, optou-se por utilizar HNO3
concentrado para determinar os metais associados a fracao residual. Os reagentes e as

condig¢des operacionais empregadas estdo apresentadas na tabela 1.
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A massa de solo utilizada foi de 1 g e as extracdes forma realizadas em triplicata.
Ap06s cada extracdo, o sobrenadante foi separado por centrifuga¢do a 10.000 rpm por 30
min, filtrado e acidificado. Entre as extra¢des, a amostra recebeu 8 mL de 4gua
deionizada, foi agitada manualmente, centrifugada e teve o sobrenadante descartado para
remover residuos do processo anterior. As concentracdes de Cd, Pb e Zn foram aferidas

nos extratos por ICP-OES.

Tabela 1. Procedimento utilizado para a extragdao sequencial

Fracao Reagente Tempo de contato
Soldvel 20 mL de Agua Deionizada 30 min a 25 °C
Trocdvel 8 ml 1 mol L'! MgCl, (pH =7) lha25°C
1 P _ _ Z .
Carbonato 8 ml 1 mol L™ Acetato de Sédio (pH =5 - Acido Shads5°C
Acético)
Oxido de Fe 20 mL Oxalato de Aménio 0,2 mol L'! com 2 ha25 °C em ambiente
amorfo Acido Oxalico 0,2 mol L', pH 3 escuro
Oxido de Fe 20 ml 0,04 mol L' NH,OH-HCl em 25 % v/v 6 h no banho maria a 95 °C
cristalino Acido Acético (pH =2)
3 ml 0,02 mol L' HNO3 + 10 ml 30 % v/v H,O»
(pH = 2 ajustado com HNO3) 2ha85+2°C
Matéria Organica 10 ml 30 % v/v H,O, (pH 2 ajustado com 3ha85+2°C
HNOs) 30 min a 25 °C
5 ml 3,2 mol L' NH4OAc em 20 % (v/v) HNO3
Residual 20 mL HNO; 16 h 100 °C no bloco digestor

2.7. Analises estatisticas

Os dados obtidos foram submetidos a andlise estatistica descritiva e andlise de
variancia, sendo os condicionadores comparados pelo teste de Tukey a 5 % de
significancia. O efeito de dose foi analisado por meio de andlise de regressao, a 5 % de

significancia.

3. RESULTADOS E DISCUSSAO

3.1. Caracterizacao do solo e dos condicionadores

Baseado nas propriedades fisico-quimicas apresentadas pelo solo de estudo
(Tabela 2), tem-se que ele possui acidez fraca, Ca e Mg trocdvel e CTC médios, teor de

P disponivel muito bom e baixo teor de K disponivel (RIBEIRO et al., 1999).
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Tabela 2. Caracteriza¢do quimica e mineraldgica do solo de estudo

Parametro Valor
pH(H0) 6,12 +0,08
pH(KCI) 3,49+0,34
CE (uS cm™) 389,40 +2,83
°CTC (cmolc kg™) 2,42 +0,08
‘MO (dag kg™!) 4,41 +0,28
P (mg dm?) 75,20 + 6,69
N (dag kg™!) 0,29 + 0,01
K (mg dm™) 23,20 £ 0,58
Na (mg dm™) 0+0
Ca** (cmol. dm?) 1,74 + 0.06
Mg* (cmol. dm™) 0.62 +£0.02
A" (cmol. dm™) 0+0
Mineralogia Quartzo, Hematita, Goethita, Dolomita, Muscovita, Willemita, Smithsonita

pH(H,0) e pH(KCI) na proporgio de 1:2,5 (solo:solucio). P, Na e K extraidos com Mehlich-1. Ca’*, Mg
e Al** extraidos com KC1 1 mol L. N - determinado pelo método Kjeldhal. * Condutividade elétrica; ®
Capacidade de troca cationica; © Matéria organica (obtida ao multiplicar o contetddo de carbono organico
determinado pelo método Walkley-Black pelo fator de 1,724). Valores = média + desvio padrdo (n = 3).

As concentragdes semi-totais dos metais Cd, Pb e Zn no solo sd@o naturalmente
elevadas (Tabela 3). O teor de Cd excede os Valores de Investigacao (VI) estabelecidos
pela Resolugdo CONAMA 420 para fins Agricola e Industrial em 888 e 133 vezes,
respectivamente; o Pb estd presente em concentracdo 18 vezes maior que o VI para uso
agricola e 3,5 vezes maior que o estabelecido para uso industrial, ao passo que a
concentracdo de Zn supera em 83 e 16 vezes esses VI para usos agricola e residencial,

respectivamente.

Tabela 3. Teores de metais no solo e os valores de referéncia de qualidade, de prevengao
e investigacao estabelecidos por 6rgdos ambientais

Metal 7o o no solo® VRQ? A% VI (mg kg™

pesado Agricola Residencial Industrial
mg kg! mg kg! mg kg!

Cd 2.666 + 74 <04 1,3 3 8 20

Pb 3.201 £ 106 19,5 72 180 300 900

Zn 37.167 £ 720 46,5 300 450 1.000 2.000

(U Teor semi-total determinado pelo método EPA 3051-A. ® Valor de Referéncia de Qualidade para os solos
de Minas Gerais pela COPAM 166/2011. ® Valores de Prevengio estabelecidos pela Resolugio CONAMA
420. ¢ Valores de Investigacdo estabelecidos pela Resolugaio CONAMA 420.
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Burack et al. (2013) estudaram a ocorréncia de Pb e Zn nos solos da regiao de
Vazante e verificaram que, embora os Cambissolos em afloramentos dolomiticos ocupem
pequenas dreas nessa regido, eles sao importantes fontes de dissemina¢cdo de metais para
o ambiente circundante. Nessas dreas com teores de metais pesados naturalmente
elevados, a Resolugado CONAMA 420 determina que o poder publico competente adote
acOes para assegurar a prote¢dao dos recursos naturais € seres vivos.

A caracterizacdo dos condicionadores utilizados (Tabela 4) aponta a natureza
alcalina do BLE, LS e BLS, ambos com pH acima de 7,0, sendo que o BLS apresentou
pH de 8,0. O unico com pH menor a 7,0 é o LE (pH = 5,9). O elevado pH faz com que
esses materiais possam imobilizar metais via precipitacao e favorecer a adsor¢do de
metais pesados em componentes do solo (TANG et al., 2013). Além disso, o alto contetido
de cinzas € indicativo de um possivel efeito neutralizante a curto prazo (PUGA et al.,
2015). A CTC apresentada pelo LE, BLE, LS e BLS € 5,7; 4,0; 5,3 e 3,6 vezes superior a
do solo, respectivamente, portanto a aplicagdo desses materiais possivelmente aumente
os sitios de carga negativa nesse solo.

Os teores de metais pesados presentes nos condicionadores encontram-se abaixo
do limite méaximo exigido pela Resolucio CONAMA 375, que determina as exigéncias
para que o lodo de esgoto e seus coprodutos possam ser empregados para fins agricolas.
Portanto, a concentracdo de metais ndo representa impedimento para a utilizacao desses

condicionadores.

3.2. Alteracao das caracteristicas do solo pela adicio dos condicionadores

No que diz respeito ao pH, o BLS, no geral, foi o que imprimiu os maiores valores
de pH no solo (entre 6,61 a 7,31), diferindo significativamente dos demais (p<0,05); ao
passo que o LE e seu biocarvao apresentou os menores (5,61 a 6,84).

A conversio do LE em biocarvio ndo assegurou que residuo pirolisado
incrementasse o pH solo quando comparado com o residuo in natura. Isto pode ser
observado nos resultados obtidos (Tabela 5) em que, para a maioria das doses, ndo houve
diferenga significativa quando se utilizou LE e BLE. Por outro lado, os tratamentos que
receberam BLS tiveram, para a maioria das doses, pH significativamente maior (p<0,05)
que o do seu material precursor. O predominio de maiores valores de pH para os
tratamentos com BLS, possivelmente deve-se ao maior pH desse material, bem como a

presenca de calcita em sua composi¢ao.
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Tabela 4. Caracterizagdo quimica dos condicionadores Lode de Esgoto (LE), Biocarvao
de Lodo de Esgoto (BLE), Lodo Secunddrio da industria de celulose e papel (LS) e

Biocarvao de Lodo Secundério da industria de celulose e papel

LE BLE LS BLS
pH 5,90 £ 0,05 7,30 £0,06 7,30 £ 0,04 8,00 + 0,06
“CE (uS cm!) 1.690 + 118 1.160 + 98 888 + 52 242 £ 11
bCTC (cmol. kg™) 13,74 + 1,71 9,56 +0,03 12,93 + 1,87 8,69 + 0,96
Ca (mg kg™ 8.864 + 96 13.888 % 130 7.070 + 102 8.968 £ 116
Cinzas (%) 35,1+ 14 573+19 142+0.8 378 +2,1
C (%) 25,70 0,06 27.5+0,17 43,6 +0,13 473+135
H (%) 447+0,11 1,64 + 0,03 6,5 +0,07 1,7 40,02
N (%) 3,27 +0,04 3,37+ 0,02 5,10 £0,01 4,53 £0,07
0 (%) 31,46 + 0,07 10,19 0,07 30,6 + 0,07 8,67 + 0,48
K (mg kg™ 5.500 £0 11.550 + 777 3.213£230 7.032 £ 141
Mg (mg kg™ 1.986 + 27 2322+72 1.650 + 87 3.168 + 145
Na (mg kg'!) 1.065 + 85 1.331+43 3.968,2 + 142 4721 + 165
Ni(g kg 46,0 £0,6 32,004 540+22 39,0 £0,3
P (gkg) 6,90 + 0,43 16,20 + 0,61 5,90 0,27 14,80 + 1,12
Al (mg kg™ 24.627 £ 1 47.890 + 3 9.179 +2 31.525+2
Fe (mg kg™ 26.481 + 1 45.603 £2 8.337+3 24231 £5
Mn (mg kg') 52,0£28 167,0 + 3,4 115,0 46,1 349,0 £0,5
Ba (mg kg™ 161,0 £2,2 286,0 £ 0,7 42,0£1,0 118,0+3,5
Cd (mg kg™ 6,7+0,2 11,00 0,05 4,0+£0,3 57+0,5
Cr (mg kg™ 462 +19 89,7 + 6,0 36,4 +£0,8 94,2433
Cu (mg kg™ 2534 +7,6 465,7 + 3,0 24,5+02 478+19
Ni (mg kg™ 37,8+ 0,3 52,7407 158+1,1 403 £0,7
Pb (mg kg'!) 33404 37,1 £0,6 13+0,1 49+£0,5
Zn (mg kg™ 862,2 +27 1.587,5+ 0,4 112,426 519236

Ca, K, Mg e P foram obtidos pela digestao nitrico-perclérica (TEDESCO et al., 1995). N foi determinado
pelo método Kjeldahl. Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn Fe, Mn e Al foram obtidos pelo método EPA 3051-A. Teor
de cinzas foi determinado de acordo com a metodologia da American Society for Testing and Materials
D1762-84. C, N e H foram determinados via seca por analisador elementar. * Condutividade elétrica (razdo
dgua amostra 1:10). ® Capacidade de troca catidnica (CTC): determinada de acordo com a metodologia
proposta por Song e Guo (2012). ¢ Matéria organica. Valor = média + desvio padrdo (n = 3). LE: lodo de
esgoto; LP: lodo primdrio; BC: bagaco de cana-de-agtcar; LS: lodo secundario; BLE: biocarvdo lodo de
esgoto; BLP: biocarvao lodo primédrio; BBC: biocarvao bagaco de cana; BLS: biocarvio lodo secundario

Se compararmos com o pH do solo sem tratamento (Tabela 2), houve reducao
desse parametro apds a adicdo do LE (0,01 a 1,24 unidades de pH), LS (0,13 ¢ 0,74) e
BLE (0,18 a 1,35), enquanto que o BLS promoveu aumento (0,19 a 0,45). No entanto, ao

avaliar o efeito de dose por regressao, as variacdes no pH nao foram significativas para
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nenhum condicionador (p>0,05). Al-Wabel et al. (2015) e Zhang et al. (2017) também
ndo obtiveram efeito de dose ao aplicar 3,0 % e 2,5 % de biocarvao no solo.

A reducdo de pH apds a aplicacdo de LE no solo, pode ser ocasionada pela
nitrificacdo que ocorre nesse material, bem como devido ao aumento de CO; advindo do
incremento da atividade microbiana (KIRKHAM, 2006).

O LS, embora apresente pH alcalino em decorréncia dos aditivos quimicos
utilizados na industria de papel e celulose (CAMBERATO et al., 2006), ndo promoveu
incremento de pH no solo. Efeito semelhante ocorreu com o BLE que, apesar da natureza
alcalina, também reduziu o pH.

Outros autores também reportaram redu¢do do pH ao empregar esses residuos.
Yue et al. (2017), ao aplicar doses entre 1 a 50 % de biocarvao de lodo de esgoto (500
°C; pH de 8,7), constataram reducao entre 0,1 a 0,77 unidades pH. De acordo com esses
autores, solos com pH proximo a neutralidade, tal como o do presente estudo, podem
mascarar o potencial de calagem do biocarvao, contrastando com resultados obtidos em
solos dcidos. Séré et al. (2010), relatou reducao de 0,2 unidades de pH ao introduzir lodo
secundério (50 % v/v) em um solo carbondtico, por outro lado, aumento de 2,3 unidades
de pH foi encontrada por Nunes et al. (2008) ao aplicar 4 % (m/m) de LS em solo cujo
pH inicial era 5,10.

Assim como o pH, ao avaliar a mesma dose, o teor de MO apresentou diferenca
significativa (p<0,05 pelo teste de Tukey) a depender do condicionador aplicado (Tabela
5). Ao avaliar o efeito de dose por regressdo, os condicionadores proporcionaram
aumento linear significativo de MO, sendo que os maiores aumentos foram ocasionados
pelo BLS, que dobrou o teor de MO para a dose mais elevada se comparado com o solo
sem condicionador (4,41 dag kg™!), seguido pelo BLE (aumento de 21 a 83 %), LS (de 24
a55 %) e LE (8 a38 %).

A CE também variou significativamente a depender do condicionador em todas
as doses (Tabela 5). Também foi verificado que o incremento progressivo das doses
aplicadas, proporcionou aumento significativo (anélise de regressdo) da CE que seguiu
comportamento linear para todos os condicionadores. Os residuos in natura imprimiram
maior CE ao solo. A dose de 10 % de LE e LS aumentou em 3,54 e 3,32 vezes a CE,
enquanto que, para essa mesma dose, o incremento gerado pelo BLE e BLS foi 2,48 e

1,53 vezes, respectivamente.
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Tabela 5. Alteracdes nas caracteristicas do solo decorrentes da adicdo dos condicionadores
nas diferentes doses avaliadas

Dose  Cond.®" MO pH(H,0) CE CTC P Niotal Ca Mg K
dag kg'! uScm!  cmol.dm® mgdm?® dagkg! mgdm® mgdm® mgdm?
LE 421b 6,42b 5144b 448 a 66,0 b 0,282 a 663 a 137 ab 23,67 a
© BLE 4,74 b 6,74 ab 4444 c 4,60 a 74,4 ab 0,290 a 681 a 163 ab 34,00 a
3 LS 487b 6,70 ab 619,1a 4,775 a 70,8 ab 0,267 a 657 a 146 a 33,33 a
BLS 6,65 a 7,04 a 4144 c 439a 824 a 0,288 a 623 a 126 b 31,00 a
LE 425¢ 6,84 b 651,1a 536a 72,1b 0,267 a 802 a 156 a 28,00 be
© BLE 535b 572¢ 563,6 b 526 a 102,5a 0,285 a 814 a 137 ab 23,33 ¢
:.\ LS 5,04b 6,11c 5719b 4,88 ab 712b 0,284 a 669 b 142 ab 39,67 ab
BLS 7,13 a 7,04 a 502,6 ¢ 427b 93,68 a 0,319 a 535¢ 132b 49,67 a
LE 434c¢ 5,61b 875,6 a 5,64 a 81,2¢ 0,255 a 822 a 163 a 46,07 b
© BLE 6,39 b 5,50b 7043 ¢ 5,50 ab 123,6 a 0,316 a 876 a 122 b 35,00 b
i" LS 5,69 b 6,37 a 7773 b 4,86 bc 121,6ab 0,324 a 555b 126 b 9533 a
BLS 7,30 a 6,61 a 4996 d 472 ¢ 107,5b 0,236 a 555b 111b 102,33 a
LE 4,56d 6,69 b 998,1 a 7,07 a 119,2 ¢ 0,249 a 1.022 a 173 a 54,67 ¢
© BLE 6,52 b 6,77b 681,4c 6,62 a 166,1 a 0,285 a 1.068 a 133b 4733 ¢
:ﬁ LS 558¢ 6,72b 900,1 b 5,03b 139,7b 0,242 a 617b 139b 133,67 a
BLS 8,13 a 731 a 472,7d 4.85b 128,7bc 0,250 a 559b 109 ¢ 118,00 b
LE 539¢ 6,63 b 1254,0a 7,61 a 131,0c¢ 0,256 a 1.164 a 182a 60,67 b
Q BLE 7,17b 6,65 b 878,7¢ 6,75b 1750 b 0,262 a 1.174 a 118b 48,67 b
;' LS 6,08 ¢ 6,65b 1173 b 553 ¢ 205,1 a 0,230 a 527b 121b 1330a
BLS 8,26 a 7,30 a 542,1d 5,00 ¢ 185,8b 0,301 a 561b 106 b 129,67 a

(U Condicionador. Para a mesma dose, niimeros seguidos pela mesma letra na coluna, nio diferem entre si
pelo teste de Tukey a 5 % de significancia.

A reducdo da CE nos tratamentos com biocarvao € resultado das alteragdes que a
pirélise promove na estrutura € composi¢ao quimica da matéria-prima ao gerar esse
produto (CHAN et al., 2009). A formacgao de sais insoliveis e/ou minerais podem causar
a reducdo de fons soliveis em materiais pirolisados na faixa de temperatura entre 400 a
600° C (YANG et al., 2015), além disso, o elevado pH do biocarvao pode restringir a
liberacdo de fons em solucdo (LIU et al., 2014).

Ao avaliar a CTC, nota-se que, para a menor dose (1,0 %), ndo houve diferenca
entre os tratamentos aplicados (p>0,03, teste de Tukey), no entanto, a partir da dose de
2,5 % passa a ocorrer diferenca significativa quando se utiliza diferentes condicionadores
(Tabela 5). Os maiores valores de CTC ocorreram, via de regra, quando se utilizou LE
(4,48 a 7,61 cmolc kg'!) e BLE (4,60 a 6,75 cmolc kg'!), ao passo que o LS (4,75 a 5,53
cmolc kg') e 0 BLS (4,39 a 5,0 cmol. kg!) apresentaram valores menores. Esse resultado

€ coerente com as caracteristicas dos condicionadores utilizados, visto que as matérias
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primas possuem maior CTC (Tabela 4). A redugao de CTC durante a pirélise é ocasionada
pela volatilizacio de grupos oxigenados de superficie (MELO et al., 2013).

Em termos nutricionais, a adi¢do dos diferentes condicionadores nao
proporcionou alteragdo significativa no teor de N (Tabela 5). Por outro lado, os teores de
P, K, Ca e Mg variaram significativamente, de acordo com o condicionador, nas doses
avaliadas (p<0,05; teste de Tukey) (Tabela 5). No geral, houve aumento significativo
desses nutrientes com o aumento da dose, sendo este aumento descrito pelo modelo linear

(andlise de regressao).

3.3. Redistribuicao dos metais no solo apéds a adicao dos condicionadores

O efeito dos condicionadores na redistribui¢ao de Cd, Pb e Zn no solo foi avaliado
por extracdo sequencial nas fracdes soluvel, trocdvel, associados a carbonatos, a 6xidos
de ferro amorfos, 6xidos de ferro cristalinos, matéria organica e residual.

Embora a presenca de 6xidos de ferro amorfos seja pouca representativa em solos
tropicais, optou-se por incluir essa fracao devido aos resultados obtidos por Borges Junior
et al. (2008), que constataram que, apesar de sua pouca quantidade, eles eram um
importante sumidouro de Zn para os solos da regido de Vazante.

A taxa de recuperagdo (calculada pelo somatdrio de metal presente em todas as
fragdes, dividido pelo teor semi-total - EPA 3051-A) foi de 57 % para Zn, 91 % para Pb
e 89 % para Cd.

A baixa taxa de recuperacdo do Zn pode estar associada a utilizagdao de écido
nitrico concentrado na digestdo da fracdo residual. Esse reagente ndo € eficaz em
disponibilizar a totalidade de metais pesados presente na fracdo residual, que inclui
aqueles presentes nos minerais silicatados (QUEZADA-HINOJOSA et al., 2015). De
posse dessa informacao e sabendo que a willemita (silicato de Zn) € um dos constituintes
desse solo (Tabela 2), € possivel que o acido nitrico tenha sido ineficiente em solubilizar
a willemita e, portanto, subestimou o Zn na fracao residual.

A distribui¢do dos metais no solo (Figura 1) indica alto risco de mobilidade e
toxicidade do Cd e Zn, visto que o primeiro apresenta 0,54 % (12,14 mg kg™') na fracdo
solivel e 26,25 % (593,62 mg kg'!) associado a fase trocdvel. J4 o Zn apresenta 0,19 %
(40,03 mg kg™!) na fracdo solivel e 2,1 % (431,95 mg kg™!) na fracdo trocavel.

Embora apenas 12,14 mg kg™ de Cd esteja na forma solivel, esse valor é quatro
vezes maior que o Valor de Investigacdo para uso agricola e estd 50 % acima do Valor de

Investigacdo para uso residencial.
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Figura 1. Distribuicdo do Cd, Pb e Zn nas fracdes solivel, trocdvel, carbonato, 6xidos
amorfos, 6xidos cristalinos, matéria organica (MO) e residual do solo de estudo.

O Pb, diferentemente do Cd e do Zn, ndo estd presente na fracao soldvel e apenas
0,07 % (2,13 mg kg'!) encontra-se na fase trocdvel (Figura 1), o que demonstra baixo
risco de lixiviagdo e mobilidade. Essa distribuicdo estd de acordo com pesquisas
anteriores, confirmando que este elemento tende a apresentar baixa mobilidade
(ALLOWAY, 1995; VANEK et al., 2005), estando frequentemente complexado 2 matéria
organica e quimiossorvido em 6xidos e minerais silicatados (MCBRIDE, 1994).

A adi¢do dos condicionadores em préticas de imobilizacdo in situ visa reduzir a
presenca de metais nas fragdes mais moveis e bioacessiveis (FANG et al., 2016). Nesse
sentido, os resultados do fracionamento apontaram que apenas o BLS foi eficaz em
reduzir a concentragdo de Cd, Pb e Zn nas fracdes trocdvel e soldvel, sendo este efeito
maior nas doses mais elevadas (Figura 2, 3 € 4), ao passo que os demais condicionadores

aumentaram a disponibilidade desses metais.
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Figura 2. Fracionamento quimico do Cd ap6s a adic@o de doses crescentes de diferentes
condicionadores. Onde: F1: Soluvel; F2: Trocavel; F3: Carbonatos; F4: Ferro Amorfo;
F5: Ferro Cristalino; F6: Matéria Organica; F7: Residual.

86



oedam [0

FPopmragam ()

Fusce

Prowasnbsgem [%)

5 8

R Ry

— e —— i

I [ | TR R J—
- . : . y LT T I

10N 0% 5% 1L 1%

Figura 3. Fracionamento quimico do Pb apds a adicdo de doses crescentes de diferentes
condicionadores. Onde: F1: Solivel; F2: Trocavel; F3: Carbonatos; F4: Ferro Amorfo;

F5: Ferro Cristalino; F6: Matéria Organica; F7: Residual.
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Figura 4. Fracionamento quimico do Zn apés a adic@o de doses crescentes de diferentes
condicionadores. Onde: F1: Soluvel; F2: Trocavel; F3: Carbonatos; F4: Ferro Amorfo;
F5: Ferro Cristalino; F6: Matéria Organica; F7: Residual.

Esse resultado contradiz o observado no Capitulo 2, onde os ensaios de sor¢ao
indicaram que todos os condicionadores possuiam potencial de sorver Cd**, Pb** e Zn**,

sendo que o LS e o LE seriam os mais eficientes. Essa contradi¢@o enfatiza a importancia
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de se realizar estudos mais assertivos antes de afirmar a eficdcia de um potencial
condicionador em reter contaminantes em um sistema heterogéneo como o solo.

A dose de 10 % de BLS reduziu em 84 % a presenca de Cd soldvel e em 39 % o
Cd trocavel, ao passo que aumentou em 11 % o Cd associado a carbonatos. Para o Zn, a
reducao foi de 77 % na fracdo solivel e de 27 % na fracdo trocdvel, enquanto que houve
uma concentracdo nas fragdes mais estdveis: associadas aos 6xidos de ferro amorfos (8 %)
e a matéria organica (40 %). A dose de 10 % de BLS também reduziu em 30 % o Pb
trocével, em 42 % o presente junto aos 6xidos de Fe amorfos, em 27 % o associado aos
oxidos cristalinos e em 58 % o associado a MO, ao passo que houve incremento de 11 %
no Pb associado a carbonatos e de 31 % no presente na fracdo residual, a mais estavel.

Uma das hipéteses deste trabalho é que a adi¢ao de residuos organicos aumente a
associacao de metais pesados a MO e, assim, reduza a mobilidade e biodisponibilidade
dos mesmos. Contudo, foi verificado que, apds a adi¢do do BLS, apenas o Zn aumentou
sua associacdo a MO, ndo ocorrendo o mesmo para Cd e Pb. Comportamento semelhante
foi observado por Puga et al. (2016) ao constatar que a adicao do biocarvao do bagaco de
cana (dose de 3,0 %) ndo alterou a associacao de Cd, Zn e Pb a MO.

Embora o BLS tenha sido o menos eficiente em aumentar a CTC do solo
(Tabela 5), ele foi o que mais imobilizou metais, indicando que a reducdo da
disponibilidade esta relacionada a outros fatores que vao além da CTC. Possivelmente a
maior alcalinidade do BLS (pH = 8,0) tenha contribuido para a precipitacdo dos metais e
favorecido a remocdo desses metais das fases trocaveis e soluveis adsorcao.
Adicionalmente, a presenca de calcita na matriz do BLS pode ter propiciado a co-
precipitacdo dos metais com CaCOs; (PELLERA; GIDARAKOS, 2015), justificando o
aumento de Cd e Pb associados a carbonatos. Nesse sentido, hd indicios que outros
componentes do BLS (pH e presenca de carbonatos) foram mais decisivos na
imobilizacdo desses metais que o aumento do teor de MO e CTC.Na verdade, efeitos
indiretos advindos de propriedades manifestadas pela composicdo dos condicionadores
podem ser determinantes na imobilizacdo de metais. A precipitacdo de metais pesados
com anions que compdem os condicionadores (OH™, SO42~, HPO4* e COs>") contribui
paraisso (NAWAB et al., 2016) e é apontada como um dos mecanismos mais importantes
na reduc@o da mobilidade de metais pesados quando se utiliza biocarvao e carvao ativado
(OK et al., 2010).

O BLE, diferentemente do BLS, aumentou em 2,36 vezes o Cd solivel e reduziu
em 21 % o presente na fase trocavel quando se utilizou a dose de 10 % (m/m). Essa mesma

dose aumentou em quatro vezes o Zn solivel e em 13 % o trocdvel. Biocarvdes distintos
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podem causar efeitos divergentes na mobilidade e biodisponibilidade de contaminantes
inorgéanicos, o que pode ser atribuido a influéncia do biocarvdo no pH do solo e na
composi¢do da MO, culminando em alteracdo na distribuicdo dos cations metélicos
(BEESLEY et al., 2010).

O LS aumentou a mobilidade do Zn e Pb, porém reduziu a do Cd. A maior dose
de LS aumentou em 65 % o teor de Zn na fase solivel e em 8 % na fase trocavel. O Pb
apresentou aumento de 2,9 vezes na fase trocdvel, enquanto que o Cd solivel e trocdvel
decresceu 35 % e 58 %, respectivamente.

O LE aumentou a concentragdo de Cd, Zn e Pb nas fases méveis do solo e esse
efeito foi maior com o aumento das doses. A dose de 10 %, por exemplo, aumentou em
quase trés vezes o Cd na fase soldvel e em 13 % na fracdo trocdvel. Essa mesma dose
aumentou em 4,7 vezes o Zn soluvel e em 54 % o trocavel. Para o Pb, o acréscimo foi de
19 % na fase trocavel, enquanto que a fase soluvel se manteve inalterada.

As causas do aumento da disponibilidade de metais quando se utilizou esses
condicionadores in natura sao o possivel incremento do carbono orgéanico dissolvido e o
pH.

Tal como ja fora mencionado, os tratamentos com BLS apresentaram pH
significativamente maior em relacdo aos dos demais condicionadores (Tabela 5). O pH
desempenha papel importante na adsorcao de metais no solo, visto que ele controla as
cargas dependentes de pH, acelera a liberacdo de metais nas fracdes menos estaveis
(trocével e associado a carbonatos), além de limitar a formacao de carbonatos (LIU et al.,
2016).

O elevado contetido de carbono orgéanico dissolvido também pode mobilizar
metais pesados via formacdo de complexos soliveis com o metal na solu¢do do solo
(VENEGAS et al., 2016). Embora ndo se tenha monitorado o carbono orgénico dissolvido
neste trabalho, estudos prévios apontam que solos que recebem residuos organicos podem
gerar altas concentracdes de matéria organica dissolvida que, ao formar complexos
soliveis com fons livre, favorece a lixiviacdo (BERNAL et al., 2007). Esse efeito é mais
evidente em residuos frescos (KARAMI et al., 2011; ANAWAR et al., 2015), tal como o
LE e o LS, porém, para o biocarvao, isso pode ser mais discreto, conforme reportado por
Jones et al. (2012) e Karami et al. (2011), sugerindo que o carbono desse produto
pirolizado seja mais estavel e menos soluvel.

Hattab et al. (2016) constataram que a adi¢@o de 120 t/ha (= 6 % m/m) de lodo de
esgoto a uma profundidade de 20 cm, dobrou Zn solivel. Esses autores encontraram

correlagdo positiva entre a concentracdo de Zn solivel e o carbono organico dissolvido (r
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=0,76). Houben et al. (2012) também observou que a adi¢ao de dejeto bovino aumentou
o carbono organico dissolvido na solugdo do solo e, consequentemente, o Pb soluivel ficou
16 vezes maior. Aumento de 30 vezes na concentracdo de Cu solivel ao se utilizar
residuos de jardim compostado também foi atribuido ao incremento de carbono organico
no trabalhado realizado por Beesley et al. (2010).

Ao avaliar a especiacao de Cd, Zn, Pb e Cu na solug@o do solo apds a adicdo de
material compostado e biocarvdo, Beesley et al. (2014) verificaram que a adi¢dao do
material compostado aumentou a associagdo dos metais com complexos organicos, ao
passo que esse efeito foi negligenciado para o biocarvao. Esses autores concluiram que,
ao empregar o biocarvao, a retencdo de metais tende a ser mais efetiva.

Essa diversidade de comportamentos na biodisponibilidade de metais pesados ao
utilizar material organico de fontes distintas, exige que a propensdo de formacdo de
complexos soluveis seja considerada na escolha do condicionador para conter a dispersao
desses contaminantes no ambiente, haja vista que os complexos organometalicos sdo
pouco reativos com a fase sélida do solo e, portanto, tornam-se mais susceptiveis de

lixiviagao (LIU et al., 2007; NOWACK et al., 2006).

3.4. Efeito dos condicionadores no teor de metais pesados na solucao do solo

A solucdo do solo ndo apresentou Pb detectdvel em todas as doses dos diferentes
condicionadores. Esse resultado estd em concordancia com o obtido pela extracdo
sequencial, onde o Pb ndo foi detectado na forma solivel e foi encontrado em baixa
concentra¢do na fase trocdvel, ratificando o baixo risco de mobilidade/disponibilidade.

Por outro lado, as concentracdes de Cd e Zn na solugdo do solo variaram
significativamente com as doses dos condicionadores utilizados (Figura 5 e 6). Houve
aumento progressivo nas concentra¢des de metais ao longo do experimento. No entanto,
as concentragdes no 30° e 60° dia foram semelhantes, indicando uma possivel
estabilizacao na mobilidade dos metais a partir do primeiro més.

O aumento de metais na solucio do solo com o decorrer do experimento também
foi constatado por Beesley et al. (2014) ao utilizar biocarvao e material organico
compostado para imobilizar As, Cu, Cd e Zn. Por outro lado, Puga et al. (2015)
reportaram reducdo continua apds aplicar biocarvao de bagaco-de-cana. Uma possivel
causa para esse aumento pode ter sido o curto periodo de incubacgdo, que foi de 21 dias
no presente trabalho. O tempo de incubagdo foi igualmente curto no trabalho realizado

por Beesley et al. (2014), que teve a solugao coletada na primeira e na quarta semana apos
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a adi¢do do composto organico e biocarvao (dose de 10 % m/m). Ja Puga et al. (2015)
incubaram o solo por 120 dias e realizaram o plantio apds esse periodo, coletando a
solucdo do solo no 10°, 20° e 30° dia apds as plantas emergirem, o que pode ter
colaborado para a estabilizacdo da mistura solo-condicionador.
As concentragdes de Cd e Zn soldvel aumentaram significativamente em fun¢ao das doses
para os condicionadores LE e BLE, nos diferentes tempos avaliados (Figuras 5 e 6). Isto
indica que os condicionadores induziram maior mobilidade desses metais, resultados que
ratificam os encontrados pela extra¢do sequencial.

Ao final do experimento, a dose de 1 % de LE apresentou concentragdo de Cd e
Zn solivel iguais a 46,55 mg L' e 183,7 mg L'}, enquanto que, para a dose de 10 %, esses
valores subiram para 64,94 mg L' (aumento de 39 %) e 217,85 mg L' (aumento de
19 %), respectivamente. A dose de 1,0 % de BLE apresentou concentragdo de 21,29 mg
L! para Cd e de 146,05 mg L™! para Zn no fim do experimento, enquanto que a dose de
10 % elevou o Cd para 24,64 mg L' (aumento de 15 %) e o Zn para 220,39 mg L

(aumento de 51 %).
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Figura 5. Concentracdo de cddmio na solucdo do solo em fun¢do das doses de lodo de
esgoto (LE), biocarvao de lodo de esgoto (BLE), lodo secundério de tratamento de papel
e celulose (LS), biocarvado de lodo secunddrio de tratamento de papel e celulose (BLS).
*okk xRk significativo a 5, 1 e 0,1 %, pelo teste t.

91



o wamy s
LN T i L | (] - ! :
a8 i li L | ¥ LI L "
- = ¥ [ [P T
T D e o K »
. o = A& I 1id, 11 =% ey &
(LT 1w i B -4 | v )
£ - T A E e
: & - — = = —
= T B — A = - -
= Gt i £ s
=3 & = = ]
3 T e ki = e
=] X - . o
¥ | - A v
2 | -
= o =
R s
r— B - 7 Lot - - & —— A =
: =
] m
Dose LE {% memi Diose BLE (™ mmi
|
L] a
b " 4 i+ 4 7
' » e A 2 ! T™ ¥ : K L ¥ w
O T {TLaT A = =
- e ¥ T 3 B & Ou AL R
T [ (TEREY S = ""q_\_
; & [y [ PELE £ Sk
Z - = | i"-&'
3 L - 3 - o
-, . x i
o e e £ L
4 e & .
= v ~E. = gt
o e 2 o
= - ey T
] o, Lo = Y
- - — L e
i D%
- -
- S RS ey
] * S N e—n i A & )
i ] m &
Dlose LS (% mimil Diewe L% immg 1L Vi

Figura 6. Concentracdo de zinco na solu¢do do solo em fun¢do das doses de lodo de esgoto
(LE), biocarvao de lodo de esgoto (BLE), lodo secundério de tratamento de papel e
celulose (LS), biocarvao de lodo secundério de tratamento de papel e celulose (BLS). *,
ek kR significativo a 5, 1 e 0,1 %, pelo teste t.

Hattab et al. (2015) também constataram que a concentragdo de Zn na solucdo do
solo dobrou apds receber aproximadamente 10 % (m/m) de lodo de esgoto. Os autores
atribuiram esse comportamento ao incremento de COD e COT proporcionado pela adigdo
do LE.

Diferentemente dos resultados obtidos para o LE e BLE, o LS e o BLS
imobilizaram Cd e Zn, sendo que o decréscimo foi inversamente proporcional a dose.
Apesar de nas primeiras coletas o LS ter aumentado a mobilidade dos metais em solucao,
ao término do experimento, verificou-se que a dose de 1 % de LS apresentou concentragdo
de Cde Znigual a 51,51 e 122,53 mg L!, enquanto que para a dose de 10 % esses valores
reduziram para 6,33 e 33,87 mg L\. O BLS foi mais eficaz em reduzir esses fons em
solucdo, sendo que, para a dose de 1 %, a concentra¢io de Cd foi de 33,96 mg L™ e a de
Zn foi 123,74 mg L', enquanto que a dose de 10 % intensificou essa reducdo para 5,17
mg L' para Cd e 24,88 mg L! para Zn.

De modo geral os resultados do efeito da adicdo dos condicionadores sob a
concentracao de metais na soluc@o do solo corroboram com aqueles obtidos pela extragdao

sequencial. Excecdo apenas para o LS, em que os resultados da andlise da solu¢d@o do solo
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apontam que houve redu¢do do Zn na solucao do solo, enquanto que os dados da extragdo

sequencial apontaram aumento desse metal na fase mével.

3.5. Efeito dos condicionadores no desenvolvimento do feijao-de-porco

A implementagdo de vegetacdo em dreas contaminadas reduz a disseminagdo dos
contaminantes e o risco de inalacdo via a¢do edlica. Todavia, uma das limitacdes para
estabelecimento de cobertura nessas dreas é a fitotoxicidade advinda das elevadas
concentracoes de metais (BEESLEY et al., 2014). Nesse sentido, o efeito dos
condicionadores em reduzir a fitodisponibilidade e, por conseguinte, facilitar o
desenvolvimento das plantas, foi avaliado mediante quantificacio da massa seca
produzida e presenca de metais na parte aérea.

O feijao-de-porco apresentou clorose intensa, amarelamento e sinais de
senescéncia ocasionados pela toxicidade dos metais (Figura 7). Além dos danos na parte
aérea, também foi verificada coloracio escura nas raizes, baixa produtividade de massa
seca e auséncia de nodulacdo radicular, ambos sintomas adversos decorrentes da presenga
de metais (PHAENARK et al., 2009). Pelos sintomas visuais de toxicidade observados
pode-se inferir que os condicionadores ndo foram capazes de reduzir a disponibilidade

dos metais a ponto de favorecer o estabelecimento da espécie avaliada.

Figura 7. Folhas do feijao-de-porco com sinais de clorose ocasionada pela fitotoxidade.

O feijao-de-porco tem sido utilizado em solos contaminados com metais pesados
e resultados melhores foram reportados em dreas com teores menores que os do presente
trabalho.

Por exemplo, Gabos et al. (2009) avaliaram a capacidade de fitoextracio do feijao-
de-porco em um solo artificialmente contaminado com 1.800 mg kg™! de Pb e que recebeu
EDTA para facilitar a fitoextracdo desse metal. A despeito da concentragdo de Pb na parte
aérea ter variado entre 320 e 463 mg kg™!, nenhum sintoma de toxicidade foi observado
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por esses autores. Por outro lado, escurecimento e retardo no desenvolvimento das raizes
foram relatados.

Puga et al. (2015) utilizaram essa espécie em um solo contaminado (4,5 mg kg’!
de Cd; 2.324 mg kg'!' de Pb e 1.065 mg kg™! de Zn) que recebeu doses crescentes de
biocarvao (1,5; 3,0 € 5,0 %) e observaram auséncia de sinais de toxicidade. Esses autores
também reportaram que, ao contrdrio do tratamento testemunha, os que receberam
biocarvao, desenvolveram nddulos na raiz, sugerindo que esse condicionador criou
condi¢des favordveis para que bactérias fixadoras de nitrogénio se associassem
simbioticamente com o feijao-de-porco.

Os teores de metais (Cd e Zn) na parte aérea aumentaram significativamente,
exceto para o Pb, quando se utilizou os residuos in natura e o BLE (Figuras 8 € 9). A
concentracao de Pb na parte aérea foi inferior ao limite de detecc@o do aparelho para todos
os tratamentos. Isso era esperado, visto que esse elemento estava ausente na forma soluvel
e em baixa concentracdo na fase trocavel (= 2 mg kg™!) (Figura 10). O Pb, por formar
complexos estdveis com a MO do solo e ser altamente imdvel, possui fitoextracdo
limitada, o que evita sua translocacdo para o tecido vegetal (ANAWAR et al., 2015;
GROBELAK et al., 2016).
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Figura 8. Teor de cddmio na parte aérea do feijao-de-porco. LE: Lodo de esgoto; LS:
Lodo Secundério; BLE: Biocarvao lodo de esgoto; BLS: Biocarvao lodo secundario.
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Figura 10. Massa seca aérea do feijao-de-porco colhida no final do experimento. LE:
Lodo de esgoto; LS: Lodo Secundério; BLE: Biocarvao lodo de esgoto; BLS: Biocarvao

lodo secundario.

Os resultados estdo coerentes com os da extracdo sequencial e da concentragdo de
metais na solu¢ao do solo. Tal como ja fora discutido, os residuos in natura e o BLE,
além de ndo serem eficientes em imobilizar, aumentaram a disponibilidade de metais nas

fases mais moveis (solivel e trocavel). Portanto, o aumento de metais no tecido vegetal é
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consequéncia direta do aumento de disponibilidade ocasionada pelos LE, LS e BLE, e,
em decorréncia disso, houve reducio significativa da massa seca produzida (Figura 10).

A massa seca (parte aérea) do feijdo-de-porco coletada ao final do experimento,
na dose zero, foi igual a 5,08 g/vaso e apresentou teor de Cd e Zn igual a 76 e
458 mg kg'!, respectivamente. Os tratamentos com LE aumentaram o teor de Cd na parte
aérea em 107 %, 245 %, 250 %, 335 % e 276 % para as doses de 1,0 %; 2,5 %; 5,0 %;
7,5 % e 10 %, respectivamente. A magnitude desses aumentos para o Zn foi de 48 %,
76 %, 128 %, 106 % e 70 %. O incremento de metais no tecido vegetal foi acompanhado
pela reducdo de massa seca produzida, que chegou a 0,74 g (reducdo de 85 %) para a dose
de 10 % de LE.

Comportamento similar foi observado para o BLE, porém a extensdao do aumento
de metais na parte aérea e da reducao da massa seca foi menor. Se comparado a dose zero,
cujo teor de Cd na parte aérea foi 76 mg kg!, as doses de BLE, em ordem crescente,
propiciaram incremento de 26 %, 126 %, 168 %, 288 % e 291 %. O Zn, cuja concentracao
foi de 458 mg kg'! na dose zero, apresentou aumento de 9 %, 31 %, 63 %, 79 % e 61 %.
A reducao na massa seca produzida pelo feijao-de-porco nos tratamentos com BLE variou
entre 44 e 19 %.

Embora o biocarvdo seja comumente apontado como sendo capaz de reduzir a
disponibilidade de metais (REES et al., 2015), o mesmo nao foi observado para o BLE.
Resultado similar foi encontrado por Fellet et al. (2014), que, ao aplicar 3,0 % de
biocarvao produzido a partir de madeira, teve a concentracdo de Cd, Pb e Zn na parte
aérea acrescida em 60 %, 341 % e 22 %, respectivamente. Esses mesmos autores
relataram reducdo desses metais no tecido vegetal quando biocarvées provenientes de
residuos de jardinagem e de dejeto bovino foram utilizados, demonstrando que a natureza
e composi¢ao dos biocarvoes determinam comportamentos distintos.

O BLS, tnico condicionador que reduziu significativamente a disponibilidade de
metais no solo, aumentou em 65 % a produgdo de massa seca aérea do feijao-de-porco
quando se utilizou a maior dose (10 %) e, esta mesma dose, reduziu os teores de Cd e Zn
em 12 % (de 76 mg kg " para 67 mg kg ) e 53 % (de 459 mg kg! para 216 mg kg™),
respectivamente.

O biocarvdao apresenta limitagcdes para adsorver contaminantes em grandes
concentracdoes (AHMED et al., 2016), assim, técnicas de imobilizacdo in situ sdo mais
indicadas para locais cuja contaminacao seja de leve a moderada (FANG et al., 2016). De
fato, o uso de biocarvdo em solos com contaminacdo moderada pode trazer efeitos

positivos, tal como relatado por Bfendova et al. (2016). Esses autores aplicaram 5 %
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(m/m) de biocarvao oriundo de madeira (500 °C) em um solo artificialmente contaminado
com 5 mg kg'! de Cd, 1.000 mg kg'! de Pb e 400 mg kg™! de Zn. Os resultados apontaram
aumento de 359 % na massa seca da parte aérea do espinafre (Spinacia oleracea L.) e de
121 % para a mostarda da India (Sinapis alba L), ao passo que houve reducio média de
20 % de Cd e de 28 % de Zn no tecido vegetal da parte aérea de ambas as plantas. No
presente trabalho os beneficios do uso dos diferentes condicionadores ndao foram
claramente verificados, possivelmente pelos elevados teores naturais dos metais presentes
no solo.

Rees et al. (2015) avaliaram o efeito do biocarvao produzido a partir de coniferas
e pirolizado a 450 °C (doses 0; 0,5 e 5 %) no estabelecimento da graminea Lolium perenne
L., tida como ndo hiperacumuladora, em um solo 4cido contendo 17,6 mg kg™ de Cd,
1.120 mg kg! de Pb e 3.170 mg kg™' de Zn. Os resultados também foram positivos e
observou-se aumento significativo da massa seca produzida com o incremento das doses
aplicadas (= 3,75 vezes para a maior dose). O aumento do rendimento de massa seca foi
acompanhado da reducdo de metais na parte aérea (= 66 % para Cd; = 64 % para Pb e =
60 % para Zn).

Puga et al. (2015) também obtiveram éxito ao utilizar biocarvdo em um solo
contendo 4,5 mg kg! de Cd, 2.324 mg kg de Pb e 1.065 mg kg! de Zn. Esses autores
obtiveram incremento de 33 % na massa seca de feijao-de-porco (15,3 g para 20,3 g)
quando se aplicou 5 % (m/m) de biocarvao de bagaco-de-cana. Também foi reportado
reducdo de metais na parte aérea de 18 % para o Cd (de 2,7 para 2,2 mg kg'!), 48 % para
o Pb (15,7 para 8,2 mg kg!) e 17 % para o Zn (31,7 para 26,4 mg kg™).

Ao comparar os resultados do melhor tratamento do presente trabalho (BLS, dose
de 10 %) com os obtidos por Puga et al. (2015), verifica-se baixa producdo de massa seca
do feijao-de-porco (59 % menor) e excessiva concentracao de Cd (trinta vezes maior) e
Zn (oito vezes maior) na parte aérea. As elevadas concentrac¢des desses elementos no solo,
somado ao fato deles estarem presentes em grande quantidade na fase mével/disponivel,
contribuiram para esse acimulo excessivo no tecido vegetal.

Fato interessante foram os beneficios da conversao do LS em biocarvado. O LS foi
o condicionador que teve pior desempenho, visto que a partir da dose de 2,5 % nao houve
crescimento do feijado-de-porco. Além do aumento na disponibilidade de metais
(conforme verificado pela extracao sequencial), ha indicios de que o LS in natura também
tenha promovido encrustamento da superficie (Figura 11) decorrente de um possivel
comprometimento das propriedades fisicas do solo devido ao elevado teor de Na desse

residuo (Tabela 4).
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Ao aplicar doses (0 a 4 % m/m) de lodo secundério de celulose contendo teor de
Naigual a 6,00 g kg'!, Nunes et al. (2008) relataram aumento significativo de Na no solo.
Esses autores também afirmaram que todos os tratamentos apresentaram mais de 5 % do
complexo de troca ocupado por esse elemento, condi¢do favordvel a ocorréncia de efeitos
deletérios ao solo.

Solos que recebem residuos ricos em Na, tém suas propriedades fisicas
comprometidas e passam a apresentar reducdo de condutividade hidraulica,
empobrecimento da estrutura e encrustamento da superficie (SOLAMAIN, ANAWAR,
2015). Portanto, supostamente, o impedimento fisico passou a ser outra limitagdo para o

estabelecimento da cobertura vegetal nos tratamentos que receberam esse residuo.

Figura 11. Indicio de encrustamento na superficie do solo nos tratamentos que receberam
Lodo Secundério.

De acordo com Evanylo et al. (2004), a aplicacao de lodo secundario de celulose
no solo deve ser feita com cautela, visto que pode criar condi¢des desfavoraveis para o
estabelecimento da vegetacdo, tal como o aumento de Na soldvel, salinidade e
imobilizacdo de N devido a elevada razao C/N. Contudo, esses efeitos podem ser
minimizados ao reduzir a taxa de aplicacdo e retardar o plantio apds a aplica¢do do lodo
(RASHID et al., 2006).

Apesar do teor de Na do BLS ser superior que o do LS (Tabela 4), a dispersdo nao
foi observada nos tratamentos que receberam biocarvao. Apds a pirdlise, hd concentracdo
de cétions na matriz do biocarvao, contudo, a disponibilidade dos mesmos é reduzida
quando comparada aos residuos in natura (YANG et al., 2015; LIU et al., 2014). Zhang
et al. (2015) reportaram que a pirdlise realizada a 500 °C no lodo de esgoto, reduziu em

88 % de sodio soluvel.
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Os dados de condutividade elétrica (CE) (Figura 13), comumente utilizada para
avaliar a salinidade (YANG et al., 2015), sustentam essa hip6tese de que ha reducdo de
disponibilidade de fons ap6s a pirdlise. Embora tanto os residuos quanto os biocarvoes
tenham gerado aumento significativo da CE com o aumento da dose dos condicionadores,
o incremento produzido pelos biocarvdes foi menor que o gerado pelas suas matérias
primas precursoras.

A dose mais elevada de LE aumentou em 3,5 vezes a CE se comparada ao
tratamento controle, enquanto que a mesma dose de BLE aumentou em 2,5 vezes esse
parametro. Se essa mesma comparacdo for realizada para o LS e seu biocarvado, a
magnitude desse acréscimo em relacdo ao tratamento controle é de 3,3 e 1,5 vezes,

respectivamente.
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Figura 13. Condutividade elétrica apresentada pelos tratamentos que receberam as doses
de 0; 1,0; 2,5; 5,0; 7,5 e 10 % de LE (Lodo de esgoto), BLE (Biocarvao de Lodo de
Esgoto), LS (Lodo Secundario) e BLS (Biocarvao de Lodo Secundério.

A reducgdo na disponibilidade de fons € resultado das alteragdes que a pirdlise
promove na estrutura e composicdo quimica da matéria prima ao gerar o biocarvao
(CHAN et al., 2009). A formagao de sais insoliveis e/ou minerais podem causar a reducao
de fons soliveis em materiais pirolizados na faixa de temperatura entre 400 a 600° C
(YANG et al., 2015), além disso, o elevado pH do biocarvao pode contribuir para
restringir a liberacdo de ions em solugdo (LIU et al., 2014).

Assim, a liberagdo lenta de fons pelo biocarvao, somada a alta mobilidade do Na,

que facilita a sua lixivia¢do, podem contribuir para que, na medida que este cation seja
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disponibilizado e a sua lixiviagdo ocorra, a compactacdo seja negligenciada. Contudo,

estudos que sustentem essa hipétese precisam ser realizados.

4. CONCLUSAO

A utilizacao de residuos organicos (lodo de esgoto e lodo secundério) e biocarvoes
de diferentes fontes afetaram de forma distinta a distribuicdo de metais pesados na fase
s6lida do solo.

A aplicacdo do lodo de esgoto e do seu biocarvao aumentou a concentragdo de
Cd, Pb e Zn nas fragdes mais moveis (trocdvel e solivel) e na solugdo do solo. Como
consequéncia, houve aumento de acimulo de Cd e Zn no tecido vegetal e reducdo de
biomassa.

Os tratamentos com lodo secundario foram os que apresentaram menor producao
de biomassa vegetal, sendo que, a partir da dose de 2,5 % (m/m), o feijao-de-porco nao
se desenvolveu. Isso deve-se ao fato de que esse residuo, além de aumentar a presenca de
metais disponiveis, promoveu dispersdo do solo devido ao seu elevado teor de Na.
Contudo, ao ser pirolizado, o LS deixou de promover dispersdo e foi o unico capaz de
reduzir a disponibilidade de metais e aumentar a biomassa vegetal produzida. Portanto, a
pirélise parece ser uma alternativa que viabilize o emprego do lodo secundério como
condicionador.

Apesar dos melhores resultados obtidos pelo BLS, sua utilizagdo nao foi suficiente
para permitir o estabelecimento do feijao-de-porco sem que 0 mesmo apresentasse sinais
de toxicidade decorrente da presenca de metais pesados no solo. Essas observacoes
permitem concluir que, para solos altamente contaminados, tal como o empregado nesse
estudo, o BLS ndo € eficaz. Porém, esse material parece ser promissor para conter a
disponibilidade de metais em solos com contaminacao de leve a moderada.

Ainda, deve-se pontuar que a imobilizacdo dos metais pesados quando se utilizou
o BLS se deu, sobretudo, por meio da transferéncia de metais das fracdes solivel e
trocavel para a associada a carbonatos. No entanto, a liberacio de metais pesados
associados a essa fracdo ocorre facilmente com a redugdo de pH, sugerindo que a
imobilizacdo seja tempordria, principalmente em solos tropicais. Portanto,
monitoramento periddico deve ser realizado para assegurar a eficidcia do procedimento.
Além disso, experimentos em campo por um periodo maior precisam ser realizados para

que conclusdes mais assertivas sejam postuladas.
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CONCLUSAO GERAL

Os residuos orgénicos e biocarvdes apresentaram comportamentos distintos ao
serem utilizados como condicionadores. O LE, BLE e LS aumentaram a disponibilidade
de Cd, Zn e Pb, o que ocasionou maior acimulo desses elementos no tecido vegetal aéreo
e reducdo de massa seca. Assim, constatou-se que o emprego desses condicionadores ndo
€ aconselhado para reduzir a mobilidade desses metais no solo.

O LS, além de ocasionar aumento na disponibilidade de metais, também dispersou
o solo devido a sua elevada concentracdo de Na. Por outro lado, a conversdo de LS em
biocarvao parece ser uma alternativa para o emprego desse residuo como condicionador.
Além de reduzir a disponibilidade de metais e, consequentemente, aumentar a
produtividade de massa seca aérea, os tratamentos com esse biocarvao nao dispersaram o
solo.

Os bons resultados obtidos com esse biocarvao decorrem, possivelmente, de seu
elevado pH e presenca de calcita, que contribuiram para que os metais pesados fossem
deslocados da fracdo trocavel e soluvel para se tornarem associados a carbonatos.

O acumulo de metais associados a carbonato indica que a imobilizacdo desses
contaminantes € reversivel com a redu¢do de pH. Essa constatacdo € relevante para solos
tropicais, que tendem a ser dcidos. O consumo da alcalinidade desse condicionador com
o decorrer do tempo, acarretard a liberagdo dos metais sequestrados, sugerindo que a
imobilizacdo seja de natureza tempordria. Assim, estudos em campo precisam ser
conduzidos por um periodo de tempo maior, para que informagdes acerca da longevidade

e estabilidade da imobilizac@o sejam obtidas.
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