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RESUMO

A geragdo de lodo como resultado do tratamento do esgoto sanitario, embora possa ser
minimizada, ¢ inevitavel, qualquer que seja o sistema empregado nas estagdes de tratamento.
Sua disposicao final tem sido motivo de diversos estudos, os quais apontam, como alternativa
mais favordvel, sua utilizagdo em areas agricolas ou de producdo florestal. A presenca de
metais no lodo, entretanto, pode inviabilizar seu uso como fertilizante ou como condicionador
de solos dado ao risco de contaminacdo ambiental e de acumulacdo na cadeia trofica. A
solubilizacdo de metais presentes no lodo por meio do processo de lixiviacdo bacteriana tem
mostrado resultados promissores, encorajando seu desenvolvimento. A lixiviagdo bacteriana
de metais pode ocorrer diretamente, pela oxidacao de sulfetos metalicos ou, indiretamente,
pela oxidacdo de compostos reduzidos de enxofre a sulfato, com a conseqiiente solubilizacao
acida dos metais. As principais bactérias envolvidas nesse processo pertencem ao género
Thiobacillus, recentemente reclassificado. Neste trabalho, utilizou-se lodo de esgoto, gerado
pela Esta¢do de Tratamento de Esgoto de Franca-SP (ETE-Franca), que opera um sistema de
lodos ativados convencional, com tratamento dos lodos primario e secundario por digestao
anaerdbia. Amostras de lodo foram caracterizadas quanto a presenca dos metais cromo, cobre,
chumbo, niquel e zinco. Em um ensaio preliminar, utilizando a linhagem Acidithiobacillus
thiooxidans FGO1, foi verificado que a utilizacdo de lodo digerido ou lodo ndo-digerido
proporcionou eficiéncias de solubiliza¢ao similares para os metais investigados. Desta forma,
amostras de lodo digerido anaerdbio foram utilizadas para estudo do efeito dos parametros
temperatura, pH inicial e concentragdo de solidos totais sobre a eficiéncia e a cinética da
lixiviagdo bacteriana. Nesses ensaios, utilizou-se um indculo contendo thiobacilli endogenos,
com suplementacdo de enxofre elementar (SO). Os perfis de solubilizagdo obtidos, em funcao
do tempo, foram de curvas sigmoidais crescentes, indicando uma relagdo direta entre o
crescimento bacteriano, e o conseqiiente abaixamento do pH, com a solubilizacao dos metais.
Solubilizagcdes maximas estatisticamente idénticas foram obtidas para as condigdes de
temperatura de 20, 30 e 40°C a pH inicial 7,0 ou 4,0, com a exceg¢do do bindmio pH inicial 7,0
e temperatura de 40°C, para o qual se obteve valores sensivelmente mais baixos de
solubilizagdo maxima. A cinética de solubilizagio foi mais favorecida a temperatura de 30°C,
independente do pH inicial. Para os valores de concentragao de sélidos totais estudados (10;
25; 32,5 e 40 g-L™"), ndo houve diferenca significativa na eficiéncia do processo, embora a
solubilizacdo tenha ocorrido mais rapidamente para as concentracdes de solidos mais baixas.
As eficiéncias de solubilizacdo obtidas para os metais estudados, nos ensaios realizados,
resultaram proximas a: 100 % para zinco e niquel, 80 % para cobre e 50 % para cromo e
chumbo. A enumeracdo de thiobacilli endégenos durante ensaio de lixiviagdo confirmou o
desenvolvimento de dois grupos de thiobacilli, neutrofilicos e acidofilicos, para a condi¢do de
pH inicial 7,0. O estudo da distribui¢do das espécies metalicas presentes no lodo, antes e apds
a lixiviagdo, permitiu verificar que a eficiéncia da solubilizacdo dos metais foi controlada pela
estabilidade dos compostos organo-metalicos e pelo produto de solubilidade dos carbonatos
desses metais. Alteragdes na distribuicao das fragdes de nitrogénio mineral e fosforo soluvel,
devidas a acidificagdo do lodo, foram pouco significativas, embora o abaixamento do pH do
lodo até valores proximos a 2,0 tenha contribuido para a melhoria da qualidade sanitaria do
lodo, pelo decaimento do nimero de bactérias indicadoras de contaminagao fecal.
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ABSTRACT

Although sewage sludge generation from sanitary wastewater treatment can be
minimized, its production cannot be avoided at any system employed in the wastewater
treatment facilities. Sludge final disposal has motivated several research studies, which have
pointed out as the most suitable alternative the application of sludge in agricultural and
forestry production. However, the presence of metals in sewage sludge may jeopardize its
application as fertilizer or soil amendment due to the risk of environmental contamination or
accumulation through the trophic chain. Solubilization of metals from sewage sludge by
bacterial leaching has showed promising results, encouraging its process development.
Bacterial leaching of metals occurs directly by metal sulphide oxidation or, indirectly by
oxidation of reduced sulphur compounds to sulphate, with the consequent sludge acidification
and metal solubilization. Bacteria from Thiobacillus genus, recently reclassified, are the most
important species involved in bacterial leaching. In this work, sludge samples were obtained
at the municipal wastewater treatment facility in the city of Franca, state of Sdo Paulo, Brazil,
which operates a conventional activated sludge system with treatment of the primary and
secondary sewage sludges by anaerobic digestion. Samples were characterized for
concentration of the metals chromium, copper, lead, nickel, and zinc. A preliminary assay was
conducted by using Acidithiobacillus thiooxidans FGO1, which resulted in similar
solubilization efficiencies for digested or not-digested sludges. Effects of temperature, initial
pH and total solids concentration were investigated in leaching experiments using
anaerobically digested sludge inoculated with indigenous thiobacilli, and supplemented with
elemental sulphur (S°). Solubilization profiles as a function of time resulted in sigmoidal
curves, indicating a direct correlation between bacterial growth, and metal solubilization,
through the resultant decrease in sludge pH. Maximum solubilization efficiencies obtained at
20, 30, and 40°C for initial pH values of 7.0 and 4.0 resulted statistically identical, with
exception of the condition 40°C and initial pH 7.0, for which lower solubilization was
attained. Solubilization kinetics was favoured at 30°C, despite of the initial pH. For the total
solids concentrations investigated (10, 25, 32.5, and 40 g'L") no significant difference was
observed for the maximum solubilization obtained, although faster solubilization profiles
were observed at lower solids concentration. Solubilization efficiencies obtained at those
assays were near to: 100 % for zinc and nickel, 80 % for copper and 50 % for chromium and
lead. Indigenous thiobacilli enumeration confirmed the presence of neutrophilic and
acidophilic thiobacilli when leaching assays were conducted at initial pH of 7.0. The study of
metal speciation distribution allowed to conclude that solubilization efficiency was controlled
by the stability of organo-metallic compounds, as well as, by the solubility product of metal
carbonates. Changes on the distribution of mineral nitrogen and soluble phosphorous fractions
due to sludge acidification were not significant, although the acidification of sludge down
to pH 2.0 contributed to the improvement of sludge sanitary quality by reducing the number
of indicator bacteria.
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1 INTRODUCAO

\

Nas tultimas décadas, visando a despolui¢do dos rios de diversos municipios
brasileiros, intensificaram-se a coleta e o tratamento dos esgotos sanitarios, o que resultou no
aumento da geragdo de lodo de esgoto. Esse residuo, com elevada concentracdo de matéria
organica ¢ de nutrientes, especialmente nitrogénio e fosforo, deve ser disposto de modo
adequado, de forma a ndo anular parcialmente os beneficios gerados pela coleta e tratamento
do esgoto.

Ressalta-se que, segundo dados do IBGE para o ano de 2000, em apenas 14 % dos
distritos brasileiros existe tratamento, em geral, parcial, do esgoto coletado, gerando, portanto,
demanda por alguma forma de disposi¢ao final do lodo gerado. Essa situagdo, entretanto, tende
a um agravamento quando, e se, forem instaladas novas Estacdes de Tratamento de Esgoto
(ETEs), para beneficio da qualidade dos recursos hidricos e da saude publica em nosso Pais.

Nesse contexto, a destinacgao final do lodo de esgoto deve-se tornar uma preocupagao
crescente para os profissionais envolvidos na administragcdo das ETEs, especialmente frente as
Leis Federais 9.433/97 (Politica Nacional de Recursos Hidricos) e, 9.605/98 (Crimes
Ambientais). De modo ainda mais perturbador, propostas levantadas por grupos de
pesquisadores na area de residuos tém apontado para uma possivel regulamentagdo da
“responsabilidade ambiental”, a qual, entre outras medidas, regulamentaria o passivo
ambiental de empresas publicas e privadas, dificultando a disposi¢do clandestina de residuos.

Diante desse cenario de pressdes legais e ambientais, o aproveitamento do lodo de
esgoto como condicionador de solos ou, como fertilizante, associado ou ndo a fertilizantes
minerais, apresenta-se como uma das alternativas mais convenientes para sua disposi¢ao final.
Entretanto, a presenga de metais no lodo pode inviabilizar essa alternativa, uma vez que, sua
disposicdo no solo pode ocasionar alteracdes nas propriedades fisico-quimicas e
microbioldgicas do solo, gerando problemas diversos, dos quais se destacam a baixa
produtividade agricola e, o acimulo de metais nas culturas e no solo.

Em conseqiiéncia dessa limitagdo, o desenvolvimento de processos para remocao de
metais presentes no lodo tem sido incentivado desde meados da década de 70. Inicialmente,
processos quimicos utilizando acidos inorganicos, ou outros compostos, foram investigados.
Entretanto, os custos envolvidos nesses processos, aliados as experiéncias bem sucedidas, em

diversos paises, inclusive no Brasil, de solubilizacdo de metais contidos em minérios de baixo



teor por lixiviacdo bacteriana, levaram a proposi¢ao da aplicagdo desse processo biologico
para solubilizacao de metais em lodo de esgoto.

Na lixiviacdo bacteriana, a solubiliza¢do de metais ¢ promovida por meio da oxidagdo
bioldgica de sulfetos metalicos a sulfatos ou, pela oxidacdo de compostos reduzidos de
enxofre a sulfato, com a conseqiiente acidificagdo do meio e solubilizacdo acida dos metais.
As bactérias do género Thiobacillus, do qual algumas espécies foram recentemente
reclassificadas, se constituem nos principais organismos envolvidos no processo de lixiviacao
bacteriana, sendo divididas em dois grupos principais, neutrofilicas e acidofilicas, de acordo
com a faixa de pH 6timo para seu crescimento.

Neste contexto, o presente projeto procurou preencher algumas lacunas existentes
quanto a utilizacdo de thiobacilli endogenos e, quanto ao estudo de pardmetros de processo,
uma vez que tais enfoques nao foram ainda explorados na literatura nacional. Além disso, este
trabalho propde-se a discutir a lixiviagdo bacteriana aplicada a lodo de esgoto, a luz da
especiagdo dos metais, o que nao foi, até entdo, realizado pela literatura internacional.
Adicionalmente, foram verificados os efeitos da lixiviacdo sobre a mineralizacdo de
nitrogénio, solubilizagdo de fosforo e alteracdo do numero de bactérias indicadoras, dado que

a literatura internacional apresenta poucos resultados relacionados a esses aspectos.



2 REVISAO DA LITERATURA

2.1 Lodo de Esgoto Sanitario: geracio, tratamento e disposicao final

A literatura nacional estd provida de diversos textos sobre o tema geragdo, tratamento
e disposicao final de lodo de esgoto sanitario, devendo-se destacar as contribuicdes
organizadas por Andreoli, 2001; Andreoli et al., 2001a; Tsutiya et al., 2001; Bettiol e
Camargo, 2000. Diante da abrangéncia que esses textos revelam, uma apresentagdo do
assunto servird para introduzir esta revisdo, cujo principal enfoque sera a presenca de metais
no lodo de esgoto e os aspectos relativos a utilizacdo da lixiviagdo bacteriana para remog¢ao

desses metais.

2.1.1 Geracio de Lodo nos Sistemas de Tratamento de Esgotos Sanitarios

O esgoto sanitario ¢ formado pela reunido das aguas residudrias geradas no ambiente
doméstico, comercial e institucional, podendo ainda incluir as 4guas residudrias industriais,
que tenham sido previamente tratadas, de forma a atender aos padrdes de langamento na rede
coletora publica previstos na norma NBR 9800 (ABNT, 1987). As aguas subterraneas e
aquelas provenientes de precipitagdes pluviométricas podem ainda adentrar no sistema de
coleta de esgoto por meio de infiltragdes ou de componentes da rede coletora, ndo totalmente
estanques, tais como caixas de passagem e pogos de inspegao.

No Brasil, o sistema de coleta de esgoto sanitdrio mais comumente empregado ¢ do
tipo separador absoluto (IBGE, 2002), no qual o esgoto sanitario e as aguas pluviais sdo
coletados em sistemas totalmente independentes. Entretanto, cidades com infra-estrutura
sanitaria mais antiga, como Sao Paulo, Rio de Janeiro e Belém apresentam sistemas unicos de
coleta ainda em operagao (CRESPO, 1997), em parte do seu sistema de coleta, causando
problemas diversos relacionados a carga hidraulica instavel, ao arraste de material particulado
presente na atmosfera e ao aumento da diluicdo do esgoto sanitério.

Desde que ndo haja significativa contribuicdo de despejos de origem industrial, a
composi¢ao média do esgoto sanitario em um sistema separador ¢ razoavelmente constante,
consistindo, essencialmente, de 4gua em uma fracdo de 99,9 % (ALEM SOBRINHO, 2001;
MELO e MARQUES, 2000; SPERLING, 1996a). A fracdo restante ¢ composta por solidos

organicos e inorganicos, que podem se encontrar suspensos ou dissolvidos na fase liquida do



esgoto. Essa elevada diluigdo da carga poluidora constitui-se em uma das principais
dificuldades relacionadas ao tratamento do esgoto sanitario (ALEM SOBRINHO, 2001).

O transporte do esgoto sanitario ocorre por meio de um sistema de esgotamento, que,
em 14 % dos distritos brasileiros (IBGE, 2002), conduz, pelo menos parte do esgotol, até uma
Estacdo de Tratamento de Esgoto (ETE). Nas ETEs, o esgoto ¢ submetido a um conjunto de
operagoes fisico-quimicas e de processos biologicos, resultando na geracdo de diversos
residuos solidos, entre os quais se inclui o lodo de esgoto.

Dentre os residuos sélidos gerados, os solidos grosseiros e a areia sdo comuns a
maioria dos sistemas de tratamento de esgoto sanitario, sendo seu destino final mais usual a
disposi¢cdo em aterros sanitarios. A geracdo de escuma pode ocorrer em diversas etapas do
tratamento, embora ndo sistematicamente e, os aterros sanitarios sdo também sua disposicao
mais freqiiente (MIKI et al., 2001).

Em grande parte das estacdes de tratamento, a remocao de solidos sedimentaveis (SS)
precede as etapas de tratamento biologico. Essa remocao ocorre em decantadores, sendo a
operacao denominada tratamento primario. Em decorréncia dessa denominacao, o lodo gerado
nessa operagdo ¢ designado lodo primario, e se constitui de s6lidos sedimentaveis organicos e
inorgénicos, cuja producio média varia entre 27 e 33 g SS-hab'-dia™ (base seca). Considerando
que a concentracdo de solidos totais (ST) do lodo primério esteja compreendida entre 10 e 40 g'L™,
o volume de lodo produzido no tratamento primario situa-se entre 0,68 e 3,3 L-hab™-dia™
(ALEM SOBRINHO, 2001).

Na etapa biologica do tratamento ¢ gerado o lodo secundario, também denominado
lodo biolégico. Esse lodo ¢ composto, principalmente, pela propria biomassa dos reatores
biologicos, desenvolvida a partir da matéria organica biodegradavel presente no esgoto. Suas
caracteristicas serdo funcdo do tratamento biolégico adotado pela estagdo.

Em geral, o lodo secundério apresenta concentragdo de solidos totais inferior a do lodo
primario, da ordem de 5 a 30 g'L”' (TCHOBANOGLOUS e BURTON, 1991), ¢ sua produgéo
varia de acordo com a natureza do processo biologico utilizado. Processos aerdbios, como o
de lodos ativados convencional, produzem de 28 a 32 g SS+hab™'-dia™ (base seca) ou, de 3 a
10 L+hab™-dia', enquanto processos anaerdbios, como o reator anaerébio de fluxo ascendente
(RAFA), conhecido também pela sigla em inglés UASB, geram de 7 a 15 g SS-hab™-dia™
(base seca) ou, de 0,18 a 1,0 L-hab™-dia’ (ALEM SOBRINHO, 2001). Valores médios de

volume e massa de lodo gerado para diversos outros sistemas bioldgicos de tratamento de

' Dos 14,57 milhdes de metros cubicos de esgotos coletados diariamente no Brasil, 35 %, ou seja, 5,14 milhdes
de metros cubicos sdo tratados (IBGE, 2002).



esgoto encontram-se disponiveis na literatura (ALEM SOBRINHO, 2001; SPERLING e
GONCALVES, 2001; TCHOBANOGLOUS e BURTON, 1991).

Embora ndo seja uma pratica comum no Brasil (SPERLING, 1996b), as estacdes
podem dispor, ainda, de tratamento terciario, destinado ao polimento do efluente secundario,
especialmente para remog¢ao de nutrientes (nitrogénio e fésforo) podendo, portanto, gerar lodo
terciario, cujas caracteristicas serdo fun¢do do processo, bioldgico ou quimico, empregado
(TCHOBANOGLOUS e BURTON, 1991).

Seguindo uma tendéncia internacional, alguns autores nacionais (GONCALVES e
LUDUVICE, 2000; ANDRADE NETO e CAMPOS, 1999; SILVA, 1993 apud ALEM
SOBRINHO, 2001) tém apontado para as vantagens da substituicdo do tratamento primario
por reatores anaerobios, principalmente o RAFA. Sob a 6tica de geragdo de residuos solidos, a
principal vantagem dessa substitui¢do fundamenta-se na producdo de um volume muito menor
de lodo, embora outras vantagens relativas a simplicidade de operacdo e ao custo de
instalacdo e operagao possam ser mencionadas (ANDRADE NETO e CAMPOS, 1999).

Dentro dessa proposta, algumas estagdes decidiram pela utilizagdo de reatores
anaerobios (RAFA) seguidos de sistemas aerdbios, podendo-se citar: ETE-Piracicamirim
(Piracicaba-SP), que opera um sistema RAFA seguido de lagoas aeradas e lagoas de
sedimentacao (SEMAE, 2003); ETE-Vargem Limpa (Bauru-SP), cujo projeto de instalagao
prevé um sistema RAFA seguido de filtro aerobio (DAE-BAURU, 2003); ETE-Atuba Sul
(Curitiba-PR), cujo sistema promove o tratamento do esgoto por meio de 16 reatores
anaerdbios com capacidade total de 32.000 m’ (SANEPAR, 2003) e; ETE-Taguatinga-
Ceilandia no Distrito Federal, cujo projeto prevé a operagao de um reator anaerobio seguido
de um sistema de lodos ativados (CAESB, 2003).

Apesar dessas iniciativas, a maioria das ETEs em funcionamento operam sistemas
tradicionais, compostos por um decantador primario seguido por algum processo bioldgico
aerobio. Tsutiya (2001a) apresentou o sistema de operagdo utilizado por diversas estagdoes no
Estado de Sdo Paulo. A maioria delas opera um sistema bioldgico de lodos ativados
convencional: ETE-Barueri, ETE-ABC, ETE-Suzano e ETE-Franca. Algumas varia¢cdes no
sistema de lodos ativados sdo encontradas na ETE-Lavapés (Sao José dos Campos-SP), que
opera com adi¢ao de oxigénio puro, ¢ na ETE-Humaitd (Sao Vicente-SP), operando com
aera¢do prolongada. Outras estacdes, ETE-Araraquara (SP) (DAAE, 2003) e ETE-Jundiai
(SP) (DAE-JUNDIAI, 2003), operam um sistema de lagoas aeradas, seguidas de lagoas de
sedimentacdo, sem tratamento primario. Nesse sistema, a geracdo de lodo é, em geral,

descontinua, podendo apresentar longos periodos (2 a 4 anos) sem remocao do lodo



acumulado nas lagoas de sedimentacdo (CAMPOS, 1994). Ainda assim, a experiéncia
nacional sobre a determinacdo da taxa de acimulo, bem como sobre a remog¢ao e destinacao

final de lodos gerados nesses sistemas encontra-se pouco desenvolvida (SPERLING, 1996c¢)

2.1.2 Processos para Tratamento do Lodo de Esgoto

Os lodos primario e secundario gerados durante o tratamento do esgoto sdo, em geral,
homogeneizados, em propor¢des varidveis, antes de serem submetidos a um ou mais
processos de tratamento. Os principais processos utilizados incluem: adensamento,
estabilizacao, condicionamento, desidratacdo e higienizagao (MIKI et al., 2001; SPERLING e
GONCALVES, 2001).

O adensamento, também denominado espessamento, permite a concentragdo de
solidos no lodo, visando a diminui¢do do volume de lodo a ser manipulado nas etapas
subseqiientes de tratamento, ou a ser transportado para seu destino final (SPERLING e
GONCALVES, 2001).

Na etapa de estabilizacdo, o lodo ¢ submetido a processos que promovem a
degradagdo da matéria organica, de forma a diminuir a concentragdo de organismos
patogénicos presentes no lodo, bem como de minimizar a ocorréncia do processo de
putrefacao do lodo, responsavel pela geragdo de odores ofensivos.

Os processos mais comumente utilizados para estabilizacio do lodo incluem
(LUDUVICE, 2001): (a) a estabilizagdo quimica, pela adi¢ao de oxidantes como 6xido de
calcio (CaO) ou hidroxido de calcio (CaO-xH,O), os quais promovem a estabilizagdao
mediante a oxidacdo quimica da matéria organica; (b) a estabilizacdo bioldgica, que promove
a degradagdo de compostos organicos pela acdo de microrganismos, em ambientes aerdbios
(digestdo aerdbia) ou anaerobios (digestdo anaerdbia) e, finalmente, (c¢) a estabilizagdo
térmica, que promove a oxidagdo da fracao volatil da matéria organica pela acao do calor, em
sistemas hermeticamente fechados.

De todos esses sistemas, a digestdo anaerobia mesofilica, promovida entre 20 e 45°C,
se constitui no principal processo utilizado no Brasil para estabilizagdo de lodos gerados em
ETEs (LUDUVICE, 2001). A digestdao aerobia, ainda pouco difundida no pais, tem sido
utilizada para estabilizar o excesso de lodos ativados oriundo de sistemas com remocao
bioldgica de nutrientes, podendo-se citar, no Brasil, a operacdo de digestores aerdbios nas

estacdes ETE-Norte e ETE-Sul de Brasilia (DF) (LUDUVICE, 2001).



O condicionamento ¢ um processo de preparacdo do lodo, apds sua estabilizagdo, por
meio da adi¢dao de produtos quimicos inorganicos, como 0xido ou hidréxido de calcio, ou sais
de ferro ou aluminio; ou de produtos organicos, representados por diversos tipos de
polieletrélitos. A adigdo desses produtos tem como finalidade o aumento da retengdo de
solidos durante a etapa subseqiiente de desidratacdo ou desaguamento do lodo, quando
realizada por processos mecanicos (MIKI, 1998).

O desaguamento do lodo por processos mecanicos envolve operacdes de filtragdo ou
centrifugagdo, conduzidas em diversos tipos de equipamento (filtro-prensa do tipo esteira,
filtro-prensa de placas, centrifuga ou filtro a vacuo). A remoc¢ao de 4gua do lodo pode ocorrer,
ainda, por processos naturais, em leitos de secagem ou lagoas de lodo. O objetivo dessa fase €
diminuir ainda mais o volume, produzindo lodos com comportamento reolégico semelhante
ao dos sodlidos. A eficiéncia da desidratacao do lodo tem impacto importante nos custos de
transporte e nas alternativas de destinagdo final (SPERLING e GONCALVES, 2001).

Finalmente, a higienizacao pode se fazer necessaria em lodos que serdo dispostos em
areas agricolas e, para os quais, os sistemas de estabiliza¢do utilizados ndo promoveram o
decaimento dos organismos patogénicos requerido pelo 6rgdo regulamentador responsavel.
Os processos mais comumente utilizados, principalmente pelo baixo custo sio (ANDREOLI
et al., 2001b): caleacdao, também conhecida por calagem, ou seja, adi¢do de cal; compostagem
e; tratamento térmico. A inativacdo dos organismos patogénicos ocorre pela elevagdo do pH e
da temperatura, no processo de caleagdo; pela elevacdo da temperatura decorrente da
degradagdo biologica da matéria organica, no processo de compostagem ou, pela elevacao da
temperatura e diminui¢do da umidade, no tratamento térmico.

O processo de compostagem, embora ainda pouco utilizado para tratamento de lodo
gerado em ETEs (LUDUVICE, 2001), apresenta a caracteristica de gerar um produto
comercializavel e que, geralmente, demanda acdes inter-institucionais, uma vez que para
compostagem do lodo sdo necessarios residuos estruturantes, que podem ser fornecidos pela
administra¢do municipal (tais como, residuos de podas de arvores e de manutencao de jardins

e pragas), por cooperativas agricolas ou por agroindustrias (PROSAB, 1999).

2.1.3 Alternativas de Disposi¢io Final do Lodo de Esgoto

A alternativa para tratamento e disposi¢ao final do lodo deve estar prevista quando da

elaboracdo do projeto da estacdo de tratamento, de forma a serem evitadas solugdes

emergenciais que muitas vezes comprometem os beneficios gerados pelo tratamento da fase



liquida dos esgotos (FERNANDES et al., 2001). Se esta razdo nao fosse suficiente, ter-se-ia
ainda os elevados custos associados ao tratamento e disposi¢dao do lodo, que alguns autores
estimam entre 20 e 60 % do custo total de operacdo de uma ETE (FERNANDES et al., 2001;
VESILIND, 1974).

As diversas alternativas de disposicdo do lodo de esgoto incluem aquelas que
permitem sua utilizacdo de forma sustentavel, em areas agricolas ou de manejo florestal, para
aproveitamento de seu potencial fertilizante e condicionador de solos ou, ainda, em 4reas
degradadas, para recuperacao de solos desgastados pela erosdo ou por atividades intensivas de
mineragdo (TSUTIYA, 2001b).

Outras formas de disposicdo incluem alternativas, ainda pouco utilizadas, que
permitem a reciclagem do lodo em processos de fabricacdo de agregados leves, materiais
ceramicos estruturais e materiais pozolanicos de uso na construgao civil.

Por fim, as alternativas que compreendem a disposi¢ao em aterros, o tratamento no
solo e a incineragdo representam tao somente uma forma de disposi¢do, sem aproveitamento
ou reciclagem de seus componentes.

A disposicdo em aterros pode ocorrer de forma exclusiva ou em co-disposi¢do com
residuos so6lidos urbanos. Em aterros exclusivos, os lodos devem ser dispostos com
concentracdo de solidos totais elevada (acima de 40 %), devendo, ainda, serem misturados a
outros materiais, tais como 6xido de calcio, de forma a apresentar resisténcia mecanica
suficiente para submeter-se a compactagdo (TSUTIYA, 2001Db).

A co-disposicao de lodo com residuos solidos urbanos em aterros sanitarios tende a
aumentar a taxa de estabilizagdo do residuo s6lido (BIDONE, 1998 apud TSUTIYA, 2001b;
HAMZAWI et al., 1998; POGGIVARALDO e OLESZKIEWICZ, 1992), funcionado ainda
como in6culo para o inicio da degradagdo dos residuos urbanos (SPERANDIO et al., 2000).
Criticas a essa alternativa, entretanto, apontam para a diminui¢do da vida util do aterro
sanitario (BARLAZ et al., 1990).

No sistema de tratamento no solo, mais conhecido pela designagdo em inglés
“landfarming”, ndo existe o aproveitamento agricola da matéria organica e dos nutrientes
minerais presentes no lodo. Trata-se da degradacdo da matéria orgénica pela agdo dos
microrganismos presentes no solo e da retencdo dos componentes inorganicos, inclusive
metais, na camada do solo conhecida como zona de tratamento, com profundidade de até 1,5
m. No Brasil, este sistema tem sido utilizado apenas para o tratamento de residuos industriais

(ANDREOLI et al., 2001c¢), ndo havendo sistemas em uso para tratamento de lodo de esgoto.



Embora a alternativa de incineragcdo apresente uma tendéncia de crescimento em
alguns paises, especialmente no Japao, onde 75 % do lodo gerado ¢ incinerado (ZHANG et al,
2001), esta alternativa ndo pode ser considerada, a rigor, como disposi¢do final do lodo, uma
vez que as cinzas geradas no processo necessitam, ainda, de uma disposicdo final, em geral,
em aterros (LUDUVICE e FERNANDES, 2001).

Alguns trabalhos, entretanto, t€ém sido desenvolvidos utilizando as cinzas resultantes da
incineragdo do lodo como cargas na produgao de tijolos, concreto e cimento. Tay e Show (1997)
revisaram os resultados obtidos por diversos autores quanto as propriedades mecanicas,
principalmente quanto a resisténcia a compressao, de tijolos, cimentos e concretos produzidos
com lodo incinerado. Esses autores verificaram que cargas de até¢ 30 %, em massa, de lodo na
forma de cinzas, ndo alteram significativamente as propriedades mecanicas desses produtos.

No Brasil, estudos sobre a producdo de agregados leves utilizando lodo de esgoto
sinterizado foram realizados no final da década de 70 e inicio da década de 80, em uma
instalacdo industrial que processava 500 kg-h™' de lodo, gerado na ETE-Vila Leopoldina (SP)
(SANTOS, 1996 apud TSUTIYA, 2001b; BETTIOL et al., 1983). O agregado leve produzido
nessa instalacdo apresentou propriedades equivalentes ao agregado leve obtido a partir de
argila expandida (SANTOS, 1996 apud TSUTIYA, 2001b). Mais recentemente, Morales
(1997) apresentou um estudo de caracterizagao de lodo calcinado, visando sua aplicagdo como
agregado leve na indUstria da construcdo civil. Os resultados obtidos demonstraram que a
caracteristica pozolanica do lodo calcinado favorece sua aplicagdo na industria de cimento.

Embora existam ainda outras alternativas de disposi¢do de lodo gerado em ETEs,
algumas delas consideradas também como processos de tratamento, sua utilizagdo encontra-se
restrita a instalacdes isoladas. Tsutiya (2001b) apresentou as caracteristicas basicas de
operacdo de cada um dos seguintes processos: secagem térmica, conversao do lodo em 6leo
combustivel, pirolise, oxidagao imida e liquefacdo do lodo.

Desses, o processo de conversao em 6leo combustivel a baixas temperaturas, entre 300
e 420°C, desenvolvido inicialmente por Bayer e Kutubuddin (1982 apud LUTZ et al., 2000),
tem sido estudado também no Brasil (LUTZ et al., 2000), tendo-se obtido rendimentos,
calculados em relagdo a massa de 6leo gerado por tonelada de lodo seco convertido, de 11%
para lodo digerido e de 31% para lodo secundario proveniente de sistema de lodos ativados.

Dentre as possibilidades de disposi¢do final de lodo que foram apresentadas, as
alternativas mais comumente utilizadas pela Comunidade Econdmica Européia incluem
(DAVIS e HALL, 1997): agricultura (37%), disposi¢do em aterro (40%) e incineracao (11%).
Nos Estados Unidos, a distribuicao ocorre de forma um pouco diferenciada (US EPA, 1999),
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com 41% do total de lodo gerado sendo disposto no solo, 17% em aterros e 22% incinerado.
A disposicao no solo inclui nao apenas o uso agricola, mas também o uso em areas florestais
ou para recuperacao de areas degradadas.

Sendo largamente utilizada por diversas décadas, a disposicao oceanica foi banida nos
Estados Unidos a partir de dezembro de 1991 (HILL, R. T. et al., 1996), tendo sido proibida
na Comunidade Econdmica Européia alguns anos depois, em dezembro de 1998 (DAVIS e
HALL, 1997).

Para o Brasil ndo existem dados sistematizados sobre a destinacdo final do lodo, cuja
produgdo esta estimada entre 150 e 220 mil toneladas de matéria seca por ano (ANDREOLI,
2001). Para a Regido Metropolitana da cidade de Sdo Paulo (RMSP), a destinagdo em aterros
sanitarios em co-disposi¢do com residuos solidos urbanos se constitui na principal forma de
destino do lodo gerado nas estagdes ABC, Parque Novo Mundo, Sao Miguel, Suzano e Barueri
(SABESP, 2003). O Plano Diretor de Lodos elaborado pela Sabesp para o ano de 2015,
recomendou que o lodo gerado na RMSP seja destinado a uso agricola, aterro exclusivo ou
incineragdo (TSUTIYA, 2001b). Algumas ocorréncias de disposicdo em dareas agricolas sdo
registradas para os lodos gerados na ETE-Franca (SP) (SANTOS, 2001), nas ETEs existentes
em Brasilia (DF) (LUDUVICE, 2000) e na ETE-Belém (Curitiba-PR), que tem realizado
experimentos em pequenas propriedades agricolas (ANDREOLI e PEGORINI, 2000).

2.2 Disposiciao do Lodo para Uso Agricola

Embora a literatura se concentre nos beneficios e restricoes devidos a aplicacdo do
lodo de esgoto para fins de uso agricola, grande parte dos aspectos apresentados a seguir se
aplicam também a disposicdo do lodo no solo para outras finalidades, como para produ¢ao

florestal ou recuperagdo de areas degradadas.

2.2.1 Beneficios associados a Disposicdo do Lodo para Uso Agricola

Estudos relativos a disposi¢do de lodo no solo para fins de aproveitamento agricola
foram intensificados a partir da década de 70, na medida em que as principais formas de
disposicdo do lodo até entdo utilizadas, a saber, aterros e disposi¢do oceanica estavam se
tornando invidveis, quer fosse economicamente, no caso de aterros, quer fosse por pressoes

ambientalistas, no caso da disposi¢do oceanica (PAGE et al., 1987).
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Um dos trabalhos publicados naquela época (WALKER, 1975) discutiu as possiveis
técnicas de incorporagdo de lodo ao solo, destacando a aplicagdo direta e a compostagem. Em
seqiiéncia, estudos acerca do potencial fertilizante do lodo foram apresentados por Sabey et al.
(1977) e Sommers (1977).

Por meio desses trabalhos e de diversos outros que se seguiram (SNYMAN et al.,
1998; PEDRENO et al.,, 1996; NOGUCHI e ITO, 1992; McLAUGHLIN ¢ CHAMPION,
1987), verificou-se que os efeitos benéficos da aplicacdo de lodo em areas agricolas estavam
relacionados a melhorias no condicionamento e na fertilidade dos solos. Esses efeitos foram
discutidos por Korentajer (1991) em seu trabalho de revisdo sobre os beneficios e potenciais
riscos da aplicagdo agricola do lodo de esgoto.

Estudos nacionais foram realizados também na década de 70 e inicio da década de 80
(BETTIOL et al., 1983; CARVALHO ¢ BARRAL, 1981; SANTOS, 1979), entretanto, tais
estudos ndo foram continuados nos anos seguintes. Apenas recentemente, projetos
relacionados ao estudo dos efeitos benéficos da aplicacdo de lodo em solos agricolas foram
retomados (BETTIOL e CAMARGO, 2001, BERTON et al., 2000; MELO e MARQUES, 2000).

O efeito do lodo no condicionamento de solos esta relacionado com o aumento da
porosidade e diminui¢cdo da densidade do solo, aumentando, assim, a taxa de infiltragao de
agua. Por outro lado, a presenca de matéria organica no lodo, promove o aumento da
capacidade de retencdo de dgua, de forma a reduzir a ocorréncia de erosdes (MELO e
MARQUES, 2000; KORENTAIJER, 1991).

O potencial fertilizante do lodo ¢ devido a presenca dos macronutrientes nitrogénio,
fosforo, enxofre, célcio e magnésio e; dos micronutrientes cobre, ferro, manganés, zinco,
molibdénio e boro (MELO e MARQUES, 2000), que podem ser utilizados em
complementacdo a fertilizacdo mineral ou como ‘Unica fonte desses nutrientes
(KORENTAIJER, 1991). Devido a solubilidade do potassio na fase liquida do efluente tratado,
as concentracdes desse macronutriente sdo, em geral, abaixo de 0,1% (m/m), havendo a
necessidade de suplementagdo de potassio em solos recebendo lodo de esgoto (BETTIOL e
CAMARGO, 2001).

Embora o lodo de esgoto possa apresentar composicdes bastante variadas, sua
composicdo em matéria organica ¢, em geral, estimada em 40 % (m/m), enquanto os
nutrientes nitrogénio e fosforo sdo estimados em 4 % e 2 %, respectivamente (USDA, 1980
apud MELO e MARQUES, 2000).

Estudos nacionais sobre o fornecimento de nutrientes, pelo lodo de esgoto, para

diversas culturas agricolas t€ém sido publicados por diversos autores (COSTA et al., 2001;
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MELO e MARQUES, 2000; SILVA et al., 2000; FAVARETTO et al., 1997; SILVA, 1995).
Os efeitos nutricionais sobre o cultivo de Eucalyptus grandis em solos com aplicagdo de lodo
gerado na RMSP tém sido estudados por uma parceira realizada entre o Instituto de Pesquisas
e Estudos Florestais, a Sabesp e a Esalq. Os resultados preliminares obtidos foram reportados
por Gongalves et al. (2000) e Poggiani et al. (2000).

De modo geral, os estudos citados demonstram a viabilidade da utilizacao de lodo de
esgoto como fertilizante organico, associado ou ndo a fertilizantes minerais, tanto para o
cultivo florestal, quanto para culturas agricolas diversas.

A aplicagdo de lodo de esgoto em areas agricolas pode apresentar ainda um efeito
benéfico no controle de fitopatégenos veiculados pelo solo, conforme indica os resultados
obtidos por Bettiol e Santos (2001). Aparentemente, esse controle estd relacionado com o
aumento da atividade microbiana do solo pela aplicacdo do lodo e com a propria microbiota
contida na matéria organica do lodo, de forma a aumentar a competicdo antagénica entre os

microrganismos fitopatogé€nicos e aqueles presentes no lodo.

2.2.2 Restricoes associadas a Disposicao do Lodo para Uso Agricola

A disposicao de lodo em areas agricolas ou de producao florestal, apesar de promover
diversas melhorias na qualidade do solo, apresenta restricdes de uso, relacionadas,
principalmente, a presenga de metais e de organismos patogénicos, que podem contaminar os
produtos cultivados, os trabalhadores que tenham entrado em contato com o lodo, ou ainda,
embora mais dificilmente, as aguas superficiais e subterrdneas que possam receber estes
contaminantes pela a¢do de dguas pluviais (KORENTAIJER, 1991).

Embora as principais restricdes a aplicagdo de lodo em solos agricolas estejam
relacionadas a presenga de organismos patogénicos e metais, uma variedade de compostos
organicos de dificil degradagdo, tais como, hidrocarbonetos clorados, pesticidas, bifenilas
policlorados (PCBs), dioxinas, entre outros, t€ém recebido maior aten¢do quanto ao risco
de contaminac¢do de areas agricolas e corpos d’agua adjacentes, tendendo-se, portanto,

ao controle, também, de alguns desses compostos (SILVA et al., 2001).

2.2.2.1 Presenca de Organismos Patogénicos

Embora a maioria dos organismos presentes no lodo ndo apresente riscos a saude

humana, diversas espécies patogénicas de virus, bactérias, fungos, protozoarios ¢ helmintos
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podem ser encontradas no lodo (SILVA et al., 2001; TSUTIYA, 2001a; FERNANDES,
2000). Embora a simples presenca desses agentes patogénicos nao seja condicao suficiente
para infeccdo humana e animal, ela se constitui em uma das principais causas da baixa
aceitacdo publica do uso de lodo em areas agricolas (US EPA, 1999).

O risco de contaminagdo por organismos patogénicos esta associado ao nimero de
organismos viaveis presentes no lodo e ao tempo de sobrevivéncia desses organismos nos
diferentes meios, a saber, solo, dgua, vegetais e outros produtos agricolas. Thomaz-Soccol e
Paulino (2000), em um trabalho de revisdo sobre os riscos associados a contaminagdo de
sistemas agricolas pela aplicagdo de lodo, relacionaram os diferentes organismos patogénicos
possiveis de serem encontrados no lodo, as doses minimas infectantes ¢ o tempo de
sobrevivéncia nos diferentes meios.

O tempo de sobrevivéncia de agentes patogénicos ¢ fungdo da espécie considerada e
das caracteristicas do meio, tais como, umidade, pH, temperatura e competi¢cdo inter-espécie
(SILVA etal., 2001; THOMAZ-SOCCOL et al., 1997).

Por sua vez, o nimero de agentes patogénicos e a diversidade das espécies presentes
no lodo sdo determinados pelas caracteristicas epidemioldgicas da populacdo servida e, pelo
processo de tratamento ao qual o lodo foi submetido antes de sua aplicagdo ao solo
(SILVA et al., 2001).

Estudos comparativos (GANTZER et al, 2001; HU et al., 1996; GASPARD et al.,
1995) indicaram que os processos de tratamento de lodo por compostagem, digestdo
anaerobia termofilica e estabilizagdo quimica (caleagdo) apresentam maior decaimento da
populagdo de agentes patogénicos, quando comparados aos processos de digestdo mesofilica,
estocagem de lodo desidratado mecanicamente e, estocagem em lagoas. Em outro estudo
comparativo, Shaban (1999) analisou diferentes formas de compostagem, tendo observado
maior eficiéncia na diminui¢do da populacdo de bactérias indicadoras e Salmonella, para o
sistema de leiras com aeracao for¢ada.

Comparini (2001), em um estudo recente utilizando lodo gerado na ETE-Franca,
comparou dois sistemas simplificados de higienizacdo de lodo. O primeiro deles consistiu na
estocagem do lodo anaerébio em valas por um periodo de cerca de um ano, enquanto o
segundo processo utilizou-se da secagem do lodo em estufas agricolas por periodos que
variaram entre 70 e 94 dias. A secagem em estufa demonstrou maior efetividade no
decaimento de Escherichia coli, Salmonella e ovos de helmintos, gerando, assim, um lodo

com caracteristicas sanitarias apropriadas para disposi¢ao em solos agricolas.
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Além do grande numero de processos de tratamento de lodo que podem ser utilizados
para reduzir o nimero de organismos patogénicos, outras formas de controle, relacionadas a
forma de aplicagdo do lodo ao solo, a restricdo de acesso as areas de aplicagdo e, ao tempo
decorrido desde a aplicacdo até a colheita, permitem a diminui¢do do risco de contaminagao.
Algumas dessas formas de controle, detalhadas na literatura (THOMAZ-SOCCOL e
PAULINO, 2000; KORENTAJER, 1991), t€m sido incorporadas as normatizagdes nacionais €

internacionais para uso do lodo em areas agricolas.

2.2.2.2 Presenca de Metais: fontes, distribuicio das espécies metalicas e riscos associados

Diversas atividades humanas sdo responsaveis pela presenca de metais no lodo de
esgoto, sendo, portanto consideradas fontes antropogénicas. Dentre essas atividades,
destacam-se aquelas relacionadas a fabrica¢do de produtos quimicos, produtos fotograficos,
tintas, vernizes e pigmentos, eletrodeposicdo e acabamento de produtos metélicos, dentre
outras (STEPHENSON, 1987).

No Brasil, os efluentes gerados por atividades industriais devem atender a padrdes de
emissdo, determinados pela norma NBR 9800 (ABNT, 1987), antes de serem langados a rede
coletora de esgoto. Dentre esses padrdes, encontram-se limites para a concentracao dos
seguintes elementos: arsénio, cadmio, chumbo, cobre, cromo, estanho, merctrio, niquel, prata,
selénio e zinco. Apesar do estabelecimento desses limites, alguns autores (SILVA et al.,
2001) apontam para a necessidade de revisdo da norma, dado que seus critérios t€ém como
objetivo apenas garantir a seguranca ¢ operacionalidade da rede coletora e do sistema de
tratamento de esgoto, sem levar em consideragdo a qualidade do lodo gerado.

A utilizacdo no ambito doméstico, comercial ou institucional de produtos de limpeza,
cosméticos, medicamentos, tintas e vernizes, pesticidas e produtos automotivos se constitui,
igualmente, em uma fonte antropogénica de lancamento de metais no esgoto sanitario, além
de outras atividades comerciais como aquelas desenvolvidas em laboratérios de revelagao
fotografica, hospitais, consultérios dentarios, farmécias de manipulagdo, laboratérios de
analises clinicas, oficinas de manutencdo de veiculos automotores, dentre outras
(STEPHENSON, 1987).

A Tabela 2.1 apresenta algumas das classes de produtos utilizados no ambito
doméstico e comercial, juntamente com os principais metais contidos nesses produtos.

Produtos de uso diario, tais como cosméticos e produtos de limpeza, podem apresentar em sua
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composi¢do pelo menos um dos seguintes metais: aluminio, cobre, ferro, mercurio, titdnio e
zinco, sendo que os cosméticos podem apresentar ainda diversos outros metais.

Atividades de carater industrial, tais como fabricagdo de produtos de limpeza, fundicao
de metais preciosos e, metalizacdo de produtos para a industria de calgados, podem ser
realizadas em pequenas empresas, algumas delas, clandestinas, as quais, em geral, ndo
dispdem de sistemas de tratamento de efluentes, dispondo as aguas residuarias diretamente no
sistema de coleta de esgoto sanitario (PAULSRUD e NEDLAND, 1997).

Uma ultima fonte antropogénica de metais constitui-se nos detritos de origem humana.
Spector (1956 apud STEPHENSON, 1987) apresentou as concentragdes tipicas de metais
presentes nas fezes humanas, em base seca: zinco, 250 mg-kg™'; cobre, 68 mgkg”; chumbo,
11 mg-kg™; niquel, 4,7 mg-kg™ e; cadmio, 2 mgkg™.

Alguns fendmenos naturais, aliados ou ndo a atividade humana, também contribuem
para o aumento da concentracdo de metais no lodo. Assim, a percolacao de aguas pluviais por
solos contendo elevadas concentragdes de metais pode ocasionar a lixiviacdo de metais, os
quais sdo carreados para as dguas subterraneas. A infiltracdo dessas dguas na rede coletora de
esgoto contribui para o aumento da concentracdo de metais no esgoto doméstico. Deve-se
destacar, entretanto, que a ocorréncia e significancia dessa forma de contaminacdo sao

bastante limitadas (STEPHENSON, 1987).

Tabela 2.1 — Principais metais presentes na composicdo de diversos produtos de uso

doméstico ou comercial.

Elementos Cosméticos Produtos de Medicamentos Pesticidas Tintas e Produtos Produtos
Limpeza e e Produtos Pigmentos Fotograficos Automotivos

Desinfectantes Odontoldgicos

Al X X X X X X X
Sb X X

As X X X X
Be X X X
Bi X X X

cd X X X

cr X X X X X
Co X X X X
Cu X X X X X

Fe X X X X X X X
Pb X X X X X
Mn X X X

Hg X X X X X X

Mo X X
Ni X X

Se X X

Ag X X

Sn X X X

Ti X X X X
Zn X X X X X X

Fonte: Adaptada de ATKINS e HAWLEY, 1978 apud STEPHENSON, 1987.
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Finalmente, o arraste de metais pelas aguas pluviais corresponde ainda a uma fonte
natural, porém relacionada a atividades humanas, principalmente a emissao de particulados
para a atmosfera (STEPHENSON, 1987). Embora mais significativa em sistemas Unicos de
coleta, essa forma de contaminagdo também pode ocorrer em sistemas separadores,
especialmente por meio de infiltragdes (STEPHENSON, 1987).

Os metais langados no esgoto sanitario tendem a se acumular no lodo por processos de
adsorcdo, precipitagdo ou formacdo de complexos (LAKE, 1987). A remocdo de metais da
fase liquida do esgoto e seu acimulo na fase so6lida ocorrem, principalmente, durante o
tratamento bioldgico do esgoto. Assim, durante o tratamento primario sdo removidos,
dependendo do metal considerado, entre 6 e 26 % da concentracdo de metal presente na fase
liquida, enquanto no tratamento bioldgico, podem ser obtidas remocdes proximas a 100 %,
para alguns metais, especialmente quando se utiliza o sistema de lodos ativados (MORITA,
1993 apud SILVA et al., 2001).

Desta forma, em funcao das fontes geradoras de metais e do sistema de tratamento de
esgoto empregado, a concentragdo de metais no lodo poderd variar dentro de uma ampla
faixa. Na literatura sdo encontrados valores médios e faixas de variagdo da concentracao de
metais em lodos, destacando-se a coletanea editada por Matthews (1997), que apresenta as
concentracdoes de metais comumente encontradas em ETEs de diversos paises, entre eles,
China, Egito, Franca, Japao, Reino Unido e Suécia. No Brasil, valores de concentragdo média
de metais para lodos gerados em diversas estagdes sdo reportados por Silva et al. (2001);
Tsutiya (2001a); Franca e Figueiredo (2000).

A variabilidade de metais no lodo, entretanto, ndo se restringe apenas a concentragao
total, mas também, a distribuicdo das espécies metalicas. O conhecimento dessa distribuicao,
também denominada especiagdo, torna-se importante para prever o comportamento de metais
no lodo e, posteriormente, no conjunto solo-lodo, quanto a sua mobilidade e
biodisponibilidade (LAKE, 1987).

Diversos métodos de extra¢do seqiiencial tém sido propostos, com a finalidade de
quantificar as fragdes de metais presentes em lodo de esgoto (LAKE, 1987). Dentre esses, o
método de Stover et al. (1976), modificado posteriormente por Oake et al. (1984) tem sido
continuamente utilizado, sendo possivel determinar, por esse método, as seguintes fracdes:
trocavel, adsorvida, complexada a matéria organica, precipitada na forma de carbonatos e
precipitada na forma de sulfetos.

Os estudos de especiacdo de metais em lodo de esgoto disponiveis na literatura

concentram-se, principalmente, na determinagao da especiagdo de metais no conjunto solo-lodo,
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geralmente apos longos periodos de aplicagdo de lodo de esgoto ao solo (PLANQUART et al.,
1999; WALTER e CUEVAS, 1999) ou, na determinagao da especiagao de metais no lodo, de
forma a permitir inferéncias sobre a biodisponibilidade dos metais e sua mobilidade, se aplicado
ao solo (BURTON, et al., 2003; SCANCAR et al., 2000; ZUFIAURRE et al., 1998; QIAO ¢
HO, 1996). Em ambos os tipos de estudo, os resultados obtidos, entretanto, sdo bastante
controversos ¢ dependentes do metal considerado. Ainda assim, sdo unanimes quanto a
necessidade do estudo de especiag¢do para avaliar o risco de mobilidade dos metais, informacao
que ndo pode ser obtida pela simples determinacdo da concentracdo total de metal no lodo.

Quanto aos riscos associados a presenca de metais no lodo de esgoto, a literatura
aponta para as seguintes possibilidades: (a) acumulo na cadeia tréfica, podendo comprometer
a saude humana, (b) fitotoxicidade, ocasionando a perda ou diminuicdo da produtividade
agricola; (c) alteragdes na diversidade microbiana do solo, de forma a afetar os processos
metabolicos que asseguram a nutricdo das plantas e; (d) contaminagdo de aguas superficiais
pelo arraste de metais pelas aguas pluviais.

Em uma de suas publicagdes, a Agéncia de Protecdo Ambiental norte-americana (US
EPA, 1989 apud CHANG et al., 1992) sumarizou as principais vias de contamina¢do humana
por metais quando da disposicao de lodo em areas agricolas ou de pastagem. Resumidamente,
os metais presentes no lodo, se incorporados ao solo, podem se acumular na cadeia trofica por
meio de sua assimilagdo por plantas, e seu consumo por animais destinados ao abate, sendo
entdo acumulados no organismo humano. Ou ainda, podem ser ingeridos, pelo consumo de
culturas agricolas ou pela utilizacdo de aguas superficiais contaminadas. Outras vias possiveis
de contaminagdo compreendem a inalacdo de particulas geradas pela aplicagao do lodo ao
solo e a ingestdo de solo contendo lodo, especialmente por criangas.

Dentre essas vias, os estudos existentes se concentram, principalmente, sobre o
acumulo de metais em plantas, investigando, assim, os possiveis efeitos fitotoxicos. Nesses
estudos, diversos aspectos foram avaliados, entre eles: a assimilacao diferencial pelos tecidos
vegetais (HILL, S. J. et al., 1996; MORENO et al., 1996; KEEFER et al., 1979; KELLING et
al.,, 1977), a influéncia da composicdo ¢ do pH do solo (KNIGHT et al., 1998; HUE e
RANIJITH, 1994; VALDARES et al., 1983; MORTVEDT e GIORDANO, 1975) e, da taxa de
aplicacdo de lodo (BHOGAL et al., 2003; MULCHI et al., 1987; VALDARES et al. 1983) no
acimulo de metais no solo e nos tecidos vegetais.

Esses autores utilizaram diferentes tipos de lodo, alguns deles contaminados
artificialmente com metais, outros oriundos de areas estritamente residenciais e, outros ainda,

com contribui¢ao de efluentes industriais.
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Os resultados obtidos por esses trabalhos apontam, em geral, para o aumento da
concentragdo total de metal no solo, com acumulos maiores para taxas de aplicagdo mais
elevadas e, a ocorréncia desse acimulo na camada superficial do solo, entre 0 ¢ 10 cm de
profundidade; correlagdo positiva entre o aumento da fragdo soluvel de metais no solo e a
diminui¢do da produtividade agricola; maior assimilacdo de metais pelas partes aéreas das
culturas, especialmente, as folhas e; minimizacdo da assimilacdo de metais pelas culturas
quando utilizados solos com valores de pH acima de 7,0.

O objetivo principal dos estudos de fitotoxicidade compreende a determinagdo de
taxas de aplicacdo de lodo ao solo, de forma a garantir uma diminuta redugdo da
produtividade agricola pelo efeito fitotoxico dos metais e, principalmente, um baixo risco de
acimulo desses metais na cadeia trofica. Entretanto, alguns estudos ressaltam que os efeitos
toxicos de alguns metais, especialmente cadmio, podem ocorrer em seres humanos em
concentragdes muito inferiores aquelas necessarias para que seja verificado algum efeito
toxico em culturas agricolas (CHANEY et al., 1987).

Apesar disto, estudos para estabelecer limites fitotoxicos foram realizados e utilizados
pela Agéncia de Prote¢do Ambiental norte-americana (US EPA, 1993 apud US EPA, 2002)
com a finalidade de estabelecer taxas de aplicacdo de lodo que minimizassem o risco de
contaminagdo humana por metais. Dentre esses estudos, destaca-se o trabalho publicado por
Chang et al. (1992), que estabeleceram, com base em dados reportados por diversos outros
autores, valores de referéncia para as taxas de aplicacdo de lodo de forma a ndo ultrapassar 50 %
de retardamento do crescimento de culturas agricolas devido aos efeitos de fitotoxicidade.

Embora diversos estudos tenham sido realizados, os efeitos de fitotoxicidade ainda
demandam estudos adicionais, uma vez que o aumento da concentragdo de sais no solo devido
a aplicacdo de lodo também pode influenciar negativamente o crescimento das culturas, sendo
dificil separar os efeitos devidos aos metais e aqueles devidos aos sais (VALDARES et al.,
1983). Adicionalmente, o estabelecimento de limites de aplicagdo que sejam seguros para a
saide humana requer, ainda, um niimero maior de experimentos conduzidos em campo e por
longos periodos, uma vez que a grande maioria dos estudos foi conduzida em casas de
vegetacdo ou, com tempos de aplicacio de lodo ao solo que variaram de 1 a 5 anos
(RENNER, 2000).

A necessidade de um niimero maior de estudos também se faz presente para avaliar, de
modo mais satisfatorio, os efeitos da presenca de metais no lodo sobre a atividade microbiana
do solo. Giller et al. (1998) tracaram um perfil dos diversos trabalhos publicados na area e,

concluiram que a disparidade de resultados obtidos ndo permite ainda estabelecer a extensao
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dos beneficios ou prejuizos causados pelos metais, adicionados via lodo, aos microrganismos
€ aos processos microbianos existentes em solos agricolas. A principal razdo apontada para
esta discrepancia refere-se ao grande nimero de diferentes testes utilizados e a dificuldade de
garantir que a biodisponibilidade dos metais seja a mesma, entre os diferentes experimentos e,
até mesmo, dentro de um mesmo conjunto de ensaios.

De fato, a partir de alguns desses textos, verifica-se a utilizacdo de diversos métodos
de avaliagdo, tais como monitoramento de espécies sensiveis, como protozoarios ciliados
(CAMPBELL et al., 1997) ou Rhizobium (OBBARD, 2001) ou, métodos que empregam
medida de biomassa e respiracdo microbiana (FILCHEVA et al.,, 1996) ou aumento da
tolerancia a metais (KELLY et al., 1999) como pardmetros para determinar a atividade
metabolica. Desses textos, apenas Filcheva et al. (1996) reportaram ndo terem encontrado
nenhum efeito prejudicial da presenga de metais na atividade metabdlica.

De todos os possiveis efeitos da presenga de metais no lodo, a contaminagao de aguas
superficiais e subterraneas pela aplicacdo de lodo ao solo apresenta o menor nimero de
estudos publicados. Ainda assim, dois estudos foram publicados recentemente, nos quais se
utilizou solos tropicais, que sdo naturalmente dacidos e, portanto, podem aumentar
potencialmente a migracdo de metais pelo perfil do solo. O primeiro desses trabalhos
(JOSHUA et al., 1998) foi realizado na Australia, em um campo de pastoreio de ovelhas, sem
apresentar um aumento significativo na concentragdo de metais, tanto nas aguas de
escoamento superficial, quanto nas aguas de drenagem, apos aplicagdo de lodo por um
periodo de um ano e meio. No segundo trabalho, Cornu et al. (2001) utilizaram-se de um
latossolo, proveniente do municipio de Suzano-SP e, de lodo gerado na ETE-Barueri (SP),
que foram acondicionados em um sistema de colunas preenchidas com a mistura solo-lodo.
Esses autores verificaram um aumento da concentragdo dos metais ferro, chumbo, cobre e,
especialmente, niquel, nas aguas de drenagem e de escoamento superficial, embora a
concentragdo final, segundo os autores, tenha sido mantida abaixo do limite estabelecido para
aguas potaveis na Comunidade Européia.

De modo geral, a preocupag¢do maior de contaminagdo de corpos d’adgua adjacentes a
regides com aplicacdo de lodo de esgoto relaciona-se ao potencial aumento da concentragao
de nitratos, devido aos riscos a saude humana se essas aguas forem utilizadas para
abastecimento. Tanto assim, que as taxas de aplicacdo de lodo ao solo sdo definidas de modo

a ndo exceder a necessidade de nitrogénio recomendada para as culturas (SANTOS, 2001).
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2.2.3 Normatizacio para Uso Agricola do Lodo de Esgoto

A crescente aplicacdo de lodo de esgoto em areas agricolas, intensificada em meados
da década de 80, obrigou as autoridades de alguns paises, especialmente dos Estados Unidos e
da Comunidade Econdmica Européia, a estabelecer critérios para definir a qualidade sanitéria
do lodo e as formas de aplicagdo no solo, de modo a minimizar o impacto ambiental devido a
presenca de organismos patogénicos e de metais no lodo (US EPA, 2002).

Apesar dos constantes esforcos e reavaliagdes dos critérios estabelecidos, os estudos, e
as conseqiientes discussoes, sobre os efeitos da presenca de metais e de compostos organicos
recalcitrantes no lodo ainda devem perdurar nos proximos anos. As questdes referentes ao
controle de organismos patogénicos € aos processos necessarios para diminuir a atratividade
de vetores, entretanto, parecem estar mais satisfatoriamente resolvidas.

Com relacdo aos organismos patogé€nicos, para a maioria das normas, foram
estabelecidos valores maximos para a presenga de coliformes fecais, Salmonella e ovos
viaveis de helmintos (SANTOS, 2001).

A norma norte-americana, conhecida como 40 CRF Part 503 (US EPA, 1993 apud US
EPA, 2002), publicada em 22 de marco de 1993, estabelece duas classes de lodo, definidas em
funcdo da concentracdo de organismos indicadores. Para lodos Classe A, deve ser atendido
um dos seguintes critérios, definidos em base seca’: numero de coliformes fecais inferior a
10> NMP-g"' ou, nimero de Salmonella inferior a 3 NMP-4g™'. Além desses critérios, a norma
americana estabelece ainda que lodos Classe A devem, por meio de processos de tratamento
para reducao adicional de organismos patogénicos, atender ainda a um dos seguintes limites:
nimero de ovos vidveis de helmintos inferior a uma unidade viavel por 4g de lodo seco; ou
numero de virus entéricos inferior a 1 UFP-4g™'. Para lodos Classe B, os critérios sio menos
exigentes, de forma que deve ser atendido o limite de coliformes fecais inferior a 2x10°
NMP-g"! (ou 2x10° UFC-g™).

Os lodos Classe A podem ser aplicados ao solo, sem restri¢des, desde que atendam aos
limites de concentracdo de metais. Quanto aos lodos Classe B, podem ser utilizados na
agricultura, porém com restrigdes quanto a forma de aplicacdo e ao manuseio dos produtos
cultivados. Essas restricdes e praticas de manejo impostas pela norma 40 CRF Part 503 foram

apresentadas por Carvalho e Carvalho (2001), que revisaram as legislagdes existentes sobre

2 NMP: nimero mais provéavel; UFP: unidade formadora de placa; UFC: unidade formadora de coldnia.
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biossolidos®. Esses mesmos autores também apresentam os processos de tratamento aceitos
pela referida norma para redu¢do do numero de organismos patogénicos (lodos Classe B) e
para reducdo adicional de organismos patogénicos (lodos Classe A), bem como aqueles
necessarios para redug@o da atratividade de vetores.

Na Comunidade Econdémica Européia, a utilizagdo de lodo em dareas agricolas ¢
regulamentada pela Diretiva 86/278/EEC, promulgada em 1986 (CEC, 1986). Embora nao
sejam apresentados limites quanto a presenca de organismos patogénicos no lodo, alguns
paises da CEE (Franga, Itdlia e Luxemburgo) estabeleceram seus proprios limites, para a
presenga de Salmonella, enterovirus, ovos de helmintos e enterobactérias (EUROPEAN
COMMUNITIES, 2001).

Embora as preocupacdes quanto a qualidade sanitaria do lodo possa levar a inclusdo de
limites para a presenca de outros organismos, além daqueles citados acima (US EPA, 2002),
as maiores controvérsias ainda residem nos limites de metais no lodo e nos métodos para de
estabelecimento desses limites.

Para ilustrar a diversidade de valores-limite estabelecidos para a concentragdo de
metais no lodo, a Tabela 2.2, apresenta a concentragdo maxima de metais permitida pela
Diretiva 86/278/EEC e por seus paises-membro e, aquelas determinadas pela norma norte-
americana 40 CRF Part 503.

Os paises nordicos (Suécia, Finlandia e Noruega), além da Dinamarca, Holanda e
Bélgica sdo os que apresentam valores mais restritivos, seguidos pela Alemanha e Austria. Os
Estados Unidos sdo, de longe, o pais com limites mais abrangentes, a exce¢ao dos limites para
chumbo.

Renner (2000), em sua avaliagdo dos limites estabelecidos para a presenga de metais
no lodo, esclarece que as diferencas observadas sdo devidas aos métodos utilizados para
definicdo das concentragdes-limite. Assim, os paises nérdicos estabeleceram seus limites na
tentativa de minimizar o acimulo de metais no solo. Desta forma, a entrada de metais, via
lodo, foi equiparada a saida de metais do solo, ocorrida pelo seu actimulo nos tecidos
vegetais, e pela lixiviagdo e arraste dos metais pela erosdo e percolacdo até as aguas

subterraneas, resultando, portanto, em limites bastante restritivos.

> A designagio “biossélidos” foi sugerida pela Water Environment Federation (WEF) em 1993 para lodos
obtidos por tratamento bioldgico de esgoto sanitario, cujas caracteristicas permitam sua utilizagdo de forma
sustentavel, principalmente pela sua destinagdo final em areas agricolas (US EPA, 2002).
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Tabela 2.2 — Concentra¢des-limite para a presenga de metais no lodo de esgoto, conforme
estabelecido pelas normas norte-americana e européia. Os valores destacados correspondem a

concentragdes-limite fixadas em valores inferiores a Diretiva Européia.

Concentragédo-limite de Metais em Lodo de Esgoto (mg-kg™ lodo seco)

As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Estados Unidos 41 - 75 39 -85 1.500 - 4.300 17 -57 420 300 - 840 2.800 - 7.500
(40 Part 503)
CEE 20 - 40 1.000 - 1.750 16-25 300-400 750-1.200 2.500 - 4.000
(Diretiva 86/278/EEC)
Alemanha 10 900 800 8 200 900 2.500
Austria
Regido Sul 2 50 300 2 25 100 1.500
Regido Norte 10 500 500 10 100 400 2.000
Bélgica
Flandres 150 6 250 375 5 100 300 900
Walloon 10 500 600 10 100 500 2.000
Dinamarca 25 0,8 100 1.000 0,8 30 120 4.000
Espanha
soloc/ pH < 7 20 1.000 1.000 16 300 750 2.500
soloc/ pH > 7 40 1.750 1.750 25 400 1.200 4.000
Finlandia 3 300 600 2 100 150 1.500
Franga 20 1.000 1.000 10 200 800 3.000
Grécia 20 - 40 500 1000 - 1.750 16-25 300-400 750-1.200 2.500 - 4.000
Holanda 1,25 75 75 0,75 30 100 300
Irlanda 20 1.000 16 300 750 2.500
Italia 20 1.000 10 300 750 2.500
Luxemburgo 20-40 1000 -1.750 1000-1.750 16-25 300-400 750-1.200 2.500 -4.000
Portugal 20 1.000 1.000 16 300 750 2.500
Suécia 2 100 600 2.5 50 100 800

Fonte: Adaptada de EUROPEAN COMMUNITIES, 2001.

Por sua vez, embora as autoridades norte-americanas ¢ holandesas tenham utilizado a
técnica de analise de risco para estabelecer suas concentragdes-limite, os valores obtidos
resultaram extremamente diversos (Tabela 2.2). A propria Agéncia de Prote¢do Ambiental
norte-americana, em sua ultima revisdao da norma (US EPA, 2002), comenta a razdo dessa
diferenc¢a, notada também por Renner (2000). As autoridades holandesas estabeleceram como
alvo, em sua andlise de risco, os microrganismos presentes no solo € os processos ocorridos
no solo que sdo mediados por esses organismos, ao passo que, a agéncia americana definiu
como organismos-alvo os seres humanos, animais e culturas agricolas. Uma vez que esses
organismos-alvo estdo situados em niveis superiores da cadeia trofica, as concentragdes de
metais que podem causar danos a esses organismos resultaram mais elevadas que aquelas
possivelmente prejudiciais aos organismos presentes no solo (RENNER, 2000).

Os métodos utilizados durante a elaboracdo da analise de risco pela Agéncia de
Protecdo Ambiental norte-americana encontram-se detalhadamente descritos por autores

nacionais (SANTOS, 2001; CUNHA e AQUINO NETO, 2000).
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A revisao realizada recentemente na norma americana teve como objetivo atualizar os
métodos de andlise de risco utilizados na versao original elaborada em 1993. Os resultados
obtidos e disponibilizados (US EPA, 2002), embora ndo sejam definitivos, ndo alteraram os
limites estabelecidos para a concentracdo de metais. Nessa revisdo, também foi estudada a
necessidade de inclusdo de alguns compostos organicos (dioxinas, furanos e PCBs),
entretanto, nenhum limite foi estabelecido para esses compostos. Apenas os paises Alemanha,
Austria, Bélgica, Dinamarca, Franca e Suécia apresentam limites para a presenca de
compostos organicos no lodo de esgoto (EUROPEAN COMMUNITIES, 2001).

Além do estabelecimento de limites para a concentracdo de metais no lodo, as normas
americana e européia estabelecem, ainda, limites para a concentragao de metais acumulados
no solo, como resultado da aplicagdo de lodo (Tabelas 2.3 € 2.4).

Segundo a norma americana, para lodos cuja concentragdo de metais esteja abaixo da
concentragdo-limite estabelecida (Tabela 2.3, coluna 2), ndo existe restricio quanto ao uso,
podendo, inclusive, serem comercializados. Para lodos cuja concentragdo-limite, para um ou
mais metais, ultrapasse os valores estabelecidos, desde que se mantenham abaixo da
concentragdo maxima (Tabela 2.3, coluna 1), a aplicagdo no solo deve ocorrer segundo as
taxas de aplicagdo recomendadas (coluna 3 da Tabela 2.3) de forma a ndo ultrapassar o limite

de concentracao de metais acumulados no solo (coluna 4) (US EPA, 2002).

Tabela 2.3 — Valores estabelecidos pela norma-americana 40 CRF Part 503 para concentragao

de metais no lodo e para a concentragdo de metais acumulada no solo.

Elemento Concentragao Concentragao-limite Taxa de aplicagao Carga cumulativa

Maxima para aplicagao anual maxima maxima em
sem restricdes ¥ solos agricolas
(mgkg™)® (mg-kg™)® (kg-ha*-ano™)® (kg-ha*)®
[1] [2] [3] [4]

As 75 41 2 41

Cd 85 39 1,9 39

cr (3.000)9 (1.200)@ (150)© (3.000)9)

Cu 4.300 1.500 75 1.500

Pb 840 300 15 300

Hg 57 17 0,85 17

Mo 75 (18)©@ (0,90)@ (18)©@

Ni 420 420 21 420

Se 100 (36) 100 5 100

Zn 7.500 2.800 140 2.800

(@ Média mensal.

®) Base seca.

() Em 1994, os valores para molibdénio foram excluidos, permanecendo apenas a restricdo para concentragdo maxima. Os valores
para cromo foram excluidos em 1995, enquanto selénio teve sua concentracdo-limite aumentada para 100 mg-kg™ lodo seco.

Fonte: Adaptada de BASTIAN, 1997.
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A Tabela 2.4 apresenta as concentragdes-limite para metais acumulados no solo
estabelecidas pela Diretiva 86/278/EEC, bem como os valores que estdo sendo propostos. Os
limites estabelecidos pela norma americana foram inclusos para fins de comparagao, tendo sido
obtidos a partir dos valores de carga cumulativa maxima apresentados na Tabela 2.3 (coluna 4)
e, apresentados em mg-kg” por Renner (2000). De modo geral, a norma européia apresenta
valores mais restritivos quanto a concentracdo de metais no solo, com tendéncia a tornar-se

ainda mais restritiva, mesmo para solos com pH acima de 7 (EUROPEAN UNION, 2000).

Tabela 2.4 — Concentragdes-limite para acumulo de metais no solo devido a aplicagdo de

lodo, conforme normas norte-americana e européia.

Concentracao-limite de Metais no Solo (mg-kg™)®

Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Estados Unidos 20 - 750 8 210 150 1.400
(40 Part 503)
CEE
(Diretiva 86/278/EEC)® 1-3 - 50 - 140 1-1.5 30 - 75 50 - 300 150 - 300
CEE
(Proposigao)
Solos com pH:
5<pH<6 0,5 30 20 0,1 15 70 60
6<pH<7 1 60 50 0,5 50 70 150
pH > 7 1,5 100 100 1 70 100 200

@ Base seca.
® Diretiva atual, estabelecida para solos com pH entre 6 e 7.

Fontes: EUROPEAN UNION, 2000; RENNER, 2000.

Os limites estabelecidos pela Diretiva européia foram utilizados como referéncia pelo
Reino Unido, uma vez que este pais ndo estabeleceu limites para a concentragdo de metais no
lodo, tendo criado um comité independente (ISC, 1993 apud RENNER, 2000) que avaliou
estudos de aplicacdo de lodo no solo por periodos superiores a 10 anos. Com base nesses
estudos, foram estabelecidos limites para o acimulo de metais no solo, de forma a proteger a
microbiota presente, especialmente os organismos fixadores de nitrogénio.

No Brasil, ainda ndo existe legislagao federal sobre a utilizagdo de lodo de esgoto para
fins agricolas, embora o Ministério da Agricultura e Abastecimento esteja ciente da
necessidade de promover uma revisao da legislacdo existente sobre fertilizantes, corretivos e
inoculantes (Leis Federais 6.894/80 ¢ 6.934/81 e Decretos Federais 86.955/82 ¢ 99.427/90),
de forma a regulamentar o uso de lodo de esgoto como insumo agricola (CARVALHO e

CARVALHO, 2001).
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As iniciativas de estabelecer limites para a presenga de metais e organismos
patogénicos no lodo foram tomadas pelo Estado de Sao Paulo e pelo Estado do Parana. Em
Sao Paulo, a Cetesb elaborou a Norma P4.230 (CETESB, 1999), publicada em 4 de dezembro
de 1999, estabelecendo os procedimentos, critérios e requisitos para a elaboragdo de projetos,
implantacdo e operacao de sistemas de aplica¢dao de lodos oriundos do tratamento bioldgico
de efluentes sanitarios em areas agricolas.

O estabelecimento de limites quanto a presenga de organismos patogénicos e de metais
tomou como base a norma norte-americana, discutida anteriormente. Assim, os lodos foram
classificados em Classe A ou B, de acordo com a presenca de patdogenos, enquanto os limites
adotados para a concentragdo de metal no lodo e para a concentragdo acumulada no solo
foram aqueles apresentados na Tabela 2.3, ressaltando-se que a norma elaborada pela Cetesb
incluiu um valor maximo para o acumulo de cromo no solo, que ndo consta, atualmente, da
norma americana.

O Estado do Parana tem uma proposta de normatiza¢ao sendo examinada pelo Instituto
Ambiental do Parana, cujos limites propostos para metais no lodo sdo, em base seca: cadmio, 20
mgkg'; cobre, 1000 mg-kg™'; Ni, 300 mgkg™; chumbo, 750 mgkg™; zinco, 2.500 mgkg™;
merctrio, 16 mgkg” e, cromo, 1.000 mgkg' (SANTOS, 2001). Tais limites sio bastante
restritivos, encontrando-se, para todos os metais, exceto chumbo, abaixo da concentragao-limite

para aplicacdo sem restricdes determinada pela norma americana (Tabela 2.3, coluna 2).

2.3 Caracteristicas Operacionais da Estacio de Tratamento de Esgoto do Municipio de

Franca-SP (ETE-Franca)

Uma vez que as amostras de lodo de esgoto utilizadas neste trabalho foram obtidas na
ETE-Franca (SP), cabem algumas consideragdes sobre suas caracteristicas operacionais. Essa
Estacdo, em operacao desde margo de 1998, atende parte da populagao urbana do municipio de
Franca-SP (VANZO et al., 2001). A Estagdo ocupa uma area de 20 hectares, estando localizada
junto & margem esquerda do Cérrego dos Bagres, proximo a Rodovia Candido Portinari.

No ano de 2.001, a vazio média diaria de esgoto afluente a Estacdo foi de 273 L-s™,
com uma produgio média de lodo, apds desaguamento, de 35 m’-dia, contendo 20 % de
solidos totais (BUENO, 2003). A estacdo opera um sistema de lodos ativados convencional,
cujo fluxograma estd apresentado na Figura 2.1. As principais operagdes € processos

envolvidos incluem (COMPARINI, 2001; VANZO et al., 2001):
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Estacdo de Tratamento de Esgoto do Municipio de Franca - SP

Tanque de Aeragio
Reator aerdbio

Caixa de areia Decantador
aerada Primario

Decantador
Secundario Re-us

Gradeamento

Descarte de lodo
Tanque de aeragdo

Descarte de Lodo - linha de retorno Y

Retorno - Lodo Ativado
Lodo

Secundario

+Lixo + Areia + Lodo

Primirio \
Vv U -

Cagambas Tanque de Biodigestor ‘ Gas
Mistura Reator anaerdbio Metano

Adensador

Condicionamento
J« Lodo de
> 25‘2:-. esgoto
w

Filtro-prensa

Figura 2.1 — Fluxograma de opera¢do da Estagdo de Tratamento de Esgoto de Franca-SP

(ETE-Franca).

1. Tratamento da fase liquida:

a)

b)

¢)

d)

Gradeamento: operagdo composta por uma grade grossa, de limpeza manual, e por duas
grades finas de limpeza mecanizada;

Caixa de areia aerada: o sistema possui duas caixas de areia, dispostas em paralelo,
funcionando alternadamente;

Medidor de vazao: a vazao do esgoto afluente ¢ medida em uma Calha Parshall, utilizando
um sistema de deteccao por ultra-som (essa operacao nao estd representada na Figura 2.1);
Decantadores primarios: sdo operados trés decantadores primdrios, com a remogdo do
lodo sendo efetuada por raspadores rotativos. O tempo de residéncia médio € de 3,3 horas;
Tanques de aerag@o: o sistema apresenta trés tanques de aeracdo, para os quais sdo
encaminhados os efluentes dos decantadores primarios. Para esses tanques sao
recirculados parte do lodo biologico proveniente dos decantadores secundarios, atingindo-
se, assim, um tempo médio de retencdo celular de 8,9 horas;

Decantadores secundarios: o efluente dos tanques de aeragao alimentam trés decantadores
secundarios, cujo tempo de residéncia médio € de 9,3 horas. O efluente vertido desses
decantadores ¢ langcado no Coérrego dos Bagres, embora a tendéncia seja de

reaproveitamento do efluente tratado, dentro da propria Estacdo ou para outros fins.
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2. Tratamento da fase solida:

a)

b)

d)

Tanque de mistura: nesse tanque sdo homogeneizados o lodo oriundo do decantador
primdrio (lodo primério) e, o excedente de lodo biologico, proveniente dos decantadores
secundarios (lodo secundario), iniciando-se, assim, as etapas de tratamento da fase solida
do esgoto;

Adensador: a mistura de lodos primdrio e secundario ¢ encaminhada para esta unidade,
sendo retirada como lodo adensado com concentracdo de sélidos totais entre 1,5 e 3,0 %
(15 a 30 g-L™"), por um sistema de raspadores rotativos;

Biodigestores: constituidos por dois digestores primarios, onde ocorre a digestdo
anaerdbia, propriamente dita, € por um digestor secundario, onde ocorre o adensamento do
lodo digerido. O tempo de residéncia nos digestores primdrios varia entre 16 e 32 dias e,
no digestor secundério, entre 8 e 16 dias. Os biodigestores operam a temperatura
ambiente, em geral, compreendida entre 25 e 29°C;

Sistema de coleta e queima de gases: os gases gerados nos biodigestores sao coletados por
dutos independentes, tendo sua vazdo medida antes de serem conduzidos a dois
queimadores;

Condicionamento e desidratacdo do lodo: o lodo digerido e adensado é adicionado de
polieletrolito catidnico antes de ser desidratado em um filtro-prensa do tipo esteira. O teor

de solidos do lodo desidratado varia entre 18 e 20 % (180 a 200 g-L'l).

Em outubro de 1999, a ETE-Franca (SP) recebeu o Registro de Estabelecimento

Produtor de Insumo Agricola, concedido pelo Ministério da Agricultura e Abastecimento

(VANZO et al., 2001), pela geracdo de lodo Classe B, cujas caracteristicas o classificam

como condicionador de solos. O produto recebeu o nome comercial Sabesfértil e tem sido

distribuido a agricultores interessados, mediante apresentacdo de um projeto de aplicagdo

agricola elaborado por engenheiro agronomo, seguidas as orientagdes de um manual

elaborado pela Sabesp para utilizagao do lodo (SABESP, 2001).

2.4 Processos para Solubilizacdo de Metais presentes em Lodo de Esgoto

2.4.1 Processos Quimicos

Em meados da década de 70, o estudo publicado por Scott e Horlings (1975) tinha

como objetivo principal aumentar a eficiéncia do processo de incineragao do lodo pela
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remog¢ao prévia de metais e fosfatos presentes em quantidades significativas no lodo. Para
tanto, foram utilizados acidos inorganicos diluidos (H,SO4 ¢ HCI), com os quais foram
acidificadas amostras de lodo digerido anaerébio. Com esse procedimento, os autores
obtiveram solubilizagdes elevadas de aluminio, ferro, fosfato e zinco (da ordem de 80 a 100 %)
e, concluiram que a solubilizacdo acida de metais ¢ de fosfato presentes no lodo poderia ser
considerada como um processo tecnicamente viavel.

Nessa mesma época, McNulty et al. (1978) publicaram os resultados obtidos pelo
tratamento acido de lodo a quente. Nesse caso, o objetivo principal do trabalho era o
desenvolvimento de um processo de condicionamento do lodo que fosse tdo eficiente quanto o
tratamento térmico, mas com custo de operacdo mais modesto. A solubilizacdo de metais
devida a acidificagdo era, portanto, um evento secundario nesse estudo.

Para sua realizacdo, amostras de lodo biologico, proveniente de um sistema de lodos
ativados, foram acidificadas com H,SO4 até pH final entre 2,0 e 3,0 e, em seguida, aquecidas
a temperaturas moderadas (80 a 100°C) por periodos variaveis entre 10 e 60 min. Para efeito
de comparacdo, amostras de lodo foram também condicionadas por tratamento térmico
(aquecimento a 180-190°C por 30 min) e por tratamento quimico (adi¢gdo de FeCls ou de
polieletrdlito), tendo-se comparado o grau de separagdo solido-liquido obtido apds cada
tratamento. O processo de tratamento acido a quente mostrou-se mais eficiente que o
condicionamento quimico, mas com valores de taxas de separacdo bastante inferiores ao
tratamento térmico. Como vantagens do processo investigado, os autores apontaram a
solubilizacdo de metais, especialmente zinco e niquel (81 e 79 %, respectivamente) e, a
redu¢do do numero de organismos patogénicos, fatores importantes para uma possivel
disposi¢do do lodo em éreas agricolas, segundo os autores.

Uma vez verificado que a acidificacdo de lodo com acidos inorganicos promovia a
solubilizagdo de metais, alguns autores (NAOUM et al., 2001; ABREGO, 1996; WOZNIAK ¢
HUANG, 1982) se dedicaram a investigar as melhores condigdes para realizacdo desse
processo. Dentro os fatores estudados, destacam-se: a natureza do acido utilizado, sua
concentragdo, a relagdo solido/liquido, o tempo de contato e, a influéncia de pardmetros, tais
como pH e concentracdo de solidos totais na eficiéncia de solubilizacao.

De modo geral, os resultados obtidos por esses autores foram concordantes quanto ao
uso de H,SOy4, por proporcionar melhor solubilizagdo, em oposi¢do ao H3PO4 e, quanto a
facilidade de solubilizagdo dos metais cddmio, zinco e niquel, que, em geral, apresentaram
solubilizagdo acima de 80 %, enquanto a solubilizacdo de cromo, cobre e chumbo mostrou-se,

em geral, baixa (menor que 40%) e bastante dependente das condi¢des do processo.
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Na tentativa de substituir os acidos inorganicos, ou de minimizar seu consumo, alguns
processos foram propostos, com destaque para a utilizagdo de agentes oxidantes associados a
acidos inorganicos, utilizagdo de compostos de ferro I1I e de 4cidos orgénicos.

O estudo realizado por Kastanek et al. (1994) utilizou associacdes de agentes
oxidantes (géas cloro e o0zonio) a acidos inorganicos (HCl e H,SO4), tendo-se observado
solubiliza¢des de, aproximadamente, 90 % para cobre e 50 % para chumbo, quando amostras
de lodo secundario foram acidificadas a pH 3,0, e borbulhadas com gas cloro. Os resultados
obtidos com o0zdnio foram, em geral, menos eficientes.

A solubilizagdo de metais utilizando compostos de ferro III foi investigada por Ito et
al. (2000), tendo-se utilizado sulfato férrico hidratado (Fe,(SO4);nH,0). O principio da
solubilizagdo envolve a dissolugdo do cation [Fe(H,O)n]" e, a conseqiiente producao de ions
H', bem como o ataque do ion Fe’* aos sulfetos metalicos presentes no lodo. O estudo foi
realizado acidificando-se amostras de lodo digerido anaerobio, pela adigdo do sulfato férrico
hidratado, até pH 3,0. Paralelamente, algumas amostras foram acidificadas, também até pH
3,0, utilizando-se H;SO4. A utilizacdo de sulfato férrico resultou em velocidades de
solubilizagdo mais elevadas para os metais cadmio e zinco, embora as solubiliza¢des finais
tenham resultado idénticas entre os dois processos. Resultados ainda mais significativos
foram obtidos para cobre, que apresentou 70 % de solubilizacdo final pelo procedimento
utilizando sulfato férrico, contra 36 % de solubilizagdo obtida utilizando-se acido sulfurico.

Veeken e Hamelers (1999) apresentaram um trabalho inédito sobre o uso de acidos
organicos para lixiviacdo de metais em lodo. Segundo esses autores, a solubilizacdo ndo ¢
devida apenas ao fendmeno de abaixamento de pH, mas também a complexagdo dos metais
para formacdo de compostos soluveis. Desta forma, a utilizagdo de acido citrico ou oxalico,
cujos anions sdo fortes complexantes, poderia permitir a solubilizagdo de metais em condi¢des
de pH mais brandas (entre 3,0 e 5,0).

Os resultados obtidos demonstraram que a solubiliza¢ao de cobre e zinco na presenga
de 4cido citrico, para valores de pH acima de 3,0, apresentou valores mais elevados que
aqueles obtidos pela utilizacio de HNO;. Para a condi¢do de pH abaixo de 3,0, entretanto,
valores de solubilizagdo mais elevados foram obtidos pela utilizacdo do acido inorganico,
devido a protonagdo do acido citrico. Os autores concluiram que os acidos organicos,
principalmente o citrico, poderiam ser utilizados como uma alternativa viavel de solubilizacao
de metais, principalmente devido a possibilidade de recuperacao de parte desses reagentes.

A despeito dos estudos citados, o desenvolvimento do processo bioldgico de lixiviagao

bacteriana aplicado a lodo de esgoto fez surgir estudos comparativos (SREEKRISHNAN e
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TYAGI, 1996; 1994; STRASSER et al., 1995; COUILLARD e MERCIER, 1994), que, de
modo geral, apontam para a maior viabilidade econdmica do processo bioldgico, pela
utilizagdo de compostos (enxofre elementar ou sulfato ferroso) com menor valor agregado que

os acidos inorganicos, organicos ou os demais oxidantes investigados.

2.4.2 Processo Biologico: lixiviacdo bacteriana

2.4.2.1 Origens e Aplicacoes

O emprego de técnicas de lixiviacdo bacteriana, ou biolixiviagdo, para extragao de
metais € conhecido desde a Idade Média. Foi no século XVIII, entretanto, que a extracao de
cobre das minas do Rio Tinto na Espanha deu inicio a utilizagdo dessas técnicas em escala
industrial (ROANE et al., 1996). Embora desconhecido naquela época, a solubilizagdo de
cobre durante o processo de extragao era resultado de atividade microbiana. Posteriormente, a
utilizagdo de microrganismos na recuperacdo de metais preciosos, ou economicamente
importantes, foi denominada Biohidrometalurgia.

Como conseqiiéncia de sua eficiéncia e viabilidade econdmica, a lixiviagdo bacteriana
tem sido aplicada em escala industrial para recuperacao de cobre, uranio e, mais recentemente,
de ouro, em varios paises, destacando-se os Estados Unidos, Canada, Africa do Sul, Russia,
Espanha, Chile, México, Bulgaria e Australia (GARCIA JUNIOR e URENHA, 2001).

Além das aplicagdes em processos industriais, pesquisas sobre a obtengdo de metais
estratégicos como galio, utilizados em sensores Oticos de alto desempenho, por meio de
técnicas de lixiviagdo bacteriana tém sido conduzidas por setores da defesa nacional norte-
americana (HEDBERG, 1991).

Segundo Bosecker (2001), a lixiviagdo bacteriana apresenta ainda aplicagdes
potenciais relacionadas a biorremediacdo para remocdo de metais presentes em dareas de
minera¢do desativadas, em residuos industriais, tais como cinzas de incineracdo, em
sedimentos fluviais e em solos contaminados por metais. Aplicagdes para recuperacdo de
niquel e cadmio presentes em baterias de telefones moveis também tém sido reportadas
(CERRUTI et al., 1998).

A lixiviagdo bacteriana apresenta ainda um significativo potencial para
descontaminacdo de emissdes gasosas contendo H,S. Processos com essa finalidade tém sido

utilizados comercialmente no Japao, segundo Jordan et al. (1996). No Brasil, estudos dessa
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natureza foram apresentados recentemente por Maia e Silva (2003) e Oprime (2001), tendo-se

obtido eficiéncias de remocao de H,S superiores a 90%, em ambos os trabalhos.

2.4.2.2 Bactérias envolvidas no Processo

O processo de lixiviagdo bacteriana ¢ conduzido por microrganismos sulfo- e ferro-
oxidantes, especialmente as bactérias do género Thiobacillus, embora espécies do género
Beggiatoa sejam também capazes de oxidar formas reduzidas de enxofre (GARCIA JUNIOR,
1997), assim como as arqueobactérias pertencentes ao género Sulfolobus (BROOK et al., 1997).
O género Beggiatoa apresenta poucas espécies conhecidas, podendo ocorrer como células
isoladas ou em filamentos e sdo quimioorganotroficas ou autotroficas facultativas. Ocorrem em
regides-limitrofes, entre andxicas e aerdbias, especialmente em sedimentos marinhos (HOLT et
al., 1994). Quanto ao género Sulfolobus, caracteriza-se por ser termofilico, apresentando
crescimento em temperaturas situadas entre 55 e 87°C, com crescimento litotréfico ou
organotrofico. Em crescimento litotréfico, promovem a oxidagdo de sulfitos e tetrationato a
sulfato, podendo ainda oxidar enxofre elementar (HOLT et al., 1994).

Embora alguns trabalhos tenham sido reportados utilizando espécies do género
Sulfolobus, o género Thiobacillus encontra-se como o principal género relacionado a
lixiviagdo bacteriana (HUTCHINS et al., 1986). Suas espécies apresentam-se como células
Gram-negativas, na forma de bastonetes, com dimensdes de 0,5 pm de diametro por 1,0 a
4,0 um de comprimento. Algumas espécies apresentam mobilidade por meio de flagelo polar.
Todas as espécies sao fixadoras de CO, atmosférico pelo ciclo de Benson-Calvin, e, portanto,
capazes de crescimento autotréfico. Algumas espécies sdo quimiolitotroficas obrigatérias,
enquanto outras podem se desenvolver também como quimioorganotroficas. Esse género
inclui ainda organismos estritamente aerobios e outros desnitrificantes facultativos (KELLY e
HARRISON, 1989).

Devido a grande variabilidade das caracteristicas fisiologicas e filogenéticas entre suas
espécies, o género Thiobacillus foi, recentemente, reclassificado, por Kelly e Wood (2000),
que propuseram a criagdo de trés novos gé€neros, a saber: Acidithiobacillus,
Thermithiobacillus e Halothiobacillus.

As espécies do novo género Acidithiobacillus compreendem A. ferrooxidans, A.
thiooxidans, A. caldus e A. albertensis. Esse género caracteriza-se por ser obrigatoriamente

aerdbio e obrigatoriamente acidofilico, com pH 6timo menor que 4,0. As espécies mesofilicas
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apresentam temperatura 0tima entre 30 e 35°C, e a espécie moderadamente termofilica (4.
caldus) apresenta temperatura dtima de 45°C.

O género novo Thermithiobacillus caracteriza-se por ser obrigatoriamente aerobio e,
moderadamente termofilico, tendo por espécie tipica 7. tepidarius.

As espécies do recém-estabelecido género Halothiobacillus s3ao neutrofilicas e
apresentam a caracteristica de serem tolerantes a concentragdes elevadas de sais. Algumas
dessas espécies apresentam halofilia moderada para NaCl. Sdo espécies desse género: H.
neapolitanus, H. halophilus e H. hydrothermalis.

Permaneceram como espécies pertencentes ao género Thiobacillus os organismos: T.
thioparus, T. denitrificans, T. aquaesulis, T. novellus, T. delicatus, T. plumbophilus e T.
prosperus, essas duas ultimas espécies ainda ndo validadas (KELLY e WOOD, 2000).

A maioria das espécies de thiobacilli* promove a oxidagdo de formas reduzidas de
enxofre a sulfato. Embora os mecanismos de oxidacdo ndo estejam completamente
elucidados, as observagdes experimentais tém apontado para o acumulo extracelular de
enxofre precipitado, quando sulfetos, incluindo-se H,S, sdo utilizados como substrato
(BROOK et al., 1997). Este fenomeno ¢ explicado pela oxidacdo desses compostos a enxofre

elementar, mediada por sistemas enzimaticos existentes no espago periplasmatico da
membrana celular. A oxida¢io de enxofre elementar a sulfito (SO ) ocorre por mecanismos

ainda nao esclarecidos (SUZUKI et al., 1992). Por fim, a oxidagdo de sulfito a sulfato ocorre,
no interior das células, por duas possiveis rotas.

Na primeira rota, o sulfito ¢ oxidado a sulfato pela enzima sulfito-oxidase, com
formagao de ATP via fosforilagdo oxidativa. Na segunda, o sulfito é oxidado apds combinagio
com AMP, formando adenosina fosfosulfato, composto energético que pode reagir com fosfato
inorganico para formar ADP e sulfato. Assim, parte da energia gerada pela oxidagao de sulfitos

¢ produzida via fosforilagdo em nivel de substrato (VanDEMARK e BATZING, 1987).
2.4.2.3 Mecanismos da Lixiviacao Bacteriana
A lixiviagdo bacteriana de metais pode ocorrer diretamente, como parte integrante do

metabolismo bacteriano, ou indiretamente, por exemplo, pela acdo de acidos produzidos

durante o metabolismo (HUTCHINS et al., 1986).

* Para efeito de simplificagdo, adotou-se, neste trabalho, a denominagdo “thiobacilli” para designar
genericamente as bactérias envolvidas no processo de lixiviagdo bacteriana, pertencentes ao género Thiobacillus
e aos novos géneros descritos por Kelly e Wood (2000).
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No mecanismo direto, os sulfetos metalicos sdo oxidados a sulfatos, de acordo com a

Equagdo 2.1, onde MS representa o sulfeto de metal bivalente.

M5 +20, > M?* +S0Z 2.1)

A oxidacao direta de sulfetos metalicos por A. ferrooxidans foi demonstrada para: NiS,
ZnS, CoS, PbS e Cu,S (HUTCHINS et al., 1986).

No mecanismo indireto, formas reduzidas de enxofre, tais como, gas sulfidrico (H,S),

enxofre elementar (S°) e, tiossulfato (S,0 %) sdo oxidadas a 4cido sulfirico (Equagdes 2.2 a

2.4). A producdo de &cido sulfurico promove entdo a solubilizacdo dos metais presentes nas

diversas formas quimicas, genericamente indicadas por R na Equacdo 2.5.

H,S+20, —»S0Z +2H* (2.2)
$*+H,0+13%,0, > SO} +2H"* (2.3)
S,02 +H,0+20, —» 2502 +2H"* (2.4)
RM +2H" 5>RH,+M?% (2.5)

Dentre as espécies que oxidam enxofre elementar, encontram-se: 7. thioparus, A.
ferrooxidans, A. thiooxidans, T. denitrificans, T. delicatus, A. albertensis, H. neapolitanus e
T. tepidarius (KELLY e HARRISON, 1989).

Ainda sobre o mecanismo indireto, a solubilizacdo de metais pode ocorrer pela
oxidagdo de formas quimicas como sulfetos, por exemplo, por ions férricos (Equagao 2.6). Na
presenca da bactéria A. ferrooxidans, os ions ferrosos formados na Equagdo 2.6 sdo

reoxidados a ions férricos (Equacao 2.7).

Fe,(SO,), +2M5 +20, — 2M ** +2S0; +2FeSQ, +S° (2.6)

2FeSQ, + %02 +H,S0, - Fe,(S0,), +H,0 (2.7)

O enxofre elementar (S°) produzido na Equagdo (2.6) ¢ subseqiientemente oxidado por
acdo bacteriana a acido sulfurico, conforme indicado na Equagao (2.3), aumentando, assim, a
taxa de solubilizagao dos metais (HUTCHINS et al., 1986).

2.4.2.4 Historico do Desenvolvimento do Processo Bioldgico aplicado a Lodo de Esgoto
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Os primeiros passos em direcao a aplicacao do processo de lixiviacdo bacteriana para
solubilizacdo de metais presentes em lodo de esgoto foram dados por pesquisadores, que
investigavam as diferentes formas metalicas presentes no lodo anaerdbio, com vistas a
compreender o efeito desses metais sobre a cinética da degradagdo anaerdbia. Nesse contexto,
foram publicados dois trabalhos sobre a distribuicao das espécies metalicas em lodo de esgoto
anaerobio.

No primeiro deles, Hayes e Theis (1978) determinaram que os metais cadmio, cromo,
cobre, chumbo, niquel e zinco estavam presentes no lodo em duas fragdes preponderantes: na
forma de precipitados inorganicos e, associados a biomassa do lodo. Nesse estudo, os autores
demonstraram que os metais associados a biomassa estavam presentes principalmente no
interior das células, ou seja, como complexos intracelulares. Tal observag¢ao experimental ndo
foi confirmada por outros autores, sendo, ao contrario, contestada em outros trabalhos
(KASTANEK et al., 1994; GOULD e GENETELLI, 1978). Ainda assim, o trabalho de Hayes
e Theis (1978) apresentou uma importancia historica dentro do presente contexto.

Tanto assim, que a partir desses resultados, um segundo trabalho foi publicado pelos
mesmos autores (THEIS e HAYES, 1980), no qual foram determinadas, teoricamente, as
possiveis formas quimicas dos metais presentes no lodo como precitados inorganicos. Para
tanto, os autores utilizaram equagdes de equilibrio quimico para reagdes de 6xido-redugdo e
de equilibrio acido-base para os sistemas carbonato, fosfato, sulfeto, hidroxido e o6xido. A
partir dessas equagoes foram elaborados diagramas que estabelecem as formas quimicas dos
metais em fun¢do do pH e do potencial de 6xido-reducao (Ep), ou do parametro equivalente
dado por pE’. A Figura 2.2 apresenta o diagrama obtido para o metal cobre. Os diagramas
obtidos para cromo, chumbo, niquel e zinco estdo apresentados no Anexo A.

Com base nos diagramas elaborados, os autores verificaram que, nas condi¢des de pH
e En normalmente encontradas em um biodigestor anaerdbio (area em destaque na Figura 2.2),
os metais cobre, niquel, chumbo e zinco estariam presentes, principalmente, na forma de
sulfetos, enquanto o metal cromo, ndo apresentando formas estaveis conhecidas de sulfetos,

estaria presente, principalmente, como hidroxido.

° O parametro pE, definido por PE= —| O, onde a_

calculado por (MANAHAN, 1993): pE= E, /2,303« (RT / F), em que, R, constante dos gases perfeitos, 7T,

temperatura absoluta, F, constante de Faraday.

corresponde a atividade eletronica, pode ser



35

20 ‘

N 7 T Ca ] R
N 101'2M Cu,0,2 11
18— 107y cu.[.\::\* 1000
15 FS s jo4 2
UM L0 M—U 1] |
I/< M, loiM 800

10 Cu? — 600

= 400

200

Eh
(mV)

-200

-400

Ambiente

-10 1= Anaerébio / RN -600

TS 2800
15 - CuZS(S)

— -1000
20 | | | | | |
0 2 4 6 8 10 12 14
pH

Figura 2.2 — Diagrama de formas quimicas predominantes para o metal cobre em funcao
das condi¢des de pH e de potencial de oxido-reducao (E;) do meio. (Fonte: THEIS e
HAYES, 1980).

Em outro trabalho, Hayes et al. (1981) manifestaram seu entendimento de que a
solubilizacdo de metais presentes no lodo seria fun¢do da distribui¢do das espécies metalicas
no lodo. De posse dos diagramas pH vs. E;, os autores argumentaram que apenas a
acidificagdo do lodo nao bastaria para a solubilizacdo dos metais e que, portanto, era
necessario que, simultaneamente ao abaixamento do pH, ocorresse o aumento dos valores de
Ey, de forma que o bindmio pH-E, deslocasse o equilibrio para a forma de ions livres.
Certamente, os autores ndo estavam aqui considerando a fragdo complexada a matéria
organica, mas apenas a fracao inorganica dos metais presentes no lodo.

Para verificar sua hipotese, esses autores trabalharam com uma mistura de lodo primério
e secundario, esse ultimo proveniente de um sistema de lodos ativados, a qual foi submetida a
um dos seguintes processos de digestdo: (i) anaerdbia, que resultou em baixos valores de Ej,
geralmente inferiores a -300 mV ou, (ii) aerdbia, com valores de E; mais elevados, da ordem de
500 mV. Ap6s a digestdo, ambos os lodos foram acidificados a pH 2,0 com é4cidos inorganicos.
Como resultado, obtiveram-se solubilizagdes da ordem de 80 e 40 % para cobre e cromo,
respectivamente, quando foi utilizado lodo aerdbio, enquanto para o lodo anaerébio, as

eficiéncias obtidas foram de 10 e 5 %, respectivamente, para os mesmos metais. Diante desse
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resultado, os autores demonstraram a necessidade nao apenas de abaixamento do pH, mas
também de elevacao do E;, para que a solubilizagdo das espécies precipitadas ocorresse.

Este ¢ justamente o principio de operagdo da lixiviacdo bacteriana que, por meio da
oxidagdo bioldgica de fontes reduzidas de enxofre a sulfato, ou de ions ferrosos a ions
férricos, proporciona o abaixamento do pH e o aumento do potencial oxidante do meio
(ROSSI, 1990).

Com base no trabalho publicado por Hayes et al. (1981) e nos trabalhos anteriores,
Wong e Henry (1984) propuseram a utilizagdo da lixiviagdo bacteriana como forma de
oxidacdo bioldgica, que simultaneamente, elevaria o potencial de 6xido-reducdo, conforme
recomendado por Hayes et al. (1981) e ainda, provocaria o abaixamento do pH, necessario
para a solubilizacdo de metais.

O trabalho de Wong e Henry (1984) foi seguido pelos pesquisadores canadenses Tyagi
et al. (1988) e Tyagi e Couillard (1987), que se dedicaram, durante a primeira metade da
década de 90, a verificar a aplicabilidade do processo de lixiviacdo bacteriana para
solubilizacdo de metais presentes em lodo de esgoto.

Nesse contexto, deve-se destacar entretanto, o trabalho de Schonborn e Hartmann
(1978), que ainda antes da publicacdo dos trabalhos de Hayes e Theis, propuseram a
utilizacdo das bactérias A. ferrooxidans e A. thiooxidans para solubilizacdo de metais
presentes no lodo. Embora pioneiro, esse estudo ndo foi continuado por seus autores,
tornando-se uma referéncia de pouca mengao.

Os trabalhos publicados pelo grupo canadense, citado anteriormente, t€m ocupado
majoritariamente o espago destinado a esses estudos, embora, mais recentemente, possam ser
encontrados alguns trabalhos, ainda esparsos, provenientes de outros paises, entre eles China,
Australia e Japdo (WONG et al., 2002; XIANG et al., 2000; SHANABLEH e GINIGE, 1999;
ITO et al., 1998). Estudos referentes a aplicagdo de lixiviagao bacteriana para solubilizag¢ao de
metais presentes em lodos gerados no tratamento de efluentes industriais t€ém sido reportados

mais recentemente (SHEN et al., 2002; SOLISIO et al., 2002).
2.5 Aplicagdo da Lixiviacao Bacteriana para Solubiliza¢do de Metais em Lodo de Esgoto
Tendo-se estabelecido que a solubilizacdo de metais presentes em lodo de esgoto era

possivel de ser efetivada utilizando-se o processo de lixiviagdo bacteriana (TYAGI et al.,

1988; TYAGI e COUILLARD, 1987; WONG e HENRY, 1984; SCHONBORN e
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HARTMANN, 1978), alguns trabalhos dedicaram-se a investigacao dos fatores de influéncia

e das condigdes 6timas de operagao do processo.

2.5.1 Fatores de Influéncia no Processo

Lombardi e Garcia Janior (1999), em um trabalho de revisdo, apresentaram os
principais fatores que afetam o processo de lixiviacdo bacteriana quando aplicado a lodo de
esgoto. A eficiéncia desse processo depende, primariamente, da produ¢do de acido sulfurico,
para solubilizacdo de formas metalicas diferentes de sulfetos, conforme pode ser depreendido
dos mecanismos de lixiviacao apresentados anteriormente.

A produgdo de acido sulftrico, por sua vez, ¢ controlada pelo desenvolvimento das
espécies de thiobacilli presentes durante o processo, sendo, portanto, funcdo da natureza e
concentragdo do substrato e das condi¢des de temperatura ¢ pH. Além desses fatores, outros
relacionados a caracteristica do lodo, como sua concentracdo de solidos totais ¢ os
tratamentos a que foi submetido, podem ainda interferir na eficiéncia e na cinética do
processo de lixiviagdo, principalmente devido a modificacdes ocorridas na capacidade
tamponante do lodo e na distribui¢do das formas metalicas presentes no lodo (LOMBARDI e
GARCIA JUNIOR, 1999).

Dentre esses pardmetros, a definigdo da espécie ou espécies de thiobacilli que se
pretende empregar na lixiviagdo tem um papel fundamental, dado que essa condi¢do define
outros parametros, tais como natureza do substrato que sera empregado, temperatura ¢ pH
inicial de operacao do processo.

Por similaridade aos processos de Biohidrometalurgia, grande parte dos trabalhos
publicados sobre lixiviagdo bacteriana de metais em lodo utilizou a espécie A. ferrooxidans
(COUILLARD e CHARTIER, 1993; COUILLARD e MERCIER, 1993; TYAGI, 1992;
COUILLARD et al., 1991; TYAGI et al., 1991; 1990; WONG e HENRY, 1984), uma vez que
essa espécie tem sido a mais comumente empregada em processos comerciais de lixiviagao
bacteriana (HUTCHINS et al., 1986).

Estudos comparativos, (COUILLARD e ZHU, 1992; TYAGI e COUILLARD, 1991;
TYAGI et al., 1988; TYAGI e COUILLARD, 1987), entretanto, revelaram que a utilizacao de
A. thiooxidans em associagdo com a espécie A. ferrooxidans produzia valores de pH final
mais baixos e, conseqiientemente, eficiéncias de solubilizacdo mais elevadas, especialmente

para cobre e chumbo.
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Como inconveniente, entretanto, a utilizagdo dessas duas espécies, em associagdo ou
separadas, apresentavam a necessidade de ajuste do pH a valores proximos a 4,0, uma vez
que, sendo espécies acidofilicas, ndo sdo passiveis de se desenvolverem em valores de pH
acima de 5,0 (KELLY e HARRISON, 1989). Essa necessidade de ajuste do pH inicial e,
portanto, de consumo de acido inorgénico, levou a investigacao (BLAIS et al., 1993a; BLAIS
et al., 1992a; JAIN e TYAGI, 1992) de espécies neutrofilicas de thiobacilli que poderiam
promover o abaixamento do pH desde 6,0-7,0 até¢ 4,0. Como resultado, esses autores
verificaram que pelo menos uma espécie neutrofilica de thiobacilli estaria presente nos lodos
estudados, a espécie T. thioparus.

Diante da possibilidade de promover a acidificagdo do lodo sem a necessidade de
adicdo de 4cidos inorganicos, Blais et al. (1992b) desenvolveram um método de
enriquecimento de thiobacilli sulfo-oxidantes endogenos, de modo que o lodo enriquecido
nessa microbiota, poderia ser utilizado como indculo para os ensaios de lixiviagdo, sem a
necessidade de manutencao de culturas puras, ou de adaptacio das mesmas ao lodo,
representando, assim, uma vantagem significativa para a implementa¢do do processo. De
modo andlogo, Tyagi et al. (1993a) estabeleceram um procedimento semelhante para o
enriquecimento de thiobacilli ferro-oxidantes.

Investigacdes sobre o efeito de parametros, tais como temperatura, pH inicial e
concentragcdo de solidos totais, sobre a eficiéncia do processo de lixiviagdo bacteriana foram
conduzidas em estudos isolados, ora utilizando lodo tratado aerobiamente e inoculado com
thiobacilli enddégenos sulfo-oxidantes (BLAIS et al.,, 1993b; TYAGI et al.,, 1993b), ora
utilizando lodo anaerébio inoculado com uma cultura pura de A. ferrooxidans (COUILLARD
e CHARTIER, 1993; TYAGI, 1992). Alguns estudos (JAIN e TYAGI, 1993) investigaram
ainda o efeito da concentragdo inicial de enxofre elementar e da concentragdo de indculo na

cinética de acidifica¢do do lodo.

2.5.2 Alteracoes ocorridas no Lodo de Esgoto decorrentes da Lixiviacdo Bacteriana

A imposicdo de condigdes enérgicas, de baixo pH e elevado potencial de oxido-
redugdo, levou ao estudo das alteragdes ocorridas no lodo, principalmente quanto as suas
caracteristicas fertilizantes e sanitdrias, ou seja, quanto a disponibilizacdo de nutrientes,
especialmente nitrogénio e fosforo, e a alteracdo do numero de organismos patogénicos.

Os resultados obtidos, entretanto, mostraram-se controversos. Henry et al. (1991) nao

observaram decaimento do niumero de organismos indicadores (coliformes totais e fecais e,
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estreptococos fecais) para lodos com concentracio de solidos totais acima de 10 gL
Contrariamente, Blais et al. (1992c) reportaram declinios acima de 90% na populacdo desses
organismos para lodos digeridos (aerdbios) e nao-digeridos (secunddrios), submetidos a
lixiviagdo bacteriana, ainda que com concentragio de sélidos totais de 17 g-L™".

Quanto a disponibilidade de nitrogénio e fosforo, os trabalhos existentes também
apresentaram resultados bastante diversos. Shanableh e Ginige (1999) reportaram um
aumento na fra¢do de nitrogénio mineral, variando desde 10 até 43 %, dependendo do lodo
estudado, enquanto o aumento da fracdo de fosforo soluvel variou entre 16 e 65 %.
Entretanto, variagdes significativas também foram observadas nos controles utilizados. O
trabalho publicado por Couillard e Mercier (1993), entretanto, nao relatou qualquer
solubilizacdo significativa de fosforo ou aumento da fracdo mineral de nitrogénio durante
experimentos de lixiviagdo bacteriana conduzidos em processo continuo, utilizando a espécie

A. ferrooxidans.

2.6 Consideracgoes sobre a Problematica da Remocao de Metais presentes em Lodo de

Esgoto Sanitario

Certamente, a presen¢a de metais em lodo de esgoto sanitario tornou-se um problema
ambiental apenas quando as alternativas para disposi¢do do lodo tornaram-se mais restritivas,
ou foram abolidas, como a disposi¢do oceanica, tendendo-se, assim, a sua utilizagdo como
fertilizante organico, ou como condicionador de solos.

A rigor, a concentracdo de metais em lodo sanitdrio ndo deveria atingir niveis
elevados, dado que as contribuicdes de metais por excrementos humanos sdo baixas.
Entretanto, atividades comerciais e industriais, cujos efluentes sdo langados na rede publica,
elevam a concentragdo de metais, sendo essa contribuicdo tanto maior quanto maior a
caracteristica industrial da populagao servida.

A utilizagdo de produtos diversos no ambito doméstico também se constitui em uma
importante fonte de metais no esgoto, que tende a aumentar em importancia com o
crescimento da “sociedade de consumo” nos paises em desenvolvimento.

Uma vez que o controle das fontes geradoras de metais ndo se constitui em uma tarefa
facilmente implementavel, e pode, ainda, requerer modificacdes nas normas vigentes, a
remocao de metais do lodo, antes de sua disposi¢do agricola, pode se tornar uma necessidade.

Paralelamente, a intensificagdo de estudos para estabelecimento de limites seguros

para a presenca de metais no lodo e no solo pode se constituir em uma forma auxiliar de
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resolucdo do problema, uma vez que as controvérsias sobre os limites estabelecidos
possivelmente irdo continuar por mais algum tempo, especialmente devido as discordancias
quanto aos métodos utilizados para definicao desses limites.

Com relagdo aos processos de remo¢do de metais presentes no lodo, as primeiras
tentativas foram aquelas mais prontamente disponiveis, ou seja, da utilizagdo de acidos
inorganicos ¢ de complexantes para solubilizacdo dos metais. O processo biologico,
entretanto, similar aquele utilizado para extracdo de metais de minérios de baixo teor,
apresentou-se como uma alternativa vidvel, embora oponentes a essa alternativa apontem para
as dificuldades operacionais relativas a separagdo dos metais apods a solubiliza¢do. De fato,
estudos dessa natureza foram, até o momento, vagamente discutidos na literatura.

Exatamente por essa razdo, deve-se investigar, primeiramente, a viabilidade técnica do
processo, procurando por condi¢des que minimizem suas dificuldades operacionais, como a
utilizagdo de espécies enddgenas para inoculacdo do lodo e a operagdo do processo em
condi¢gdes de pH, temperatura, entre outras, que demandem baixo consumo energético e de
insumos, de modo que os estudos quanto a viabilidade de separagdo dos metais solubilizados
sejam conduzidos em uma segunda etapa de desenvolvimento do processo.

Até o momento, investigacdes quanto a aplicagdo de lixiviagdo bacteriana em lodo de
esgoto foram realizadas, principalmente, pelo grupo de pesquisadores canadenses, citado
nesta revisdo, com algumas excegdes. Considerando que o lodo, ainda que obtido de um
mesmo processo de tratamento, pode apresentar caracteristicas muito diversas, dado a
natureza da populagdo servida e das atividades realizadas por essa populagdo, estudos
nacionais devem ser conduzidos de forma a serem obtidos dados relacionados as condi¢oes de
saneamento existentes no Pais.

No Brasil, poucos estudos foram realizados referentes a lixiviagdo bacteriana de
metais em lodo. Takamatsu (1995) apresentou um estudo pioneiro, utilizando a espécie 4.
ferrooxidans, isolada de lodo aerobio gerado na ETE-Belém (Curitiba-PR). Entretanto, em
seu trabalho, foi realizada a contaminacao artificial do lodo, pela adicdo de metais na forma
de sulfetos, o que compromete, em parte, os resultados obtidos, uma vez que, por esse
procedimento, altera-se a distribui¢do das formas metélicas presentes originalmente no lodo.

Em um estudo comparativo, realizado por Lombardi e Garcia Junior (2001),
utilizaram-se as espécies A. ferrooxidans e A. thiooxidans, isoladas previamente de minas de
urdnio (GARCIA JUNIOR, 1991), para solubilizagdo de metais presentes em lodo adensado,

gerado em tanque séptico, localizado em Campinas-SP. Os resultados obtidos mostraram que
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a espécie A. thiooxidans proporcionou melhores condigdes de lixiviagdo, atingindo-se
eficiéncias de solubilizacdo acima de 60 % para cobre, manganés e zinco.

Mais recentemente, Franca (2003) apresentou os resultados obtidos com a lixiviacao
bacteriana de metais presentes em amostras de lodo digerido anaerdbio gerado pela ETE-
Barueri (SP), utilizando as espécies A. ferrooxidans e A. thiooxidans, isoladas por Garcia
Junior (1991), as quais foram inoculadas simultaneamente. As eficiéncias de solubilizagdo
obtidas foram: cadmio, 73 %; cobre, 77 %; cromo, 49 %; chumbo, 62 %; niquel, 79% e,
zinco, 83 %. Apos lixiviagdo, o lodo foi centrifugado e aplicado em experimentos
agronomicos de cultivo de feijado (Phaseolus vulgaris L.), tendo-se obtido concentracdes de
metais nas sementes, abaixo dos limites fitotoxicos recomendados, enquanto, para o lodo nao
submetido a lixiviagdo de metais, a concentracao de cobre nas sementes resultou acima do
limite fitotoxico.

No contexto dos trabalhos nacionais que tratam da lixiviagdo de metais em lodo de
esgoto, o presente trabalho se propOs a estudar a aplicagdo do processo de lixiviagdo
bacteriana no lodo de esgoto gerado pela Estacdo de Tratamento de Esgoto do municipio de
Franca-SP (ETE-Franca) para solubiliza¢do dos metais cromo, cobre, chumbo, niquel e zinco,
tendo-se como objetivos: (i) a defini¢do do tipo de lodo a ser empregado ao longo do projeto,
digerido (anaerobio) ou nao-digerido; (ii) o estudo do efeito da temperatura, do pH inicial e da
concentragdo de solidos totais sobre a eficiéncia e a cinética do processo de lixiviagdao
bacteriana, em ensaios utilizando thiobacilli endégenos como in6culo; (iii) a determinagdo das
alteracdes ocorridas no lodo, apds lixiviagdo, quanto a distribuicao das fragdes de nitrogénio e
fosforo e, quanto a variagdo do nimero de bactérias indicadoras. Em funcao de resultados
obtidos ao longo do trabalho, investigou-se, ainda, o desenvolvimento dos thiobacilli
endogenos durante ensaios de lixiviagdo bacteriana e, a alteracdo na distribuicdo das espécies

metalicas, decorrente da lixiviacao.
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3 MATERIAL E METODOS

3.1 Lodo de Esgoto

Amostras de lodo de esgoto foram obtidas junto a ETE-Franca (SP). As amostras de
lodo digerido anaerdbio foram coletadas na saida do biodigestor, imediatamente antes da
alimenta¢do do filtro-prensa. O lodo ndo-digerido foi coletado imediatamente antes da
alimenta¢do do biodigestor, apés homogeneizacdo e adensamento dos lodos primdario e

secundario. Ambos os pontos de coleta podem ser verificados na Figura 3.1.

Biodigestor 22\ Gas
Reator anaerobio V¥V Metano

Adensador
Filtro-prensa

Lodo ndo-Digerido ﬂ w
Lodo Digerido

Figura 3.1 — Pontos de coleta dos lodos digerido e nao-digerido gerados pela ETE-Franca (SP).

As amostras foram coletadas em frascos de polietileno, com capacidade de 5 L, os
quais foram previamente esterilizados utilizando-se uma solu¢do de formaldeido 5% (v/v)
por um tempo de contato de 24 h. Em seguida, os frascos foram lavados com agua bi-
destilada esterilizada e deixados a temperatura ambiente para secagem.

As amostras de lodo de esgoto foram mantidas resfriadas durante o transporte e
armazenadas a 4°C até sua utiliza¢do, em geral, em um periodo maximo de uma semana apds
a coleta. Quando necessario, uma parte da amostra foi esterilizada em autoclave a 121°C

por 30 min, ainda no dia da coleta.

3.2 Caracterizacao Fisico-Quimica

3.2.1 Solidos Totais

Para cada amostra de lodo coletada, a concentragdo de solidos totais (ST) foi

determinada seguindo-se o método descrito pelo Standard Methods for the Examination of
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Water and Wastewater (APHA et al., 1992). As determinacdes foram realizadas em cinco
réplicas, cada uma delas contendo 50 mL de lodo, deixados evaporar em banho-maria e, em

seguida, levados a secagem em estufa a temperatura de 103-105°C, até massa constante.

3.2.2 Metais

A selecdo dos metais que seriam analisados ao longo deste trabalho foi realizada

tendo-se por base os seguintes critérios:

a. inclusdo dos metais na norma Cetesb P4.230 (CETESB, 1999);

b. concentragdo total do metal selecionado no lodo gerado pela ETE-Franca;

c. inclusdo dos metais em estudos de lixiviagdo bacteriana de lodo de esgoto reportados na
literatura.

A norma Cetesb P4.230 estabelece concentragcdes maximas para os elementos arsénio,
cadmio, cobre, chumbo, mercurio, molibdénio, niquel, selénio e zinco. Embora nao tenha sido
estabelecido um valor de concentracdo méaxima para cromo, esse metal foi incluido entre os
parametros que devem ser analisados antes da disposi¢do do lodo em éreas agricolas.

Dispondo-se de dados sobre a concentragdo de metais totais no lodo gerado pela ETE-
Franca (SP) em janeiro de 2.000 (VANZO et al., 2001), verificou-se que, dentre os elementos
constantes da referida norma, arsénio, cadmio, mercurio, molibdénio e selénio estavam
presentes em baixas concentragdes, inferiores a 3 mgkg' lodo seco, ndo justificando,
portanto, sua inclusdo neste trabalho.

Desta forma, diante das consideragdes acima, decidiu-se pela andlise dos metais
cromo, cobre, chumbo, niquel e zinco, ao longo deste projeto, ressaltando-se que, esses metais
sdo os mais comumente investigados em estudos de lixiviacdo bacteriana de metais em lodo

de esgoto.

3.2.2.1 Metais Totais e Metais Dissolvidos

Para cada amostra de lodo coletada, determinou-se a concentragdo total dos metais
selecionados, procedendo-se a decomposi¢ao por via imida do lodo seco, utilizando-se como
agente oxidante a mistura HNO3;/H,0,. O método empregado baseou-se no procedimento
proposto por Delfino e Enderson (1978), ao qual se fez algumas modificagcdes quanto a

relacdo volumétrica lodo/acido e a inclusdo de uma etapa de pré-digestao a frio.
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No procedimento utilizado, realizou-se a decomposi¢ao de amostras de 5 g de lodo, seco
a 103-105°C, dispostas em tubos de vidro com didmetro de 40 mm. Primeiramente, as amostras
foram submetidas a uma pré-digestdo a frio, com a adi¢do de 40 mL de HNOs (70 % m/m) em
duas etapas, seguida da adicdo de 5 mL de H,O, (30 % v/v). O conjunto foi mantido em
repouso por 12 h, apds o qual, a mistura foi aquecida a 120°C por 3 h, sob refluxo, em um bloco
digestor de aluminio (Sarge-Te, modelo 015/615). O aquecimento foi interrompido por 1 h, para
permitir o resfriamento da mistura e a adi¢do de 20 mL de HNOs, seguidos de 5 mL de H,0,.
O aquecimento prosseguiu por mais 2 h, aumentando-se a temperatura para 140°C para permitir
a diminui¢do do volume da mistura.

Apo6s um periodo de repouso de 12 h, a mistura foi filtrada em papel de filtro
Whatman n.° 1, seguindo-se a lavagem da torta de filtro e do tubo digestor com 4gua
deionizada. O filtrado foi transferido para baldo volumétrico de 100 mL. Para cada amostra de
lodo coletada, a concentragdo de metais totais foi determinada em triplicata, com a presenca
de uma prova em branco.

Adicionalmente a determinac@o da concentracdo de metais totais, algumas amostras foram
analisadas, ainda, quanto a concentracdo de metais dissolvidos na fase liquida do lodo. Essa
determinacao foi realizada, em triplicata, tomando-se aliquotas de 20 mL de lodo recém-coletado
(até 12 h apos a coleta), as quais foram centrifugadas a 13.000 g por 20 min, sendo o sobrenadante
filtrado em membrana de acetato de celulose com porosidade de 0,45 um (APHA et al., 1992) e
preservado por adi¢ao de 0,1 mL de HNO; (6 M) para cada 9,9 mL de filtrado.

3.2.2.2 Procedimentos Analiticos

Para evitar interferéncias nas analises de metais, todo o material de laboratorio
utilizado na caracteriza¢do quimica foi previamente deixado em contato com HNOs (1 M) por
um periodo de 24 h e posteriormente lavado com agua bi-destilada. Materiais plasticos foram
acondicionados em HCI (0,1 M) por 48 h, a temperatura de 65°C. Esse procedimento também
foi utilizado para os materiais utilizados nos ensaios de lixiviagao bacteriana.

As andlises de metais ao longo deste trabalho foram realizadas por espectrometria de
emissdo atomica em plasma indutivamente acoplado (ICP-AES) em um equipamento com
capacidade analitica multi-elementar (Thermo Jarrel Ash, modelo IRIS AP Duo). Os pardmetros

de anélise e calibracdo utilizados foram aqueles descritos na literatura (APHA et al., 1992).
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3.3 Ensaios de Lixiviacido Bacteriana

3.3.1 Obtencao e Manutencao de Inoculos

Para realizagdo do ensaio preliminar de lixiviagdo bacteriana, utilizando lodo digerido e
lodo nao-digerido, utilizou-se como inoculo a linhagem A. thiooxidans FGO1. Essa linhagem foi
isolada de efluente 4cido de minério de uranio obtido em Figueira-PR (GARCIA JUNIOR, 1991).
A manutencdo da linhagem foi realizada por meio de sub-cultivos bimestrais, em meio de
cultura “9K” (SILVERMAN e LUNDGREN, 1959), contendo enxofre elementar (S°) como
fonte de energia. A composi¢ao e 0 modo de preparo do meio estdo apresentados no Anexo B.

Os sub-cultivos foram incubados em mesa agitadora (New Brunswick, modelo C 25KC) a
temperatura de 30°C e 200 rpm, conforme procedimento utilizado por Garcia Janior (1989)
para isolamento e manutengao dessa linhagem.

Para todos os demais ensaios de lixiviagao bacteriana utilizou-se um inéculo obtido
por enriquecimento do lodo em thiobacilli endégenos. Esse indculo foi obtido por meio de
sucessivos sub-cultivos, conforme procedimento proposto por Blais et al. (1992b) e descrito
em seqiiéncia.

Um volume de 150 mL de lodo digerido nao-autoclavado, recém-coletado, foi
transferido para um Erlenmeyer de 500 mL, previamente esterilizado. O lodo foi
suplementado com S, na forma de p6, a uma concentragdo de 10 g'L™", sendo entdo incubado
em mesa agitadora a 30°C e 200 rpm. Foram incluidos dois controles para essa acidificagido
inicial do lodo, os quais continham: (i) lodo ndo-autoclavado, sem adigdo de S°; (ii) lodo
autoclavado, com adicéo de S".

No procedimento original de enriquecimento do lodo para obten¢do do indculo,
Blais et al. (1992b) procederam as incubagdes a temperatura de 28°C. Neste trabalho,
utilizou-se a temperatura de 30°C por corresponder a temperatura Otima de crescimento para
diversas espécies de thiobacilli (KELLY e HARRISON, 1989).

Quando o pH do lodo atingiu valores inferiores a 1,5, foi realizada a transferéncia
de 5 % (v/v) do lodo acidificado para um Erlenmeyer contendo 150 mL de lodo ndo-
autoclavado, suplementado com S° (10 g-L™"). Procedeu-se, entio, a um novo periodo de
incubacdo. Esta seqiiéncia de sub-cultivos foi repetida até que as velocidades médias de
decréscimo de pH obtidas entre duas transferéncias sucessivas resultassem idénticas. Ao final
deste procedimento, o lodo enriquecido em thiobacilli endogenos foi mantido a 4°C, até seu

uso como indculo nos ensaios de lixiviagao bacteriana.
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Para manuten¢do do inoculo obtido, foram realizados sub-cultivos mensais do lodo
enriquecido e, sempre que possivel, um sub-cultivo recente foi produzido antes da realizagao

de um conjunto de ensaios de lixiviagdo bacteriana.

3.3.2 Condic¢oes Experimentais dos Ensaios de Lixiviacao Bacteriana

Os ensaios de lixiviagdo bacteriana foram realizados em frascos Erlenmeyer de 500 mL,
previamente esterilizados. A estes frascos foram adicionados 200 mL de lodo recém-coletado
e suplementado com S” em po e esterilizado, a uma concentragio de 5 g-L'. Cada frasco foi
inoculado (5 % v/v) com um sub-cultivo recente de A. thiooxidans FGO1 ou de inoculo
contendo thiobacilli endégenos. A concentracdo de substrato (S°) e o volume de inoculo
foram estabelecidos em fun¢ao do estudo apresentado por Jain e Tyagi (1993).

Os frascos foram incubados em mesa agitadora (New Brunswick, modelo C 25KC)
a 200 rpm, a semelhanga de diversos estudos de lixiviacdo descritos na literatura. As
condi¢des de temperatura e pH inicial dos ensaios foram estabelecidas conforme o objetivo
dos mesmos. Assim, para estudo do efeito de pardmetros de processo sobre a eficiéncia e a
cinética da lixiviagdo bacteriana, foram realizados trés conjuntos de ensaios, resumidos na

Tabela 3.1, os quais compreenderam:

1. ensaio preliminar utilizando lodo digerido e lodo ndo-digerido;
2. conjunto de ensaios para estudo do efeito da temperatura e do pH inicial;
3. conjunto de ensaios para estudo do efeito da concentragdo de solidos totais.

Tabela 3.1 — Condig¢des experimentais dos ensaios de lixiviagdo bacteriana realizados.

Conjunto de Tipo de Inéculo Temperatura pH inicial Solidos Totais
Ensaios Lodo (°C) (g'L?)
lodo digerido
n°1 e A. thiooxidans FGO1 30 4,0 21

lodo ndo-digerido

20
30 7,0
40
n.°?2 lodo digerido thiobacilli endégenos 17
20
30 4,0
40
10
n.°3 lodo digerido thiobacilli enddégenos 30 7,0 25
32,5

40
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3.3.2.1 Ensaio preliminar utilizando Lodo Digerido e Lodo nio-Digerido

O estudo do tipo de lodo a ser utilizado ao longo do projeto, com base na eficiéncia de
solubilizagdo, foi conduzido em ensaio preliminar utilizando lodo digerido e lodo nao-
digerido, previamente autoclavados, os quais foram inoculados com a linhagem 4.
thiooxidans FGO1. Sendo essa espécie acidofilica (KELLY e WOOD, 2000; KELLY e
HARRISON, 1989), fez-se necessario, no inicio dos ensaios, o ajuste do pH para 4,0. A
estabilizacdo do pH do lodo nesse valor foi obtida fazendo-se sucessivos ajustes com H,SO4
(1 M) esterilizado. O pH foi medido imergindo-se o eletrodo diretamente no lodo, ou seja,
sem a retirada de aliquotas. Para garantir as condi¢cdes de esterilidade, o eletrodo foi
primeiramente imerso em uma solugdo de formaldeido 5 % (v/v) por 15 min e, em seguida,
lavado com agua bi-destilada esterilizada. A validacdo desse procedimento quanto a garantia
de esterilidade do eletrodo foi realizada por Bevilaqua-Mascarim (1999).

A inocula¢ao do lodo foi realizada tomando-se um volume de 100 mL de um sub-
cultivo de 4. thiooxidans FGO1 (pH < 1,0), o qual foi filtrado em papel de filtro Whatman
n.° 1, para remogio do S’ ndo consumido. O filtrado foi centrifugado a 13.000 g por 20 min e
o sobrenadante, descartado. O sedimento obtido foi lavado e ressuspendido em agua bi-
destilada acidificada a pH 2,8 e esterilizada, a um volume idéntico ao do filtrado que havia
sido descartado. Esse procedimento foi utilizado para evitar o abaixamento de pH devido a
inoculacdo do lodo com a cultura de 4. thiooxidans FGOl. A suspensdo obtida foi
imediatamente utilizada como indculo para o ensaio de lixiviagdo, de forma a manter a
viabilidade das células. Cada frasco foi inoculado com 5 % (v/v) dessa suspensao.

O ensaio foi realizado em duplicata e incluiu dois controles, para cada um dos lodos:
um frasco contendo lodo autoclavado, inoculado, sem adigdo de S° (controle bioldgico) e,
outro, contendo lodo autoclavado, ndo-inoculado, com adigdo de S° (controle quimico). Todos

os frascos foram incubados a 30°C.

3.3.2.2 Efeito da Temperatura e do pH inicial

Foram estudadas trés condigdes de temperatura, a saber, 20, 30 e 40°C, tendo-se
iniciado os ensaios a pH 7,0 e 4,0, conforme apresentado na Tabela 3.1. Nesses ensaios foi
utilizado lodo digerido, ndo-autoclavado, proveniente de uma unica coleta, com concentracao
de solidos totais de 17 g-L™". O indculo utilizado foi aquele obtido por enriquecimento do lodo

digerido em thiobacilli enddgenos.
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Os ensaios foram realizados em duplicata, com a presenga de dois controles, para cada
condi¢do de pH inicial: (i) lodo digerido, ndo-autoclavado, inoculado, sem adi¢io de S°
(controle bioldgico); (i) lodo digerido, autoclavado, ndo-inoculado, com adi¢do de s°

(controle quimico). Os controles foram incubados a temperatura de 30°C.

3.3.2.3 Efeito da Concentracao de Sélidos Totais

Para estudo do efeito da concentracdo de soélidos totais no processo de lixiviacdo
bacteriana foi utilizada uma amostra de lodo digerido de concentragio 25 g-L"'. Essa amostra
foi diluida com agua bi-destilada, previamente esterilizada, para se obter a concentragao de
solidos totais de 10 g-L'l. Para as concentracOes acima de 25 g'L'l, a saber, 32,5 ¢ 40 g~L'1, 0
lodo foi centrifugado a 3.300 g por 30 min e o sdlido obtido foi adicionado ao lodo de
concentracdo 25 g'L'. Antes de ser adicionado, entretanto, aliquotas do lodo centrifugado
foram retiradas para determinagdo da concentracdo de solidos totais, de forma a permitir
calcular a massa de lodo centrifugado a ser adicionada ao lodo original para que se obtivesse
as concentragdes de solidos totais desejadas.

O ensaio foi realizado em duplicata, com a inclusdo de um controle biologico (lodo
digerido, ndo-autoclavado, inoculado, sem adicdo de S”) e um controle quimico (lodo
digerido, autoclavado, ndo-inoculado, com adicao de SO) para a condicdo de sélidos totais

de 25 g-L'l. Os frascos foram incubados a 30°C, tendo-se o ensaio iniciado a pH 7,0.

3.3.3 Procedimentos Analiticos

Durante a realizacdo dos ensaios de lixiviagdo bacteriana, aliquotas de 15 mL foram
retiradas periodicamente, para determinagdo do valor de pH e do potencial de 6xido-reducao
(En). As medidas de Ej, foram realizadas por eletrodo de platina (Cole-Palmer), previamente
aferido com solugdes combinadas de Fe™/Fe™, de potencial conhecido. Antes da retirada das
aliquotas, entretanto, a evaporacdo ocorrida nos frascos foi corrigida pela adicdo de volume
correspondente de 4gua bi-destilada esterilizada.

Apos medida do pH e Ej, as aliquotas foram centrifugadas a 3.300 g por 30 min e o
sobrenadante obtido foi filtrado (papel de filtro Whatman n.° 1) e acidificado com 0,1 mL de
HNO; (6 M) para cada 9,9 mL de filtrado, sendo mantido a 4°C até a analise dos metais, feita

por espectrometria (ICP-AES).



49

ApoOs a determinagao da concentracdo de metais solubilizados pela lixiviagdo,
calculou-se a solubilizagdao, em porcentagem, obtida ao longo de cada ensaio realizado.
Assim, para cada metal investigado, a solubilizagdo foi calculada pela razdo entre a
concentragdo do metal solubilizado e a concentragdo total do metal no lodo, conforme
descrito na Equagdo 3.1, adaptada de Couillard e Zhu (1992). A concentragdo de metal
solubilizado foi obtida pela diferenca entre a concentragdo de metal determinada na fase
liquida do lodo, ou seja, no filtrado obtido de cada aliquota retirada durante o ensaio, e a
concentracdo de metal dissolvida no lodo in natura, ou seja, antes de ser submetido a

lixiviagao (Equacao 3.2).

Sol ubi | ¢ @@ VB | ixiv x100 (3.1)
Me; xST x0,001

Ve Me FL ™ Ve di s (3.2)

lixiv
em que,

Ve concentracio de metal solubilizado pela lixiviagio bacteriana, em mg-L™;

i xi»
Me ., , concentragio de metal soliivel na fase liquida do lodo, em mg-L™;
Me ; ., concentragdo de metal dissolvido no lodo in natura, em mg-L™";

Me |, concentracdo de metal total presente no lodo em base seca’, em mg-kg™! lodo seco;

ST, concentracio de solidos totais, em g-L™.
3.3.4 Anailise de Resultados

Os valores de solubilizagdo, obtidos pela aplicacdo da Equagdo 3.1 foram ajustados

pela equacao de Boltzmann, apresentada abaixo, que descreve uma fungdo do tipo sigmoidal.

Sol ubi I(pé@:%mm (3.3)

em que,

% A rigor, o parametro Mg 1 deveria ser descrito como fragdo massica. Entretanto, seguindo a nomenclatura
adotada na literatura (APHA et al., 1992), utilizou-se a designagio ‘concentragdo em base seca’.
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g, , solubilizagdo inicial, quando t =0, em porcentagem,;
Oney , SOlubilizagdo maxima ou de saturagdo, quando t — +oo, em porcentagem;

t, tempo, em dia;

t,, valor de t, no qual ocorre a inflexdo da curva de solubilizagdo, em dia;

ks, constante de velocidade de solubilizagdo, quando t =t,, em dia'l;

O parametro (., obtido a partir do ajuste pela equacdo de Boltzmann fornece a

solubilizagdo maxima obtida em cada ensaio. Desta forma, os valores gerados para este
pardmetro (Microcal Origin® 6.0) e seus correspondentes valores de desvio-padrio foram
submetidos a analise de variancia. Quando necessario, a comparacao de médias foi realizada
aplicando-se o teste de Tukey.

Os parametros K e t, fornecem informagdes sobre a cinética de solubilizagdo, uma

vez que referem-se ao ponto de inflexdo da curva de solubilizagdo e, portanto, correspondente
ao ponto de maxima velocidade de solubilizagao.

Para efeito de comparagdo, os valores de solubilizagdo foram também ajustados
assumindo-se uma cinética de solubilizagdo de primeira ordem, na qual a velocidade de
solubilizagdo seria proporcional a concentracdo do metal presente na fase sélida do lodo,

conforme expresso pelas Equagdes 3.4 e 3.5.

%z—kx Me (3.4)
Me ¢ = Me; xST x0,001- Me (3.5)

em que,

Me .o, concentragdo de metal na fase solida do lodo, em mg-L™;

k, constante da velocidade de solubilizagdo, em dia'l;

t , tempo, em dia.

Pela integracdo da Equacdo 3.4, determinou-se a constante de velocidade de

solubilizacgdo (k) por regressao linear, conforme Equagao 3.6.

I (Ve ) =1 (Ve ), —kxt (3.6)
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em que,

(IVE Es )O, concentracio de metal na fase solida no tempo inicial, em mg-L™";

3.3.5 Ensaios Complementares

Com a finalidade de complementar os resultados obtidos nos ensaios de lixiviagdo
bacteriana, foram realizados os seguintes ensaios adicionais: (i) ensaio para obtencdo das
curvas de crescimento de thiobacilli enddgenos; (ii) ensaio para determinacdo da distribui¢ao

das espécies metalicas no lodo antes e apds o ensaio de lixiviagdo.

3.3.5.1 Curvas de Crescimento de Thiobacilli Endégenos

As curvas de crescimento das populagdes de thiobacilli acidofilicos e thiobacilli
neutrofilicos foram obtidas durante ensaio de lixiviagdo bacteriana conduzido para duas
condi¢cdes distintas de pH inicial (7,0 e 4,0). Para realizacdo do ensaio foi utilizado lodo
digerido com concentra¢io de solidos totais de 17 g-L”. Os frascos, em duplicata, foram
incubados a temperatura de 30°C e 200 rpm.

A enumeracdo de thiobacilli foi realizada utilizando-se um meio de cultura sélido
contendo tiossulfato de sédio (Na;S,03) como substrato, a uma concentragio de 5 gL
(0,5 % m/v), preparado conforme descrito por Barton e Shively (1968). Houve, entretanto, a
necessidade de alterar a concentracao de CaCl, para evitar a precipitacdo de Ca(OH), quando
o pH do meio foi ajustado para 7,0 (para crescimento dos thiobacilli neutrofilicos). A
composi¢ao do meio utilizado e o procedimento de preparo estdo apresentados no Anexo C.

O procedimento utilizado para enumeragdo de thiobacilli ao longo do ensaio de
lixiviacao bacteriana foi descrito por Blais et al. (1993a). Aliquotas de 1 mL foram retiradas
diariamente e adicionadas a 14 mL de tampao-fosfato (pH 7,1) em um frasco-centrifuga
de 50 mL. O conjunto foi levado a um agitador de tubos, a alta velocidade, por 2 min. Em
seguida, dilui¢es em série desde 107 até 10™ foram preparadas em tubos de ensaio contendo
tampao-fosfato. De cada dilui¢do, incluindo-se a inicial (1:15), uma aliquota de 0,1 mL foi
retirada e espalhada na superficie dos meios sélidos (a pH 7,0 e 4,0) com o auxilio de uma
alca de Drigalsky. Esse procedimento foi realizado, em duplicata. As placas de Petri inoculadas
foram incubadas em estufa a 30°C por 15 dias. Adicionalmente a enumeragdo de thiobacilli,

aliquotas de 10 mL foram retiradas, ao longo do ensaio, para medida de pH ¢ de Ej,.
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3.3.5.2 Distribuicido das Espécies Metalicas

A distribuicao das espécies metélicas na fase solida do lodo foi investigada para uma
amostra de lodo recém-coletada (lodo in natura) e para outra, submetida a um ensaio de
lixiviagdo (lodo acidificado). Nesse ensaio, foi utilizado lodo digerido (ST = 34,7 g'L™),
inoculado com thiobacilli endogenos e incubado sob as condi¢gdes de pH inicial 7,0 e
temperatura de 30°C.

Para realiza¢do desse ensaio foi necessario utilizar esferas de S°, em substituigio ao S°
em po, de forma que o substrato ndo consumido pudesse ser retirado do meio reacional ao
final do ensaio e, desta maneira, permitir a analise do so6lido remanescente quanto ao
fracionamento de metais. Esferas de enxofre de didmetro médio de 2 mm foram obtidas por
precipitagio de S’ fundido em agua bi-destilada a temperatura de aproximadamente 10°C,
conforme descrito por Laishley et al. (1986), e adicionadas ao lodo & concentra¢io de 5 g-L™.

A determinacdo das espécies metalicas foi realizada seguindo-se o método de extracao
seqiiencial proposto inicialmente por Stover et al. (1976) e modificado posteriormente por
Oake et al. (1984). A seqiiéncia e a concentragdo dos extratores, a razdo extrator/sélidos e, o
tempo de contato utilizados pelo método modificado por Oake e seus colaboradores
encontram-se descritos na Tabela 3.2. Embora nenhum extrator seja capaz de separar apenas
uma unica forma quimica de um dado metal, os autores apontam as seguintes fragdes
preponderantes obtidas por cada extrator: KNOs, trocavel; KF, adsorvido; NasP,0,

complexada a matéria organica; Na,EDTA, carbonato; HNOj, sulfeto.

Tabela 3.2 — Procedimento de extracao seqiiencial utilizado para determinar a distribui¢cdo das

espécies metalicas no lodo in natura e no lodo acidificado, obtido apds lixiviagdo bacteriana.

Fracao Extrator Concentracao Razao Tempo de
(M) Extrator/Lodo Contato
(mL:g) (h)
Trocavel KNO, 1 50:1 16
Adsorvida KF (pH 6,5) 0,5 80:1 16
Organica Na,P,0, 0,1 80:1 16
Carbonato Na,EDTA (pH 6,5) 0,1 80:1 2 x 8%
Sulfeto HNO; 6 50:1 16

* Intervalo de 12 h entre as duas extragoes.
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A amostra de lodo in natura foi submetida a secagem imediatamente apds a coleta, de
forma a evitar qualquer alteragdo na especiacdo dos metais provocada pela estocagem do
lodo, conforme alertado por Oake et al. (1984).

Ambas as amostras, de lodo in natura e de lodo acidificado apos lixiviagdo, foram
analisadas em quatro réplicas, cada uma delas contendo 1 g de lodo seco peneirado em malha
de 0,59 mm (Tyler n.° 28) e disposto em frascos-centrifuga de 100 mL.

A cada frasco adicionou-se 50 mL de KNOs, levando-se os frascos para agitagdo a
170 rpm por 16 horas. Apds este periodo, os frascos foram centrifugados a 3.300 g por
30 min. O sobrenadante foi filtrado e armazenado a 4°C até analise dos metais extraidos. Os
solidos depositados nos frascos foram lavados com 20 mL de agua bi-destilada, sob agitagao,
durante 5 min e, em seguida, centrifugados (3.300 g por 30 min). O sobrenadante foi
cuidadosamente coletado, para ndo carregar solidos, e descartado. Adicionou-se o extrator
seguinte (KF), prosseguindo-se a seqii€éncia de extracdo mostrada na Tabela 3.2.

Os extratos obtidos foram analisados por espectrometria de emissdo Optica em plasma
indutivamente acoplado (ICP-OES), em um equipamento de configura¢do axial (Varian,
modelo VISTA AX), conforme procedimento de andlise e calibragdo descrito na literatura

(APHA et al., 1992).

3.4 Alteracoes no Lodo de Esgoto decorrentes da Lixiviacdo Bacteriana

3.4.1 Distribuicio das Fracoes de Nitrogénio e Fosforo

Para uma amostra de lodo digerido, recém-coletada, foram determinadas, em
duplicata, as fragdes de nitrogénio (Kjeldahl, amoniacal, nitrito + nitrato) e de foésforo (total e
soluvel). Essas mesmas fragcdes foram determinadas para o lodo acidificado obtido apos
ensaio de lixivia¢do bacteriana realizado a pH inicial 7,0 e temperatura de 30°C. O ensaio foi
conduzido em duplicata, utilizando-se lodo digerido, com concentracdo de sélidos totais
de 26,8 g'L"'. Um frasco-controle contendo lodo ndo-autoclavado, ndo-inoculado e sem
adicdo de S” foi incluido no ensaio. Analogamente ao ensaio para estudo da distribui¢do das
espécies metalicas, este ensaio foi realizado utilizando-se esferas de S” na concentracio de 5 g-L™.

A determinacdo das fracdes de nitrogénio e fosforo seguiu os procedimentos
recomendados pela APHA et al. (1992). Assim, nitrogénio amoniacal foi determinado por
destilagdo com recolhimento em 4cido bérico, sendo analisado por eletrodo de ion seletivo

(Orion, modelo 290A). O método de macro-Kjeldahl foi utilizado para determinacdo de
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nitrogénio Kjeldahl, no qual a amostra foi decomposta por via umida utilizando-se H,SO4, na
presenca de sulfato de potassio (K,SOy), tendo como catalisador, sulfato de cobre (CuSQOy). O
sulfato de amonio obtido foi reagido com tiossulfato de sédio, em meio alcalino, gerando
amonia, a qual foi destilada e recolhida em acido boérico, tendo sua concentracdo determinada
por eletrodo de ion seletivo. A concentragdo de nitrogénio organico foi obtida por diferenca
das concentracdes de nitrogénio Kjeldahl e amoniacal.

As concentragdes de nitrito e nitrato foram determinadas conjuntamente, fazendo-se a
reducdo do nitrato a nitrito na presenga de cadmio. O nitrito total da amostra foi determinado
por reacdo com sulfanilamida e naftilenodiamina. O azo-composto formado, de coloragdo
vermelho-purpura, foi analisado por espectrofotometria de absor¢ao na regiao do ultra-violeta
visivel (UV-VIS) em um equipamento Hitachi, modelo U1100.

Para determinacdo de fosforo solivel, amostras de lodo foram filtradas em membrana
de acetato de celulose (porosidade de 0,45 um) imediatamente apds a coleta de lodo ou o
término do ensaio de lixiviagdo. O filtrado obtido foi submetido a digestao acida, utilizando-
se a mistura HNO3/H,SO4, na proporcao de 1:5 (v/v). Analogamente, para determinagdo da
concentragdo de fosforo total, as amostras foram submetidas ao mesmo procedimento de
digestdo, porém, sem prévia filtracdo. Em seguida, a concentragdo de fosforo total e soluvel nas
amostras foi determinada pelo método de detec¢dao do acido ascérbico (APHA et al., 1992) e
analisadas por espectrofotometria (UV-VIS), conforme procedimento de andlise descrito na

literatura (APHA et al., 1992).

3.4.2 Variacao do Numero de Bactérias Indicadoras

O estudo do efeito da acidificagdo do lodo sobre o nimero de bactérias indicadoras de
contamina¢do fecal foi realizado por meio da enumeracdo de coliformes totais, coliformes
fecais e estreptococos fecais ao longo de um ensaio de lixiviagdo bacteriana. A enumeragao de
bactérias heterotroficas totais (aerobias) também foi realizada, para efeito de comparagdo com
a populacao de bactérias indicadoras.

O ensaio foi conduzido em duplicata, utilizando-se lodo digerido com concentragdo de
solidos totais de 20 g-L'l, incubado a 30°C e pH inicial 7,0. Um frasco-controle foi incluido, o
qual continha lodo nio-autoclavado, ndo-inoculado ¢ sem adigdo de S°. O ensaio foi iniciado
apenas algumas horas apds a coleta do lodo na Estacdo, de forma a minimizar qualquer
alteracdo na populacdo de bactérias indicadoras. Ao longo do ensaio, aliquotas foram retiradas

(10 mL) de um dos frascos-ensaio para medida de pH.
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A enumeragdo de bactérias indicadoras foi realizada pela técnica de plaqueamento
direto nos seguintes meios seletivos: Bacto m-Endo Agar LES (coliformes totais), Bacto m-
FC Agar (coliformes fecais) e Bacto m- Enterococcus Agar (estreptococos fecais). As
bactérias heterotroficas totais (aerdbias) foram enumeradas pela mesma técnica, utilizando-se
o meio Bacto Nutrient Agar.

As condig¢des de incubagio foram: coliformes totais, 24 h a 35°C; coliformes fecais, 4 h
a 35°C seguidas de 20 h a 44,5°C; estreptococos fecais, 48 h a 35°C; heterotroficas totais, 48 h
a 35°C. Dudley e colaboradores (1980) estabeleceram que a incubagdo por 4 a 5 h a 35°C,
previamente a incubagdo a 44,5°C, melhora a recuperagio de estreptococos fecais quando o
plaqueamento direto ¢ utilizado como método de enumeracdo de bactérias indicadoras
presentes em lodo de esgoto.

A enumeragdo de bactérias indicadoras ao longo do ensaio de lixiviagao foi realizada
seguindo-se o procedimento sugerido por esses autores (DUDLEY et al, 1980). Aliquotas
de 5 mL foram retiradas diariamente, as quais foram adicionadas a 15 mL de tampao-fosfato
(pH 7,1) em um frasco-centrifuga de 50 mL. O conjunto foi levado a um agitador de tubos, a
alta velocidade, por 2 min. Em seguida, diluigdes em série desde 107 até 10™® foram realizadas
em tubos de ensaio contendo tampao-fosfato. De cada diluic¢do, incluindo-se a inicial (1:4),
uma aliquota de 0,1 mL foi retirada e espalhada na superficie dos meios solidos com o auxilio
de uma alga de Drigalsky. Esse procedimento foi realizado em duplicata, para um dos frascos-

ensaio e para o frasco-controle.
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4 RESULTADOS

4.1 Caracterizacao Fisico-Quimica

As amostras de lodo de esgoto coletadas ao longo deste projeto foram caracterizadas
quanto a concentracdo de solidos totais, de metais totais e de metais dissolvidos. A
determina¢do desses parametros fez-se necessaria, principalmente, para quantificar a

solubilizacdo de metais ocorrida durante os ensaios de lixiviagao bacteriana (Equagdo 3.1).

4.1.1 Sélidos Totais

A Tabela 4.1 apresenta os valores obtidos para a concentragdo de sélidos totais das
amostras de lodo coletadas no periodo de agosto de 1.999 a outubro de 2.001. A coleta de
lodo ndo-digerido foi interrompida ap6és marco de 2.000, em decorréncia dos resultados
obtidos durante o ensaio preliminar de lixiviagao bacteriana (se¢do 4.2.1).

No periodo analisado, excetuando-se a ultima coleta7, a concentragao de solidos totais
no lodo digerido apresentou um valor médio de 21 g-L'. Os valores de desvio-padrio obtidos

para cada amostra, a partir da analise de 5 réplicas, resultaram inferiores a 10 %.

Tabela 4.1 — Concentracdo de solidos totais para amostras de lodo digerido e lodo nao-

digerido coletadas na ETE-Franca (SP).

Amostragem Sélidos Totais (g-L™)
Lodo Digerido Lodo nao-Digerido

agosto/1999 21,2+0,4 26,4+ 2,4
margo/2000 20,9 £ 0,8 24,5 +£ 0,7
maio/2000 20,5+ 1,1 -
julho/2000 16,2 £ 0,3 -
setembro/2000 22,7+ 2,4 -
dezembro/2000 26,8 £ 0,6 -
janeiro/2001 25,0 £ 0,7 -
abril/2001 20,1 £1,0 -
julho/2001 17,0 £ 1,1 -
outubro/2001 34,7 £ 2,5 -

! A’partir de setembro de 2.001, a ETE-Franca (SP) passou a receber o lodo gerado pela Estagdo de Tratamento
de Agua (ETA) do municipio de Franca-SP.
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4.1.2 Metais
4.1.2.1 Metais Totais

As concentracdes totais dos metais cromo, cobre, chumbo, niquel e zinco, obtidas para
as amostras de lodo utilizadas neste projeto, estdo apresentadas na Tabela 4.2. A amostra
coletada em agosto de 1.999 nao foi analisada quanto a concentragdo de metais, uma vez que
o procedimento de andlise estava sendo validado.

Comparando-se as concentragdes de metais totais obtidas para os lodos digerido e ndo-
digerido, provenientes da mesma data de amostragem (margo/2.000), observa-se a ocorréncia de
um maior acimulo de metais no lodo digerido. Esse acimulo, entretanto, apresentou diferentes
tendéncias de variagdo. Assim, ao longo do periodo compreendido entre margo de 2.000 e julho
de 2.001, as concentragdes totais dos metais cobre, chumbo e niquel no lodo digerido
apresentaram tendéncia de aumento, enquanto cromo teve sua concentragdo diminuida.
Contrariamente aos demais metais, a concentragao de zinco manteve-se relativamente estavel,
com pequenas flutuagdes, em torno do valor médio de 850 mgkg" lodo seco. A drastica
diminui¢do da concentragdo total de metais observada para a amostra coletada em outubro de
2.001 deve-se ao efeito de dilui¢ao do lodo de esgoto, pela incorporagao do lodo gerado na

Estagio de Tratamento de Agua (ETA) de Franca (SP).

Tabela 4.2 — Concentragdo de metais totais para amostras de lodo digerido e lodo nao-

digerido coletadas na ETE-Franca (SP).

Tipo de Lodo/ Concentracao de Metais Totais
Amostragem (mg-kg™ lodo seco)

Cr Cu Pb Ni Zn
Lodo nao-Digerido
margo/2000 627 £ 4 116 £ 1 23+ 4 15+1 533 £ 9
Lodo Digerido
margo/2000 749 £ 13 198 + 24 31+ 4 345 843 £ 54
maio/2000 685 + 14 181 £ 2 33+1 381 888 + 14
julho/2000 356 + 27 197 £ 16 39+ 2 56 £ 5 710 £ 9
setembro/2000 255 £ 5 222 £ 4 46 £ 1 51 +£1 702 £ 14
dezembro/2000 246 £ 10 271 £ 12 135+ 8 59 £ 2 960 + 72
janeiro/2001 225 £ 9 253 £ 10 129 £ 8 53+ 2 929 + 56
abril/2001 229 £ 10 263 £ 12 98 £ 10 56 £ 6 910 £ 65
julho/2001 245 £ 5 232 £ 15 90 + 13 54 + 3 848 + 69

outubro/2001 97 £ 5 63 £ 10 40 £ 8 22 £1 445 + 59
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Os valores de desvio-padrao, calculados a partir de triplicatas, resultaram inferiores
a 10 % para a maioria das determinagdes de metais totais. Para algumas andlises, entretanto,

valores de desvio-padrao entre 12 e 20 % foram obtidos.

4.1.2.2 Metais Dissolvidos

A concentragdo de metais dissolvidos na fase liquida do lodo estd apresentada na
Tabela 4.3. Essa determinacdo foi realizada apenas para as amostras de lodo utilizadas
subseqiientemente em ensaios de lixiviagdo bacteriana. Para os metais analisados, a exce¢ao
de niquel, a concentracdo dissolvida na fase liquida do lodo resultou abaixo de 3 % (m/m) da
concentracao total de metal.

Os valores de desvio-padrao resultaram inferiores a 10 %, para grande parte dos

resultados obtidos (dados nao apresentados).

Tabela 4.3 — Concentragcdo de metais dissolvidos para amostras de lodo digerido e lodo nao-

digerido coletadas na ETE-Franca (SP).

Tipo de Lodo/ Concentracao de Metais Dissolvidos*

Amostragem Cr Cu Pb Ni Zn
(mg-L?) (%) (mg-L?) (%) (mgL?') (%) (mgL?') (%) (mgL?') (%)

Lodo nao-Digerido

margo/2000 0,08 0,5 0,02 0,7 <0,001 - 0,01 2,8 0,06 0,5

Lodo Digerido

margo/2000 0,31 2,0 0,10 2,4 0,01 1,5 0,01 1,4 0,34 1,9
maio/2000 0,02 0,1 0,02 0,5 0,01 1,5 0,01 1,3 0,25 1,4
janeiro/2001 0,08 1,3 0,04 0,6 0,10 2,8 0,13 9,0 0,39 1,5
julho/2001 0,03 0,7 0,02 0,5 0,03 1,9 0,05 5,3 0,26 1,8

* porcentagem expressa em relagdo a concentracdo de metais totais (i.e., em mg metal dissolvido-L™ por
mg metal total-L'™)

4.2 Ensaios de Lixiviacao Bacteriana

4.2.1 Ensaio preliminar utilizando Lodo Digerido e Lodo nao-Digerido

Este ensaio teve como objetivo avaliar a eficiéncia de solubilizacdo obtida para os

lodos digerido e nao-digerido. Uma vez que os procedimentos para obten¢do de um indculo
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contendo thiobacilli enddgenos estavam em estudo, decidiu-se pela utilizagdo da cultura pura
de A. thiooxidans FGO1, previamente isolada por Garcia Junior (1991).

A inocula¢@o do lodo digerido e do lodo ndo-digerido com um sub-cultivo recente
(5 dias) de A. thiooxidans FGO1, na presenca de enxofre elementar (S°), resultou na acidificagéo
desses lodos até valores de pH proximos a 1,5, conforme apresentado na Figura 4.1.

Devido a caracteristica acidofilica da espécie 4. thiooxidans, os lodos utilizados nesse
ensaio foram acidificados a pH 4,0 antes de serem inoculados. Apesar do ajuste inicial de pH,
observou-se um periodo de adaptacao da bactéria as condi¢cdes do meio, para ambos os lodos.
Esse periodo foi de aproximadamente 7 dias para o lodo digerido e de 9 dias para o lodo nao-
digerido.

Os controles quimico e bioldgico utilizados nesse ensaio ndo apresentaram
abaixamento do pH, tendo, ao contrério, tendéncia a retornar ao valor de pH original (pH 7,0)

para o lodo digerido.

Lodo Digerido Lodo nao-Digerido

pH
"

Lot *

o 2 4 6 8 10 12 0 2 4 6 8 10 12
Tempo (dia) Tempo (dia)
Figura 4.1 — Valores de pH durante ensaio de lixiviacdo utilizando 4. thiooxidans FGO1.
Simbolos: (m) Frasco-ensaio contendo lodo digerido autoclavado, inoculado € com adicao de
SO; (A) Frasco-ensaio contendo lodo ndo-digerido autoclavado, inoculado e com adigdo de SO;

(+) Controle biologico (lodo autoclavado, inoculado, sem adicio de S°); (X) Controle

quimico (lodo autoclavado, ndo-inoculado, com adicdo de S°).
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A solubilizagdo obtida ao longo desse ensaio estd apresentada na Figura 4.2, para os
metais cromo, cobre € chumbo, ¢ na Figura 4.3, para os metais niquel e zinco. Com base nos
perfis de solubilizacdo obtidos, observou-se que a fase de adaptagdo da linhagem A.
thiooxidans FGO1, a ambos os lodos, ocasionou atrasos correspondentes no inicio da
solubilizacdo dos metais.

Devido ao ajuste inicial do pH ao valor 4,0, houve uma solubilizagdo parcial dos
metais niquel e zinco no inicio do ensaio, da ordem de 43 e 26 %, respectivamente. Os metais
cromo, cobre e chumbo ndo apresentaram solubilizacdo significativa decorrente desse ajuste.

Analisando-se os frascos-controle, verifica-se que, para os metais cromo, cobre e
chumbo nenhuma solubilizagdo foi detectada, para ambos os lodos utilizados (Figura 4.2). Os
metais niquel e zinco, a semelhanca dos frascos-ensaio, apresentaram uma solubilizacio
inicial devida ao ajuste de pH, a qual, entretanto, apresentou uma diminui¢do ao longo do
ensaio (Figura 4.3), especialmente para os controles contendo lodo digerido, devido ao
aumento de pH nesses frascos (Figura 4.1).

Excetuando-se a solubilizag¢do inicial de niquel e zinco ocorrida nos controles, a
auséncia de solubilizagdo de metais no controle bioldogico demonstrou que a presenca do
substrato S” foi decisiva para ocorréncia da lixiviagdo bacteriana. Adicionalmente, a auséncia
de solubilizagdo de metais no controle quimico demonstrou que os procedimentos de
esterilizagcdo do lodo foram adequados.

Os resultados obtidos nesse ensaio preliminar de lixiviagdo bacteriana demonstraram
que indices de solubilizagdo similares podem ser obtidos utilizando-se os dois tipos de lodo,
uma vez que as seguintes solubilizagdes finais foram observadas para os lodos digerido e nao-
digerido, respectivamente: cromo, 38 e 36 %; cobre, 77 € 76 %; chumbo, 57 e 54 %; niquel,
95 e 94 %; zinco, 91 e 86 %.

Tendo-se verificado que a utilizagdo de lodo digerido ou nao-digerido ndo afetava
significativamente a eficiéncia do processo de lixiviagao bacteriana, os demais ensaios
realizados neste projeto passaram a utilizar apenas lodo digerido. A escolha pelo lodo
digerido ocorreu devido a maior homogeneidade de suas caracteristicas fisico-quimicas,
quando comparadas ao lodo ndo-digerido, uma vez que, sendo a digestdo anaerobia um
processo de estabilizagdo, o lodo obtido nesse processo apresenta uma composi¢do mais

constante, garantindo melhores condi¢des de reprodutibilidade dos ensaios.
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Figura 4.2 — Solubilizagdo, expressa em porcentagem, obtida para os metais Cr, Cu e Pb

durante ensaio de lixiviagdo utilizando A. thiooxidans FGO1. Simbolos: (m) Frasco-ensaio

contendo lodo digerido autoclavado, inoculado e com adi¢do de S” (A) Frasco-ensaio

contendo lodo nao-digerido autoclavado, inoculado e com adi¢do de S% (+) Controle

biolégico (lodo autoclavado, inoculado, sem adi¢do de S%; (x) Controle quimico (lodo

autoclavado, ndo-inoculado, com adi¢do de S°).
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Figura 4.3 — Solubilizagdo, expressa em porcentagem, obtida para os metais Ni ¢ Zn durante
ensaio de lixiviagdo utilizando A4. thiooxidans FGO1. Simbolos: (m) Frasco-ensaio contendo
lodo digerido autoclavado, inoculado e com adicdo de S’ (A) Frasco-ensaio contendo lodo
ndo-digerido autoclavado, inoculado e com adi¢do de S°; (+) Controle biolégico (lodo
autoclavado, inoculado, sem adigdo de S°); (X) Controle quimico (lodo autoclavado, nio-

inoculado, com adicdo de S°).
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4.2.2 Obtencio de Inoculo contendo Thiobacilli Endogenos

Uma vez que grande parte das espécies de thiobacilli sdo aerdbias estritas (KELLY e
HARRISON, 1989), o processo de digestdo anaerdbia do lodo tende a diminuir a populacao
endogena dessas espécies. Sendo assim, a producdo de um inoculo por enriquecimento de
thiobacilli endogenos teve a fungao, neste trabalho, de diminuir o tempo necessario para
realizacdo dos ensaios de lixiviacao.

Sucessivos sub-cultivos de lodo acidificado em lodo recém-coletado, ndo-autoclavado,
foram realizados até a obten¢do de curvas semelhantes de acidificagdao do lodo, ou seja, com
idénticas velocidades médias de acidificacao do lodo. A Figura 4.4 apresenta os resultados
obtidos para os sub-cultivos realizados. Durante o procedimento de acidificagdo inicial do
lodo foram inclusos dois controles, contendo: (i) lodo digerido ndo-autoclavado, sem adi¢ao
de S%; (ii) lodo digerido autoclavado, com adi¢do de S°. O primeiro controle teve a finalidade
de verificar se a populacao de thiobacilli endégena poderia acidificar o lodo, mesmo na
auséncia de uma fonte externa de enxofre reduzido, enquanto o segundo controle teve o

objetivo de verificar a ocorréncia de oxidagdo quimica do enxofre adicionado.

pH

0 T T T T T T T T T T T T T T
o 1 2 3 4 5 6 7 8
Tempo (dia)

Figura 4.4 — Valores de pH durante sub-cultivos sucessivos para obtencao de indculo
contendo thiobacilli endégenos. Simbolos: (m) Acidificagdo inicial; (A) Primeiro sub-cultivo;
(®) Segundo sub-cultivo; (+) Controle contendo lodo digerido, ndo-autoclavado, sem adi¢ao

de SO; (X) Controle contendo lodo digerido, autoclavado, com adicao de s’
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Ao longo do ensaio, apenas o controle contendo lodo ndo-autoclavado apresentou
algum declinio de pH, embora moderado, até valores proximos a 5,0.

O declinio no valor de pH do lodo desde 7,0 até valores proximos a 1,3 foi obtido apos
8 dias de incubagdo, aproximadamente, para a acidificacdo inicial (velocidade média de 0,69
unidades de pH-dia™). Para os dois sub-cultivos seguintes, o mesmo valor de pH final foi
obtido em, aproximadamente, 6 dias (velocidade média de 0,91 unidades de pH-dia™).

Tendo-se obtido idénticas velocidades médias de acidificacdo do lodo entre o
primeiro e o segundo sub-cultivos, considerou-se concluido o procedimento de
enriquecimento do lodo. Assim, o lodo acidificado obtido a partir do segundo sub-cultivo
foi utilizado como indculo para a realizagdo dos ensaios de lixiviacdo bacteriana que se
seguiram. A manutencdo desse inoculo foi realizada por meio de sub-cultivos mensais,

sempre que possivel, em lodo recém-coletado.

4.2.3 Efeito da Temperatura e do pH inicial

Neste conjunto de ensaios, investigou-se o efeito da temperatura e do pH inicial sobre
a eficiéncia e a cinética do processo de lixiviagdo bacteriana de metais aplicado a lodo de
esgoto. Para tanto, foram investigadas trés condi¢des de temperatura (20, 30 e 40°C),
iniciando-se os ensaios a pH 7,0 e 4,0. Nesses ensaios, bem como em todos os demais que se
seguiram, utilizou-se o indculo contendo thiobacilli enddgenos.

As curvas de variacdo do pH e do potencial de 6xido-redugdo (En) em funcdo do
tempo, obtidas para esses ensaios, estdo apresentadas na Figura 4.5. O efeito da temperatura
sobre o perfil de acidificagdo do lodo mostrou-se bastante similar para ambas as condi¢des de
pH inicial estudadas. Assim, a acidifica¢do do lodo ocorreu mais rapidamente a temperatura
de 30°C e, mais lentamente a temperatura de 20°C. Um perfil diferenciado de acidificagdo foi
observado, apenas, para a condi¢do de pH inicial 7,0 e temperatura de 40°C. Nessa condi¢io,
o valor de pH foi estabilizado em 2,4, diferindo, assim, dos resultados obtidos para as demais
condi¢des, em que o pH final atingiu valores préximos a 1,0.

Os controles incubados a pH inicial 4,0 apresentaram uma tendéncia de retomar a
condi¢do de neutralidade do lodo digerido, de modo analogo aos controles utilizados no
ensaio preliminar de lixiviacdo. Para os controles incubados a pH inicial 7,0, entretanto, a
variacdo de pH apresentou um comportamento semelhante aos controles utilizados durante o

procedimento de obtencdo do inoculo contendo thiobacilli endégenos. Assim, o controle
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quimico manteve-se na condi¢do de pH 7,0, enquanto o controle bioldgico apresentou um

ligeiro declinio do pH até o valor de 5,8. Todos os controles foram incubados a 30°C.

pH inicial 7,0

pH inicial 4,0

pH

E (mV)

0 2 4 6 8 10
Tempo (dia)

—_—
12 14 1

6

0o 2 4 6 8

10 12 14 16
Tempo (dia)

Figura 4.5 — Valores de pH e de E, durante ensaio de lixiviagdo bacteriana para estudo do

efeito da temperatura e do pH inicial. Simbolos: Frascos inoculados e incubados a: (A) 20°C e
pH inicial 7,0; (m) 30°C e pH inicial 7,0; (®) 40°C e pH inicial 7,0; (A) 20°C ¢ pH inicial 4,0;
(o) 30°C e pH inicial 4,0; (o) 40°C e pH inicial 4,0. (+) Controle biologico (lodo ndo-

autoclavado, inoculado, sem adicdo de S°); (X) Controle quimico (lodo autoclavado, nio-

inoculado, com adicdo de S%). Controles incubados a 30°C.
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Da andlise das curvas de E, em fungdo do tempo, verifica-se que, para ambos os
valores de pH inicial, ocorreu um aumento do valor do potencial de 6xido-redugdo, com os
valores mais elevados (aproximadamente 570 mV) tendo sido observados para os ensaios
realizados a temperatura de 30°C.

Para os controles, houve um aumento mais moderado do potencial de 6xido-redugdo,
com valores finais compreendidos entre 150 e 250 mV. Apenas o controle bioldgico incubado
a pH inicial 4,0 apresentou um valor final de E, mais elevado, da ordem de 370 mV.

A retirada de aliquotas para determinag¢do da concentracdo de metal solubilizado ao
longo dos ensaios, permitiu calcular a solubilizacdo ocorrida para cada um dos metais
investigados (Figuras 4.6 e 4.7). Os dados experimentais obtidos para os tratamentos
inoculados, ou seja, excetuando-se os controles, foram ajustados pela equagdo de Boltzmann
(Equagdo 3.3). A escolha da fun¢do que melhor representasse os dados experimentais foi
realizada com vistas 4 minimizagdo do pardmetro Qui-quadrado®.Os pardmetros obtidos estdo
apresentados na Tabela 4.4.

Valores negativos de ¢ foram obtidos, especialmente para os ensaios a pH inicial 4,0,

indicando que, nessa condigdo, a curva de solubilizagdo ndo se apresenta como uma curva
sigmoidal tipica.

Os valores de solubilizacdo maxima (gmax) obtidos para cada metal solubilizado, nas
diferentes condigdes ensaiadas, foram submetidos a analise de variancia e comparados pelo
teste de Tukey, com nivel de significancia de 5 % (Tabela 4.4).

Observa-se entdo, que apenas os valores de solubilizagdo maxima obtidos para a
condigdo de pH inicial 7,0 e temperatura de 40°C apresentaram-se estatisticamente diferentes
dos valores obtidos para as demais condi¢des, a excecdo de niquel, para o qual ndo houve
diferenca estatistica entre as solubilizagdes maximas obtidas a 20 e 40°C, para pH inicial 7,0.
Observa-se ainda que, naquela condi¢do (pH inicial 7,0 e temperatura de 40°C), os valores de
solubilizacdo maxima resultaram muito inferiores a média das solubiliza¢cdes maximas obtidas
para as outras condi¢des, que foram de: cromo, 54 %; cobre, 79 %; chumbo, 49 %:; niquel, 90 %

e zinco, 96 %.

N
¥ Por defini¢do, o pardmetro Qui-quadrado (¥?) é dado por: ¥* = Z[yi —yi* ]2/6 i2 , em que Y,;, valor
i=1

experimental de ordem i; Y, , valor de ordem i obtido pela equagdo de ajuste; G i2 , variancia da distribui¢ao

normal do residuo, definido por (Y, — yl*) e; N, nimero de dados experimentais.
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Figura 4.6 — Solubilizagdo, expressa em porcentagem, obtida para os metais Cr, Cu e Pb
durante ensaio de lixiviagdo bacteriana para estudo do efeito da temperatura e do pH inicial.
Simbolos: Frascos inoculados, incubados a: (A) 20°C e pH inicial 7,0; (m) 30°C e pH inicial
7,0; (@) 40°C e pH inicial 7,0; (A) 20°C e pH inicial 4,0; (o) 30°C e pH inicial 4,0; (o) 40°C e
pH inicial 4,0. (+) Controle biolégico (lodo ndo-autoclavado, inoculado, sem adigdo de S°);
(X) Controle quimico (lodo autoclavado, ndo-inoculado, com adi¢io de S"). Controles

incubados a 30°C.
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Figura 4.7 — Solubilizagdo, expressa em porcentagem, obtida para os metais Ni e Zn durante

ensaio de lixiviagdo bacteriana para estudo do efeito da temperatura e do pH inicial.

Simbolos: Frascos inoculados, incubados a: (A) 20°C e pH inicial 7,0; (w) 30°C e pH inicial
7,0; (@) 40°C e pH inicial 7,0; (A) 20°C e pH inicial 4,0; (o) 30°C e pH inicial 4,0; (0) 40°C ¢

pH inicial 4,0. (+) Controle biolégico (lodo ndo-autoclavado, inoculado, sem adigdo de S°);

(X) Controle quimico (lodo autoclavado, ndo-inoculado, com adi¢do de S°%. Controles

incubados a 30°C.
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Tabela 4.4 — Parametros da equagdo sigmoidal de Boltzmann obtidos por ajuste das curvas de
solubilizacdo em fungdo do tempo para os tratamentos inoculados, durante ensaio de

lixiviagdo bacteriana para estudo do efeito da temperatura e do pH inicial.

Metal pH inicial Temperatura Parametros da Equacao de Boltzmann
(°c) a O to Kg
(%) (%) (dia) (dia™)
Cromo 7,0 20 0,708 51,6a 12,0 1,08
30 0,948 55,2a 4,39 3,39
40 0,347 6,55b 5,64 2,93
4,0 20 0,719 56,1a 6,21 0,586
30 -1,36 54,5a 1,83 1,71
40 -22,6 50,9a 1,96 0,371
Cobre 7,0 20 1,09 86,3a 11,7 0,762
30 1,70 76,4a 4,12 2,07
40 1,40 22,4b 5,43 1,91
4,0 20 -12,4 76,1a 3,40 0,493
30 -13,0 80,8a 1,41 1,12
40 -209 76,8a -3,06 0,367
Chumbo 7,0 20 -0,157 49,6a 12,7 0,595
30 -0,205 52,1a 4,74 1,31
40 0,291 9,26b 5,60 3,05
4,0 20 -6,59 48,2a 4,62 0,435
30 -34,0 46,9a 0,442 0,696
40 -108 48,1a -1,85 0,434
Niquel 7,0 20 -8,47 84,7ac 6,01 0,486
30 -14,7 96,9b 2,40 0,910
40 -9,04 76,5c 4,68 0,544
4,0 20 -2020 91,4ab -5,29 0,670
30 -222 90,1ab -0,926 1,51
40 -451 86,6ab 2,55 0,887
Zinco 7,0 20 -10,2 102a 7,28 0,415
30 -1,28 94,7a 2,86 1,59
40 0,609 75,3b 4,86 1,42
4,0 20 26,9 95,1a 1,66 1,31
30 -58,5 95,9a -0,104 2,05
40 -319 90,8a -1,31 1,34

* Para cada metal, valores de solubilizagdo maxima seguidos de letras idénticas indica que ndo houve
diferenca estatistica entre esses valores (Teste de Tukey, com nivel de significdncia de 5 %).

Nenhuma solubilizagdo significativa de cromo, cobre e chumbo foi observada nos
frascos-controle, para ambos os valores de pH inicial (Figura 4.6). De modo analogo ao
ensaio preliminar utilizando lodo digerido e lodo ndo-digerido, os metais niquel e zinco
apresentaram valores de solubilizagdo inicial de 31 e 30 %, respectivamente, devido ao ajuste

inicial de pH para 4,0 (Figura 4.7). Ainda a semelhanga dos resultados obtidos anteriormente
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(Figura 4.3), a solubilizacao de niquel e zinco nos frascos-controle diminuiu com o tempo,
devido ao aumento do valor de pH nesses frascos.

Adicionalmente, a cinética de solubilizacdo foi avaliada calculando-se a constante da
velocidade de solubilizacdo (k), assumindo-se uma cinética de primeira ordem (Tabela 4.5).
Valores, em geral, proximos a unidade foram observados para os coeficientes de correlagdo

linear (r*) obtidos para a regresséo linear da Equacio 3.6.

Tabela 4.5 — Constante da velocidade de solubiliza¢do (k) para a equagdo de cinética de
primeira ordem, com os respectivos coeficientes de correlagdo linear (), para os
tratamentos inoculados, durante ensaio de lixiviacdo bacteriana para estudo do efeito da

temperatura e do pH inicial.

Metal pH inicial Temperatura Equacdo de Primeira Ordem
(oc) k I_2
(dia™)
Cromo 7,0 20 0,19 0,9999
30 0,65 0,9999
40 0,043 0,9996
4,0 20 0,12 0,9999
30 0,32 0,9995
40 0,082 0,9999
Cobre 7,0 20 0,34 0,9998
30 0,66 0,9991
40 0,10 0,9993
4,0 20 0,18 0,9999
30 0,45 0,9999
40 0,20 0,9996
Chumbo 7,0 20 0,099 0,9997
30 0,24 0,9999
40 0,060 0,9941
4,0 20 0,077 0,9998
30 0,16 0,9999
40 0,14 0,9992
Niquel 7,0 20 0,25 0,9999
30 0,99 0,9988
40 0,21 0,9995
4,0 20 0,59 0,9996
30 1,2 0,9999
40 0,63 0,9992
Zinco 7,0 20 0,48 0,9999
30 1,0 0,9998
40 0,45 0,9994
4,0 20 0,79 0,9989
30 1,5 0,9995

40 0,93 0,9990
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Para uma mesma condicdo de pH inicial, os valores de kz e k resultaram, em geral,
mais elevados quando os ensaios foram realizados a 30°C, para todos os metais investigados.
A Unica excec¢do sendo registrada para chumbo, para o qual os valores de & obtidos durante o
ensaio a pH inicial 4,0, resultaram similares para as temperaturas de 30 e 40°C, enquanto para
o ensaio a pH inicial 7,0, valores mais elevados de kz foram obtidos a temperatura de 40°C.

Quanto ao efeito do pH inicial, observou-se que, para niquel e zinco, os valores mais
elevados de k; e k foram obtidos a pH inicial 4,0, para uma mesma temperatura. Para cromo,
cobre e chumbo, entretanto, os valores mais elevados de kz e k foram obtidos, em geral, a
pH inicial 7,0, especialmente para as temperaturas de 20 e 30°C.

Utilizando-se os parametros obtidos para ambos os modelos de ajuste (Boltzmann e
primeira ordem), compararam-se os valores de solubilizacdo calculados a partir dos modelos,
com os valores obtidos experimentalmente (Figura 4.8). Os resultados demonstraram que o
ajuste pela equagdo sigmoidal de Boltzmann permitiu obter valores bastante proximos dos
valores experimentais, para ambas as condigdes de pH inicial estudadas. O modelo de cinética
de primeira ordem, entretanto, apresentou elevada dispersdo em relagdo aos valores
experimentais, especialmente para os ensaios a pH inicial 7,0.

Finalizando o estudo do efeito da temperatura ¢ do pH inicial, os valores de
solubilizacdo foram ainda analisados em fun¢do da variacdo do pH ao longo dos ensaios,
para cada condi¢do de lixiviagdo investigada (Figura 4.9). Os resultados obtidos para os
ensaios a pH inicial 4,0 e 7,0 foram reunidos em um mesmo grafico, para um dado metal.
Observa-se que os metais cromo, cobre e chumbo tiveram sua solubilizagdo iniciada apenas
a partir de valores de pH entre 2,5 e 3,0. Para niquel e zinco, entretanto, a solubilizacao foi

iniciada mais prontamente, ou seja, a partir de valores de pH entre 5,0 e 6,0.

4.2.4 Efeito da Concentracao de Sélidos Totais

Dando continuidade ao estudo de parametros de processo, investigou-se o efeito da
concentracdo de solidos totais sobre a eficiéncia e a cinética da lixiviagdo bacteriana. Para
tanto, foram conduzidos ensaios de lixiviagdo bacteriana, nos quais utilizou-se lodo
digerido, com concentra¢io de solidos totais de 25 g-L, a partir do qual foram obtidas as

concentragdes de 10; 32,5 ¢ 40 g'L™" por dilui¢io ou por concentragdo da amostra original.
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Figura 4.8 — Solubilizacao calculada a partir dos modelos sigmoidal de Boltzmann e cinética
de primeira ordem em fun¢do dos valores de solubilizacdo experimentais obtidos para os
metais Cr, Cu, Pb, Ni e Zn durante ensaio de lixiviacdo bacteriana para estudo do efeito da
temperatura ¢ do pH inicial. Simbolos: (m) Boltzmann, pH inicial 4,0; (o) Boltzmann, pH

inicial 7,0; (A) Primeira ordem, pH inicial 4,0; (A) Primeira ordem, pH inicial 7,0.
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Figura 4.9 — Solubilizagdo em fun¢do do pH para os metais Cr, Cu, Pb, Ni e Zn durante ensaio
de lixiviacdo bacteriana para estudo do efeito da temperatura e do pH inicial. Simbolos:
Frascos inoculados, incubados a: (A ) 20°C e pH inicial 7,0; (m) 30°C e pH inicial 7,0; (®) 40°C
e pH inicial 7,0; (A) 20°C e pH inicial 4,0; (o) 30°C e pH inicial 4,0; (©) 40°C e pH inicial 4,0.
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Esses ensaios foram realizados a temperatura de 30°C e pH inicial 7,0. A escolha da
temperatura ¢ do pH inicial ocorreu em fung¢do dos resultados apresentados na sec¢do
anterior. As curvas obtidas para acidificacdo do lodo e variagdo do potencial de 6xido-

reducdo em fung¢do do tempo sdo apresentadas na Figura 4.10.

Tempo (dia)

Figura 4.10 — Valores de pH e de E; durante ensaio de lixiviacdo bacteriana para estudo do
efeito da concentracao de sélidos totais. Simbolos: Frascos inoculados, com concentragao de
solidos totais de: (m) 10 g'L™; (a) 25 gL™"; (a) 32,5 gL'; (o) 40 g'L"'. (+) Controle
biolégico (lodo ndo-autoclavado, inoculado, sem adigdo de S%); (X) Controle quimico (lodo
autoclavado, ndo-inoculado, com adicdo de S°). Frascos-controle contendo lodo com

concentracio de solidos totais de 25 g'L™.

Observa-se que, com o aumento da concentragdo de solidos totais, a acidificagao do

lodo ocorreu mais lentamente, tendo-se ainda obtido valores de pH final ligeiramente mais



75

elevados. Assim, para o lodo com concentracio de solidos de 10 g-L', o pH de 1,1 foi obtido
ap6s 5 dias de ensaio, ao passo que, para a concentragdo de solidos de 40 g'L', o pH final
de 1,5 foi obtido ap6s 9 dias.

Os controles, com concentragio de solidos de 25 g'L™', apresentaram pequena variagao
do pH ao longo do ensaio, tendo apresentado pH final préoximo a 6,0.

As curvas de variagdo do potencial de oOxido-reducdo em funcdo do tempo
apresentaram valores finais similares para as diferentes concentragdes de solidos totais
estudadas. Os valores finais de E; foram da ordem de 580 mV, estando, portanto, bastante
proximos do valor final de Ej; observado para o ensaio anterior a temperatura de 30°C e pH
inicial 7,0 (Figura 4.5). O aumento de E; ao longo dos ensaios, entretanto, ocorreu mais
rapidamente para as concentragdes de solidos totais mais baixas.

De modo semelhante aos controles utilizados durante o estudo do efeito da
temperatura ¢ do pH inicial, os valores finais de Ej obtidos nos frascos-controle foram
sensivelmente inferiores, da ordem de 320 e 200 mV, para os controles bioldgico e quimico,
respectivamente (Figura 4.10).

As Figuras 4.11 e 4.12 apresentam a solubilizacdo obtida, em fun¢do do tempo, para
os metais cromo, cobre, chumbo, niquel e zinco.

Analogamente ao tratamento de dados realizado anteriormente, os valores de
solubilizacdo obtidos para os tratamentos inoculados foram ajustados pela equagdo de
Boltzmann (Figuras 4.11 e 4.12), cujos parametros estdo apresentados na Tabela 4.6. Os
valores de solubilizagdo médxima foram submetidos a analise de varidncia (Tabela 4.6). Em
funcdo dos resultados apresentados na se¢do anterior (Figura 4.8), ndo foi realizado o ajuste
pela equagdo de primeira ordem para o presente conjunto de ensaios.

Com base nos resultados apresentados nas Figuras 4.11 e 4.12, reforcados pelos
valores de ¢, obtidos (Tabela 4.6), observa-se que, de modo geral, a solubilizagdo maxima foi
atingida em menor tempo de ensaio quando se foram utilizados lodos com menor
concentracdo de sdlidos totais. Apesar disto, excetuando-se as solubilizagdes obtidas para
chumbo, a andlise de variancia ndo apontou diferenga estatistica entre as solubiliza¢des
maximas obtidas, para cada metal, sob as diferentes condigdes de concentracdo de solidos
totais estudadas (Tabela 4.6). Para chumbo, observou-se uma eficiéncia maior de
solubilizagio (49 %) para a concentragdo de solidos de 10 gL,

De modo semelhante aos controles utilizados durante o ensaio a 30°C e pH inicial 7,0
realizado anteriormente (Figuras 4.6 e 4.7), os controles utilizados no presente ensaio nao

apresentaram solubilizagdo significativa para os metais analisados (Figuras 4.11 ¢ 4.12).
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Figura 4.11 — Solubilizagdo, expressa em porcentagem, obtida para os metais Cr, Cu e Pb
durante ensaio de lixiviagdo bacteriana para estudo do efeito da concentracdo de sélidos
totais. Simbolos: Frascos inoculados, com concentragdo de sélidos totais de: (m) 10 g-L™;
(A) 25 g'L'; (A) 32,5 gL™"; (o) 40 g'L". (+) Controle biolégico (lodo nio-autoclavado,
inoculado, sem adigdo de S°); (x) Controle quimico (lodo autoclavado, ndo-inoculado, com

adicdo de S). Frascos-controle contendo lodo com concentrago de solidos totais de 25 g-L™.
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Figura 4.12 — Solubilizagdo, expressa em porcentagem, obtida para os metais Ni ¢ Zn durante
ensaio de lixiviagdo bacteriana para estudo do efeito da concentragao de solidos totais.
Simbolos: Frascos inoculados, com concentragao de sélidos totais de: (m) 10 g-L'l; (A) 25 g'L'l;
(A) 32,5 g'L'; (0) 40 g'L". (+) Controle biolégico (lodo ndo-autoclavado, inoculado, sem
adigdo de S°); (X) Controle quimico (lodo autoclavado, ndo-inoculado, com adi¢do de S°).

Frascos-controle contendo lodo com concentragdo de solidos totais de 25 g'L™.

Verificou-se ainda que, para os metais investigados, os valores de kp apresentaram
uma tendéncia de aumento com a diminuicdo da concentragdo de solidos totais. Essa
tendéncia, entretanto, mostrou-se mais acentuada para os metais cromo, cobre e chumbo,
enquanto niquel e zinco apresentaram menor alteracdo nos valores de kz em fungdo da

varia¢do da concentragdo de solidos totais.
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Tabela 4.6 — Parametros da equagao sigmoidal de Boltzmann obtidos por ajuste das curvas de
solubilizacdo em fun¢ao do tempo para os tratamentos inoculados, durante ensaio de lixiviagao

bacteriana para estudo do efeito da concentragdo de sélidos totais.

Metal Concentracao de Parametros da Equacgao de Boltzmann
Solidos Totais q, (o t, Ky
(g'L™h) (%) (%) (dia) (dia™)
Cromo 10 0,401 53,3a 1,87 17,7
25 -0,794 52,8a 3,81 1,59
32,5 -0,873 45,8a 4,73 1,36
40 -0,566 50,5a 6,52 1,01
Cobre 10 -2,81 80,9a 1,70 2,97
25 -0,262 78,8a 3,45 1,35
32,5 0,130 96,4a 4,40 2,09
40 0,148 91,9a 5,55 1,87
Chumbo 10 -2,64 49,3a 1,73 2,08
25 0,518 38,4b 3,43 2,48
32,5 0,387 39,0b 4,55 1,76
40 0,305 38,2b 6,00 1,06
Niguel 10 -9,99 89,7a 1,36 1,91
25 -1,84 81,6a 2,11 2,20
32,5 -2,47 104a 2,87 1,55
40 1,99 101a 3,49 1,64
Zinco 10 -0,237 97,9a 1,70 2,94
25 -2,24 97,4a 2,10 2,54
32,5 -1,17 99,2a 2,64 2,36
40 1,40 98,3a 3,64 2,14

* Para cada metal, valores de solubilizacdo maxima seguidos de letras idénticas indica que ndo houve
diferenca estatistica entre esses valores (Teste de Tukey, com nivel de significdncia de 5 %).

Finalizando essa secdo, a Figura 4.13 apresenta os valores obtidos para a solubilizagao
dos metais em fun¢do do pH do lodo durante os ensaios de lixiviagdo bacteriana realizados.
Os resultados obtidos sao andlogos aqueles observados para o conjunto de ensaios a diferentes
temperaturas e valores de pH inicial (Figura 4.9), ou seja, os metais cromo, cobre e chumbo
tiveram sua solubilizacdo iniciada a partir de valores de pH entre 2,5 e 3,0, enquanto os metais

niquel e zinco foram solubilizados a partir de valores de pH entre 5,0 e 6,0.
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Figura 4.13 — Solubilizagdo em fun¢do do pH para os metais Cr, Cu, Pb, Ni e Zn durante

ensaio de lixiviagdo bacteriana para estudo do efeito da concentracdo de solidos totais.

Simbolos: Frascos inoculados, com concentragio de solidos totais de: (m) 10 g'L™; (A) 25 g'L™;

(A)32,5¢gL";(0)40 gL
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4.2.5 Curvas de Crescimento de Thiobacilli Endogenos

A complementacdo dos ensaios de lixiviagdo realizados a pH inicial 7,0 e 4,0 foi
realizada investigando-se o crescimento dos thiobacilli endogenos em ambas as condi¢des de
pH inicial. Para tanto, foram realizados dois ensaios adicionais, & temperatura de 30°C, para
valores de pH inicial 7,0 e 4,0. Ao longo desses ensaios foram enumeradas as populagdes de
thiobacilli acidofilicos e neutrofilicos.

Os resultados obtidos para a acidificacdo do lodo e aumento do potencial de 6xido-
reducdo (Figura 4.14) apresentaram-se semelhantes aqueles obtidos anteriormente para as
mesmas condi¢des de ensaio (Figura 4.5). Valores de pH proximos a 1,4 foram obtidos apds 4
e 6 dias de incubagdo para os ensaios iniciados a pH 4,0 e 7,0, respectivamente. Os valores
finais de E; obtidos foram da ordem de 500 mV, para ambos os ensaios.

As curvas de crescimento obtidas para os dois grupos de thiobacilli estdo apresentadas
na Figura 4.15. Observa-se que as curvas de crescimento para thiobacilli acidofilicos
apresentaram duas regides de crescimento exponencial, sendo a primeira delas iniciada a pH 4,0
e a segunda regido com inicio em pH proximo a 2,0, como pode ser obtido da Figura 4.14. Esse

comportamento foi observado para os ensaios realizados em ambas as condigdes de pH inicial.
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Figura 4.14 — Valores de pH e de E; durante ensaio de enumeragao de thiobacilli endogenos.
Simbolos: (0) pH, para ensaio a pH inicial 4,0; (m) pH, para ensaio a pH inicial 7,0; (A) Ep,

para ensaio a pH inicial 4,0; (A) Ej, para ensaio a pH inicial 7,0.
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Figura 4.15 — Curvas de crescimento para thiobacilli acidofilicos (A) e neutrofilicos (B)
durante ensaios de lixiviagdo bacteriana iniciados a pH 7,0 e 4,0. Simbolos: (®) thiobacilli
acidofilicos, para ensaio a pH inicial 7,0; (o) thiobacilli acidofilicos, para ensaio a pH inicial
4,0; ('v) thiobacilli neutrofilicos, para ensaio a pH inicial 7,0; (v) thiobacilli neutrofilicos,

para ensaio a pH inicial 4,0.

O crescimento de thiobacilli neutrofilicos ocorreu apenas para o ensaio iniciado a pH
7,0, tendo sido verificado um declinio acentuado da populagdo de thiobacilli neutrofilicos

para valores de pH abaixo de 3,0, ocasionado pela perda de viabilidade dessa populacao.
4.2.6 Distribuicdo das Espécies Metalicas
Com base nos valores de solubilizagdo méxima obtidos nos ensaios de lixiviacao

realizados neste projeto (Tabelas 4.4 e 4.6), verificou-se a seguinte ordem decrescente de

eficiéncia de solubiliza¢do: Zn = Ni > Cu > Cr = Pb.
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Com o objetivo de investigar esse resultado, foram determinadas as espécies metalicas
presentes no lodo antes e apos a realizagdao do ensaio de lixiviagdo. Para essa investigagao, foi
conduzido um ensaio de lixiviagdo bacteriana utilizando lodo suplementado com esferas de S"
(0,5 g'L™"), nas condi¢des de pH inicial 7,0 e temperatura de 30°C. O tempo total de duragio
do ensaio foi de, aproximadamente, 13 dias, tendo-se obtido um pH final de 1,7 (dados nao
mostrados). Apos o término do ensaio, o enxofre nao consumido foi retirado, e o lodo
acidificado foi analisado, apds secagem até massa constante, quanto a distribui¢do das
espécies metalicas.

Os resultados obtidos para o fracionamento das espécies metalicas presentes na fase
solida do lodo, antes e ap0s a realizagdo do ensaio de lixiviagdo bacteriana, estdo apresentados
na Figura 4.16. O método de fracionamento utilizado (OAKE et al., 1984) apresentou valores
elevados de recuperacdo da concentracao total de metais (acima de 95 %), exceto para cromo,
cuja recuperagao foi de 73 % (dados nao apresentados).

Para o lodo in natura, obtiveram-se as seguintes fragdes preponderantes, calculadas
em relagdo a concentracdo total recuperada: fracdo carbonato, para os metais cobre, chumbo e
niquel, que apresentaram cerca de 50 % (m/m) de sua concentracdo total presente nessa fracao
e; fracdo organica, para cromo e zinco, atingindo quase 80 % (m/m) da concentragdo total
desses metais. A fracao sulfeto resultou abaixo de 10 % (m/m) para todos os metais, a exce¢ao
de cobre que atingiu 17 % (m/m). As fragcdes de maior mobilidade, a saber, trocavel e
adsorvida, foram significativas apenas para niquel e chumbo, as quais totalizaram 32 e 24 %
(m/m) da concentragdo total desses metais, respectivamente.

A distribuigdo das fragdes apos o ensaio de lixiviagdo foi calculada em relacao a
concentragdo inicial de cada metal, de forma que € possivel verificar na Figura 4.16 a
diminui¢do, ou mesmo, o desaparecimento de algumas fra¢des. Para os metais niquel e zinco,
praticamente todas as fragcdes foram totalmente solubilizadas, restando apenas uma parcela
nao solubilizada da fra¢ao carbonato, para niquel e, da fracao organica, para zinco. Para cobre
houve uma diminui¢do significativa de todas as fragdes presentes, sem, contudo, ocorrer o
desaparecimento das fracdes organica, carbonato e sulfeto. Finalmente, os metais cromo e
chumbo apresentaram apenas uma pequena diminui¢do de suas fragdes preponderantes
(organica e carbonato, respectivamente), sendo que as fragdes trocavel e adsorvida observadas

para chumbo foram totalmente solubilizadas.
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Figura 4.16 — Distribuicao das espécies quimicas para os metais Cr, Cu, Pb, Ni e Zn presentes

no lodo in natura e no lodo acidificado, obtido ap6s lixiviagdo bacteriana. Fracdes analisadas:

Troc.: trocavel; Ads.: adsorvida; Org.: organica; Carb.: carbonato; Sulf.: sulfeto.



84

4.3 Alteracgoes no Lodo de Esgoto decorrentes da Lixiviacio Bacteriana

Nesta secdo serdo avaliadas as alteragdes ocorridas no lodo, decorrentes do processo
de lixiviagdo bacteriana, quanto a distribuicdo das fragdes nitrogénio e fosforo e quanto a

variagdo do numero de bactérias indicadoras de contaminagao fecal.

4.3.1 Distribuicao das Frac¢oes de Nitrogénio e Fosforo

A acidificacdo do lodo durante o processo de lixiviagdo bacteriana pode alterar a
distribuicdo das fragcdes de nitrogénio e fosforo, particularmente pela mineralizagdo do
nitrogénio e solubilizacdo do fosforo. A fim de determinar essas possiveis alteragdes,
realizou-se um ensaio de lixiviagdo, para o qual foram determinadas as fracdes de nitrogénio e
fosforo presentes no lodo no inicio e final do ensaio. Incluiu-se, ainda, um controle contendo
lodo nio-autoclavado, ndo-inoculado e sem adigdo de S°, para o qual foram também avaliadas
as fragcdes de nitrogénio e fosforo apds o término do ensaio. Os resultados obtidos estdo
apresentados na Tabela 4.7.

A fragdo mineral de nitrogénio, definida como a soma das concentragdes de nitrogénio
amoniacal, nitrato e nitrito em relagdo a concentracao de nitrogénio total, resultou proxima a
6 % (m/m) para o lodo in natura, ou seja, para o lodo recém-coletado na Estacdo. Apos o
ensaio de lixiviagdo, essa fracdo foi pouco alterada, tendo resultado em 10 % (m/m) para o

lodo acidificado e, em 12 % (m/m) para o lodo-controle.

Tabela 4.7 — Distribuicao das fragcdes de nitrogénio e fosforo para lodo digerido, antes e apos

o ensaio de lixiviagdo bacteriana, e para o frasco-controle.

Concentracgao Lixiviacdo Bacteriana

Antes Apoés Controle

Nitrogénio (mg N-L!)

Total (Ny) 1.349 1.342 1.176
Organico (Nog) 1.271 1.212 1.012
Amoniacal (N-NH;) 42 66 53
Nitrato e Nitrito (N-NO5/NO,") 36 65 112

Fésforo (mg P-L™)
Total (Py) 263 266 260
Solavel (Ps) 39 79 55
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Alteragdes ligeiramente mais significativas foram observadas na fracdo de fosforo
soluvel (Ps/Pt), que foi modificada de 15 % (m/m), no lodo in natura, para 30 % (m/m) no
lodo acidificado. No frasco-controle a fracao de fosforo soluvel, ao final do ensaio, resultou
em 21 % (m/m).

As concentragdes totais de nitrogénio e fosforo no lodo in natura, da ordem de 5 e
1 % (m/m), respectivamente, foram mantidas no lodo acidificado. Para o frasco-controle,
entretanto, foi registrada uma diminui¢do da concentracdo de nitrogénio total, resultando em
uma concentragdo final de 4,4 % (m/m). Uma vez que todas as fragdes de nitrogénio foram

quantificadas, essa perda pode ser resultado da volatilizagdo de amdnia.
4.3.2 Variacao do Numero de Bactérias Indicadoras
Finalizando as atividades deste projeto, foi realizado um ensaio de lixiviagdo bacteriana,

conduzido a 30°C e iniciado a pH 7,0, durante o qual foi avaliado o efeito da acidifica¢do do

lodo (Figura 4.17) sobre o nimero de bactérias indicadoras de contaminacao fecal.

o

Tempo (dia)

Figura 4.17 — Valores de pH em fun¢do do tempo para ensaio de lixiviagdo bacteriana para
enumeracdo de organismos indicadores. Simbolos: (®) Frasco-ensaio, inoculado e com adi¢ao

de S%; (x) frasco-controle, ndo-inoculado e sem adicdo de S°.
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Para tanto, foram enumerados os seguintes grupos de bactérias: coliformes totais,
coliformes fecais e estreptococos fecais, tendo-se ainda enumerado as bactérias
heterotroficas totais (aerdbias) para efeito de comparacdo com a populagdo de bactérias
indicadoras (Figura 4.18).

Um frasco-controle contendo lodo nido-autoclavado, ndo-inoculado e sem adigio de S°
foi incluido. Os resultados obtidos foram semelhantes aqueles obtidos para os ensaios de
lixiviagdo conduzidos em condi¢des semelhantes. Assim, para o frasco-ensaio, o pH final
de 1,5, aproximadamente, foi obtido apds 4 dias de ensaio, enquanto, para o frasco-controle, o

pH foi mantido em torno de 7,0 ao longo de todo o periodo de incubagio.

10"
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Figura 4.18 — Enumeracdo de bactérias indicadoras durante ensaio de lixiviagcdo bacteriana.
(A) Frasco-ensaio, inoculado e com adigdo de S; (B) frasco-controle, ndo-inoculado e sem
adicdo de S’. Simbolos: (m) Bactérias heterotroficas totais (aerobias); (o) Coliformes totais;

(A) Coliformes fecais; (v) Estreptococos fecais.
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A acidificagdo do lodo durante o processo de lixiviagdo promoveu uma diminui¢ao
da populagdo de bactérias indicadoras, como pode ser verificado na Figura 4.18. Assim, a
partir do terceiro dia de ensaio, quando o pH do lodo encontrava-se em 2,0 (Figura 4.17), as
populagdes de coliformes totais, coliformes fecais e estreptococos fecais resultaram abaixo
de 4x10° UFC-100 mL ™.

Desta forma, o decaimento das populagdes de bactérias indicadoras atingiu: 99,99%
para coliformes totais, a partir de uma populagio inicial de 8x10” UFC-100 mL™'; 99,86% para
coliformes fecais, de uma populagdo inicial de 2,8x10° UFC-100 mL" e; 99,67% para
estreptococos fecais, de uma populagdo inicial de 1,2x10° UFC-100 mL™". A populagdo de
bactérias heterotroficas também foi diminuida, embora mais modestamente, em 93,34% de
uma populagdo inicial de 1,8x10° UFC-100 mL ™.

Para o frasco-controle, observa-se que praticamente ndo houve alteragdo na
concentragdo de bactérias indicadoras. Adicionalmente, as condi¢des aerdbias de incubagido
do controle permitiram um aumento significativo da populagdo de bactérias heterotroficas,

desde 2,4x10° UFC-100 mL™" até 1,6x10'" UFC-100 mL™.
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5 DISCUSSAO

Embora ndo se constituisse em um dos objetivos iniciais deste projeto, a caracterizacao
de diversas amostras de lodo, quanto a concentracdo de solidos totais e de metais, permitiu
que se obtivesse, ao final deste trabalho, um conjunto de dados bastante relevante sobre as
condig¢des de operacao da ETE-Franca (SP) no periodo estudado.

A concentracdo de solidos totais para o lodo digerido coletado na Estagdo apresentou
valores compreendidos entre 16,2 ¢ 26,8 gL' para as amostras coletadas no periodo de agosto
de 1.999 a julho de 2.001 (Tabela 4.1), com valor médio de 21 g'L™". Lodos anaerébios
gerados por processo similar ao empregado pela ETE-Franca (SP), ou seja, pela digestao da
mistura de lodo primario e lodo secundério, esse Ultimo oriundo de sistemas de lodos
ativados, devem apresentar valores de concentragio de solidos totais entre 25 ¢ 70 g-L™', com
valores tipicos de 35 g-L”' (TCHOBANOGLOUS e BURTON, 1991).

Verifica-se, portanto, que o lodo anaerdbio gerado pela ETE-Franca (SP) apresentou
teor de solidos bastante inferior aos valores de referéncia. Tal observagdo deve ser atribuida as
condi¢des de operacdo do sistema de lodos ativados, que freqlientemente apresentou, durante
o periodo, problemas operacionais relacionados a presenca de lodo ascendente no decantador
secundario (ETE-FRANCA, informagao verbal).

Alteracdes ocorridas nas condi¢des de operagao da ETE-Franca (SP), em decorréncia
do recebimento do lodo gerado pela Estagdo de Tratamento de Agua (ETA) do municipio, a
partir de setembro de 2.001, provocaram a modificacdo de algumas das caracteristicas do lodo
digerido, entre elas, o teor de sdlidos totais, que resultou em valores mais elevados, a exemplo
da concentragdo obtida para a amostra coletada em outubro de 2.001 (Tabela 4.1).

A concentracdo total de metais no lodo digerido também foi significativamente
alterada em fung¢do da dilui¢do causada pelo recebimento de lodo da ETA. Em relagdo a
amostra coletada em julho de 2.001, observou-se que as concentracdes de chumbo, niquel e
zinco foram, praticamente, decrescidas & metade na amostra de lodo coletada em outubro de
2.001 (Tabela 4.2), em correspondéncia a elevagdo da concentragio de solidos totais (Tabela 4.1).
As concentragdes totais de cromo e cobre, entretanto, foram diminuidas a 20 e 30 %,
respectivamente, indicando que, possivelmente, aliado ao efeito da dilui¢ao, deve ter ocorrido
uma diminui¢do da contribui¢do desses metais no esgoto sanitario afluente a Estacao.

A pratica de disposi¢do dos lodos gerados em ETAs em sistemas de tratamento de
esgotos sanitarios apresenta-se como uma alternativa tecnicamente viavel, uma vez que nao

compromete a eficiéncia de decantadores primarios e de biodigestores anaerdbios
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(BERNARDO et al., 1999), considerados como unidades criticas por receberem grande parte
da carga inorganica (sé6lidos sedimentaveis) e organica (DQO) presentes em lodos de ETAs.

Apesar disto, deve-se considerar que pela sua baixa concentracdo em sélidos volateis,
compreendida entre 10 e 25 % da concentragdo de so6lidos totais (CORDEIRO, 1981), o lodo
gerado em ETAs apresenta uma caracteristica essencialmente inorgénica, fato esse que ira
alterar a composicao final do lodo de esgoto, caracterizada por apresentar elevado teor de
matéria organica.

Apesar da importancia do tema, uma discussdo mais prolongada ndo ¢ pertinente a este
trabalho, devendo-se apenas salientar que os efeitos da aplicagdo de lodo de esgoto na
produtividade agrondmica ainda estdo em estudo no Pais e se, lodos oriundos de ETAs forem
dispostos em sistemas de tratamento de esgoto sanitério, estudos adicionais serdo necessarios
para verificar o efeito dessa pratica na qualidade dos biossolidos gerados.

Ainda que se desconsidere a coleta efetuada apds o inicio do recebimento de lodo da
ETA, variacdes significativas nas concentragdes totais dos metais cromo, cobre, niquel e
chumbo foram observadas, no periodo estudado (Tabela 4.2). Dessas variagdes, apenas o
declinio na concentragdo de cromo pdde ser atribuido a uma fonte especifica, no caso, a
detecgdo e o controle de despejos clandestinos efetuados por curtumes localizados no
municipio de Franca-SP (ETE-FRANCA, informagao verbal).

Variagdes na concentragdo total de metais presentes em lodo de esgoto sanitario
foram relatadas por outros autores. Franga e Figueiredo (2000) determinaram a
concentracgdo total de cddmio, chumbo, cobre, cromo, niquel e zinco para amostras coletadas
ao longo dos anos de 1.998 e 1.999, em um total de 10 amostras, para o lodo gerado na ETE-
Barueri (SP). Dentre esses metais, apresentaram variagdes significativas, em base seca:
cobre, desde 164 até 1.790 mgkg"; cromo, desde 99 até 630 mgkg” e; chumbo, desde 72
até 535 mgkg™.

Com base nessas observacodes, fica evidenciada a necessidade de determinacdo
freqliente, ainda que laboriosa, da concentra¢do total de metal em lodo de esgoto,
especialmente se a destinacdo do lodo for a aplicagdo agricola.

As concentragdes totais obtidas para os metais investigados, nas diversas amostras
analisadas, encontraram-se abaixo dos limites permitidos pela norma estadual P4.230
(CETESB, 1999); embora, para os padrdes estabelecidos por alguns paises, esse lodo nio
poderia ser aplicado em areas agricolas. Assim, por exemplo, segundo as normas holandesas
(Tabela 2.2), o lodo gerado na ETE-Franca (SP) estaria com teores de cromo, cobre, niquel e

zinco acima do permitido, para todas as amostras analisadas. As concentra¢des de cromo e
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niquel também impossibilitariam seu uso na Dinamarca e, na Suécia, ndo seria utilizado
devido a elevada concentracdo de cromo. Algumas amostras seriam ainda rejeitadas pelas
normas vigentes na Austria, Bélgica, Finlandia e Grécia.

Tais diferencas entre legislagdes devem encorajar a realizagdo de estudos nacionais
que estabelecam limites seguros para a presenga de metais no lodo e para seu acumulo no
solo, de acordo com as caracteristicas pedologicas e climaticas existentes no Pais.

Os metais presentes nas amostras de lodo digerido e lodo nado-digerido se
apresentaram, majoritariamente, associados a fracdo solida do lodo, com baixas concentragdes
de metais dissolvidos (Tabela 4.3). Niquel apresentou-se como o unico metal cuja
concentracdo na fase liquida do lodo apresentou valores elevados, desde 1,3 at¢ 9 % da
concentracgao total desse metal.

Hayes e Theis (1978), durante estudo para determinar a distribui¢do das espécies
metalicas em lodo anaerobio, verificaram que, dentre os metais cadmio, cobre, cromo,
chumbo, niquel e zinco, apenas niquel apresentou-se dissolvido, em concentragdes variando
entre 1 e 3 % de sua concentragdo total. Du et al. (1994) apresentaram valores médios para
metais dissolvidos em lodos anaerébios gerados em diversas estagdes norte-americanas. As
concentragdes médias obtidas por esses autores foram: cromo, 0,6 %; cobre, 1,2 %; niquel, 2,4 %;
chumbo, 1,4 % e, zinco, 2,9 %.

Observando-se os diagramas pH vs. E;, elaborados por Theis e Hayes (1980), para os
metais estudados (Figura 2.2 e Anexo A), verifica-se que o inicio da fase i6nica soluvel de
niquel (Ni*") situa-se em valores de Ej, da ordem de -200 mV e, pH proximo a neutralidade,
condigdes essas geralmente observadas em lodos anaerdbios. Para os demais metais, o inicio
da fase soluvel é observado ou, para valores de pH abaixo de 6,0 ou, para valores de Ej
positivos.

Apesar de pouco significativa, a concentracdo de metal dissolvido foi utilizada no
calculo da eficiéncia de solubilizagdo (Equagdes 3.1 e 3.2), a semelhanca do procedimento
utilizado por outros autores (DU et al., 1994; COUILLARD e ZHU, 1992).

O estudo da aplicagdo da lixiviacdo bacteriana na solubilizacdo de metais em lodo de
esgoto foi iniciado pela realizagdo de um ensaio preliminar, cujo objetivo consistia em
verificar se a solubilizacdo dos metais seria mais eficiente utilizando-se lodo digerido ou lodo
nao-digerido.

Os resultados obtidos demonstraram que a lixiviacdo bacteriana apresentou baixa
sensibilidade quanto ao tipo de lodo utilizado (Figuras 4.2 e 4.3), tendo-se atingido valores

similares de pH final (Figura 4.1). Resultados semelhantes foram reportados por Blais et al.
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(1992b), que compararam a solubilizagdo obtida em lodo secundario, oriundo do excesso de
lodos ativados, e lodo anaerobio, obtido por digestdo do lodo secundario, em um sistema
utilizando thiobacilli endégenos sulfo-oxidantes, a pH inicial 7,0.

Ainda que os objetivos iniciais desse ensaio preliminar tenham sido atingidos, a
analise dos resultados mostrou que as condi¢des de realizagdo do ensaio poderiam ter sido
otimizadas.

Assim, os perfis de acidifica¢do, obtidos para os dois tipos de lodo (Figura 4.1),
indicaram a presenca de fases de adaptacdo relativamente elevadas (7 e 9 dias para o lodo
digerido e nao-digerido, respectivamente). Uma vez que a linhagem A. thiooxidans FGO1 nao
foi previamente adaptada ao lodo, mas inoculada diretamente de um sub-cultivo em meio
mineral “9K”, ¢ bastante provavel que as fases de adaptacdo observadas poderiam ter sido
minimizadas. Alguns autores (HENRY et al., 1991; TYAGI e COUILLARD, 1987; WONG e
HENRY, 1984), trabalhando com a espécie A. ferrooxidans, procederam a sua adaptacao ao
lodo, evitando, assim, o aparecimento de fases de adaptagdao durante o ensaio de lixiviagao.

Lombardi e Garcia Janior (2001) também observaram uma fase de adaptacdo de 7
dias, durante ensaio de lixiviagdo bacteriana utilizando a linhagem A. thiooxidans FGO1,
quando inoculada, sem prévia adaptagdo, em lodo adensado gerado em tanque séptico.
Quando inoculada em meio mineral, essa linhagem ndo apresenta fase de adaptagdo
(GARCIA JUNIOR, 1991), sendo possivel que a presenga de compostos organicos responda
pelos elevados tempos de adaptacdo observados quando inoculada em lodo.

Adicionalmente, pelas curvas obtidas nas Figuras 4.2 ¢ 4.3, nota-se que a solubilizacao
ndo atingiu valores finais estaveis, especialmente para cromo, cobre e chumbo, como foi
observado nos ensaios de lixiviagdo que se seguiram (Figuras 4.6 e 4.11), indicando que o
ensaio foi interrompido antes de atingir o estado de equilibrio quimico.

Dois outros aspectos desse ensaio que ainda merecem ser discutidos referem-se ao
comportamento observado para os controles inclusos no ensaio e, a solubilizacao parcial de
niquel e zinco devida ao ajuste inicial de pH.

Conforme mencionado no capitulo anterior, a auséncia de acidificacdo do lodo nos
controles biologicos (Figura 4.1) permitiu verificar a necessidade da adicdo de enxofre
elementar para que ocorra a lixiviagdo bacteriana, uma vez que a espécie A. thiooxidans nao
oxida sulfetos metalicos (KELLY e HARRISON, 1989), presentes no lodo anaerobio da ETE-
Franca (SP), como demonstrou a andlise de especiacao (Figura 4.16).

Adicionalmente, os controles contendo lodo digerido tiveram uma forte tendéncia a

retornar a condicdo de pH inicial, proxima a neutralidade. Tal comportamento deve-se a
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caracteristica tamponante do lodo digerido devido a presenca de amonia e bicarbonatos que
tendem a manter o pH do lodo digerido em 7,0 (LUDUVICE, 2001).

O segundo aspecto que merece ser destacado refere-se a solubilizagdo parcial de
niquel e zinco devida ao ajuste inicial de pH (Figura 4.3). Alguns autores (XIANG et al.,
2000; BLAIS et al., 1993b), trabalhando com a espécie 4. ferrooxidans, a pH inicial 4,0
ajustado com H,SO,, verificaram comportamento similar para esses metais. Em média, a
solubilizacdo inicial de niquel, nesses trabalhos, situou-se em 30 % e a de zinco em 40 %. A
solubilizacdo desses metais a partir de valores de pH entre 5,0 e 6,0 (Figuras 4.9 e 4.13)
reforgam os resultados obtidos nesse ensaio preliminar.

Dando-se continuidade a este projeto, estudou-se o efeito dos parametros temperatura,
pH inicial e concentragdo de solidos totais sobre a eficiéncia e a cinética da lixiviacao
bacteriana, utilizando-se lodo digerido. Antes, porém, procedeu-se a geracdo de um indculo
contendo thiobacilli endégenos, que foi utilizado nesses ensaios.

Observando-se os perfis de acidificagdo obtidos durante os sub-cultivos realizados
(Figura 4.4), nota-se que, durante a acidificacdo inicial, o decaimento do pH desde 7,0 até,
aproximadamente, 3,5 ocorreu linearmente. A partir desse valor, o abaixamento do pH
apresentou um decaimento lento, semelhante a uma curva assintdtica decrescente. Esse
mesmo comportamento foi observado por Blais et al. (1992b), durante a acidificagdo inicial
para obten¢do de indculo contendo thiobacilli endogenos sulfo-oxidantes, utilizando lodo
secundario, ndo-digerido.

Na medida em que os sub-cultivos se sucederam, houve uma tendéncia em diminuir a
fase assintotica (Figura 4.4), de forma a acelerar o decaimento do pH do lodo, de modo
semelhante ao observado por Blais et al. (1992b).

A analise dos controles inclusos durante a acidificagdo inicial demonstrou que ndo
ocorreu abaixamento do pH devido a oxidagdo quimica do enxofre (controle quimico),
analogamente aos controles quimicos inclusos no ensaio preliminar. Para o controle bioldgico,
contendo lodo ndo-autoclavado, observou-se uma tendéncia de abaixamento do pH até valores
proximos a 5,0 (Figura 4.4).

Algumas espécies neutrofilicas de thiobacilli sdo capazes de oxidar sulfetos metalicos
(KELLY e HARRISON, 1989), promovendo, assim, a acidificacdo observada no controle
biologico (Figura 4.4). Dentre essas espécies destacam-se a 7. thioparus, que foi isolada de
lodo de esgoto anaerobio por Jain e Tyagi (1992) e, a T. denitrificans, que sendo anaerobia
facultativa (KELLY e HARRISON, 1989), pode manter uma populagdo viavel, relativamente

elevada, mesmo durante a digestdo anaerdbia do lodo.
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A manutengdo do indculo contendo thiobacilli endogenos foi realizada
periodicamente, sempre anteriormente a realizagdo dos ensaios de lixiviagdo. De modo geral,
os sub-cultivos para obtengdo e manutencao do indculo foram conduzidos até pH final abaixo
de 1,5. Nessas condicdes, o indculo foi enriquecido em thiobacilli acidofilicos, uma vez que a
populacdo de thiobacilli neutrofilicos ndo apresenta crescimento a valores de pH abaixo de
4,0 (KELLY e HARRISON, 1989), como confirmou o ensaio de enumeracao de thiobacilli
endogenos realizado neste trabalho (Figura 4.15).

Os resultados obtidos para os ensaios a diferentes temperaturas e valores de pH inicial
demonstraram que, a temperatura de 30°C, obtiveram-se os menores tempos para acidificagido
do lodo e, para aumento do potencial de 6xido-redugdo (E;) do meio, para ambas as condi¢des
de pH inicial (Figura 4.5).

De fato, um grande numero de espécies do género Thiobacillus (KELLY e
HARRISON, 1989) e dos novos géneros recém-estabelecidos (KELLY ¢ WOOD, 2000)
apresentam temperatura 6tima entre 25 ¢ 30°C (T. thioparus, H. neapolitanus, T. denitrificans,
T. novellus e A. thiooxidans) ou, entre 30 ¢ 35°C (T. delicatus € A. ferrooxidans), de modo
que, a temperatura de 30°C € propicia ao desenvolvimento de diversas espécies, favorecendo,
conseqiientemente, a cinética de acidificacdo do lodo, frente as outras temperaturas estudadas.

No estudo realizado por Blais et al. (1993b), o efeito da temperatura foi investigado
para dois sistemas distintos de lixiviagdo bacteriana. O primeiro deles utilizando thiobacilli
endogenos ferro-oxidantes e, portanto, com inicio a pH 4,0 e, o segundo sistema, utilizando
thiobacilli endogenos sulfo-oxidantes, a pH inicial 7,0. Em ambos os casos, utilizou-se lodo
digerido aerdbio, proveniente de um sistema de lodos ativados.

Os perfis de acidificagdo reportados por esses autores sdo semelhantes aqueles
observados na Figura 4.5, de modo que, no trabalho de Blais et al. (1993b), observou-se que o
declinio de pH ocorreu mais lentamente a 21°C e, mais rapidamente a 28 e 35°C, para ambos
os sistemas de lixiviag¢ao estudados.

Ainda nesse trabalho (BLAIS et al., 1993b), para o sistema utilizando thiobacilli sulfo-
oxidantes e a temperatura de 42°C, a acidificagdo do lodo ocorreu, inicialmente, segundo o
mesmo perfil observado a 28 e a 35°C; entretanto, houve uma estabilizagdo em pH 4,0, ndo se
observando abaixamento adicional do pH. Resultado similar foi obtido no presente projeto, no
qual o valor de pH foi estabilizado em 2,4 para o ensaio a pH inicial 7,0 e temperatura de
40°C (Figura 4.5).

Em outro estudo, Tyagi et al. (1994) apresentaram as curvas obtidas para a

enumeracao de thiobacilli neutrofilicos e acidofilicos em todas as temperaturas ensaiadas por
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Blais et al. (1993b). Esse procedimento permitiu verificar a auséncia de crescimento das
espécies acidofilicas sulfo-oxidantes para o ensaio a temperatura de 42°C.

Com base nos resultados apresentados por Tyagi et al. (1994), pode-se inferir que a
estabilizacdo do pH em 2,4 (Figura 4.5) tenha ocorrido devido a condigdes desfavoraveis ao
completo desenvolvimento das espécies acidofilicas presentes no lodo em estudo.

A presenca da espécie A. thiooxidans no lodo anaerdbio gerado pela ETE-Franca (SP)
foi confirmada por Barreira et al. (2001), sugerindo que essa espécie seja a principal
responsavel pela acidificagdo do lodo estudado a pH abaixo de 4,0. Entretanto, os resultados
obtidos no presente trabalho sdo insuficientes para afirmar que essa espécie, em particular,
tenha tido seu crescimento prejudicado durante o ensaio a 40°C e pH inicial 7,0.

A andlise das curvas de variacdo de E, ao longo dos ensaios realizados (Figura 4.5)
permite verificar que valores finais mais elevados foram obtidos para os ensaios realizados a
temperatura de 30°C. Blais et al. (1993b), no trabalho citado anteriormente, também
observaram valores mais elevados de E;, para os ensaios realizados a 28 ¢ 35°C, para o sistema
em que utilizaram thiobacilli sulfo-oxidantes. Entretanto, os valores de E; final reportados por
esses autores, da ordem de 350 mV, encontram-se bastante inferiores aos valores obtidos na
Figura 4.5, proximos a 550 mV. A interrup¢do do ensaio realizado por Blais et al. (1993b) a
pH 2,0, deve explicar a diferenga observada entre os valores finais de Ej.

Quanto a solubilizagdo dos metais, observa-se que o efeito da temperatura na
acidificacdo do lodo refletiu-se nos perfis de solubilizacdo obtidos (Figuras 4.6 ¢ 4.7), de
modo que os valores de solubilizacdo maxima (Tabela 4.4) foram mais rapidamente atingidos
nos ensaios a 30°C. Comportamento semelhante foi reportado por Blais et al. (1993b), para os
dois sistemas de lixiviacdo estudados, nos quais as solubilizagdes finais foram mais
rapidamente atingidas para as temperaturas de 28 e 35°C.

O ajuste dos perfis de solubilizacdo por uma curva do tipo sigmoidal (Equagdo 3.3)
nao foi realizado pelos trabalhos publicados anteriormente (TYAGI et al., 1994; BLAIS et al.,
1993b). Nesses trabalhos, a interrupcdo dos ensaios a pH 2,0 ndo permitiu observar a
estabilizacao dos valores finais de solubilizagao.

Sreekrishnan e Tyagi (1995), determinando a sensibilidade do processo de lixiviacdo a
diversos parametros de processo, sumarizaram resultados obtidos em estudos anteriores e
elaboraram curvas de solubilizagdo tipicas, com perfis bastante semelhantes ao ajuste
sigmoidal utilizado no presente trabalho. Mais recentemente, uma equacdo sigmoidal,

semelhante a utilizada neste projeto, foi proposta por Solisio et al. (2002) para ajuste dos
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resultados obtidos em um sistema utilizando A. ferrooxidans aplicado a solubilizagao de
metais presentes em lodo gerado no tratamento de efluentes da industria metal-mecanica.

Embora o ajuste pela equagcdo de Boltzmann tenha sido aplicado a todas as curvas de
solubilizacdo (Figuras 4.6 e 4.7), o perfil sigmoidal completo foi obtido somente para os
ensaios a pH inicial 7,0 e, para o ensaio a pH inicial 4,0, a temperatura de 20°C. Nessas
condigdes, observou-se que a solubilizagdo de cromo, cobre e chumbo foi iniciada apds um
tempo de resposta, correspondente ao tempo necessario para atingir valores de pH entre 2,5 e
3,0, como demonstrou a Figura 4.9. Para niquel e zinco, os tempos de resposta foram
significativamente menores, uma vez que coincidiram com o abaixamento do pH até valores
entre 5,0 e 6,0 (Figura 4.9). Resultados semelhantes aos obtidos na Figura 4.9 foram
apresentados por Tyagi et al. (1994), no trabalho citado anteriormente.

Por meio do ajuste das curvas de solubilizagdo foi possivel obter valores finais de
solubilizacdo comparaveis estatisticamente (Tabela 4.4). Desconsiderando as solubilizagdes
obtidas para a condi¢do de pH inicial 7,0 e temperatura de 40°C, as demais condi¢des
apresentaram solubilizagdes estatisticamente idénticas, cujos valores médios para niquel e
zinco foram de 90 e 96 %, respectivamente, seguidos por cobre (79 %), cromo (54 %) e
chumbo (49 %).

Solubilizac¢des similares foram obtidas por Tyagi et al. (1994) para cobre (86 %), niquel
(85 %) e zinco (92 %), para as diversas temperaturas estudadas, exceto para a temperatura de
42°C. As solubilizagdes de cromo e chumbo obtidas por esses autores, entretanto, mostraram-se
proximas a 10 e 30 %, respectivamente, possivelmente devido ao valor final de pH ligeiramente
mais elevado (pH 2,0) que os valores finais obtidos na Figura 4.5.

No trabalho desenvolvido por Blais et al. (1993b), o estudo do efeito da temperatura
sobre a cinética de lixiviagdo foi conduzido assumindo-se uma cinética de primeira ordem,
para a qual foram calculados os valores da constante da velocidade de solubilizagdo (k). De
modo analogo ao apresentado na Tabela 4.5, esses autores verificaram que, com o aumento da
temperatura desde 21 até 35°C, houve um aumento dos valores de k, que resultaram, a 35°C, em
0,938 dia™'; 0,690 dia™ e 1,299 dia™ para cobre, niquel e zinco, respectivamente. Os valores de
k para cromo e chumbo nao foram apresentados.

Quanto ao efeito do pH inicial sobre a cinética de lixiviagdo, ndo existem trabalhos
que tenham calculado valores de &, que possam ser comparados com os valores apresentados
na Tabela 4.5. Apenas o trabalho de Jain e Tyagi (1993) apresentou dados para as velocidades
maximas de solubilizacdo (vmax), obtidos pela derivada da curva concentracdo de metal

solubilizado ([Me;y]) em funcdo do tempo (7). Esses autores trabalharam com lodo
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anaerdbio, em ensaios de lixiviagdo utilizando thiobacilli enddgenos sulfo-oxidantes, a 25°C e
com concentragao de S% de 2 g-L'1 e, observaram valores mais elevados de vy.x para cobre e
zinco quando o ensaio foi iniciado a pH 4,0.

No presente trabalho, o efeito do pH inicial sobre a cinética de solubilizagdo mostrou-
se dependente do metal considerado. Assim, observou-se uma tendéncia de valores mais
elevados de k3 e k£ a pH inicial 7,0, para os metais cromo, cobre € chumbo; enquanto para
niquel e zinco, essa tendéncia ocorreu para os ensaios a pH inicial 4,0.

A comparacdo entre os valores de solubilizacdo calculados a partir do modelo de
Boltzmann ¢ da equagdo de primeira ordem com os valores de solubilizagdo obtidos
experimentalmente (Figura 4.8) permitiu verificar que o modelo sigmoidal melhor representa
os resultados experimentais obtidos, sendo possivel que possa ser aplicado para previsdo da
eficiéncia do processo. Entretanto, os valores negativos obtidos para os pardmetros ¢, € £
indicam que outros modelos sigmoidais devam ser estudados, uma vez que tais valores
negativos ndo apresentam significado fisico. A direta correlagdo do fendmeno de
solubilizacdo com o decaimento do pH (Figuras 4.9 e 4.13) sugere que modelos mais
apropriados devam correlacionar solubilizacdo e pH, uma vez que esse paradmetro mostrou-se
como a for¢a motriz do processo de lixiviagdo no lodo, como foi revelado pelo ensaio de
distribuicao das espécies metalicas (Figura 4.16).

Com a finalidade de complementar os ensaios realizados, decidiu-se investigar o efeito
do pH inicial 7,0 e 4,0 sobre o crescimento das espécies neutrofilicas e acidofilicas de
thiobacilli, & temperatura de 30°C.

De modo inédito, obteve-se para o crescimento de thiobacilli acidofilicos, em ambas
as condi¢cdes de pH inicial, duas regides de crescimento exponencial; resultado que ndo foi
reportado por outros autores em estudos de enumeragdo de thiobacilli enddgenos sulfo-
oxidantes (TYAGI et al., 1994; BLAIS et al., 1993b). Nesses trabalhos, mais uma vez, a
interrupcdo do ensaio a pH final 2,0, possivelmente, tenha sido responsavel pela auséncia
dessa segunda regido, uma vez que seu aparecimento ocorreu em valores de pH proximos a
2,2 e a 1,8, para as condigdes de pH inicial 7,0 e 4,0, respectivamente (Figuras 4.13 ¢ 4.14).

Embora ndo existam estudos que demonstrem a ocorréncia de diauxia para espécies de
thiobacilli, os resultados obtidos sugerem esse comportamento para o grupo de thiobacilli
acidofilicos presente no lodo em estudo. Em um trabalho da década de 70, Kelly e Tuovinen
(1975) reportaram a ocorréncia de acimulo de tetrationato (S40¢%) durante a oxidacdo de
tiossulfato (S,037) pela espécie A. ferrooxidans. A ocorréncia de acumulo de sulfito (SO5™)

durante a oxidacdo de S’ por A. ferrooxidans também foi relatada, mais recentemente
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(PRONK et al., 1990 apud BARBOSA-JEFFERSON et al., 1998). Apesar disto, esses
trabalhos ndo levantam a hipdtese de ocorréncia de diauxia para essa espécie.

De toda sorte, a enumeracao dos thiobacilli acidofilicos permitiu verificar que, embora
ocorra uma fase de adaptagdo para o crescimento desses thiobacilli a pH inicial 7,0, o
desenvolvimento desses organismos ocorre de modo muito semelhante para ambas as
condigdes de pH inicial, representando uma vantagem para operagdo do processo de
lixiviagdo nas condi¢des de pH do lodo geralmente encontradas na Esta¢do.

Dando-se continuidade a este trabalho, investigou-se o efeito da concentracdo de
solidos totais, tendo-se observado que o decaimento do pH e aumento do potencial de 6xido-
redu¢do ocorreram mais rapidamente para valores mais baixos de concentragcdo de sélidos.

O decaimento mais rapido do pH para menores valores de concentragdo de solidos totais
também foi observado por outros autores (JAIN e TYAGI, 1993; SREEKRISHNAN et al., 1993),
que trabalharam com lodo anaerébio e aerdbio, respectivamente, em ensaios de lixiviagao
iniciados a pH 7,0, nos quais foram utilizados thiobacilli endégenos sulfo-oxidantes. No
trabalho de Jain e Tyagi (1993) foram utilizadas as concentragdes de solidos totais de 5; 10;
20; 30; 40 e 50 g-L'l; enquanto Sreekrishnan et al. (1993) utilizaram as concentragdes de 7;
22.8:51,8¢70 gL,

Esses autores também observaram valores finais de pH ligeiramente mais elevados
para maiores concentragdes de solidos, a semelhanca do observado na Figura 4.10. Segundo
esses autores, a maior concentra¢do de soélidos aumenta as caracteristicas tamponantes do
lodo, além de dificultar a transferéncia de massa, ocasionando, assim, um decaimento mais
lento do pH, além de valores finais de pH levemente mais elevados.

Os valores de E; finais apresentados na Figura 4.10 resultaram praticamente idénticos,
independente da concentragdo de so6lidos totais estudada, indicando que o parametro pH,
possivelmente, seja mais indicado para o monitoramento do ensaio de lixiviagdo. De fato,
com base em resultados similares aos obtidos nas Figuras 4.9 e 4.13, alguns autores
(LABERGE et al., 2000; DU et al., 1995; DU et al., 1994) tém proposto rotinas de calculo,
baseadas em medidas de pH, que permitam a previsdo da solubiliza¢do a ser obtida em um
processo de lixiviagdo em lodo de esgoto.

De modo anélogo aos ensaios realizados a diferentes temperaturas e pH inicial, os
perfis de solubilizacdo (Figuras 4.11 e 4.12) apresentaram-se como um reflexo da curvas de
acidifica¢do do lodo, de modo que a solubilizag@o final foi mais rapidamente atingida para
concentracdes de sélidos totais mais baixas (10 e 25 g'L™"). Resultados semelhantes foram

apresentados por Jain e Tyagi (1993) e Sreekrishnan et al. (1993).
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No presente trabalho, a ligeira diferenca entre os valores de pH final, para as diferentes
concentragdes de solidos totais (Figura 4.10), ocasionou uma solubiliza¢do um pouco mais
elevada para chumbo para a concentragio de 10 gL' (Tabela 4.6). Para os demais metais, as
solubilizagdes maximas obtidas ndo apresentaram diferenca estatistica (Tabela 4.6).

Sreekrishnan et al. (1993) obtiveram menores eficiéncias de solubilizagdo de cromo e
cobre para as concentragdes de solidos totais de 52,8 ¢ 70 g-L'; enquanto Cho et al. (2002)
ndo observaram solubiliza¢io de cobre quando utilizaram lodo com teor de s6lidos de 90 g'L™!
em um sistema utilizando A4. ferrooxidans.

Com relagao ao efeito da concentragdo de solidos sobre a cinética de solubilizacdo, os
valores de kp apresentados na Tabela 4.6 mostraram que o aumento no teor de soélidos
ocasionou uma velocidade de solubilizacdo mais lenta, especialmente para os metais cromo,
cobre e chumbo. A velocidade de solubilizagdo de niquel e zinco mostrou-se menos sensivel a
variagdo da concentracdo de solidos. Esses resultados devem ser interpretados em fungao da
Figura 4.13, na qual a solubilizagdo de niquel e zinco apresentou menor incremento, para um
mesmo gradiente de abaixamento de pH, que os metais cromo, cobre e chumbo.

Nos trabalhos disponiveis na literatura, ndo existem valores de constantes de
velocidade que possam ser comparados com os valores apresentados na Tabela 4.6. Ainda
assim, valores mais elevados de vy, obtidos pela derivada da curva [Mey;,,] vs. ¢, para os
metais cobre e zinco, foram apresentados por Jain e Tyagi (1993), para concentragdes de
solidos inferiores a 30 g-L™.

Os comportamentos observados para os controles biologicos e quimicos incluidos nos
ensaios de lixiviagao discutidos até o momento apresentaram-se muito semelhantes aqueles
observados para os controles utilizados no ensaio preliminar e no ensaio de enriquecimento de
thiobacilli endogenos, de modo que nao serdo novamente abordados.

Analisando-se conjuntamente os resultados obtidos nos diferentes ensaios realizados,
observou-se um padrao de solubilizacao diferenciado para os metais estudados. De modo que,
os metais niquel e zinco apresentaram-se facilmente solubilizdveis, ou seja, com inicio de
solubilizacdo a valores de pH elevados, entre 5,0 ¢ 6,0; e com elevados indices de
solubilizacdo, acima de 90 %. Por outro lado, os metais cromo, cobre ¢ chumbo mostraram-se
de mais dificil solubilizag¢ao, necessitando de valores de pH abaixo de 3,0 para iniciarem sua
solubilizacdo, além de indices de solubilizacdo mais baixos, especialmente para cromo e

chumbo, de cerca de 50 %, com cobre apresentando indices mais elevados, da ordem de 80 %.
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Com a finalidade de investigar as possiveis razdes dessa solubilizagdo diferencial,
procedeu-se ao ensaio de determinacdo da distribuigdo das espécies metalicas no lodo, antes e
apos a realiza¢do de um ensaio de lixiviacdo bacteriana.

A utilizagdo de esferas de S° nesse ensaio ocasionou um tempo bem mais elevado (13
dias) para o abaixamento do pH até 1,7 (dados ndo mostrados). Resultados semelhantes foram
apresentados por Ravishankar et al. (1994), quando utilizaram esferas de S° para lixivia¢io de
lodo aer6bio, visando a recuperagdo do substrato ndo reagido ao final do processo. Esses
autores atribuiram o resultado obtido & menor disponibilidade do enxofre a oxidagao
bioldgica, ocasionada pelo fenomeno de transporte de massa.

Analisando-se a distribui¢ao das espécies metalicas para o lodo digerido in natura
(Figura 4.16), verifica-se que, ao contrario das afirmacdes de Theis e Hayes (1980), a fragdo
sulfeto no lodo anaerdbio resultou pouco significativa, em geral menor que 10 % (m/m),
sendo que os metais cromo e zinco encontraram-se concentrados na fragdo organica, enquanto
cobre, chumbo e niquel apresentaram-se, de modo preponderante, na fragdo carbonato.

Esses resultados encontram-se em concordancia com os dados apresentados por Stover
et al. (1976) para amostras de lodo de esgoto anaerdbio provenientes de diferentes ETEs
norte-americanas. Esses autores verificaram uma predominancia de zinco na fragdo organica
(50 % m/m), enquanto chumbo e cobre estiveram presentes, majoritariamente, nas fragcdes
carbonato e sulfeto, respectivamente. Niquel apresentou uma distribuicdo mais homogénea
(32 % como carbonato, 14 % na fracdo organica e 13 % na fracdo trocdvel). Desta forma, a
excegdo de cobre, as fragdes de sulfeto observadas por esses autores foram também pouco
significativas: 9 % para zinco, 7 % para niquel e 4 % para chumbo.

Oake et al. (1984) incluiram ainda cromo entre os metais analisados, obtendo a
seguinte distribuicdo média desse metal em amostras de lodo anaerdbio: 45 % na fase
organica, 25 % como carbonato e 22 % como sulfeto.

Nos estudos conduzidos por Jain e Tyagi (1993), Tyagi (1992) e Tyagi e Couillard
(1987), para diferentes sistemas de lixiviagdo bacteriana, reportou-se a seguinte ordem
decrescente de solubilizagdo maxima, semelhante a obtida no presente trabalho (Tabelas 4.4 e
4.6): Zn = Ni > Cu > Pb.

Para explicar essa ordem relativa de solubilizagdo, esses autores, baseados no trabalho
de Theis e Hayes (1980), trabalharam com a hipotese de que os metais presentes em lodo
anaerobio estavam distribuidos, principalmente, como sulfetos (cerca de 70 % m/m), sendo o

restante complexado a matéria organica.
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Desta forma, segundo esses autores, os sulfetos metalicos presentes no lodo anaerdbio
seriam solubilizados, quase integralmente, pela acao das bactérias do género Thiobacillus, €
dos novos géneros estabelecidos, especialmente pela espécie A. ferrooxidans; enquanto a
solubilizacdo dos metais presentes na fracdo organica seria controlada pela ordem de
estabilidade dos complexos organo-metalicos, estabelecida por Irving e Williams (1948). Essa
ordem de estabilidade foi confirmada por Scott e Horlings (1975) para complexos organo-
metalicos presentes em lodo de esgoto, sendo dada por: Pb > Cu > Ni > Co > Zn > Cd.

No presente trabalho, a ordem de solubilizagdo maxima obtida, excluindo-se cromo,
corresponde exatamente a ordem inversa de estabilidade de complexos organo-metalicos da
série de Irving-Williams. De fato, a andlise da distribuicdo de metais apods o ensaio de
lixiviagdo demonstrou que as fracdes organicas de niquel e zinco foram quase totalmente
solubilizadas, enquanto as fragdes organicas de cromo e cobre foram solubilizadas
parcialmente e, a de chumbo apresentou-se quase sem alteracdo (Figura 4.16).

Entretanto, as fracdes carbonato também apresentaram uma influéncia bastante
significativa na solubilizagdo méaxima obtida neste trabalho, uma vez que os metais niquel,
zinco e cobre, cujos produtos de solubilidade de seus carbonatos sio da ordem de 10°%; 10"% ¢
10 (CHARTIER et al., 2001), apresentaram solubilizagdes elevadas dessas fragdes (acima de
68 %), enquanto chumbo, com produto de solubilidade para carbonatos da ordem de 10"
(CHARTIER et al., 2001), apresentou apenas 14 % de solubiliza¢do dessa fragao (Figura 4.16).

Os resultados discutidos acima demonstram que, de modo um pouco diverso do que
acreditava os autores citados anteriormente (JAIN e TYAGI, 1993; TYAGI, 1992; TYAGI e
COUILLARD, 1987), a eficiéncia de solubilizagcdo dos metais, para o lodo estudado,
mostrou-se controlada, principalmente, pela estabilidade dos complexos organo-metélicos
formados e pelo produto de solubilidade dos carbonatos desses metais. Sendo que, a
contribuicdo da fracdo sulfeto resultou pouco expressiva para a lixiviagdo bacteriana de
metais nesse lodo.

A constatag¢do de que a fragdo sulfeto pouco contribuiu para a solubiliza¢do dos metais
presentes no lodo estudado confirma a dependéncia da solubilizagdo em fun¢do do pH,
observada nas Figuras 4.9 e 4.13, indicando que a solubilizagdo dos metais nos ensaios
realizados ocorreu, principalmente, pelo mecanismo indireto (Equagdo 2.5). Chen e Lin
(2001), em um trabalho sobre a lixiviagdo bacteriana de metais presentes em sedimentos
fluviais, afirmaram, com base na forte dependéncia da solubiliza¢do em fun¢do do pH, que o

processo de lixiviagao de sedimentos € controlado pelo mecanismo indireto.
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A baixa solubiliza¢ao de cromo e sua preponderancia na fragdo organica sugerem que
esse metal apresente estabilidade elevada para seus complexos organo-metalicos presentes no
lodo. Sua ndo inclusdo na série de Irving-Williams e nos estudos de Scott e Horlings (1975),
entretanto, ndo permite confirmar essa hipdtese. Estudos sobre a estabilidade de complexos
organo-metalicos contendo cromo nao sdo comuns na literatura. Takahashi et al. (1997)
determinaram constantes de estabilidade para complexos hiimicos formados com diversos
metais, entre eles cromo. Dos metais estudados, cromo apresentou valores para a constante de
estabilidade cerca de duas vezes mais elevados que o metal zinco.

Finalizando este projeto, avaliou-se o efeito da acidificacdo do lodo sobre a
distribuicao das fracdes de nitrogénio e fosforo e, sobre o numero de bactérias indicadoras.

Os nutrientes nitrogénio e fosforo estdo presentes no lodo de esgoto na forma de
compostos organicos e, portanto, ndo prontamente disponiveis a nutricio das plantas. Tal
caracteristica, entretanto, ¢, em geral, benéfica a disposicdo do lodo como fertilizante de
liberacao lenta, minimizando a perda desses nutrientes (KORENTAJER, 1991).

Alguns autores (SHANABLEH e GINIGE, 1999; COUILLARD e MERCIER, 1993)
manifestaram a preocupacdo de que a acidificacdo do lodo durante o processo de lixiviagao
pudesse alterar a distribuicdo desses nutrientes, de forma a aumentar a fracdo mineral de
nitrogénio e a fragdo soluvel de fosforo, modificando, assim, sua disponibilidade.

Os resultados obtidos (Tabela 4.7) indicaram que a contribui¢do da lixiviacdo
bacteriana na alteragdo da fragdo mineral de nitrogénio resultou relativamente pequena,
especialmente quando considerada as alteragdes ocorridas no frasco-controle. Além disso, foi
possivel verificar uma diminui¢do da concentracdo de nitrogénio total no frasco-controle,
possivelmente devida a volatilizagdo de amonia.

No trabalho apresentado por Shanableh e Ginige (1999), foram quantificadas as
fragdes nitrogénio-Kjeldahl e nitrogénio amoniacal, para um ensaio de lixivia¢do utilizando
thiobacilli endogenos sulfo-oxidantes, nas mesmas condigdes de incubagdo do presente
trabalho. Esses autores verificaram que, apds a lixiviagdo do lodo anaerdbio, a concentragdo
de nitrogénio Kjeldahl foi diminuida de 1750 mg-L™' para 950 mg-L™", o que foi explicado
pela conversdo de parte do nitrogénio organico em nitrito-nitrato. As perdas de nitrogénio
Kjeldahl para o frasco-controle (lodo ndo-inoculado e sem adigdo de S°) foram ainda mais
acentuadas, resultando em uma concentragio final de 705 mg-L™.

Couillard ¢ Mercier (1993), trabalhando com um sistema de lixiviagdo continua,
utilizando lodo aerobio inoculado com a espécie A. ferrooxidans, ndo observaram variagao na

concentracdo de nitrogénio organico, para o lodo acidificado a pH final 2,7.
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Quanto a solubilizagdo de fosforo, os resultados apresentados na Tabela 4.7 indicam
que houve um aumento mais significativo na fracdo soluvel desse nutriente, embora a
variagdo no frasco-controle também tenha sido significativa.

No estudo citado anteriormente, Shanableh e Ginige (1999) observaram um aumento
da fragdo soluvel de fosforo de 33 %, no lodo anaerdbio antes da lixiviagdo, para 83 % no
lodo apos a lixiviagdo e, para 49 % no frasco-controle. Couillard e Mercier (1993), por sua
vez, ndo observaram alteragdes na distribuicao das fracdes de fosforo.

Considerando-se a mineralizagdo de nitrogénio e solubiliza¢do de fosforo observadas
no frasco-controle (Tabela 4.7), pode-se concluir que o efeito da acidificacdo do lodo na
alteragdo da distribuicao desses nutrientes nao pode ser considerado significativo.

Por fim, a enumeracdo de bactérias indicadoras ao longo de um ensaio de lixiviagdo,
utilizando lodo digerido com concentragio de 20 g-L”', permitiu verificar que a acidificagdo
do lodo, a valores de pH menores que 2,0, mostrou-se eficiente no decaimento de coliformes
totais, coliformes fecais e estreptococos fecais (Figura 4.18). Resultados similares foram
observados por Blais et al. (1992¢) para lodo aerébio com concentragio de sélidos de 17 g-L™,
em um sistema utilizando thiobacilli endégenos sulfo-oxidantes, com pH final de 1,5.

No trabalho realizado por Henry et al. (1991), utilizou-se um sistema continuo de
lixiviacdo de lodo anaerobio, inoculado com a espécie A. ferrooxidans, para o qual foram
estudadas as seguintes concentracdes de solidos totais: 1,3; 12,7 e 28,8 g'L'l. A enumeracgao
das populacdes de bactérias indicadoras foi realizada pelo método presuntivo-confirmativo.

Esses autores verificaram que o decaimento de bactérias indicadoras ocorreu apenas
para as concentragdes de 1,3 e 12,7 g-L"'. Assim, concluiram que ¢ necessario manter uma
concentragdo de solidos abaixo de 10 gL, para que ocorra um decaimento efetivo das
bactérias indicadoras, uma vez que, segundo esses autores, até essa concentragdo, as bactérias
nao conseguem se beneficiar da barreira de protecdo formada pelos solidos presentes no lodo.
Entretanto, a manutengdo do pH em valores proximos a 3,0 pode ter sido responsavel pelo

baixo decaimento observado pelos autores.
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CONCLUSOES

As concentracdes totais dos metais cromo, cobre, chumbo, niquel e zinco no lodo digerido
(anaerdbio) gerado pela ETE-Franca (SP) apresentaram variagdes significativas, no
periodo analisado (agosto de 1.999 a outubro de 2.001). Dentre as fontes dessas variagoes,
foram identificadas: o recebimento do lodo gerado pela ETA-Franca (SP) e, a detecg¢ao de
despejos clandestinos realizados por curtumes localizados no municipio.

O ensaio preliminar de lixiviagdo bacteriana, utilizando a linhagem A. thiooxidans FGOI,
demonstrou que eficiéncias similares de solubilizacdo dos metais podem ser obtidas
utilizando-se lodo digerido ou nao-digerido, desde que sejam atingidos os mesmos valores
de pH final. A inclusdo de controles quimico e biolodgico confirmou a ocorréncia de
oxidacdo biologica do enxofre elementar e, a necessidade de adi¢do desse substrato para
que ocorra a solubilizacdo dos metais.

O procedimento de enriquecimento utilizado para obtencdo de um indculo contendo
thiobacilli enddégenos permitiu a diminuicdo do tempo necessario para abaixamento do
pH, desde 7,0 até cerca de 1,5, de 8 para 6 dias.

A presenca de thiobacilli endégenos no lodo digerido foi confirmada, tendo-se verificado
uma sucessao de populagdes entre os thiobacilli neutrofilicos e os acidofilicos, quando o
ensaio foi iniciado a pH 7,0. Duas fases exponenciais de crescimento foram observadas
para o desenvolvimento dos thiobacilli acidofilicos, para ambas as condi¢des de pH inicial
empregadas (7,0 e 4,0).

O efeito da temperatura e do pH inicial sobre a eficiéncia de solubilizagdo dos metais foi
significativo para a condigdo de pH inicial 7,0 e temperatura de 40°C. Nessa condi¢do
ocorreu a estabilizacdo do pH em 2.,4; resultando em eficiéncias de solubilizagdo mais
baixas que nas demais condigdes ensaiadas, para as quais os valores finais de pH
resultaram proximos a 1,5.

O modelo sigmoidal de Boltzmann resultou em um melhor ajuste dos dados
experimentais quando comparado ao modelo de cinética de primeira ordem. Os
parametros da equacdo de Boltzmann permitiram determinar a solubilizacdo maxima do
processo, bem como a constante da velocidade de solubilizagdo (kz) para o ponto de
inflexdo da curva de solubilizacdo, que pode ser associada a uma constante de

velocidade maxima de solubilizagao;
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Os valores de kz resultaram mais elevados para a condi¢do de temperatura de 30°C; sendo
que, a pH inicial 7,0 obtiveram-se os valores mais elevados de kz para cromo, cobre e
chumbo e, a pH inicial 4,0, para niquel e zinco.

O efeito da concentracdo de solidos totais, para a faixa de concentracdo estudada (10 a
40 g-L™") mostrou-se pouco significativo sobre a eficiéncia de solubilizagio dos metais.

O aumento na concentracao de solidos totais, desde 10 até 40 g~L'1, resultou em valores
mais baixos para a constante de velocidade de solubilizacdo (k3), especialmente para os
metais cromo, cobre e chumbo. Os valores de k; para os metais niquel e zinco mostraram-
se menos sensiveis a variagdo da concentracdo de soélidos totais, para a faixa de
concentragoes estudadas.

A analise das solubilizacdes obtidas durante os diversos ensaios de lixiviacao bacteriana
realizados permitiu verificar a existéncia de dois padroes diferenciados de solubilizagao.
No primeiro padrdo, encontram-se os metais niquel e zinco, cuja solubilizacdo foi iniciada
a valores de pH elevados (entre 5,0 e 6,0), tendo apresentado elevados indices de
solubilizagdo, acima de 90%. No segundo padrdo, encontram-se os metais cromo, cobre e
chumbo, os quais tiveram sua solubilizac¢do iniciada a valores de pH bastante baixos (entre 2,5
e 3,0), com indices de solubilizacdo da ordem de 50 % para cromo e chumbo e, de 80 %
para cobre.

A determinacdo da distribui¢do das espécies metalicas presentes no lodo, antes e apos
a lixiviacdo, permitiu verificar que a eficiéncia de solubilizacdo dos metais, para o
lodo estudado, foi controlada pela estabilidade dos compostos organo-metélicos
presentes nesse lodo e, pelo produto de solubilidade dos carbonatos desses metais. A
contribuicdo da fragcdo sulfeto resultou pouco significativa para a lixiviagdo bacteriana
do lodo estudado, confirmando que a solubilizagdo de metais ocorreu por mecanismo
indireto (Equagao 2.5).

A contribuicao da lixiviagdo bacteriana na alteragdo da fragdo mineral de nitrogénio e na
fragao soluvel de fosforo mostrou-se pouco significativa frente as variagdes observadas no
frasco-controle.

A acidificagdo do lodo até valores de pH abaixo de 2,0 mostrou-se eficiente no
decaimento da populagdo de bactérias indicadoras (coliformes totais, coliformes fecais e
estreptococos fecais), tendo-se obtido concentragdes finais desses organismos menores

que 4x10° UFC-100 mL™".
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7 SUGESTOES PARA TRABALHOS FUTUROS

Estudos complementares visando elucidar alguns dos resultados obtidos neste projeto
deveriam contemplar: (i) investigagdo do fenomeno observado quanto a ocorréncia de duas
regides de crescimento exponencial para a enumeragdo de thiobacilli acidofilicos durante
ensaio de lixiviacdo bacteriana. Essa investigacdo deveria incluir ainda estudos com a
linhagem A. thiooxidans SWFr, isolada do lodo gerado na ETE-Franca (SP) e; (ii)
identificagdo de complexos organo-metalicos presentes no lodo anaerobio e determinacao dos
correspondentes coeficientes de estabilidade.

Com a finalidade de aumentar o conhecimento sobre o acimulo de metais no lodo, a
execucdo de um balanco de massa em relagdo aos metais ao longo dos processos envolvidos
na Estacdo seria de grande interesse, inclusive pela falta de dados dessa natureza.

O desenvolvimento do processo de lixiviagcdo bacteriana de metais em lodo de esgoto
ainda requer estudos sobre diferentes substratos, devendo-se incluir entre eles, rejeitos
industriais contendo compostos de enxofre reduzido; além de estudos sobre uma possivel
recuperacdo do enxofre elementar ndo reagido.

A aplicagdo de modelos cinéticos que melhor representassem os perfis de
solubilizacdo obtidos permitiria a geragdo de modelos para previsao da eficiéncia de
solubilizacdo, em fun¢do das condicdes de operagdo do processo; bem como o
desenvolvimento do controle desse processo por meio de funcgdes de transferéncia de massa.

Finalmente, a implementacdo do processo de lixiviagdo de metais em lodo requer
ainda estudos sobre processos de separacdo dos metais solubilizados, sem o0s quais os

beneficios da lixiviagdo estariam comprometidos.
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8 CONSIDERACOES FINAIS

Um dos resultados mais importantes deste estudo refere-se a solubilizagao diferencial
observada para os metais investigados. Assim, verificou-se que a solubiliza¢dao de 70 a 80 %
da concentracdo total de niquel e zinco presente no lodo pode ser facilmente conseguida, a
valores de pH proximos a 3,0. Entretanto, para a solubiliza¢do de cromo, chumbo e cobre, sao
necessarios valores de pH proximos a 1,0, para que sejam atingidas solubiliza¢des da ordem
de 50 % para os dois primeiros metais. Portanto, a contaminacdo de lodo de esgoto com
cromo ou chumbo pode significar uma grande dificuldade técnica de remogao desses metais,
enquanto lodos contaminados com os demais metais, especialmente niquel e zinco, podem ser
mais facilmente tratados pelo processo de lixiviagao bacteriana.

Disto resulta que os metais cromo e chumbo devem ter suas possiveis fontes geradoras
melhor identificadas e, se possivel, controladas, para evitar sua entrada na rede coletora de
esgoto, uma vez que sua retirada do lodo ndo consegue, mesmo em estudos em escala de
laboratorio, atingir eficiéncias de 100 %.

Encerrando este trabalho, pode-se afirmar que, de modo geral, o processo de lixiviagao
bacteriana aplicado a lodo de esgoto mostrou-se viavel tecnicamente, em condigdes de
temperatura, pH inicial e concentracdo de solidos totais que facilitam sua operacionalizacao,
apresentando ainda a caracteristica de ndo alterar significativamente a distribui¢do das fracdes
de nitrogénio e fosforo, e proporcionando uma higienizagdo adicional do lodo pelo

decaimento de bactérias indicadoras.
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Diagrama de formas quimicas predominantes para os metais cromo, chumbo, niquel e
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ANEXO B

Composicao do meio “9K” descrito por Silverman e Lundgren (1959), utilizado para

manutencio da linhagem A. thiooxidans FGO01.

Tabela B — Composi¢ao do meio “9K’ descrito por Silverman e Lundgren (1959).

Componentes Quantidade
(NH4)2SO4 30¢g

K>;HPO4 0,5¢g
MgS0,4-7H,0 05¢g

KCl 0,1 g

Ca(NO3), 0,01 g

H,O destilada gsp 1000 mL
pH 2,8 (H,S04 1 M)

Como fonte de energia, foi utilizado enxofre elementar (SO), na forma de pd, a uma
concentragdo de 10 g'L”' (GARCIA JUNIOR, 1989). A solucdo de sais foi esterilizada, em
autoclave, a 120°C por 20 min. Para a esterilizacdo do enxofre, foi utilizada a condi¢do de
110°C por 1 h (GARCIA JUNIOR, 1989), a fim de evitar sua sublimagdo. O enxofre foi

adicionado a solucdo de sais apenas no momento do uso.
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ANEXO C

Composicao do meio contendo tiossulfato de sédio descrito por Barton e Shively (1968),

utilizado na preparacio de meio sélido para enumeracio de thiobacilli endogenos.

Tabela C — Composi¢ao do meio de cultura descrito por Barton e Shively (1968).

Componentes Quantidade
Na,S,03 50g

KH,POg4 30g
MgSO04-7H,0 0,5¢g
(NH4)2SO4 0,4¢g
CaCl,-7H,0 0,25¢

FeSO4 7H,O 0,01 ¢g

H,O destilada gsp 1000 mL
pH 7,0 (NaOH 2 M)

ou 4,0 (H,S0, 1 M)

A solugdo de sais foi preparada de forma a se obter uma solucdo 2 vezes mais
concentrada que aquela apresentada acima. O pH da solugdao foi ajustado para 4,0
(crescimento de thiobacilli acidofilicos) ou 7,0 (crescimento de thiobacilli neutrofilicos). Um
volume idéntico ao da solug¢do de sais foi preparado contendo 4% (m/v) de adgar. Ambas as
solugdes foram esterilizadas separadamente, em autoclave, a 120°C por 20 min. Apos
resfriamento até 50°C, as solugdes foram misturadas (1:1 v/v) e dispensadas em placas de
Petri esterilizadas.

A alteragdo feita em relacdo ao meio original refere-se a diminui¢do da concentracio
de CaCl,"7H,0 de 0,25 g para 0,10 g, a fim de evitar a precipitacdo de Ca(OH),, quando do

ajuste do pH da solucdo de sais para 7,0.
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