
 

 

 

 

 
 

UNIVERSIDADE FEDERAL DE CAMPINA GRANDE - UFCG 

CENTRO DE TECNOLOGIA E RECURSOS NATURAIS - CTRN 

PROGRAMA DE PÓS-GRADUAÇÃO EM ENGENHARIA CIVIL E AMBIENTAL 

 

 

 

 

 

ELISÂNGELA MARIA DA SILVA 

 

 

 

 

 
 

TESE DE DOUTORADO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

ECOTOXICIDADE DE RESÍDUOS SÓLIDOS URBANOS E DE LIXIVIADO 

GERADO EM ATERRO SANITÁRIO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CAMPINA GRANDE – PB 

2022 



 

 

 

 

ELISÂNGELA MARIA DA SILVA 

 

 

 

 

 

 

 

 
ECOTOXICIDADE DE RESÍDUOS SÓLIDOS URBANOS E DE LIXIVIADO 

GERADO EM ATERRO SANITÁRIO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

Tese apresentada ao Programa de Pós-Graduação 

em Engenharia Civil e Ambiental da Universidade 

Federal de Campina Grande, como parte dos 

requisitos para a obtenção do título de Doutor. 

 

Área de concentração: Engenharia de Recursos 

Hídricos e Sanitária 

 

 

 

MÁRCIO CAMARGO DE MELO, Dr. 

Orientador 

 

VERUSCHKA ESCARIÃO DESSOLES MONTEIRO, Dra. 

Coorientadora 

 

Agência Financiadora: CAPES 

 

 

 

 

 

 

CAMPINA GRANDE – PB 

2022 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 
 

 
S586e 

 
Silva, Elisângela Maria da. 

 Ecotoxicidade de resíduos sólidos urbanos e de lixiviado gerado 

em aterro sanitário / Elisângela Maria da Silva. – Campina Grande, 

2022. 

185 f. : il. : color. 

 
Tese (Doutorado   em   Engenharia   Civil   e   Ambiental)   – 

Universidade Federal de Campina Grande, Centro de Tecnologia e 

Recursos Naturais, 2022. 
 "Orientação: Prof. Dr. Márcio Camargo de Melo, Profª. Drª. 

Veruschka Escarião Dessoles Monteiro". 

 Referências. 

 
1. Aterro Sanitário. 2. Avaliação Ecotoxicológica. 3. Eisenia 

Andrei. 4. Ensaio Comportamental. 5. Daphnia Magna. 6. 

Toxicidade em Espécies Vegetais. I. Melo, Márcio Camargo de. II. 

Monteiro, Veruschka Escarião Dessoles. III. Título. 

 
CDU 628.472.3(043) 

                              FICHA CATALOGRÁFICA ELABORADA PELA BIBLIOTECÁRIA MARIA ANTONIA DE SOUSA CRB 15/398 

 
 

 

 



 

 

 

 

ELISÂNGELA MARIA DA SILVA 

 

 

 
ECOTOXICIDADE DE RESÍDUOS SÓLIDOS URBANOS E DE LIXIVIADO 

GERADO EM ATERRO SANITÁRIO 

 

 

 

Aprovada em 16 de março de 2022. 

 

 

BANCA EXAMINADORA 

 

 

_______________________________________________ 

                                      Prof. Dr. Márcio Camargo de Melo 

(Orientador) 

UFCG/ UAEC/CTRN 

 

 

 

______________________________________________ 

Profa. Dra. Veruschka Escarião Dessoles Monteiro 

 (Coorientadora) 

UFCG/ UAEC/CTRN 

 

 

_______________________________________________ 

Profa. Dra. Libânia da Silva Ribeiro 

(Examinadora interna) 

UFCG/PPGECA/CTRN 

 

 

_______________________________________________ 

Profa. Dra. Rosângela Gomes Tavares 

(Examinadora externa) 

UFRPE/DTR 

 

 

_______________________________________________ 

Profa. Dra. Daniele Maia Bila 

(Examinadora externa) 

UERJ/DESMA 

 

 

CAMPINA GRANDE – PB  

2022 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A minha querida MÃE, exemplo de amor, fé 

e dignidade. 

Aos meus irmãos, Edicleison Bispo (in 

memorian) e Cassimiro Edson. 

 



 

 

 

 

AGRADECIMENTOS 

 

Agradeço a DEUS, em primeiro lugar, pela proteção em todos os momentos da 

minha vida. 

Aos meus pais Rita Maria e Cesanildo Bispo, pelo exemplo de vida e por não 

desistirem em nenhuma dificuldade. 

Aos meus irmãos, Edicleison Bispo (in memorian), Cassimiro Edson, Cesinha 

Bispo, Celina Bispo e Isis Maria e ao meu sobrinho Ádryan Carneiro que sempre 

acreditaram em mim. 

A José Cleidimário, pelos ensinamentos, incentivo e paciência durante toda a 

realização do doutorado. 

As minhas amigas Tatiane Carolyne, Naiara Angelo, Jeovana Jisla, Libânia 

Ribeiro, Thâmara Ismael, Cheila Ferreira, Janine Patrícia, Silvia Raphaele, Maria Leide, 

Jobsan Sueny, Rubênia Costa, Aline Ferreira e Elaine Cristina por todo carinho e orações. 

 Aos meus orientadores Prof. Dr. Márcio Camargo e a Profª. Drª Veruschka 

Escarião Dessoles Monteiro, pelos conhecimentos compartilhados. 

Aos professores do Programa de Pós-Graduação de Engenharia Civil e Ambiental, 

pelos conhecimentos compartilhados. 

À professora Profª. Drª Soahd, do departamento de Engenharia Agrícola, pela 

oportunidade de orientação no estágio à docência. 

Aos integrantes do grupo de pesquisa de Geotecnia Ambiental (GGA) que foram 

fundamentais para a realização desta pesquisa, em especial a Samanda Costa, Naiara 

Ângelo, Libânia Ribeiro, Jeovana Jisla, Amanda Bezerra, Jordan Carneiro, Márbara 

Almeida, Luiza Murici, Danilo Brito e ao ex GGA, Breno Moura. 

Aos membros da banca examinadora, professora Drª. Libânia Ribeiro, Rosângela 

Gomes e Daniele Bila, pelas valiosas contribuições prestadas a este trabalho. 

Aos técnicos do laboratório de saneamento da UFCG, Francisco (Tikinho) e Igor. 

Aos funcionários do LEP, Ladjane e Joseildo pela amizade e pela disponibilidade 

em ajudar sempre que necessário. 

A CAPES – Coordenação de Aperfeiçoamento de Pessoal de Nível Superior, que 

financiou a bolsa de estudos. 

Aos que contribuíram direta e indiretamente para que a pesquisa fosse realizada. 

A todos, muito obrigada! 



 

 

 

 

RESUMO 

 

O estudo da ecotoxicidade em Aterros Sanitários tem por finalidade mensurar o potencial 

que os Resíduos Sólidos Urbanos (RSU), bem como o lixiviado, possuem em causar 

efeitos adversos ao meio ambiente e à saúde humana. Assim, neste trabalho, teve-se por 

objetivo determinar os efeitos ecotóxicos dos RSU e do lixiviado gerado em um Aterro 

Sanitário, utilizando organismos-teste de diferentes níveis tróficos. A metodologia foi 

dividida em duas etapas gerais: a primeira compreendeu a amostragem dos RSU recém-

aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento, coletadas no Aterro Sanitário em Campina 

Grande (ASCG), Paraíba, Brasil, em que foram determinadas a composição gravimétrica, 

a caracterização físico-química e classificação, os testes de fitotoxicidade por meio da 

Germinação Relativa das Sementes (GRS), o Crescimento Relativo da Raiz (CRR) e a 

análise da Concentração Efetiva (CE50,5dias) em sementes de tomate (Solanum 

lycopersicum) e repolho (Brassica oleraceae); na segunda etapa, realizaram-se ensaios 

físico-químicos e ecotoxicológicos em sementes de tomate, repolho, em microcrustáceo 

(Daphnia magna) e em minhocas (Eisenia andrei), utilizando o lixiviado in natura do 

ASCG. Para a fitotoxicidade dos RSU, na concentração de 1%, a GRS foi de 300, 20 e 

7% (sementes de tomate) e de 117, 600 e 47% (sementes de repolho) para os resíduos 

recém-aterrados, com 1 e 2 anos, em respectivo. O CRR das sementes de tomate e de 

repolho, para os resíduos com 1 ano, foi de 105,4, 74,6 e 87,56% e de 84,94, 75,86 e 

61,15%, respectivamente, nas diluições de 1, 5 e 10%. Para os resíduos com 2 anos, o 

CRR foi de 170, 171, 94, 70 e 60%, nas diluições de 1, 5, 10, 25 e 50% e de 18, 15,92, 

34 e 49,61% nas concentrações 1, 5, 10 e 25%, em sementes de tomate e de repolho, em 

sequência. Observaram-se uma CE50,5dias de 20,85 e 47,91% nas sementes de tomate e 

uma CE50,5dias de 40 e 32% nas sementes de repolho, para os resíduos com 1 e 2 anos, 

nesta ordem. As sementes de tomate e de repolho expostas ao lixiviado apresentaram 

CE50,5dias de 12,75 e 16,78%, respectivamente. Na avaliação da toxicidade do lixiviado, 

obtiveram-se uma CE50,48h de 1,22%, para a Daphnia magna, e uma Concentração Letal 

(CL50,14dias) de 56%, para a Eisenia andrei. O ensaio comportamental de fuga, demonstrou 

que a exposição às concentrações entre 10,38 e 39,86 mL.kg-1 de lixiviado levou à fuga 

das minhocas e a perda de habitat foi observada na concentração de 55,80 mL.kg-1, na 

qual se obteve Fuga (F) ≥80%. Concluiu-se que a toxicidade dos resíduos nas sementes 

de tomate e de repolho reduziu com o aumento do tempo de aterramento. O lixiviado do 

ASCG mostrou-se muito tóxico às sementes, à Daphnia magna e à Eisenia andrei, sendo 

que, entre os organismos-teste avaliados, o microcrustáceo foi o mais sensível. 

Entretanto, os demais organismos mostraram-se adequados para a avaliação 

ecotoxicológica do lixiviado gerado no ASCG. 

 

Palavras-chave: Avaliação ecotoxicológica. Eisenia andrei. Ensaio comportamental. 

Daphnia magna. Toxicidade em espécies vegetais. 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

ABSTRACT 

 

The study of ecotoxicity in sanitary landfills aims to measure the potential that Urban 

Solid Waste (USW), and the leachate, have to cause adverse effects to the environment 

and human health. Thus, in this work aimed to determine the ecotoxic effects of USW 

and leachate generated in a sanitary landfill, using test organisms of different trophic 

levels. The methodology was divided into two general steps: the first comprised the 

sampling of the USW newly grounded, with 1 and 2 years of grounding, collected at the 

Sanitary Landfill in Campina Grande (SLCG), Paraíba, Brazil, in which the gravimetric 

composition, physicochemical characterization and classification, phytotoxicity tests 

using Relative Seed Germination (RSG), Relative Root Growth (RRG) and analysis of 

Effective Concentration (EC50.5days) in tomato (Solanum lycopersicum) and cabbage 

(Brassica oleraceae) seeds was determined; in the second stage, physical-chemical and 

ecotoxicological tests were carried out on tomato seeds, cabbage, microcrustaceans 

(Daphnia magna) and earthworms (Eisenia andrei), using the in natura leachate of the 

SLCG. For the phytotoxicity of the USW, at a concentration of 1%, the RSG was equal 

to 300, 20 and 7% (tomato seeds) and 117, 600 and 47% (cabbage seeds) for newly 

grounded residues, with 1 and 2 years, in respective. The RRG of tomato and cabbage 

seeds, for residues with 1 year of grounding, was of 105.4, 74.6 and 87.56% and 84.94, 

75.86 and 61.15%, respectively, at the dilutions of 1, 5 and 10%. For residues of 2 years, 

the RRG was of 170, 171, 94, 70 and 60%, in the dilutions of 1, 5, 10, 25 and 50% and 

of 18, 15.92, 34 and 49.61% at the concentrations of 1, 5, 10 and 25% in tomato and 

cabbage seeds, in sequence. An EC50.5days of 20.85 and 47.91% were observed in tomato 

seeds and an EC50.5days of 40 and 32% in cabbage seeds, for residues with 1 and 2 years, 

in this order. Tomato and cabbage seeds exposed to leachate showed EC50.5days of 12.75 

and 16.78%, respectively. In the toxicity assessment of the leachate, an EC50.48h of 1.22% 

to Daphnia magna, and a Lethal Concentration (LC50.14days) of 56%, to Eisenia andrei, 

were obtained. The behavioral escape test showed that exposure to concentrations 

between 10.38 and 39.86 mL.kg-1 of leachate resulted to the escape of earthworms and 

habitat loss was observed at a concentration of 55.80 mL.kg-1, in which the Escape (F) ≥ 

80% was obtained. It was concluded that the toxicity of residues in tomato and cabbage 

seeds reduced with increasing of the grounding time. The leachate of SLCG proved to be 

very toxic to seeds, to Daphnia magna and to Eisenia andrei and, between the test 

organisms evaluated, the microcrustacean was the most sensitive. However, the other 

organisms proved to be adequate for the ecotoxicological assessment of the leachate 

generated in the SLCG. 

 

Keywords: Ecotoxicological assessment. Eisenia andrei. Behavioral test. Daphnia 

magna. Toxicity in vegetal species. 
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HPA   Hidrocarmonetos Policíclicos Aromáticos 

GRS-T  Germinação Relativa da Semente do Tomate 

GRS-R  Germinação Relativa da Semente do Repolho 

Hg   mercúrio 

IG   Índice de Germinação  

ISO   International Organization for Standardization 

LMP   Limite Máximo Permissível 

K   potássio  

Kg   quilograma 

mg.L-1  miligrama por litro 

Mo   molibdênio  

Mg   magnésio 

Mn   manganês 

N   Normalidade 

NBR   Norma Brasileira 

Na   sódio 

NAT   Nitrogênio Amoniacal Total 

N-NH4
+ Amônia ionizável 

N-NH3  Amônia livre 

NO2
-  Nitrito 

NO3
-  Nitrato 

OECD  Organisation for Economic Co-operation and Development 

OMS   Organização Mundial de Saúde  

PET   Politereftalato de etileno 

Pb   chumbo 

PB  Paraíba 

PCBs   Bifenilas Policloradas 

pH   potencial Hidrogeniônico 

PMGIRS  Plano Municipal de Gerenciamento Integrado de Resíduos Sólidos 



 

 

 

 

PPA  Potencial de Periculosidade Ambiental 

PVC   Policloreto de Vinila 

RSU   Resíduos Sólidos Urbanos 

RSO   Resíduos Sólidos Orgânicos  

RPM   Rotações Por Minuto 

Se   selênio 

SAT   Solo Artificial Tropical 

TNT  Tecido Não Tecido 

UFCG   Universidade Federal de Campina Grande 

USEPA  Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos 

UT  Unidades Tóxicas 

VMP   Valores Máximos Permitidos 

Zn   zinco 
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1 INTRODUÇÃO 

O estudo da ecotoxicidade auxilia na avaliação dos riscos ambientais associados 

a diversas fontes de poluição, a exemplo dos Resíduos Sólidos Urbanos (RSU) 

depositados em Aterros Sanitários e do lixiviado gerado, que causam efeitos adversos ao 

meio ambiente e à saúde da população. Isso ocorre devido os RSU e o lixiviado conterem 

vários compostos tóxicos e genotóxicos aos organismos vivos, além de serem fontes de 

contaminação do solo, das águas superficiais e subterrâneas (KJELDSEN et al., 2002; 

KLAUCK et al., 2017).  

A avaliação dos riscos ecotoxicológicos em lixiviados de aterros sanitários, 

tradicionalmente, é baseada na caracterização físico-química, em que a própria 

ecotoxicidade não é considerada. Segundo Arunbabu, Indu e Ramasamy (2017) e 

Wdowczyk e Szymańska-Pulikowska (2021), apenas essas análises não são suficientes 

para determinar a toxicidade desses efluentes. Assim, identificar os contaminantes 

responsáveis pela toxicidade é difícil devido ao número limitado de parâmetros que são 

usualmente analisados em laboratórios e da complexidade e heterogeneidade do lixiviado. 

Desse modo, as análises convencionais, não fornecem informações suficientes para 

avaliação dos efeitos de compostos tóxicos em organismos vivos (BUDI et al., 2016). 

Nas últimas décadas, diferentes bioensaios têm sido empregados para 

complementar a avaliação da toxicidade do lixiviado de aterros sanitários (BADERNA; 

CALONI; BENFENATI, 2019). Em geral, segundo Ghosh et al. (2017), os principais 

organismos-teste utilizados são bactérias, microcrustáceos e peixes, logo, os impactos 

causados em plantas e em outros organismos do solo não são considerados. Destaca-se 

que, a maioria dos estudos se concentram na análise da ecotoxicidade apenas do lixiviado 

e não levam em consideração a toxicidade associada aos RSU, e também não avaliam as 

diferentes idades de aterramento, como também, utilizam organismos-teste representante 

somente de um nível trófico ou de um único ambiente.  

Desta forma, para suprir essa lacuna, os ensaios ecotoxicológicos, em diferentes 

espécies e pertencentes a mais de um nível trófico, têm sido recomendados como 

ferramenta adicional na avaliação da toxicidade de efluentes complexos, como o lixiviado 

de aterro sanitário (GHOSH et al., 2017; LUO et al., 2020; SZYMAŃSKA-

PULIKOWSKA; WDOWCZYK, 2021). O uso de dois ou mais organismos-teste é 

importante, visto que, dificilmente uma única espécie pode representar os danos a um 

determinado ecossistema. Assim, os testes são empregados para estimar os efeitos 
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adversos que os poluentes causam a biota aquática e terrestre, possibilitando avaliar os 

impactos em organismos vivos nesses ambientes. 

Diante do contexto, novas pesquisas vêm sendo desenvolvidas com intuito de 

buscar ferramentas que possibilitem avaliar a qualidade de determinado ambiente, assim 

como pressupor situações críticas de contaminações. Estudos desenvolvidos por Ghosh 

et al. (2017) e Colombo et al. (2019) utilizaram bioensaios em organismos aquáticos e 

plantas para determinar a toxicidade de lixiviados. No entanto, as avaliações 

ecotoxicológicas terrestres com lixiviado de aterros sanitários ainda são pouco estudadas, 

principalmente, as que utilizam organismos da espécie Eisenia andrei. O mesmo não 

ocorre com organismos aquáticos, os quais no Brasil são indicados pela Resolução do 

Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) n. 430 (BRASIL, 2011), como 

modelos de utilização obrigatória prévia ao lançamento de efluentes em corpos hídricos.  

No estado da Paraíba, a Norma Técnica n. 301 (SUDEMA, 1988), estabelece 

padrões de lançamento de efluentes em corpos receptores, no entanto, não abrange os 

ensaios ecotoxicológicos em organismos aquáticos e terrestres para o controle da 

toxicidade. Com base no cenário exposto, avaliar a ecotoxicidade dos RSU em diferentes 

tempos de aterramento e do lixiviado, utilizando organismos-teste de mais de um nível 

trófico, como as sementes de tomate (Solanum lycopersicum), sementes de repolho 

(Brassica oleraceae), os microcrustáceo (Daphnia magna) e as oligoquetas (Eisenia 

andrei), melhor caracteriza a ecotoxicidade do lixiviado de aterros sanitários, visto que, 

organismos de espécies diferentes não apresentam sensibilidades iguais aos agentes 

tóxicos. Além do que, esses organismos têm se destacado por serem sensíveis as 

alterações ambientais, cumprem os requisitos de ética animal, são padronizados 

nacionalmente e internacionalmente e podem ser cultivados em laboratórios. 

Dessa forma, este trabalho servirá de base para a implementação e consolidação 

de protocolos de testes de ecotoxicidade em RSU e em lixiviado, constituindo-se ainda 

em um guia para as agências reguladoras ambientais e o poder público na tomada de 

decisões, já que, no Brasil ainda não há normas específicas que estabeleçam critérios que 

sirvam de base para a avaliação ecotoxicológica em áreas de aterros sanitários, utilizando 

organismos de diferentes níveis tróficos e em diferentes ambientes. Com isso, os 

resultados deste estudo contribuirão na determinação de critérios para a classificação de 

RSU, fornecendo subsídios para elaboração e reformulação de normas técnicas que visem 

a implementação de bioensaios como ferramenta legal no monitoramento ambiental de 

aterros sanitários. 



20 

 

 

 

2 OBJETIVOS 

2.1 Geral 

 

 Determinar os efeitos ecotóxicos de resíduos sólidos urbanos e do lixiviado de 

Aterro Sanitário utilizando organismos-teste de diferentes níveis tróficos. 

 

2.2 Específicos 

 

 Quantificar a ecotoxicidade dos resíduos de até dois anos de aterramento e do 

lixiviado in natura, por meio de testes de fitotoxicidade. 

 Determinar a toxicidade aguda do lixiviado in natura em microcrustáceo Daphnia 

magna. 

 Mensurar a toxicidade aguda em solo artificial tropical contaminado com 

lixiviado in natura em minhocas da espécie Eisenia andrei. 

 Obter um parâmetro comportamental dos organismos-teste Eisenia andrei, 

quando expostos ao solo artificial tropical contaminado com lixiviado in natura 

em diferentes concentrações. 

 Comparar a toxicidade dos resíduos sólidos aterrados e do lixiviado gerado, por 

meio da CE50,5dias em sementes de Solanum lycopersicum e de Brassica oleraceae. 

 Identificar as espécies biológicas que foram mais sensíveis para a determinação 

da toxicidade do lixiviado in natura. 
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3 REFERENCIAL TEÓRICO 

 

3.1 Problemática dos resíduos sólidos 

 

O crescimento populacional, a rápida urbanização, a economia em expansão e o 

aumento do padrão de vida nos países em desenvolvimento aceleraram a taxa de geração 

dos RSU. Com isso, o descarte desses resíduos tem se tornado um grande desafio nas 

áreas urbanas e rurais de muitos países do mundo. Esses problemas estão relacionados, 

dentre outros fatores, a coleta e a destinação/diposição final ambientalmente inadequadas 

dos RSU. Dessa maneira, faz-se necessária a adoção de medidas de gestão de resíduos 

que sejam financeiramente sustentáveis, tecnicamente viáveis, socialmente, legalmente 

aceitáveis e ambientalmente corretas (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2018).  

A disposição final dos resíduos em países em desenvolvimento é frequentemente 

realizada em aterros sanitários, apesar de serem considerados uma forma ambientalmente 

adequada de resíduos, especialmente urbanos, estes locais podem representar uma 

ameaça de poluição ambiental e à saúde da população (SILVA et al., 2021; WIDOMSKI; 

STĘPNIEWSKI; ANNA MUSZ-POMORSKA, 2018). Os resíduos sólidos possuem em 

sua composição umidade, que contribuem para as transformações físico-químicas e 

biológicas, e a partir do processo biodegradativo natural, juntamente com a água, gera 

um efluente denominado de lixiviado, o qual possui elevado potencial contaminante.  

De acordo com Mavakala et al. (2016), a quantidade gerada desse efluente 

depende de vários fatores, como da composição e umidade dos resíduos sólidos, do 

escoamento superficial e/ou infiltração subterrânea, do grau de compactação e 

capacidade do solo em reter água, das características climáticas e sazonalidade do 

local.  Assim, a formação do lixiviado é um dos muitos riscos ambientais associados à 

deposição de resíduos em aterros (HUSSEIN et al., 2019). Desse modo, a toxicidade do 

lixiviado depende, dentre outros fatores, da natureza dos resíduos depositados em aterro 

sanitário (SACKEY; KOČÍ; VAN GESTEL, 2020).  

Uma das grandes preocupações relacionada a disposição final de resíduos em 

aterros sanitários, refere-se as contaminações que ocorrem em áreas próximas desses 

empreendimentos. Os contaminantes presentes no lixiviado possui efeito acumulativo e 

prejudicial à ecologia e às cadeias alimentares, provocando efeitos carcinogênicos, 

toxicidade aguda e crônica, além efeitos genotóxicos entre os seres humanos e outros 

organismos vivos (MUKHERJEE et al., 2015). Em trabalho desenvolvidos por 
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Alghamdi, Aly e Ibrahim (2021) constataram que, as águas subterrâneas, localizadas 

próximas de aterros sanitários, continham altos teores de sais e de metais, tornando-as 

impróprias para diversas atividades, como para o consumo da população e dessedentação 

animal e para irrigação de culturas.  

 A qualidade do lixiviado depende da composição dos resíduos aterrados, os quais 

variam significativamente de uma localidade para outra. Essa variação depende de 

diversos fatores, tais como estilo de vida, situação econômica, fatores hidrológicos, 

hábitos culturais, idade do aterro, dos regulamentos de gestão de resíduos e da estrutura 

industrial. A quantidade, a composição e a classificação dos RSU são fundamentais para 

a determinação do manejo adequado. Essas informações são essenciais para o 

encaminhamento dos resíduos sólidos para um destino e um tratamento correto (ABDEL-

SHAFY; MANSOUR, 2018; XAYPANYA et al., 2018). Uma das formas utilizadas para 

o conhecimento dos constituíntes presentes na massa de resíduos sólidos é por meio da 

classificação quanto a toxicidade e da composição gravimétrica. 

 

3.2 Classificação dos resíduos sólidos 

 

De acordo com a NBR 10.004 (ABNT, 2004a, p.5), o método de classificação dos 

resíduos “envolve a identificação do processo ou atividade que lhes deu origem e de seus 

constituintes e características e a comparação destes constituintes com listagens de 

resíduos e substâncias cujo impacto à saúde e ao meio ambiente é conhecido”.  

Existem várias formas de classificação dos RSU, no entanto, as mais comuns são 

quanto à natureza e origem e quanto aos riscos de contaminação do ambiente. A Lei n. 

12.305, de 02 de agosto de 2010 que instituiu a Política Nacional dos Resíduos Sólidos 

(BRASIL, 2010), classifica os resíduos sólidos quanto à natureza ou origem. Além disso, 

os resíduos sólidos podem ser classificados, conforme a NBR 10.004 (ABNT, 2004a), 

quanto aos riscos potenciais de contaminação que podem provocar ao meio ambiente, em 

diferentes classes e em função da periculosidade oferecida.  

A toxicidade é uma das características que confere periculosidade a um resíduo. 

Sendo assim, de acordo com a NBR 10.004 (ABNT, 2004a), a toxicidade pode ser 

avaliada por meio da análise química de uma amostra representativa do resíduo, após o 

teste de lixiviação realizado de acordo com a NBR 10.005 (ABNT, 2004b) ou de testes 

de toxicidade com ratos e coelhos para determinação da Concentração Letal 50 (CL50 por 
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via inalatória) ou Dose Letal 50 (DL50 por via dérmica para coelhos ou DL50 por via oral 

para ratos) (ABNT, 2004a).  

Vale salientar que, normalmente, os RSU são classificados como resíduos sólidos 

não perigosos (classe II A - não inertes), pois, possuem em sua composição um elevado 

teor de matéria orgânica. Entretanto, mudanças no estilo de vida da população contribui 

para o aumento no consumo de materiais recicláveis e a disposição final desses resíduos 

sem tratamento altera a composição, proporcionando características perigosas (SILVA, 

2016). 

O desenvolvimento de estudos que visam à classificação dos resíduos sólidos e 

análise de seu potencial tóxico ao meio ambiente e à saúde da população ainda são 

incipientes, devido não existir o enquadramento pela NBR 10.004 (ABNT, 2004a) para 

esses tipos de resíduos, diferentemente dos resíduos industriais. Os RSU contêm em 

elevados teores de matéria orgânica o que leva a acreditar, de forma errônea, que esses 

não são perigosos, em analogia aos resíduos de restaurante (restos de alimentos), que são 

enquadrados nessa classe, conforme o anexo H desta norma. 

Silva et al. (2015), realizaram estudos em Células experimentais de RSU da cidade 

de Campina Grande - PB, e verificaram que os resíduos foram classificados como 

resíduos perigosos, por conterem em sua composição elevados teores de elementos como: 

Alumínio, Manganês e Níquel contribuindo para o efeito fitotóxico dos resíduos sólidos. 

Apesar disso, os autores apresentaram que esses contaminantes não interferiram no 

processo de biodegradação da massa de resíduos aterrados.  

Dessa forma, o conhecimento da fase de degradação em que se encontra a massa 

de resíduos depositada em aterros se torna imprescindível em estudos de toxicidade de 

RSU, uma vez que, alguns contaminantes, a exemplo dos metais pesados, encontram-se 

mais disponíveis e mais tóxicos nas etapas iniciais de degradação (fase acidogênica).  Por 

outro lado, com o avanço do processo degradativo (fase metanogênica), os metais ficam 

menos solúveis e menos tóxicos.  

De acordo com Chilton e Chilton (1992), estudos desenvolvidos pela 

Environmental Protection Agency (EPA) em amostra de lixiviados de resíduos sólidos 

urbanos foram relacionadas mais de 100 espécies químicas perigosas ao meio ambiente e 

à saúde humana, dentre elas o arsênio (As), tetracloreto de carbono, mercúrio (Hg), 

chumbo (Pb). Além destes compostos, Knisz et al. (2021) e Santos, Hoppe-Jones e Snyder 

(2019), relataram que o lixiviado de aterro sanitário pode ser uma fonte de dietiltoluamida 
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(DEET) para o meio ambiente e as concentrações de DEET, geralmente, estão entre as 

mais altas relatadas para os contaminantes orgânicos traços (CsOrT). 

De acordo com Wdowczyk e Szymańska-Pulikowska (2021), o lixiviado é 

comumente mais contaminado nos primeiros anos de operação dos aterros. O efluente de 

aterros “jovens” contém grandes quantidades de matéria orgânica e também é 

caracterizado por alta razão DBO/DQO (0,5-1,0) e baixo pH (<6,5). Ao passo que, no 

lixiviado de aterros com mais de 10 anos, é observada uma diminuição na razão DBO/ 

DQO (<0,1) e um aumento no pH (> 7,5).  

 

3.3 Toxicidade dos resíduos sólidos urbanos/lixiviados  

 

O maior impacto negativo decorrente do uso de aterro sanitário para a disposição 

final de resíduos sólidos se dá em função da geração de lixiviado, considerado um dos 

principais poluidores do meio ambiente subterrâneo e superficial (WDOWCZYK; 

SZYMAŃSKA-PULIKOWSKA, 2021).  Assim, o lixiviado pode ser classificado de 

acordo com Kjeldsen et al. (2002) e Foo e Hameed (2009) em quatro categorias, conforme 

ilustrado na Figura 1. 

 

Figura 1 - Poluentes presentes no lixiviado de aterros sanitários 

 
Fonte: Adaptado de Kjeldsen et al. (2002) 

 

 Conforme demonstrado na Figura 1, o lixiviado gerado em aterros sanitários 

possui vários tipos de poluentes e que, se os aterros não apresentarem sistemas de 

impermeabilização de solo, os contaminantes penetram nesse solo e podem chegar aos 

corpos hídricos, gerando possíveis ameaças ao meio ambiente e à saúde humana.  Um 

exemplo desses poluentes são os compostos com Diésteres de ftalato (PAEs), originados 

dos plásticos depositados nos aterros de resíduos sólidos municipais (RSU) 

(PRZYBYLINSKA; WYSZKOWSK, 2016). Segundo Jonsson et al. (2003) e 

Wowkonowicz e Kijenska (2017), acredita-se que a toxicidade aguda dos PAEs seja 
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baixa, mas seus subprodutos de degradação, como os monoésteres de ácido ftálico 

(PMEs), podem possuir toxicidade para mamíferos.  

Importante destacar que, os PAEs são facilmente liberados dos resíduos e podem 

ser encontrados em altas concentrações em lixiviados de aterros sanitários (GAO; WEN, 

2016; LIU et al., 2010).  A possível penetração do lixiviado nas águas subterrâneas e 

superficiais pode causar a sua contaminação, tornando-a impotável (BADERNA et al., 

2011). Dessa forma, como medida de proteção ambiental e da saúde humana, é de 

fundamental importância conhecer a composição desse efluente. 

 

3.3.1 Composição do lixiviado de aterros sanitários 

 

A composição do lixiviado é influenciada por diversos fatores, tais como idade e 

características dos resíduos, climatologia da região, operação e o gerenciamento do aterro 

sanitário, assim como a correspondente fase de degradação (KLAUCK et al., 2017; EL-

FADEL et al., 1997; GOMES; SCHOENELL, 2018; PRZYDATEK, 2019). 

Dessa forma, em estudos que avaliam a ecotoxicidade de lixiviados de aterros 

sanitários é essencial conhecer os diversos fatores que podem influenciar na composição 

desse efluente. Tal importância se dá pelo fato de o lixiviado ser complexo e apresentar 

composição físico-química e microbiológica variada. Estudos desenvolvidos por Souto e 

Povinelli (2007), mostraram uma grande variabilidade das características físico-químicas 

do lixiviado provenientes de diferentes aterros sanitários brasileiros (Tabela 1). 

 

Tabela 1 - Variação da composição do lixiviado em diferentes aterros sanitários brasileiros 

Indicadores* Faixa Máxima Faixa mais Provável FVMP (%) 

pH 5,7-8,6 7,2-8,6 78 

Alcalinidade total 750-11.400 750-7.100 69 

DBO5 < 20-30.000 < 20-8.600 75 

DQO 190-80.000 190-22.300 83 

N - NH3 0,4-3.000 0,4-1.800 72 

N-orgânico 5-1.200 400-1.200 80 

Cloretos 500-5.200 500-3.000 72 

Sulfato 0-5.400 0-1.800 77 

Ferro 0,01-260 0,01-65 69 

Manganês 0,04-2,6 0,04-2,0 79 

Cobre 0,005-0,6 0,05-0,15 61 

Níquel 0,03-1,1 0,03-0,5 71 

Cromo 0,003-0,8 0,003-0,5 89 

Continua 
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Conclusão 

Indicadores* Faixa Máxima Faixa mais Provável FVMP (%) 

Cádmio 0-0,26 0-0,065 67 

Chumbo 0,01-2,8 0,01-0,5 64 

Zinco 0,01-8,0 0,01-1,5 70 

Legenda: * Todos os parâmetros estão na unidade de mg.L-1, com exceção do pH que é uma unidade 

adimensional; DBO - Demanda Bioquímica de Oxigênio; DQO - Demanda Química de Oxigênio; FVMP 

- Frequência de ocorrência dos Valores Mais Prováveis; N - NH3 - Nitrogênio Amoniacal 
Fonte: Souto e Povinelli (2007) 

 

Em função da quantidade de compostos mensurados no lixiviado, o processo de 

biodegradação pode ser dificultado. Podendo ainda existir no lixiviado altos níveis de 

compostos orgânicos, muitos destes, com potencial para causar desregulação endócrina 

em organismos expostos, a exemplo dos metais e fármacos (KNISZ et al., 2021; 

FRANÇA, 2016; BILA et al., 2005; LU et al., 2016). Adicionalmente, segundo Abunama 

et al. (2019) e Begum et al. (2020), o lixiviado pode conter mais de 200 compostos 

orgânicos com potencial carcinogênico, como hidrocarbonetos aromáticos policíclicos 

(PAHs), metais e patógenos. Importante salientar que, a composição e a toxicidade do 

lixiviado pode variar de acordo com a idade e as faixas de degradação do lixiviado. Na 

Tabela 2, mostra-se a composição do lixiviado em aterros no Brasil e no exterior.  

 

Tabela 2 - Composição do lixiviado conforme o estado de biodegradação em aterros  

Aterros no exterior Brasil 

Indicador Fase ácida* 

(Média) 

Fase metanogênica* 

(Média) 

Faixa mais 

provável** 

VMP 

pH 6,1 8 7,2 - 8,6 - 

DQO 22.000** 3.000** 190-22.300 - 

DBO 13.000 180 20-8.600 - 

DBO/DQO*** 0,59 0,06 0-0,4 - 

Ferro 725 15 0,01-65 15,0 

Magnésio 600 250 - - 

Cádmio 0,0052 - 0,0065 0,2 

Cobre 0,065 - 0,05-0,15 1,0 

Níquel 0,166 - 0,03-0,5 2,0 

Cobalto 0,05 - - - 

Estrôncio 7,2 0,94 - - 

Zinco 5,6 0,64 0,01-1,5 5,0 

Manganês 24 0,65 0,04-2,0 1,0 

Chumbo 0,087 - 0,01-0,5 0,5 

Legenda: Todos os parâmetros estão na unidade de mg.L-1, com exceção do pH e da relação DBO/DQO 

que é adimensional; DBO - Demanda Bioquímica de Oxigênio; DQO - Demanda Química de Oxigênio; 

VMP - Valor máximo permitido (CONAMA n.430/2011). ***Calculado  

Fonte: Adaptado de *Ehrig (1983); **Souto e Povinelli (2007) 
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 De acordo com KJELDSEN et al. (2002), o lixiviado pode ser classificado devido 

a sua composição em jovem ou estabilizado. Para isso, utiliza-se como principal padrão 

a relação entre a DBO5 e a DQO. Sendo assim, quando a relação DBO5/DQO for maior 

que 0,5, o lixiviado é oriundo, possivelmente, da primeira fase de decomposição dos 

resíduos, sendo considerado jovem devido a presença de compostos orgânicos de fácil 

degradação. Por outro lado, o lixiviado estabilizado apresenta uma relação DBO5/DQO 

<0,1, devido à presença de compostos recalcitrantes (EL-FADEL et al., 2002). 

 

3.4 Fatores intervenientes na toxidade dos resíduos sólidos e do lixiviado 

 

3.4.1 Composição gravimétrica  

 

A composição gravimétrica dos RSU, é uma ferramenta utilizada para a 

determinação, em nível quantitativo, dos principais tipos de resíduos gerados em uma 

localidade. Assim, a composição dos resíduos é obtida por meio de amostragem para a 

seleção e mensuração dos componentes, determinando-se a relação entre o peso de cada 

componente presente na amostra e o peso da amostra total (SOUZA; MOURA; 

MACHADO, 2020). As amostragens dos RSU devem ser representativas para que 

apresentem as mesmas características e propriedades da massa total.  

Em estudos que avaliam a toxicidade dos RSU, bem como do lixiviado, torna-se 

imprescindível o conhecimento da composição dos resíduos sólidos depositados nos 

aterros sanitários. Em se tratando de Campina Grande - PB, local de desenvolvimento 

deste estudo, várias pesquisas sobre composição de resíduos sólidos domiciliares foram 

desenvolvidas, conforme é ilustrado na Tabela 3. 

 

Tabela 3- Composição física dos resíduos sólidos da cidade de Campina Grande - PB 

                Porcentagem média em massa  

Componente Leite (2008) Silva (2012) Araújo Neto (2016) 

Matéria orgânica 69,53 47,00 46,50 

Papel e papelão 6,23 9,00 11,10 

Metal 0,71 2,00 0,60 

Vidro 1,18 2,00 2,50 

Plásticos 11,44 23,00 16,70 

Têxteis sanitários 5,68 6,00 7,90 

Compósitos 0,95 3,00 2,40 

Outros 4,28 8,00 12,40 

Total 100,00 100,00 100,00 

Fonte: Elaborada pela autora (2022) 
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Percebe-se que nos estudos de composição gravimétrica dos RSU do município 

de Campina Grande - PB, desde o ano de 2008, houve uma redução na percentagem de 

resíduos orgânicos de cerca de 70% para 46%, o que reflete a mudança de hábitos da 

população. Comportamentos semelhantes foram observados por Edjabou et al. (2015); 

Alkmin e Uberto Jr. (2017) em diversas localidades, os quais também verificaram a 

diminuição dos teores de matéria orgânica nos resíduos.  

Estudos desenvolvidos por Menezes et al. (2019), no município de Juiz de Fora -

MG, mostraram que a fração média de orgânicos representa 43,81% do total de resíduos 

amostrados. Além disso, os autores apresentaram uma categoria como resíduos 

contaminantes, representando 14,36% do total de resíduos ao longo do tempo. Destaca-

se que outros estudos estão sendo desenvolvidos no Brasil para determinar a composição 

gravimétrica dos resíduos no tempo e assim mensurar como é o comportamento da 

população com relação a geração de descartáveis. Na Tabela 4 mostra-se exemplos de 

composição de resíduos sólidos observados em diferentes cidades do Brasil. 
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Tabela 4 - Composição dos resíduos sólidos estudados em algumas cidades do Brasil 

 Componente (%) 

 

Cidade 

 

Matéria 

Orgânica 

Papel/ 

Papelão e 

tetrapak 

 

Plástico 

 

Vidro 

Têxteis 

sanitários/

Rejeitos 

 

Compósitos/Madeiras

Trapos//Couro 

 

Metal/Aço 

 

Alumínio 

 

Outros 

 

Fonte 

Caucaia/CE 47,50 14,2 15,7 2,1 - 5,2 3,3 - 12 Santos e Mota (2010) 

Teresina/PI 38,12 10,90 14,94 2,82 6,06 2.42 1,93 - 17,41 Sousa et al. (2018) 

Ponte Nova/MG 40,54 8,81 10,73 1,1 - 38,05* 0,45 0,31 - Siqueira et al. (2016) 

Ji-Paraná/RO 49,10 8,12 21,47 3,61 3,52 1,24 1,40 - 2,1 Oliveira et al. (2018) 

Humaitá/AM 40,00 5,8 12 2,8 17,2 11 - 2 7 Oliveira, Oliveira e Moura 

(2017) 

Rubiácea/SP 44,89 6,87 17,07 1,29 9,11 0,92 - - 0,36 Lima et al. (2018) 

Mamborê/PR 54,00 12,6 16,80 2 5,40 - 2,8 1,4 2 Galdino e Martins (2015) 

Barão de 

Melgaço/MT 

66,06 7,14 6,24 3,04 - - - 3,55 13,96 Campos et al. (2016) 

Brasil 51,40 13,1 13,5 2,4 - - 5,2 0,6 16,7 IBGE (2010) 

* O autor considerou como rejeitos 

Fonte: Elaborada pela autora (2022) 
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3.4.2 Potencial hidrogeniônico (pH) 

 

O pH representa um indicador de grande importância nos processos de 

biodegradação dos resíduos sólidos, visto que, o desenvolvimento dos microrganismos 

está relacionado diretamente às faixas predominantes de pH (TCHOBANOGLOUS et 

al.,1993). 

Conforme Kiehl (1998), no início do processo de decomposição biológica da 

matéria orgânica, o pH encontra-se normalmente mais baixo porque, nesse período, 

desenvolvem-se traços de diversos ácidos minerais, a exemplo, do ácido acético e toxinas, 

que fornecem propriedades de fitotoxicidade a germinação e crescimento de plantas. 

Assim, o pH é um dos parâmetros mais importantes para o entendimento das reações 

ocorridas em aterros sanitários, já que, a maioria dos microrganismos se desenvolvem em 

um pH ótimo (6,5 e 7,5) próximo da neutralidade. Em função desse parâmetro, os 

microrganismos são classificados em acidófilos, neutrófilos ou basófilos (Figura 2). 

  

Figura 2 - Classificação dos microrganismos em função do pH 

 

Fonte: Adaptado de Bidone (2001)  

 

O pH pode variar a medida em que ocorre o processo de degradação dos resíduos. 

No início do processo degradativo, o pH é mais baixo devido a produção de ácidos pelas 

bactérias hidrolíticas e fermentativas e quando o processo de degradação biológica da 

matéria orgânica se intensifica, os valores de pH se elevam em função do consumo dos 

ácidos pelas bactérias metanogênicas e pela maior produção de gases (POHLAND; 

HARPER, 1985). 

 De acordo com Castilhos Jr. et al. (2003), nos processos anaeróbios, há grande 

produção de substâncias de caráter ácido, em decorrência das reações de hidrólise, isso 

faz com que, devido a capacidade de tamponação do meio, os valores do pH tendam a 

baixar no início do processo. Desse modo, a capacidade tamponante é consequência da 

ação dos íons bicarbonatos, carbonatos, hidróxidos e compostos nitrogenados 
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responsáveis pela alcalinidade. O pH influencia na solubilidade das substâncias (sais 

metálicos), na predominância de espécies mais ou menos tóxicas, bem como nos 

processos de adsorção/sedimentação dos metais e outras substâncias no meio aquoso. 

Pode-se citar, por exemplo, que a concentração do íon amônio e da amônia livre é 

relacionada pela equação de equilíbrio (Equação 1): 

 

N-NH3 + H+ ↔ N-NH4
+ (1) 

 

Para valores de pH crescentes e temperaturas elevadas, o equilíbrio favorece a 

formação da amônia (N-NH3), a qual é fortemente tóxica aos organismos aquáticos, a 

exemplo dos peixes e dos microcrustáceos. Além disso, pode ser tóxico ao processo 

biodegradativo em aterros sanitários. 

 

3.4.3 Nitrogênio Amoniacal Total (NAT) 

 

O nitrogênio amoniacal total apresenta-se em duas formas distintas, sendo: a 

amônia livre ou não-ionizada (N-NH3) e amônia ionizada (N-NH4
+). A soma de suas 

concentrações resulta na amônia total ou Nitrogênio Amoniacal Total (NAT) (REIS; 

MENDONÇA, 2009). De acordo com Naveen et al. (2017), os valores do NAT no 

lixiviado tendem a ser frequentemente elevados em função da decomposição bioquímica 

e dos processos de dissolução que ocorrem na massa de resíduos. 

A amônia é uma substância tóxica não persistente e não cumulativa e que em 

concentração baixa, não causa danos fisiológicos aos animais. De acordo com Silva 

(2016), os efeitos tóxicos da amônia podem ser observados quando esta se apresenta em 

elevadas concentrações no meio, provocando a mortandade de animais, pássaros, peixes 

e morte ou baixa taxa de crescimento nas plantas. Em longo prazo, esses efeitos, são 

variados, tais como aparecimento de problemas relacionados à reprodução, baixa 

fertilidade, e mudanças na aparência ou no comportamento de organismos. 

Para Gomes et al. (2018), a toxicidade do lixiviado de aterros sanitários está 

associada, principalmente, aos elevados teores de metais e ao NAT, e isso pode contribuir 

para a elevada toxicidade a organismos aquáticos e terrestres, bem como influenciar na 

germinação e crescimento de espécies vegetais. Outros autores, como Almeida et al. 

(2017), também associaram a toxicidade as concentrações do NAT presentes no lixiviado.  
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No ambiente aquático, o nitrogênio pode ser encontrado sob a forma de nitrogênio 

amoniacal total, nitrito, nitrato e nitrogênio orgânico. A amônia quando dissolvida na 

água encontra-se em equilíbrio entre a forma ionizada (N-NH4
+) e a não ionizada (N-

NH3). Assim, o equilíbrio da equação é influenciado pelo pH, temperatura e salinidade. 

Quando ocorre algum tipo de alteração desses parâmetros, consequentemente tem-se a 

variação da concentração das diversas formas de nitrogênio, podendo atingir níveis 

tóxicos para os peixes (SILVA, 2016).  

Além dos problemas ambientais no solo e corpos d'água, a contaminação por 

compostos nitrogenados, a exemplo do nitrato (NO3
-), pode causar sérios problemas de 

saúde humana, como a doença metemoglobinemia (sindrome do bebê azul) e a formação 

de substâncias com poder mutagênico e carcinogênico em vários organismos 

(DASARATHY et al. 2017; SILVA, 2016). Assim, torna-se de fundamental importância 

avaliar a toxicidade dos resíduos depositados em aterros sanitários, bem como de 

lixiviado, visto que, esses possuem elevadas concentrações de NAT em sua composição.  

No que se refere aos padrões de lançamento, o NAT é um dos indicadores 

utilizados na classificação das águas naturais e padrão de emissão de efluentes. Conforme 

a Resolução do CONAMA n.430 (BRASIL, 2011), os limites máximos permitidos de 

emissão de nitrogênio amoniacal total no meio ambiente é de 20,0 mgN.L-1. No Quadro 

1, mostra-se as principais formas de nitrogênio encontradas no ambiente. 

 

Quadro 1 - Formas do nitrogênio encontradas no ambiente 

Forma do nitrogênio Abreviação Definição 

Nitrogênio Gasoso N2 N2 

Amônia N-NH3 N-NH3 

Íon Amônio N-NH4
+ N-NH4

+ 

Nitrogênio Amoniacal Total NAT N-NH3+ N-NH4
+  

Nitrito NO2 NO2
- 

Nitrato NO3 NO3
- 

Nitrogênio Inorgânico Total NIT NH3 + NH4
+ + NO2

- + NO3
- 

Nitrogênio Total Kjeldahl NTK N orgânico + NH3 + NH4
+ 

Nitrogênio Orgânico N-orgânico NTK – (NH4
+ + NH3) 

Nitrogênio Total NT N-orgânico + NH3 + NH4
+ + NO2

- + NO3
- 

Fonte: Adaptado de Von Sperling (2005) 
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 Nota-se, portanto, que o nitrogênio pode ser encontrado sob diversas formas na 

natureza e, que apesar de ser um elemento essencial à vida, quando em elevadas 

concentrações, pode-se ser tóxico ao meio ambiente e à saúde da população. Salienta-se 

que a toxicidade pode variar em função da sensibilidade da espécie, estágio de 

desenvolvimento, duração da exposição e condições ambientais. 

Importante frisar que, nos aterros sanitários, por serem ambientes 

predominantemente anaeróbicos, geram efluentes com baixas concentrações de nitrito e 

nitrato. No entanto, em função da intensa atividade biológica, encontrada tanto na massa 

de resíduos, quanto no lixiviado, a maior parte do nitrogênio orgânico é convertido em 

nitrogênio amoniacal no próprio aterro. Sendo assim, existem grandes concentrações de 

amônia e quantidades reduzidas de nitrogênio orgânico no lixiviado (KLEIN et al., 2017; 

VAN TURNHOUT et al., 2018 e PEIXOTO et al., 2018) 

   

3.4.4 Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

 

A DQO é um parâmetro global utilizado como indicador do conteúdo orgânico de 

águas superficiais, efluentes domésticos e industriais, assim como também na análise de 

lixiviados de aterros sanitários.  De acordo com Budi et al. (2016) e El-Fadel et al. (2002), 

um dos principais contribuintes da DQO em lixiviados são os ácidos graxos voláteis 

(AGV).  

Estudos desenvolvidos por Gomes et al. (2018) em uma Célula encerrada de aterro 

sanitário, localizado no município de Campina Grande - PB, observaram-se que as 

concentrações de DQO no lixiviado de resíduos com dois anos de aterramento, foram 

elevadas, apresentando valores máximos de 61.089 mgO2.L
-1. Os autores notaram ainda 

que, no decorrer do tempo de monitoramento da Célula, houve uma redução de 

aproximadamente 83% dos valores iniciais de DQO.  

 Segundo Gomes et al. (2018), a toxicidade do lixiviado é devido as elevadas 

concentrações de NAT, DQO, DBO5, da presença dos metais Fe, Al, Mn e Zn, compostos 

orgânicos, bem como dos altos teores de sulfatos no efluente. Esses compostos, 

contribuem para a letalidade de organismos aquáticos e terrestres, a exemplo da Daphnia 

magna e da Eisenia andrei, além de contribuir na fitotoxicidade de sementes. De acordo 

com Lu et al. (2016), Moody e Townsend (2017) e Wowkonowcz e Kijeńska (2017), os 

contaminantes mais comuns observados nos lixiviados são NAT, cloretos, sulfatos e 

metais pesados. 
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3.4.5 Metais pesados 

 

O termo metais pesados foi registrado pela primeira vez em 1936, no livro de 

química inorgânica escrito pelo Dinamarquês Niels Bjerrum (1936), na qual a definição 

baseou-se na densidade da forma elementar de um metal.  No meio científico, não há 

um consenso quanto aos nomes dados aos elementos nocivos aos organismos vivos, 

empregando-se diferentes denominações, como “elementos traços”, “metal tóxico” ou 

“metal pesado”, portanto, neste trabalho adotou-se o termo metal pesado.   

A denominação de ''metais pesados'' está relacionado aos elementos metálicos cuja 

densidade é superior a 5 g.cm-3. Entre todos os elementos químicos, existem aqueles 

essenciais à vida, e alguns até que são muito tóxicos e perigosos como o arsênio, 

mercúrio, chumbo (MOSCHEM; GONÇALVES, 2020; KOLESNIKOV et al., 2022). 

Dentre as propriedades químicas dos metais pesados, está o elevado nível de reatividade 

e a capacidade de bioacumulação, que devido não serem metabolizados, podem ocasionar 

em inúmeras reações químicas adversas em organismos vivos (SOUZA; MORASSUTI; 

DEUS, 2018; CRUZ et al., 2021).  

Conforme Förstner e Wittmann (1983), os elementos químicos podem ser 

divididos em três classes: Classe 1- pouco tóxico; Classe 2 - tóxico, mas muito insolúvel 

ou muito raro; e Classe 3 - muito tóxico e relativamente disponível. No Quadro 2, 

apresenta-se a classificação de alguns elementos químicos em função da sua toxicidade. 

 

Quadro 2 - Classificação dos elementos químicos em função da toxicidade 

Pouco Tóxico Tóxico Muito Tóxico 

Na –  Sódio Ti –Titânio Be – Berílio 

K – Potássio Hf – Háfnio As – Arsênio 

Mg –  Magnésio Zr – Zircônio Au – Ouro 

Ca –  Cálcio Ba – Bário Ni –  Níquel 

Fe –  Ferro Os – Ósmio Zn –  Zinco 

Al – Alumínio Ir – Irídio Cd –  Cádmio 

Rb –  Rubídio Nb – Nióbio Ag –  Prata 

Sr – Estrôncio Ta – Tântalo Hg – Mercúrio 

Cl – Cloro Re – Rênio Pb –  Chumbo 

Fonte: Adaptado de Förstner e Wittmann (1983) 
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Conforme ilustrado no Quadro 2, há um número significativo de elementos 

tóxicos ao meio ambiente e à saúde humana. Em aterros sanitários, os metais pesados 

podem ser tóxicos ao processo de digestão anaeróbia, mesmo em baixos valores conforme 

relatado por Monteiro (2003). Isso ocorre porque durante as primeiras fases da digestão, 

os metais tendem a se solubilizar quando são desprendidos da fração sólida e aderidos ao 

lixiviado. No decorrer do processo, as concentrações tendem a aumentar, acarretando 

maior toxicidade ao meio em função da acidez. Já, durante a fase metanogênica, os 

valores de metais reduzem em função da precipitação resultante do tamponamento do 

meio, em que os estes ficam menos solúveis e portanto, menos perigosos. Dessa forma, o 

pH contribui tanto para a especiação como para a mobilidade dos metais em RSU 

dispostos em aterros (XIE et al., 2015).  

De acordo com Maia (2015), a contaminação por metais pesados de lixiviados 

apresenta amplo espectro de toxicidade que inclui efeitos neurotóxicos, hepatóxicos, 

nefrotóxicos, teratogênicos, carcinogênicos ou mutagênicos. Salienta-se que, os 

organismos aquáticos podem ser fortemente prejudicados, mesmo quando expostos a 

pequenas concentrações das substâncias presentes no lixiviado, podendo desenvolver 

problemas fisiológicos e metabólicos (doses denominadas subletais). 

Xaypanya et al. (2018) desenvolveram estudos em amostras de lixiviados e 

sedimentos de três aterros sanitários na península da Indochina para investigar o nível de 

contaminação, principalmente dos metais pesados. Os autores verificaram que a mudança 

na qualidade do lixiviado pode ser causada pelas condições operacionais do aterro, por 

exemplo, cobertura do solo, nível de compactação, espessura dos resíduos e 

armazenamento de lixiviado. Além disso, constataram que as maiores concentrações dos 

contaminantes foram observadas na estação seca, quando comparada a estação chuvosa 

para todas as amostras de lixiviado analisadas. 

Panzarino et al. (2016) estudaram o índice de biomarcadores baseado em 

classificação para avaliar a ecotoxicidade do cádmio na minhoca Eisenia andrei. Para 

isso, foram realizados vários bioensaios em solo artificial e determinados bioacumulação 

de cádmio e potenciais biomarcadores a exemplo do catalase (CAT), peróxido de 

hidrogênio (H2O2), malondialdeído (MDA), fenoloxidase (PO), metalotioneínas (MTs) 

além dos danos genotóxicos, por meio do Ensaio Cometa, às células dos organismos-teste 

expostos ao contaminante.  

Em se tratando da ecotoxicidade, segundo Neeratanaphan et al. (2020), os metais 

pesados podem ser absorvidos e acumulados em organismos aquáticos, incluindo peixes. 
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Além disso, a exposição crônica aos metais podem causar genotoxicidade aos organismos 

expostos. Dessa forma, é essencial monitorar os níveis de metais nos RSU, bem como no 

lixiviado gerado no aterro sanitário. 

 

3.4.6 Cloretos 

 

Os cloretos possuem alta solubilidade e facilidade de lixiviação Oliveira et al. 

(2016) e devido as essas características são um dos parâmetros utilizados como “traçador 

natural”, sendo de fundamental importância o monitoramento das concentrações desses 

íons em lixiviados. Segundo Wdowczyk e Szymańska-Pulikowska (2021), os cloretos, 

junto com o nitrogênio amoniacal, os sulfatos e os metais pesados estão na lista dos 

contaminantes mais observados nos lixiviados de aterros sanitários. 

Maiti et al. (2016) analisaram o lixiviado coletado em um aterro na Índia e 

verificaram a presença de altas concentrações de cloretos, na ordem de 4.356,65±1.304,84 

mg.L-1. Já Lucena et al. (2018), observaram valores de cloretos 3.598,88 mg.L-1 em 

lixiviado bruto advindos de lagoas de estabilização facultativa do aterro sanitário 

metropolitano de João Pessoa, no estado da Paraíba. Segundo Costa et al. (2015), os 

elevados teores de cloretos e alcalinidade podem interferir na eficiência de tratamento de 

lixiviados, como é o caso do tratamento usando o foto-fenton, pois agem como 

“sequestrantes” de radicais hidroxila (LIN; LIN; LEU, 1999) 

Gomes et al. (2018) analisaram as concentrações de cloretos do lixiviado gerado 

no aterro sanitário em Campina Grande - PB, com dois anos de operação. Os autores 

verificaram que as concentrações de cloretos se mostraram bastante variáveis ao longo do 

período analisado (junho a novembro de 2016), oscilando numa faixa de 2.699 a 6.598 

mg.L-1, porém, com uma tendência ao aumento durante o período de monitoramento.  

Vasconcelos et al. (2017) coletaram amostras de lixiviados de um aterro 

controlado com 22 anos de operação, para testar diferentes tipos de tratamento, e um dos 

parâmetros estudados foi a concentração de cloretos. Dentre as amostras, em diferentes 

meses do ano, os valores mínimo e máximo foram, respectivamente, 791 mg.L-1 e 1.732 

mg.L-1, entre os meses de março de 2013 e março de 2014.  

  Já em relação a aterros mais antigos, pode-se encontrar concentrações de cloretos 

menores. Um estudo desenvolvido por Cavalcanti et al. (2015), no aterro sanitário da 

cidade de Cachoeira Paulista (em operação desde 2006), localizado no interior de São 
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Paulo, os teores de cloretos analisadas foram de 246,1 mg.L-1, caracterizando um 

lixiviado de aterro velho. 

Em se tratando da toxicidade, um fator importante a ser considerado é que, os sais 

de cloretos, podem contribuir para a redução do potencial tóxico do lixiviado. Tal fato 

ocorre quando esses íons se combinam com cátions metálicos, como chumbo, 

ocasionando efeito antagônico, formando complexos estáveis e reduzindo, assim, a 

concentração desses metais na forma solúvel e, consequentemente, seus teores no 

lixiviado conforme observado em estudo desenvolvido por Gomes et al. (2018).  

 

3.5 Ecotoxicologia 

 

O termo Ecotoxicologia foi sugerido pela primeira vez em 1969 pelo francês René 

Truhaut, durante uma reunião do Committee of the International Council of Scientifc 

Unions (ICSU), em Estocolmo. Conforme esse autor, a ecotoxicologia é a “ciência que 

estuda os efeitos das substâncias naturais ou sintéticas sobre organismos vivos, 

populações e comunidades, animais ou vegetais, terrestres ou aquáticos, que constituem 

a biosfera, incluindo assim, a interação das substâncias com o meio no qual os organismos 

vivem num contexto integrado” (TRUHAUT, 1977).  

   O estudo da ecotoxicologia surgiu a partir da preocupação do homem com o 

crescimento dos casos de contaminação química do meio ambiente, bem como de suas 

consequências para a qualidade de vida (SISINNO; OLIVEIRA SILVA, 2013).  Dessa 

forma, esta ciência vem sendo amplamente utilizada e constitui-se como excelente 

ferramenta que auxilia nas análises da qualidade dos efluentes líquidos lançados nos 

recursos hídricos naturais, objetivando alertar para os possíveis impactos ambientais 

negativos e aos riscos à saúde do homem causados por tais elementos, estimando assim 

sua toxicidade em relação aos organismos-teste (POMPÊO et al., 2015).  

De acordo com Oliveira (2017), a ecotoxicidade pode ser avaliada por meio de 

bioensaios que são utilizados para medir os efeitos adversos de determinadas substâncias 

em organismos do meio aquático e/ou terrestre, a depender da substância e do cenário a 

ser avaliado. Os testes de toxicidade são conhecidos, no entanto, pouco empregados na 

prática. Para Wdowczyk e Szymańska-Pulikowska (2021) e Jemec, Tišler e Gotvajn 

(2012), o estudo ecotoxicológico é necessário para complementar as análises físico-

químicas rotineiras de laboratórios. Nesses testes são utilizados organismos indicadores, 

ou seja, plantas e animais representativos de diferentes níveis tróficos. 
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3.5.1 Ecotoxicologia aquática 

 

Define-se como ecotoxicologia aquática o estudo quali-quantitativo dos efeitos 

adversos de elementos químicos e outros materiais antropogênicos danosos à vida 

aquática (RAND; PETROCELLI, 1985). A ecotoxicologia aquática surgiu com o objetivo 

de buscar resolver os problemas de contaminação química dos corpos d’água em 

decorrência das atividades humanas. Isso é possível devido essa ciência apresentar 

ferramentas de análise que são capazes de responder preditivamente à toxicidade de 

poluentes, sinalizando os potenciais riscos ecotoxicológicos e seus mecanismos de ação 

em organismos vivos. Como resultado, obtêm-se a curva concentração-efeito e 

concentração-resposta, assim como na detecção de impactos em ambientes contaminados 

(MAGALHÃES; FERRÃO FILHO, 2008). 

O monitoramento da qualidade ambiental em corpos hídricos é imprencindível, 

tendo em vista que, o crescente nível de pressão que os corpos hídricos vêm passando 

como consequência da intensificação das atividades antrópicas, sobretudo do início do 

século XX até o presente, reflete diretamente na qualidade da água e de vida dos 

organismos aquáticos (SILVA; PÔMPEO; PAIVA, 2015). 

Um dos problemas associados a contaminação se dá devido ao processo de 

bioacumulação em organismos vivos. Uma vez lançado no ambiente aquático, um 

composto xenobiótico tem distribuição complexa. Dessa forma, a assimilação e a 

retenção de um contaminante por um organismo podem acarretar a concentração elevada 

do mesmo, com potencial de causar efeitos deletérios. Esse processo pode ocorrer de duas 

formas distintas: por absorção direta, a partir do ambiente, ou por absorção indireta, 

através do alimento contaminado. Consequentemente, em uma cadeia alimentar, os 

contaminantes podem ser transferidos de um nível trófico a outro. São várias as 

substâncias que podem ser bioacumuláveis nos organismos, a exemplo dos metais 

pesados e dos compostos organoclorados (BURANTINI; BRANDELLI, 2014). 

As análises ecotoxicológicas envolvem uma grande quantidade de organismos e 

populações em todas as escalas de organização biológica, desde os níveis molecular, 

celular, fisiológico e comportamental até os níveis populacionais (LYUBENOVA; 

BOTEVA, 2016). Segundo Rosner et al. (2021), nos últimos anos, as abordagens 

ecotoxicológicas têm sido reconhecidas como ferramentas úteis que complementam e 

melhoram a avaliação da qualidade ambiental dos ecossistemas aquáticos impactados 

pela atividade antrópica. Dessa forma, atualmente, um grande número de táxons de 
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invertebrados aquáticos é rotineiramente utilizado em laboratório e em programas de 

monitoramento de poluição ambiental em larga escala devido à sua abundância, grande 

biodiversidade e menores preocupações éticas em comparação aos vertebrados. 

 

3.5.2 Ecotoxicologia terrestre 

 

 A ecotoxicologia terrestre consiste na obtenção de dados de matrizes ambientais 

contaminadas (solo), por meio da realização de ensaios em laboratórios e/ou in situ, em 

organismos-teste, assim como a caracterização do risco resultante dessa contaminação. 

Estudos na biota terrestre tem se destacando como uma importante ferramenta de 

avaliação de risco, porém a ausência de legislação específica dificulta o desenvolvimento 

desses estudos (BARETTA et al., 2019). 

 Importante destacar, que um dos principais influenciadores da contaminação do 

solo se deve, principalmente às atividades antrópicas, as quais inserem diversas 

substâncias xenobióticas nos ecossistemas, sejam elas, agrotóxicos, fertilizantes 

agrícolas, esgoto sanitário, metais, derivados de petróleo, além de subprodutos de origem 

industrial. Esses contaminantes, direta ou indiretamente atingem o ambiente 

comprometendo a saúde dos organismos presentes no meio (LISBOA et al., 2021; 

BARETTA et al., 2019). Nesse sentido, na literatura técnica são apresentados estudos 

que utilizam a ecotoxicologia terrestre como ferramenta para análise da contaminação 

ambiental de solo, a exemplo de Azevedo e Coronas (2019), que realizaram um estudo 

de revisão de literatura, no qual utilizaram o teste de fuga (avaliação da perda de habitat), 

em minhocas Eisenia andrei e Eisenia fétida, para identificação da toxidade de 

agrotóxicos no Brasil e verificaram que a maioria dos estudos levantados utilizaram o 

Solo Artificial Tropocal (SAT). 

 Simões et al. (2020) analisaram a ecotoxicidade do cobre, por meio dos testes de 

letalidade e de reprodução em E. andrei e colêmbolos, em dois solos naturais para 

verificar se os valores máximos estabelecidos pela Resolução do COMANA n. 420 

(BRASIL, 2009), oferecem proteção à fauna do solo. Os autores verificaram que a E. 

andrei foi mais sensível que o colêmbolos e que as concentrações aferidas do cobre foram 

inferiores aos estabelecidos pela Resolução. Apesar disso, relataram que concentrações 

menores do que os valores-limite podem afetar negativamente esses organismos. 

 Radwan, El-Gendy e Gad (2020), estudaram vários biomarcadores como estresse 

oxidativo, genotoxicidade e imunotoxicidade como ferramentas de diagnóstico para 
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monitorar os impactos dos contaminantes em organismos-teste. Segundo os autores, a 

contaminação química dos ecossistemas terrestres é uma grande preocupação, pois esses 

ecossistemas são alvo da maioria dos poluentes derivados de atividades antrópicas, como 

pesticidas, metais pesados, nanopartículas, entre outros. 

 

3.5.2.1 Aplicabilidade dos ensaios em oligoquetas (minhocas) 

 

 Os ensaios ecotoxicológicos em oligoquetas são aplicados para fins normativos e 

legais, tais como a classificação dos resíduos sólidos, o registro de agrotóxicos e a 

avaliação de riscos ambientais em áreas contaminadas (SISINNO et al., 2019). 

 A realização de ensaios ecotoxicológicos visando complementar a classificação 

de resíduos perigosos ainda é pouco aplicada no Brasil, apesar de a NBR 10.004 

(BRASIL, 2004a) recomendar que para a avaliação da toxicidade de um resíduo sólido 

deve-se considerar os efeitos nocivos da presença de agentes ecotóxicos, bem como os 

efeitos associados a cada substância química ou decorrente do sinergismo entre as 

substâncias constituíntes do resíduo. 

De acordo com a referida norma, um resíduo é caracterizado como tóxico se uma 

amostra representativa dele, obtida segundo a NBR 10.007 (BRASIL, 2004d), apresentar, 

dentre outras propriedades, substância em concentração comprovadamente letal ao 

homem ou estudos do resíduo que demonstrem uma DL50 oral para ratos menor que 50 

mg.kg-1 ou CL50 inalação para ratos menor que 2 mg.L-1 ou uma DL50 dérmica para 

coelhos menor que 200 mg.kg-1. 

Para Sisinno et al. (2019), uma das maiores limitações para a solicitação desse 

tipo de ensaio pelos técnicos dos órgãos ambientais ocorre devido o pouco conhecimento 

sobre o assunto, assim como pela dificuldade de orientação na solicitação do ensaio. Além 

disso, na maioria das vezes, surge a dificuldade de interpretação dos resultados 

produzidos, visto que, muitos técnicos não possuem capacitação em ecotoxicologia.  

Lisbôa et al. (2021), avaliaram os efeitos ecotoxicológicos em minhocas da 

espécie Eisenia andrei expostas a solos contaminado com esgoto sanitário. Esses 

pesquisadores investigaram se os valores de prevenção estabelecidos pela legislação 

brasileira para a qualidade do solo, associados à incidência de substâncias químicas, são 

suficientes para garantir a qualidade ambiental necessária para diferentes organismos.  

O estudo das metodologias de análise de risco ambiental é imprescindível, pois, 

fornecem informações fundamentais na avaliação e gerenciamento de impactos e passivos 
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ambientais. No campo toxicológico, a metodologia para análise ambiental consiste na 

determinação de um índice numérico que relaciona a concentração de um contaminante 

na água, solo, sedimentos e ar, por exemplo, e os seus potenciais efeitos à saúde, por meio 

da integração de dados de exposição e toxicológicos (CÂNDIDO; BRANCO, 2018). 

A determinação da ecotoxicidade pode ser feita em áreas contaminadas por meio 

da coleta de amostras para realização de ensaios laboratoriais e em avaliações em campo, 

assim como a amostragem de organismos e/ou ensaios in situ.  A avaliação de riscos 

ambientais é recomendada pela Resolução do CONAMA n. 420 (BRASIL, 2009). Apesar 

disso, existem muitos questionamentos com relação à melhor metodologia a ser aplicada 

em cada caso, além do custo elevado que alguns dos ensaios possuem. Como 

consequência disso, esses estudos ainda estão em desenvolvimento e têm sido pouco 

aplicados no Brasil (SISINNO et al., 2019).  

Em relação aos organismos utilizados em ensaios para avaliação de áreas 

contaminadas, de acordo com Sisinno et al. (2019), as oligoquetas podem ser empregadas 

para avaliação da função de habitat dos solos naturais, sendo indicados tanto os ensaios 

de ecotoxicidade aguda como ecotoxicidade crônica com minhocas E. fetida ou E. andrei.  

Em se tratando da aplicabilidade dos ensaios para o registro de agrotóxicos, a Lei 

Federal n. 7.802, de 11 de julho de 1989, conhecida com a “lei dos agrotóxicos” dá 

providências desde a pesquisa e experimentação até a inspeção e fiscalização de 

agrotóxicos e seus componentes. A legislação brasileira objetiva regular o uso de 

agrotóxicos no país e, para isso, ensaios de toxicidade com vários tipos de organismos 

não-alvo são solicitados para a avaliação do Potencial de Periculosidade Ambiental (PPA) 

de agrotóxicos, seus componentes e afins. 

   Segundo a Portaria 84, de 15 de outubro de 1996, Art. 3°, a classificação quanto 

ao PPA baseia-se nos parâmetros bioacumulação, persistência, transporte, toxicidade a 

diversos organismos, potencial mutagênico, teratogênico, carcinogênico, obedecendo a 

seguinte graduação: Classe 1 - Produto Altamente Perigoso; Classe II - Produto Muito 

Perigoso; Classe III - Produto Perigoso e; Classe IV - Produto Pouco Perigoso. Os ensaios 

com organismos de solo normalmente solicitados para atendimento a essa demanda legal 

tem sido o de microrganismos e de ecotoxicidade aguda com minhocas (E. fetida ou E. 

andrei). No entanto, em alguns lugares do mundo, como na Europa, o ensaio de 

ecotoxicidade aguda para fins de registro de produtos caiu em desuso, sendo o ensaio de 

reprodução de minhocas mais aceito atualmente (SISINNO et al., 2019). 
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3.5.3 Monitoramento ecotoxicológico  

 

 Os primeiros testes de toxicidade foram realizados entre 1863 e 1971, no entanto, 

apenas na década de 1930 foram implementados alguns testes de toxicidade aguda 

utilizando organismos aquáticos com o objetivo de avaliar a causa/efeito de compostos 

químicos e efluentes líquidos. Estudos realizados na década de 1940 recomendavam o 

uso de testes em peixes (RAND; WELLS; McMACARTY, 1995). 

 Estudos na área de ecotoxicologia no Brasil iniciaram-se na década de 70. Em 

seus primórdios, no trabalho de Rocha et al. (1971), quando estes autores iniciaram o 

desenvolvimento de testes de toxicidade, utilizando a tilápia, em um efluente de uma 

indústria na região do rio Atibaia - SP, onde frequentemente ocorria a mortandade de 

peixes causada, possivelmente, pelo lançamento de efluentes líquidos industriais com 

concentrações elevadas de agentes químicos (FESB-CETESB, 1971). 

De acordo com Zagatto (2014), os estudos ecotoxicológicos são considerados 

completos, visto que, fornecem informações reais do impacto do contaminante, a exemplo 

do lixiviado, sobre os organismos vivos e em plantas, devido medirem os efeitos tóxicos 

de uma substância, além da interação e magnitude de vários agentes presentes no 

ambiente. Dessa forma, a avaliação ecotoxicológica de determinado acompanha o 

conhecimento das fontes de emissão dos poluentes, bem como de suas transformações, 

difusões e destinos no ambiente.  

A realização de ensaios ecotoxicológicos considera a exposição de organismos-

teste à amostras de água, efluentes, sedimentos e solos submetidos a concentrações de 

poluentes específicas e por um período de tempo padronizado. Para isso, são utilizados 

vários tipos de organismos-teste cultiváveis em laboratório. Os mais utilizados 

internacionalmente na realização de ensaios ecotoxicológicos, segundo Lombardi (2004), 

são: microalgas (Pseudokirchneriella subcaptata), microcrustáceos cladóceros (Daphnia 

similis ou Ceriodaphnia dubia) e peixes (Danio rerio e Pimephales promelas).  

Importante destacar que, os peixes são organismos que pertencem ao topo da 

cadeia alimentar, dessa forma, são frequentemente utilizados por possuírem intrínseca 

relação com toda a cadeia inferior, indicando respostas de efeitos crônicos, acumulativos 

e persistentes em nível de cadeia. Dessa forma, são mais vulneráveis quando o agente 

tóxico atinge o topo da cadeia alimentar pela biomagnificação (SOARES et al., 2016). 

De acordo com Adhikari e Khana (2015) e Sackey,  Kočí e van Gestel (2020), a idade 
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dos aterros tem sérios efeitos na composição do lixiviado e, portanto, seu impacto nos 

organismos aquáticos, se lançados nesses ambientes. 

O lixiviado de aterro sanitário possui alta complexidade, sendo constituído por 

matéria orgânica dissolvida, componentes macro inorgânicos, metais pesados e 

compostos orgânicos xenobióticos, os quais conferem elevada ecotoxicidade a esse 

efluente (COSTA; ALFAIA; CAMPOS, 2019). Conforme Silva et al. (2004) e Bila et al. 

(2005), o lixiviado de aterro sanitário, é tóxico para diversos organismos, tais como: a 

bactéria Aliivibrio fischeri, os microcrustáceos Artemia salina, Daphnia magna e 

Daphnia similis e o peixe Danio rerio. Além desses organismos utilizados para o 

monitoramento da toxicidade no ambiente aquático, na literatura são apresentados 

diversos trabalhos com uso de espécies de vegetais para a avaliação do impacto desse 

efluente no solo e em sedimentos.  

Diante desse contexto, faz-se necessário, o desenvolvimento e a utilização de 

protocolos padronizados de testes de toxicidade. De acordo com Costa  et al. (2008), 

diversos órgãos de padronização, como: Environmental Protection Agency dos Estados 

Unidos (USEPA), American Society for Testing and Materials (ASTM), Organisation 

for Economic Cooperation and Development (OECD), Association of Analytical 

Communities (AOAC) e International Organization for Standardization (ISO) têm se 

concentrado na elaboração e implementação de protocolos de testes de toxicidade que 

sirvam de guia para as entidades reguladoras para a tomada de decisões. No Brasil, o 

órgão responsável pelo desenvolvimento de protocolos de testes de toxicidade é a 

Associação Brasileira de Normas Técnicas (ABNT). No Quadro 3, são apresentadas as 

principais normas brasileiras referentes a testes de toxicidade aquática e terrestre para 

organismos pertencentes a diferentes grupos taxonômicos. 

 

Quadro 3 - Normas brasileira sobre ensaios ecotoxicológico 

Ecotoxicologia aquática 

 

Norma Descrição 

ABNT 

NBR 15469: 2015 Coleta, preservação e preparo de amostras 

NBR 12713: 2016 
Toxicidade aguda - Método de ensaio com Daphnia spp 

(Crustacea, Cladocera) 

NBR 13373: 2017 
Toxicidade Crônica - Método de ensaio com Ceriodaphnia 

spp. (Crustacea, Cladocera) 

NBR 15088: 2016 
Toxicidade aguda: Método de ensaio com peixes 

(Cyprinidae) 

Continua 
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Concluão 

Ecotoxicologia aquática 

 

 

NBR 15499: 2016 
Toxicidade Crônica de Curta Duração - Método de ensaio 

com peixes 

NBR 12648: 2018 Método de ensaio com algas (Chlorophyceae) 

NBR 15411: 2012 
Determinação do efeito inibitório de amostras aquosas sobre 

a emissão de luz Vibrio Fischeri 

NBR 15308: 2017 Método de ensaio com misídeos (Crustácea) 

Ecotoxicologia terrestre 

 

ABNT 

NBR17512-1: 2011 

Qualidade do solo - Ensaio de fuga para avaliar a qualidade 

de solos e efeitos de substâncias químicas no comportamento 

- Parte 1: Ensaio com minhocas (Eisenia fetida e Eisenia 

andrei) 

NBR ISO 11267: 

2019 

Qualidade do solo - Inibição da reprodução de Collembola 

(Folsomia candida) por poluentes do solo  

NBR ISO: 17616: 

2010  

 

Qualidade do solo - Guia para a seleção e avaliação de 

bioensaios para a caracterização ecotoxicológica de solos e 

materiais do solo.  

NBR ISO 11268-1: 

2012 

 Qualidade do solo - Efeitos dos poluentes nas minhocas - 

Parte 1: Determinação da toxicidade aguda para Eisenia 

fétida e Eisenia andrei 

NBR ISO 11269-2: 

2014  

Qualidade do solo - Determinação dos efeitos de poluentes 

na flora terrestre.  

NBR ISO 16387: 

2012  

Qualidade do solo - Efeitos de poluentes em Enchytraeidae 

(Enchytraeus sp.) - Determinação de efeitos sobre 

reprodução e sobrevivência.  

NBR 15537: 2014  

 

Ecotoxicologia terrestre - Ecotoxicidade aguda - Método de 

ensaio com minhocas  

Fonte: Adaptado de Pompêo et al. (2015) 

 

3.5.3.1 Seleção do tipo de organismos-teste 

 

A escolha das espécies utilizadas em ensaios com efluentes complexos como o 

lixiviado é de grande relevância. A espécie escolhida deve ser sensível, de importância 

ecológica para seu nível trófico, abundante, de fácil manutenção e de baixo custo. Além 

disso, devem ser utilizadas espécies cuja fisiologia, genética e comportamento sejam 

conhecidos, o que pode facilitar a interpretação dos resultados (PAIXÃO FILHO, 2017).  

Em estudos desenvolvidos por Teixeira et al. (2016), em lixiviados de aterros 

sanitários foram avaliados quatro organismos-teste diferentes e que representaram o 

ambiente aquático e terrestre: Alivibrio fischeri (bactéria luminescente); Lactuca sativa 

L. (semente de alface); Daphnia similis (microcrustáceo) e Danio rerio (peixe). Os 
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organismos apresentaram alta sensibilidade ao lixiviado. Observou-se também que os 

testes em solo apresentaram uma CE50 maior do que os testes realizados em meio líquido. 

Bauer (2017), avaliou a toxicidade aguda de efluentes industriais utilizando como 

organismos-teste embriões de peixes da espécie Danio rerio. Os resultados de toxicidade 

aguda foram comparados com os resultados apresentados por três outros organismos-teste 

(alga, microcrustáceo e peixe na fase larval). 

Trabalhos desenvolvidos por Costa et al. (2018) objetivaram avaliar os potenciais 

poluidores causadores de ecotoxicidade do lixiviado do aterro sanitário de Seropédica-

RJ, utilizando organismos-teste de diferentes níveis tróficos. Do mesmo modo, Araújo et 

al. (2018) também realizaram estudos ecotoxicológicos para avaliar a toxicidade de 

lixiviados brutos utilizando organismos-teste de três níveis tróficos: microcrustáceo 

Daphnia similis, bacteria Aliivibrio fischeri e o peixe Danio rerio. Os autores concluíram 

que todas as amostras avaliadas se mostraram tóxicas aos organismos-teste. 

Ghosh et al. (2017) avaliaram o atual conhecimento sobre a toxicidade do 

lixiviado utilizando bioensaios com diferentes espécies. De acordo com os autores, os 

ensaios mais utilizados para medir a toxicidade deste efluente são aqueles que envolvem 

microrganismos como bactérias e algas, invertebrados aquáticos, principalmente com as 

espécies Daphnia magna, Daphnia similis e Artemia salina; ensaios com peixes e 

mexilhões, plantas e mamíferos, os quais se limitam a pequenas espécies de roedores e 

insetívoros. Dessa forma, um adequado conjunto de bioensaios, envolvendo organismos 

de diferentes níveis tróficos, é mais apropriado para efluentes complexos como o lixiviado 

de aterro sanitário. 

Silva et al. (2018) apresentaram um estudo de revisão em artigos, publicados no 

período compreendido entre 2000 a 2018, que utilizavam bioensaios na avaliação da 

ecotoxicidade de lixiviados, a fim de avaliar a importância da utilização de organismos 

aquáticos de diferentes níveis tróficos. Como resultados, os autores apresentaram que os 

ensaios ecotoxicológicos utilizando organismos de apenas um nível trófico correspondeu 

a 70,73%; dois níveis tróficos a 21,95% e com três ou mais níveis tróficos, foi de apenas 

7,32%. Dentre os organismos-teste mais utilizados, destacaram-se a bactéria Allivibrio 

fischeri (29,27%), seguida pelo microcrustáceo Daphnia magna (17,7%), o peixe Danio 

rerio (9,76%) e a planta aquática Lemna minor (9,76%). 

Em se tratando de pesquisas no Brasil relacionadas à ecotoxicologia terrestre, 

Niva et al. (2016) mostraram que, dentre os organismos-teste avaliados, os que 

apresentaram maior frequência foram, as minhocas da espécie Eisenia ssp., assim como 
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várias espécies de plantas. Além disso, os autores verificaram que, em meio aos 

contaminantes ambientais avaliados, os resíduos sólidos e efluentes foram os que 

apresentaram maior destaque. 

 Os ensaios ecotoxicológicos devem abranger organismos de diferentes níveis 

tróficos, como produtores, consumidores primários, secundários e decompositores, e de 

ambiente terrestre e aquático, para avaliar os possíveis impactos causados pelo 

lançamento de efluentes nesses ambientes. Essa abrangência no número de organismos 

utilizados nos ensaios ecotoxicológicos objetiva representar a relação de multiplicidade 

dos ecossistemas, visto que, somente um organismo não representaria todos os efeitos 

possíveis sobre o ecossistema. Apesar disso, por razões práticas e econômicas, muitas 

vezes os testes de toxicidade são realizados com uma única espécie de organismo-teste 

(COSTA et al., 2008).  No Quadro 4, mostra-se os representantes típicos dos grupos mais 

importantes do ambiente aquático e terrestre. 

 
Quadro 4 - Representantes típicos dos grupos mais importantes do ambiente aquático e terrestre 

Níveis tróficos Grupos taxonômicos 

Produtores primários Algas, outros vegetais, bactérias autótrofas 

Consumidores primários Protozoários, rotíferos 

Consumidores secundários Crustáceos, moluscos, vermes e equinodermos 

Consumidores terciários Peixes, anfíbios, répteis, insetos, aves e mamíferos 

Decompositores Fungos, bactérias e oligoquetas 

Fonte: Adapatado de Zagatto e Bertoletti (2008) e Knie e Lopes (2004) 

 

Segundo Bernard et al. (1996), um número adequado de organismos utilizados em 

ensaios ecotoxicológicos em lixiviados de aterros sanitários seria no mínimo de quatro 

organismos. Importante salientar que, a norma brasileira, por meio da Resolução 

CONAMA n. 430 (BRASIL, 2011), não estabelece quais organismos-teste devem ser 

utilizados, no entanto, recomenda que se o lançamento do efluente for em rios de água 

doce, os organismos utilizados devem ser representativos desse ambiente. Além disso, 

essa resolução estabelece que os ensaios deverão ser realizados em organismos aquáticos 

de pelo menos dois níveis tróficos diferentes.  

Diferentes organismos podem ser utilizados para a realização de testes de 

toxicidade. Eles foram agrupados em: microrganismos, plantas e algas, invertebrados e 
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peixes. O Quadro 5 ilustra a classificação dos organismos-teste, assim como algumas 

espécies utilizadas em estudos científicos. 

 
Quadro 5 - Tipos de organismos-teste utilizados em ensaios de toxicidade 

Tipo de 

organismo 
Espécies Referência 

Bactéria 

Vibrio fisheri 
Qiu et al. (2016); Abbas et al. (2018) 

e Webler, Mahler e Dezotti (2018)  

Aliivibrio fischeri Costa et al. (2015), Costa et al. (2018) 

e Costa et al. (2019) 

 

 

Plantas e Algas 

 

Lycoperson esculentum Maiorana et al. (2019) 

Lemna minor Machado et al. (2016) 

Lactuca sativa Medeiros et al. (2017) e Torres et al. 

(2019) 

Lepidium sativum Garbo et al. (2019) 

Invertebrados 

 

 

 

Daphnia magna Maranho et al. (2017); Machado et al. 

(2016) e Lumbaque et al. (2017) 

Daphnia similis Cavalcante et al. (2017) 

Artemia salina Medeiros et al. (2017) 

Eisenia andrei Sales Jr et al. (2021) e Garbo et al. 

(2019) 

Eisenia fétida Zeguerrou et al. (2021) 

Vertebrados 

Danio rerio Cavalcante et al. (2017) e Costa et al. 

(2019) 

Tilapia Machado et al. (2016) 
Fonte: Elaborado pela Autora (2022) 

 

Em estudo desenvolvido por Mavakala et al. (2016), verificaram-se, por meio dos 

testes de ecotoxicidade, que o lixiviado são uma fonte significativa de toxicidade para 

organismos terrestres e bentônicos. Portanto, lixiviados de aterros sanitários não devem 

ser descartados no meio ambiente (solo ou águas superficiais) sem tratamento prévio.  

 

3.6 Organismos vivos utilizados em ensaios de ecotoxicidade  

 

3.6.1 Daphnia magna 

 

A Daphnia magna é um microcrustáceo pertencente à ordem Cladocera, 

reconhecidamente representativo das espécies de zooplâncton e têm larga distribuição no 

hemisfério norte. Também conhecido como “pulga-de-água”, possui de 5 mm a 6 mm de 
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comprimento, atua como consumidor primário na cadeia alimentar aquática e se alimenta 

por filtração de material orgânico particulado em suspensão NBR 12713 (ABNT, 2016). 

Esta é uma espécie sensível que foi considerada útil para a análise toxicológica de 

misturas complexas, como lixiviado de aterro (RESTREPO et al., 2017; PRZYDATEK, 

2019). Além disso, a Daphnia possui papel importante na cadeia alimentar, sendo um 

organismo filtrador que se alimenta de algas, rotíferos e infusórios. Possui ciclo de vida 

curto, em torno de 7 a 8 semanas e, em boas condições ambientais, sua reprodução por 

partenogênese, originando apenas fêmeas (ALVES; SILVANO, 2006). Vale salientar 

que, esse organismo possui um tempo de maturação curto e altas taxas de reprodução, 

tornando-o ideal para estudos de mudanças fisiológicas resultantes de estresse químico 

ou ambiental em laboratório (ARCHARYA; SCHULMAN; YOUNG, 2010). 

O microcrustáceo Daphnia magna (Figura 3) é um organismo-teste reconhecido 

em vários países, e é um dos mais utilizados em ensaios de toxicidade do lixiviado, por 

ser uma espécie sensível para a análise toxicológica de misturas complexas, como 

lixiviado de aterro (RESTREPO et al., 2017; PRZYDATEK, 2019). Além do mais, os 

testes que utilizam estes organismos, apresentam resultados rápidos (até 48 horas de 

exposição) de possíveis agentes tóxicos no ambiente.  

 

Figura 3 - Daphnia em diferentes idades: (A) Daphnia magna jovem; (B) Daphnia magna adulta 

 
Fonte: NBR 12713 (ABNT, 2016) 

 

3.6.2 Eisenia andrei 

 

A minhoca, Eisenia andrei, também conhecida como vermelha-da-Califórnia, são 

oligoquetas pertencentes ao Filo Annelida, Sub-classe Oligochaeta. Esses organismos são 

espécies pequenas, com tamanho que variam de 3 a 13 cm de comprimento e de 2 a 6 mm 

de diâmetro na idade adulta e habitam em ambientes terrestres, aquáticos e até marinhos 

e se caracterizam pelo corpo vermiforme, segmentado e com poucas cerdas. São 

hermafroditas e a maioria se reproduz por anfimixia, partenogêse ou autofertilização 

(A) (B) 
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produzindo casulos. Assim, constitui-se nos organismos terrestres mais conhecidos do 

mundo devido à sua importância na fertilidade do solo (SISINNO et al., 2019).  

Apesar de ser organismo originário de países de clima temperado, é uma espécie 

cosmopolita, ou seja, pode ser encontrada praticamente em qualquer lugar do mundo. 

Além disso, possui ciclo de vida curto e grande tolerância às variações climáticas, como 

temperatura e umidade (DOMINGUEZ; VELANDO; FERREIRO, 2005). A minhoca 

vermelha-da-califórnia engloba as espécies E. andrei e E. fétida, as quais apresentam 

similaridades morfológicas, sendo que a primeira, apresenta corpo uniformemente 

avermelhado e listras claras pouco aparentes entre seus segmentos corporais. Essa espécie 

possui, elevadas taxas de desenvolvimento e reprodução em comparação à Eisenia fetida 

(GUIMARÃES, 2006). 

Os ensaios ecotoxicológicos em oligoquetas têm sido utilizados no Brasil 

principalmente, no meio acadêmico, podendo também ter outras aplicações, a exemplo, 

no setor de regulamentação de produtos e atividades com potencial de causar impactos 

ambientais negativos ao meio ambiente, especialmente no solo (SISINNO et al., 2019). 

Importante ressaltar que, além de ser amplamente utilizada em ensaios ecotoxicológicos 

e em vermicompostagem, a Eisenia andrei é também utilizada em estudos genéticos 

(CANDELLO, 2014). Na Figura 4, mostra-se a minhoca da espécie Eisenia andrei. 

 

Figura 4 - Aspectos morfológicos externos de E. andrei 

 
Foto: Jorge Domínguez: Fonte: Schiedeck et al., (2019) 

 

3.7 Métodos para avaliar a toxicidade  

 

Um dos métodos para determinar a toxicidade de substâncias contidas em 

lixiviados de aterros sanitários é o uso de testes biológicos em organismos aquáticos e 

terrestres sensíveis à contaminação ambiental (PRZYDATEK, 2019). 

Dessa forma, os ensaios de toxicidade são realizados para estimar o grau de 

impacto que um determinado efluente pode causar nos corpos receptores (água e/ou no 
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solo). O objetivo desses ensaios é simular, em laboratório, os efeitos que poderiam ser 

observados no ambiente após o lançamento do efluente. Assim, os testes de toxicidade 

possibilitam a qualificação e a mensuração dos efeitos dos produtos tóxicos sobre a biota 

e a estimativa dos riscos de intoxicação ao ambiente (ARENZON, 2011).   

De acordo com Rubinger (2009), os ensaios ecotoxicológicos são classificados 

conforme a duração (agudo ou crônico), método de adicionar a solução-teste (sistema 

estático, semiestático e de fluxo contínuo) e propósito (teste de composto isolado; 

monitoramento da qualidade de efluente; toxicidade relativa; sensibilidade relativa e taxa 

de crescimento). Na Tabela 5, mostra-se os termos utilizados em testes de toxicidade. 

 

Tabela 5 - Definição de alguns termos utilizados em testes de toxicidade 

Parâmetro Definição 
Tempo de 

exposição 

DL50 

Dose Letal Média: dose de amostra que causa 

mortalidade de 50% dos organismos no tempo 

de exposição e condições do teste. 

 

24 a 96 horas 

 

CL50 

Concentração Letal Média: concentração de 

amostra que causa mortalidade de 50% dos 

organismos no tempo de exposição e nas 

condições do teste. 

 

24 a 96 horas 

 

CE50 

Concentração Efetiva Média: concentração de 

amostra que causa um efeito agudo 

(imobilidade, por exemplo) a 50% dos 

organismos no tempo de exposição e nas 

condições do teste. 

 

24 ou 48 horas 

 

CENO 

Concentração de Efeito não Observado: maior 

concentração de agente tóxico que não causa 

efeito deletério estatisticamente significativo 

nos organismos no tempo de exposição e nas 

condições do teste. 

 

168 horas (7 dias) 

 

CEO 

Concentração de Efeito Observado: menor 

concentração de agente tóxico que causa efeito 

deletério estatisticamente significativo nos 

organismos no tempo de exposição. 

168 horas (7 dias) 

 

Fonte: Costa et al. (2008) 
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3.7.1Testes de toxicidade aguda 

 

Os ensaios ecotoxicológicos de curta duração avaliam as respostas rápidas dadas 

pelo organismo-teste a um estímulo que se manifesta em um curto período de tempo, de 

0 a 96 horas após a exposição, em que são observadas a letalidade ou a imobilidade dos 

organismos, como também as alterações ocorridas imediatamente após a exposição ao 

agente tóxico (MAIA, 2015; BARETTA et al., 2019). 

Do mesmo modo, os testes de toxicidade aguda são desenvolvidos para determinar 

a toxicidade relativa de uma amostra sobre organismos aquáticos selecionados, expostos 

a uma substância química numa dose única, ou múltipla em um curto período de tempo, 

em relação ao período de vida do organismo-teste. Normalmente o efeito observado é a 

letalidade ou outra manifestação do organismo que a anteceda, como o estado de 

imobilidade em invertebrados (MAIA, 2015).  

De acordo com Costa et al. (2008) e Sisinno e Oliveira Filho (2013), um dos 

aspectos mais importantes da ecotoxicologia aquática é relação dose-resposta, 

representada pela relação entre a concentração de uma substância química e os efeitos 

observados nos organismos-teste. Essa relação é de fundamental importância na avaliação 

do risco gerado pelos compostos tóxicos no meio ambiente, uma vez que, permite 

quantificar a toxicidade aguda dessas substâncias. Em geral, as curvas que representam a 

relação dose-resposta apresentam comportamento não retilíneo do tipo sigmoide, 

conforme ilustra-se na Figura 5. 

 

Figura 5 - Representação de uma curva dose-resposta típica obtida em testes de toxicidade 

 
Fonte: Sousa e Niva (2019) 

 

A partir das curvas dose-resposta dois parâmetros importantes podem ser 

determinados: a Concentração Letal Média (CL50) ou a Concentração Efetiva Média 
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(CE50), isto é, a concentração do agente tóxico que causa mortalidade ou imobilidade, 

respectivamente, a 50% dos organismos-teste após um determinado tempo de exposição, 

nas condições do ensaio (SOUSA; NIVA, 2019; BRASIL, 2011). 

Costa et al. (2018), realizaram testes de toxicidade aguda em Aliivibrio fischeri 

no lixiviado de dois aterros sanitários após o tratamento por foto Fenton. O lixiviado bruto 

do aterro de Seropédica-RJ, apresentou alta toxicidade (CE50 = 33%). Após os processos 

escuro de Fenton e foto solar Fenton, obtiveram-se CE50 de 81 e 91%, respectivamente. 

No caso da toxicidade do aterro de Gramacho-RJ, o valor da CE50 do lixiviado bruto foi 

de 13%, enquanto que, após o escuro Fenton, a CE50 = 54% e do foto solar Fenton, a CE50 

= 59%. Com isso, demonstra-se a redução da toxicidade do lixiviado após o seu 

tratamento. 

Qiu et al. (2016) avaliaram a toxicidade aguda do lixiviado in natura e pós-tratado 

em Vibrio fischeri, larvas e embriões do Danio rerio. Constatou-se que a toxicidade aguda 

do lixiviado diminuiu significativamente: as unidades de toxicidade (UT) reduziram de 

84,75 para 12,00 nas larvas do Danio rerio; de 82,64 para 10,55 nos embriões; e de 3,41 

para 0,63 em Vibrio fischeri. 

 Em se tratando da análise da toxicidade no solo, Ramires et al. (2020) avaliaram 

os efeitos dos resíduos frescos de matadouro de suínos e resíduos após processos de 

estabilização em Eisenia andrei por meio de testes comportamental ou fuga, teste de 

letalidade (toxicidade aguda) e teste de reprodução (toxicidade crônica). Assim, 

verificaram que os resíduos de matadouro suíno, após compostagem aerada e 

compostagem natural, tiveram efeito tóxico resultando na morte de E. andrei. No entanto, 

em relação a toxicidade crônica, verificou-se que a reprodução dos organismos se 

apresentou de maneira satisfatória nos resíduos frescos e após vermicompostagem.  

 

3.7.2 Testes de toxicidade crônica 

 

 Os testes de toxicidade crônica dependem diretamente dos resultados dos testes 

de toxicidade aguda, dado que, as concentrações subletais são calculadas a partir da CL50. 

Esses testes são mais sensíveis às diluições quando comparados com os testes da 

toxicidade aguda. A toxicidade crônica avalia a ação dos poluentes cujo efeito traduz-se 

pela resposta a um estímulo que continua por longo tempo, geralmente, por um período 

que vai de 1/10 do ciclo vital até a totalidade da vida do organismo (RAND; 

PETROCELI, 1985).   
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Na toxicidade crônica, os efeitos aos organismos são subletais e observados em 

situações em que as concentrações do agente tóxico, as quais ficam expostos, permitem 

a sobrevida dos organismos, afetando suas funções biológicas, interferindo, por exemplo, 

na reprodução, desenvolvimento de ovos e crescimento dos indivíduos (MAGALHÃES; 

FERRÃO FILHO, 2008). 

Os resultados obtidos nos testes de toxicidade crônica geralmente são expressos 

como Concentração de Efeito Não Observado (CENO), ou seja, a maior concentração 

testada que não causa efeito adverso aos organismos-teste; e também como Concentração 

de Efeito Observado (CEO), que é a menor concentração que causa efeito estatisticamente 

significativo nos organismos-teste (BRASIL, 2016) 

Em ambientes aquáticos os efeitos adversos crônicos são mais frequentes devido 

à concentração ser influenciada pela diluição dos compostos e demais interações 

relacionadas diretamente a biodisponibilidade dos contaminantes presentes. Assim, os 

organismos são expostos às baixas concentrações de determinados poluentes durante 

longos períodos de tempo, ocasionando efeitos crônicos a níveis subletais e até mesmo 

letais durante seu ciclo de vida. Importante salientar que esses ensaios, também, são 

utilizados sempre que os ensaios agudos não forem suficientes para caracterizar um efeito 

tóxico. Deste modo, nem sempre a toxicidade aguda reflete o potencial deletério de um 

efluente, sendo necessária a realização de teste de toxicidade crônica para complementar 

o estudo (MAGALHÃES; FERRÃO FILHO, 2008). 

De acordo com Costa et al (2008), os valores numéricos de toxicidade aguda e 

crônica, expressos como CL50, CE50, CENO e CEO, demonstram uma relação inversa à 

toxicidade, isto é, menores valores numéricos indicam maiores toxicidades. Sendo assim, 

para facilitar a comparação e fazer com que esses parâmetros demonstrem uma relação 

direta com a toxicidade, podem ser transformados em Unidades Tóxicas Aguda (UTa) ou 

Unidade Tóxicas Crônica (UTc) por meio das Equações 2 e 3. 

 

UTa = 100/CE50 ou UTa = 100/CL50  (2) 

Em que:  

UTa - Unidades Tóxicas Aguda 

CE50 - Concentração Efetiva Média que causa um efeito agudo a 50% dos organismos 

CL50 - Concentração Letal Média que causa mortalidade de 50% dos organismos 
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UTc = 100/CENO ou UTc = 100/CEO (3) 

Em que:  

UTc - Unidades Tóxicas Crônica 

CENO - Concentração do Efeito Não Observável 

CEO - Concentração do Efeito Observável 

 

3.7.3 Testes de fitotoxicidade  

 

O potencial tóxico dos resíduos sólidos e do lixiviado de aterro sanitário ao meio 

ambiente pode ser identificado de maneira simples, rápida e a baixo custo por meio de 

testes de fitotoxicidade. Estes testes indicam, através da análise da germinação e do 

crescimento das espécies, o efeito que as substâncias químicas ou uma mistura complexa 

tem sobre as sementes e plantas (SILVA, 2016; GHOSH et al., 2017).  

De acordo com Franco et al. (2017), os biotestes utilizam o grau de germinação 

de determinadas espécies de plantas como um indicador da toxicidade. Essa avaliação 

considera a sensibilidade de tais espécies à presença de contaminantes potencialmente 

tóxicos. Assim, os índices de germinação de sementes, bem como o crescimento de 

plantas constituem-se em parâmetros bastante utilizados para avaliar a fitotoxicidade de 

um composto. Dessa forma, esses efeitos podem ser observados por meio da CL50 a partir 

da qual pode-se determinar a concentração de uma substância responsável pelo efeito em 

50% dos organismos testados. Estes testes podem ser agudos ou crônicos, conforme a sua 

duração e o efeito observado. 

Para a realização dos testes de fitotoxicidade podem ser utilizadas diversas 

espécies, tais como: tomate (Solanum lycopersicum), repolho (Brassica oleraceae), 

cebola (Allium cepa), pepino (Cucumissativus), cevada (Hordeum vulgare L.), alface 

(Lactuca sativa) e cenoura (Daucuscarota) (WANG; KETURE, 1990). Vale salientar 

que, esse método de fitotoxicidade com semente é padronizado pela USEPA, no entanto, 

ainda não foi normatizado no Brasil (PAIXÃO FILHO, 2017). 

Os ensaios de fitotoxicidade ou estudos de toxicidade com plantas são simples e 

versáteis, e foram utilizados com diversos resíduos líquidos e sólidos e em diferentes 

espécies de plantas. No Quadro 6 ilustra-se alguns estudos que avaliaram a toxicidade em 

RSU e em lixiviado em diferentes espécies vegetais. 
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Quadro 6 - Principais espécies empregadas para avaliação da toxicidade em RSU e em lixiviado  

Espécie 
Efeito 

observado (%) 
Referência Nome científico Nome 

popular 

Allium cepa  Cebola CRR Klauck, Rodrigues e Silva 

(2015) 

Brassica 

oleraceae 
Repolho 

GRS; CRR; IG 

e CE50 

Nascimento (2021) 

CRR e ICR  Nascimento et al. (2020) 

Lactuca sativa Alface 

DL50 Colombo et al. (2019) 

CL50 Teixeira et al. (2016) 

CE50 Batista (2016) 

Solanum 

lycopersicum  
 

Tomate GRS; CRR; IG 

e CE50 

Nascimento (2021) 

Vigna unguiculata 

(L.) Walp  

Feijão GRS e CRR  Arunbabu, Indu e Ramasamy 

(2017) 

Cannabis sativa 

L. 

Maconha IG Vaverková et al. (2019) 

Sinapis alba L. 

e Triticum 

aestivum L 

Mostarde e 

trigo IG Palm et al. (2022) 

Legenda: GRS – Germinação Relativa da Semente; CRR – Crescimento Relativo da Raíz; CE50, 5dias -  

Concentração Efetiva; DL50 – Dose Letal; IG – Inibição da Germinação; ICR - Inibição de Crescimento de 

Raízes.  

Fonte: Autora (2022) 

 

Trabalhos desenvolvidos por Arunbabu, Indu e Ramasamy (2017) em aterro 

Localizado na Índia, objetivou investigar o efeito de diferentes concentrações de 

lixiviados in natura na germinação e crescimento de plantas. Os autores relataram que, o 

lixiviado, apresentou elevadas concentrações de matéria orgânica, amônia e sólidos 

dissolvidos. Além disso, o estudo de fitotoxicidade sugere que em concentrações mais 

baixas o lixiviado potencializa a germinação e promove o crescimento das plantas. 

Nascimento (2021) avaliou a CE50 em sementes de tomate e de repolho do 

lixiviado bruto de aterro sanitário e verificou que as sementes de repolho foram mais 

sensíveis ao lixiviado, apresentando menor CE50, quando comparado com as sementes de 

tomate. Além desse parâmetro para avaliar a toxicidade, neste estudo foram utilizados o 

índice de germinação (IG) e o crescimento da raiz. 

Destaca-se que, apesar da avaliação da germinação e do crescimento das raízes 

das sementes serem parâmetros eficazes para avaliação fitotoxicológica, Bożym, Król e 

Mizerna (2020) consideram que o estudo do crescimento da raiz pode melhor representar 
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a toxicidade em decorrência do contato direto com os compostos tóxicos, sendo, dessa 

forma, possível analisar os efeitos da estimulação do crescimento da planta (raiz). 

 

3.8 Legislação vigente aplicável 

 

 O controle do tratamento e da disposição final de efluentes em corpos receptores 

deve ser fiscalizado pelos órgãos ambientais competentes, objetivando a mitigação dos 

impactos ambientais negativos ao meio ambiente. No Brasil, o instrumento legal que 

estabelece o controle da poluição dos corpos de águas é dado por meio da Resolução do 

CONAMA n.430 (BRASIL, 2011), que dispõe sobre as condições e padrões de 

lançamento de efluentes e indica os ensaios ecotoxicológicos como uma ferramenta de 

avaliação e controle do impacto que esses efluentes podem vir a causar no meio ambiente.  

Conforme a referida resolução, no caput do Art.18, “o efluente não deverá causar 

ou possuir potencial para causar efeitos tóxicos aos organismos aquáticos no corpo 

receptor, de acordo com os critérios de ecotoxicidade estabelecidos pelo órgão ambiental 

competente” (BRASIL, p.5, 2011). A resolução não estabelece quais organismos devem 

ser utilizados, somente orienta que se o lançamento do efluente for em rios de água doce, 

por exemplo, os organismos utilizados devem ser representativos desse ambiente. 

Em se tratando das legislações estaduais, o Estado da Paraíba, por exemplo, 

apresenta uma Norma Técnica n. 301 (SUDEMA, 1988), que dispõe dos critérios e 

padrões de lançamento de efluentes líquidos. No entanto, não possui critérios de 

ecotoxicidade para avaliar o efeito tóxico de efluentes em corpos receptores. Sendo assim, 

no estado da Paraíba, devem-se seguir as diretrizes estabelecidas pela Resolução do 

CONAMA n.430 (BRASIL, 2011).  

Apesar da existência desse instrumento legal em nível nacional, poucos são os 

estados brasileiro que possuem resoluções ou normas específicas que abordem os critérios 

ecotoxicológicos para a avaliação de efluentes líquidos, conforme ilustrado no Quadro 7. 
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Quadro 7 - Regulamentações dos Estados brasileiro e organismos utilizados em testes de ecotoxicidade 

para lançamento em corpos hídricos de água doce 

UF Resolução/Norma Organismo utilizado 

Minas Gerais COPAM/CERH-MG n. 1/2008 NE 

Paraná Resolução CEMA n. 081/2010 

Daphnia magna, Vibrio 

fisheri, Ceriodaphnia dubia 

e Scenedesmus subspicatus 

Rio Grande do Sul FEPAM n. 66/2017 NE** 

Rio de Janeiro 
Norma Operacional Padrão 

INEA - n. 008/2018 

Danio rerio, Pimephales 

promenales, Daphnia spp, 

Vibrio fisheri ** 

Santa Catarina Portaria FATMA n. 017/2002 
Daphnia magna, Vibrio 

fisheri 

São Paulo Resolução SMA n. 03/2000 NE* 

Legenda: UF - Unidade Federativa; NE - Não especificado; NE* - Não especificado: Os 

organismos utilizados nos testes de toxicidade, assim como os métodos de ensaios, serão definidos pela 

CETESB, através de normas específicas (de acordo com o Manual de Controle Ecotoxicológico de 

Efluentes de São Paulo. A CETESB recomenda a realização do ensaio de toxicidade aguda com Daphnia 

similis e para a toxicidade crônica a Ceriodaphnia dúbia); ** Não especifica, porém segue o estabelecido na 

Resolução CONAMA n.430/2011. 

 

 Em se tratando da legislação, em nível nacional, que abranja a ecotoxicologia 

terreste, têm-se a Resolução CONAMA n. 420, de 28 de dezembro de 2009, alterada pela 

Resolução CONAMA n. 460 (BRASIL, 2013), que dispõe sobre critérios e valores 

orientadores de qualidade do solo quanto à presença de substâncias químicas e estabelece 

diretrizes para o gerenciamento ambiental de áreas contaminadas por essas substâncias 

em decorrência de atividades antrópicas. 
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4 METODOLOGIA 

4.1 Caracterização geral do município de Campina Grande - PB 

  

O município de Campina Grande - PB (Figura 6) situa-se na mesorregião do 

Agreste da Borborema, nas coordenadas geográficas de 07°13’32” de latitude S e 35° 

53’38” de longitude W, e possui uma altitude média de 555 metros acima do nível do 

mar. As temperaturas máximas e mínimas anuais ficam em torno de 30 °C a 20 ºC no 

período seco e de 18 ºC a 13 ºC no período chuvoso. O município está incluído na área 

de abrangência do Semiárido Brasileiro, caracterizando-se por apresentar: (i) precipitação 

pluviométrica média anual de 800 mm; (ii) índice de aridez de até 0,50; (iii) risco de seca 

ou prolongamento da estação seca, de um ano para outro, maior que 60% (IBGE, 2010). 

 

Figura 6 - Mapa de localização do município de Campina Grande - PB 

 
Fonte: Adaptado de IBGE (2019) 

 

O município de Campina Grande - PB encontra-se inserido nos domínios da bacia 

hidrográfica do Rio Paraíba, região do Médio Paraíba, sendo seus principais cursos 

d’água os rios Salgadinho, Bodocongó, São Pedro, do Cruzeiro e Surrão, além dos 

riachos: Logradouro, da Piaba, Marinho, Caieira, do Tronco e Cunha (CPRM, 2010; 

IBGE, 2010). No Quadro 8, ilusta-se algumas características gerais no município de 

Campina Grande - PB. 
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Quadro 8 - Características gerais do município de Campina Grande - PB 

Indicador para o município Valor Fonte 

População estimada  4139.830 habitantes IBGE (2021) 

Salário médio dos trabalhadores 2,1 salários mínimos mensais IBGE (2019) 

IDH 0,720 IBGE (2010) 

Cobertura dos serviços de 

abastecimento de água 

99,73% SNIS (2020) 

Esgoto tratado referido à água 

consumida 

73,35% SNIS (2020) 

Geração per capita de RSU 0,64 kg.hab-1.dia-1 ECOSAM 

(2014) 

Cobertura da coleta de resíduos 

domésticos 

95% SNIS (2020) 

Legenda: ECOSAM - Consultoria em Saneamento Ambiental; IDH - Índice de Desenvolvimento Humano; 

IBGE - Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística; RSU - Resíduos Sólidos Ubanos; SNIS - Sistema 

Nacional de Informações sobre Saneamento 

 

4.2 Apresentação e descrição da área de estudo  

 

O estudo foi desenvolvido no Aterro Sanitário de resíduos sólidos urbanos no 

município em Campina Grande (ASCG), localizado na Fazenda Logradouro II, Distrito 

de Catolé de Boa Vista, Campina Grande - PB, conforme ilustado na Figura 7. 

 

Figura 7 - Localização do Aterro Sanitário de RSU 

 
Fonte: GGA (2019) 

 

O ASCG é de iniciativa privada, administrado pela ECOSOLO - Gestão 

Ambiental de Resíduos LTDA. e atende, atualmente, ao município de Campina Grande - 
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PB, além de 56 municípios do Estado da Paraíba e de Pernambuco. O empreendimento 

foi projetado para ter uma vida útil de 25 anos e receber 350 toneladas de RSU (tRSU.dia-

1), no entanto, no período de desenvolvimento da pesquisa, recebeu entre 500 e 600 

tRSU.dia-1. 

Vale salientar que cerca de 90% dos resíduos depositados no ASCG são oriundos 

do município de Campina Grande - PB, sendo os demais municípios paraibanos: Alagoa 

Nova, Alcantil, Amparo, Areia, Areia de Baraúnas, Areial, Assunção, Baraúna, Barra de 

Santa Rosa, Barra de Santana, Boa Vista, Cabaceiras, Camalaú, Campina Grande, 

Caraúbas, Congo, Coxixola, Cubati, Damião, Esperança, Fagundes, Frei Martinho, Gado 

Bravo, Gurjão, Itatuba, Juazeirinho, Lagoa Seca, Livramento, Massaranduba, Matinhas, 

Mongeiro, Montadas, Nova Floresta, Nova Palmeira, Olivedos, Ouro Velho, Parari, Pedra 

Lavrada, Prata, Puxinanã, Queimadas, Riachão do Bacamarte, Riacho de Santo Antônio, 

Salgadinho, Salgado de São Félix, Santa Cecília, São Domingos do Cariri, São João do 

Cariri, São José dos Cordeiros, São Sebastião de Lagoa de Roça, Serra Redonda, 

Soledade, Sossego, Taperoá e Umbuzeiro. Além desses, dois municípios pernambucanos 

também depositam RSU no ASCG, são eles, Casinha e Orobó (Figura 8). 

 

Figura 8 - Localização dos municípios que destinam RSU para o ASCG 

 
Fonte: Adapatado do cervo de pesquisa  
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A implantação e operação do ASCG ocorreu em junho de 2015, em uma área de 

64 ha, dos quais, 40 hectares foram destinados à construção de Células para a disposição 

de resíduos sólidos urbanos. Destaca-se que, até março de 2021, foram implantadas e 

finalizadas no Aterro 4 (quatro) Células, denominadas de Células 1 (C1), 2 (C2), 3 (C3) 

e 4 (C4), conforme é mostrado na Figura 9.   

 

Figura 9 - Células para a disposição de resíduos sólidos urbanos no ASCG 

       
Fonte: Adapatado do acervo de pesquisa do GGA/UFCG (2018) 

 

Destaca-se que, posteriormente a construção das quatro primeiras Células de 

resíduos apresentadas na Figura 9, deu-se o início ao processo de junção dessas Células 

objetivando o melhor aproveitamento da área do Aterro (GGA, 2018). Na Figura 10, 

apresenta-se um esquema ilustrativo das Células e junções do ASCG. 

 

Figura 10 - Esquema ilustrativo das Células e junções do ASCG para formação da Macrocélula 

 
Fonte: Adapatado do acervo de pesquisa do GGA/UFCG (2018) 

 

Dessa forma, foram dispostos RSUs entre as Células 1 e 3, denominada Junção 

1+3 (C1+3), entre as Células 2 e 4, nomeada de Junção 2+4 (C2+4), entre as Células 3 e 

4 (C3+4) e entre as Células 1 e 2 (C1+2), com o intuito de unificar as quatro Células (C1, 
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C2, C3 e C4), formando uma única Célula, chamada de “Macrocélula”, com dimensões 

de 210 m x 210 m x 40 m de comprimento, largura e altura total, respectivamente. Após 

o preenchimento total da Macrocélula, em dezembro de 2019, iniciou-se a construção e 

operação de novas Macrocélulas de disposição de RSU (Figura 11). 

 

Figura 11 - Vista Superior das Macrocélulas de disposição de RSU e da Macrocélula 

 
Fonte: Acervo de pesquisa (2022) 

 

O ASGC apresenta quatro lagoas de acumulação e evaporação de lixiviado (L1, 

L2, L3 e L4) e uma Lagoa de Drenagem de Águas Pluviais (LDA) (a Figura 12).  

 

Figura 12 - Vista superior das Lagoas de Tratamento de Lixiviado (L1, L2, L3 e L4) e da Lagoa de 

Drenagem de Água superficial (LDA) 

 
Fonte: Acervo de pesquisa (2022) 

 

  É importante ressaltar que as Lagoas não apresentam eficiência de remoção de 

contaminantes, conforme estudo realizado por Ribeiro (2019) e, portanto, são utilizadas 

para controle de vazão e recirculação de lixiviado, evitando acúmulo em períodos de 

maior geração de efluentes. São recirculados na Macrocélula, diariamente, cerca de 24 a 

32 m3 de lixiviado durante o período de estiagem na região. No entanto, salienta-se que a 



63 

 

 

 

frequência da reciculação, assim como o volume recirculado, dependem das etapas de 

operação que estão sendo desenvolvidadas no ASGC. 

As Lagoas 1, 2, 3 e 4 são revestidas por uma Geomembrana de Polietileno de Alta 

Densidade (PEAD) com 3 mm de espessura. Essas lagoas têm as seguintes dimensões 

(largura, comprimento e profundidade) e capacidade de armazenamento: L1 – 25 m x 36 

m x 3 m (2.700 m3); L2 – 20 m x 40 m x 3 m (2.400 m3); L3 – 57 m x 40 m x 3 m 

(6.840m3) e a L4 – 57 m x 45 m x 3 m (7.695 m3). 

O ASCG dispõe de unidades operacionais que visam à proteção do meio ambiente 

e da saúde pública, destacando-se a camada de impermeabilização natural de base com 

solo compactado (argila bentonítica) nas Células 1, 2, 3 e 4, além do sistema de coleta e 

drenagem do lixiviado instalado sobre a camada impermeabilizante (do tipo “espinha de 

peixe”) (Figura 13 A). Esse sistema conduz, por gravidade, o lixiviado para um poço de 

visita de concreto pré-moldado (Figura 13B) e, em seguida, para a lagoa de acumulação 

e evaporação de lixiviado (L1). Em períodos de maiores vazões de lixiviado, quando a 

L1 atinge cerca de 80% de sua capacidade total, para evitar o transbordamento, o lixiviado 

é transferido, por meio de bombeamento para as L2, L3 e L4. 

 

Figura 13 - Sistema de drenagem e coleta do lixiviado gerado. (A) Sistema do Tipo “Espinha de peixe”; 

(B) Poço de visita que “recebe” o lixiviado gerado nas Células de RSU 

  

Fonte: Adapatado do acervo de pesquisa do GGA/UFCG (2018) 

 

Em se tratando da LDA, caracteriza-se como barragem artificial, popularmente 

conhecida como “barreiro”, com a função de armazenar, no período chuvoso, a água do 

sistema de coleta de águas de drenagem instalado sobre as Células de disposição de RSU 

implantadas no ASCG. Além disso, a água coletada serve para irrigar o solo que será 

utilizado no recobrimento dos resíduos na Macrocélula, reduzindo a emissão de material 

particulado causada pela movimentação de veículos no local de disposição de resíduos. 

(A) (B) 
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4.2.1 Coleta de dados meteorológicas do Aterro Sanitário em Campina Grande 

 

 O município de Campina Grande - PB, possui uma estação meteorológica a qual 

é gerida pela Agência Executiva de Gestão das Águas (AESA) do estado da Paraíba e 

outra estação sob responsabilidade do Instituto Nacional do Semiário (INSA), distante 9 

km da área do ASCG. No entanto, devido a dificuldade de obtenção de dados completos 

dessas estações, a coleta de informações sobre as condições meteorológicas foi realizada 

por meio do Instituto Nacional de Metereologia (INMET), obtidos a partir da série 

histórica mensal do Banco de Dados Metereológicos para Ensino e Pesquisa (BDMEP, 

2020). Dessa forma, o monitoramento das condições meteorológicas foi realizado a partir 

dos dados de precipitação pluviométrica, evaporação e temperatura para o período 

referente a agosto/2017 a dezembro/2020, obtidos da estação meteorológica convencional 

n°82785, localizada na Empresa Brasileira de Pesquisa e Agropecuária (EMBRAPA), 

distante 16 km do ASCG. 

O objetivo do monitoramento das condições climáticas, tais como precipitação, 

evaporação e temperatura para esse estudo foi avaliar a influência dessas condições no 

comportamento da vazão, características físico-químicas e toxicológicas do lixiviado 

gerado no ASCG. 

 

4.3 Etapas metodológicas 

 

 Na Figura 14, é apresentado um fluxograma ilustrativo com um resumo das etapas 

principais desenvolvidas na pesquisa.  

 

Figura 14 - Fluxograma ilustrativo das etapas da pesquisa 

 
Fonte: Autora (2022) 



65 

 

 

 

4.3.1 Caracterização dos RSU da Macrocélula do Aterro Sanitário  

 

4.3.1.1 Amostragem 

 

Para a caracterização dos RSU recém-aterrados e com 1 e 2 anos de aterramento 

foram coletadas amostras em locais específicos da Macrocélula, conforme mostrados no 

Quadro 9. 

Quadro 9 - Idade e local de coleta dos resíduos aterrados 

Tempo de aterramento (anos) Local da coleta 

0 (“Recém-aterrados”) Na disposição da junção da C1 e C2; C3 e C4 

1 Na primeira berma da junção da C1 e C2 

2 Na primeira berma da junção da C1 e C3  

*Legenda: Os resíduos recém-aterrados possuem idade de cerca de 3 semanas de aterramento; C1 – 

Célula 1; C2 – Célula 2; C3 – Célula 3; C4 – Célula 4 

Fonte: Autora (2022) 

 

As coletas ocorreram em diferentes pontos nas bermas da Macrocélua do Aterro 

Sanitário. Para isso, foi utilizada uma escavadeira hidráulica do tipo 416E (Figura 15A). 

Os RSU coletados foram conduzidos por um caminhão basculante (Figura 15 B) para um 

galpão.  

 

                 Figura 15 - Amostragem dos RSU aterrdos: (A) Coleta e; (B) Transporte 

 

Fonte: Adapatado do acervo de pesquisa do GGA/UFCG (2019) 

 

Para a realização da amostragem dos RSU (Recém-aterrados, com 1 e com 2 anos 

de aterramento) seguiu-se um planejamento estatístico, a fim de obter uma amostra 

representativa dos resíduos sólidos nos diferentes tempos de aterramento no ASCG. É 

importante destacar que, os RSU recém-aterrados foram coletados em seis diferentes 

pontos de amostragem, conforme recomendações de Vieira (2018). Tais pontos 

encontravam-se equidistantes, representando toda a área de disposição dos resíduos. 

(A) (B) 
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 Para a realização da coleta de resíduos, foi necessário escavar cerca de 2,5 m de 

profundidade na berma da Macrocélula correspondente ao ano de aterramento desejado, 

sendo necessário descartar o solo das camadas de cobertura e intermediária até se chegar 

a massa de resíduo aterrada.  Sendo assim, coletou-se cerca de 1000 kg de RSU aterrados 

de cada ponto, totalizando uma amostra de aproximadamente 6000 kg (seis toneladas).  

Salienta-se que o mesmo procedimento foi realizado para a coleta de RSU com 1 

e com 2 anos de aterramento. Para os dois últimos anos de aterramento (1 e 2 anos), foram 

coletados RSU na primeira berma da junção da C1 e C2 e na primeira berma da junção 

da C1 e C3, respectivamente, correspondendo a uma amostra aproximada de 1000 kg 

(uma tonelada) cada. Após a coleta, os RSU foram conduzidos para um galpão localizado 

nas dependências físicas do ASCG para a preparação dos resíduos e realização da 

composição gravimétrica, bem como a coleta de amostras para a realização dos ensaios 

laboratoriais. 

 

4.3.1.1.1 Composição gravimétrica 

 

 Para a realização da composição gravimétrica, os RSU coletados foram 

homogeneizados e posteriormente quarteados, seguindo as instruções da NBR 10.007 

(ABNT, 2004d). Na Figura 16, mostram-se os pontos de coleta de resíduos resultantes do 

quarteamento.  

Figura 16 - Pontos de coleta dos resíduos sólidos no quarteamento 

 
Fonte: NBR 10.007 (ABNT, 2004) 

 

A composição gravimétrica dos resíduos sólidos foi determinada de acordo com 

adaptações da norma alemã GDA Empfehlungen E1-7 (DGGT, 1994), para os seguintes 

grupos: plásticos, compósitos, têxteis sanitários, metal, vidro, madeira, papel, papelão, 

couro, matéria orgânica e material misto. Os materiais mistos compreendem a parcela da 

amostra que não se classifica em nenhuma outra categoria apresentada, devido sua difícil 

identificação, sendo em geral, uma mistura de solo e materiais orgânicos. 
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Os procedimentos, em síntese, para a obtenção da composição gravimétrica são 

descritos a seguir:  

 os RSU coletados foram dispostos em uma lona plástica; 

 abertura das sacolas plásticas para facilitar a homogeneização; 

 foi realizado o quarteamento dos resíduos e foram descartadas duas pilhas em 

quandrantes opostos; 

 as duas pilhas restantes foram homogeneizadas novamente, formando uma única 

pilha; 

 foram retiradas amostras do topo, das laterais e da base da pilha de resíduos 

(Figura 16); 

 os resíduos foram separados em recipientes previamente pesados (sacos plásticos) 

e identificados, sendo as pesagens realizadas de acordo com suas categorias; 

 posteriormente à triagem, o material, já separado por categorias, foi pesado para 

se determinar o percentual de cada componente presente nos resíduos em relação 

à massa total da amostra de RSU, conforme a Equação 4. 

 

𝐶𝐺 =
Pc

Pt
 𝑥 100 

(4) 

Em que:  

𝐶𝐺 - Composição gravimétrica (%);  

𝑃𝑐 - massa de cada fração segregada (kg);  

𝑃𝑡 - massa total dos resíduos destinados à composição gravimétrica (kg). 

Na pesagem dos resíduos e determinação da composição gravimétrica, foi 

utilizada uma balança da marca Welmy, modelo R-100, com capacidade de carga de 150 

kg e divisão de 10 kg. Salienta-se que as etapas para a realização da composição 

gravimétrica dos RSU são as mesmas para todos os anos de aterramento. 

 

4.3.2 Preparação das amostras de resíduos para a realização dos ensaios 

 

Posteriormente à realização do quarteamento dos RSU, conforme descrito na 

subseção [4.3.1.1.1], foi coletada uma fração desses resíduos, cerca de 2,0 kg, para a 

realização dos ensaios laboratoriais. Após coletadas, as amostras foram acondicionadas 

em sacos plásticos devidamente lacrados, preservadas e transportadas para o Laboratório 
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de Geotecnia Ambiental (LGA) e o Laboratório de Geotecnia Ambiental e Biotecnologia 

(LGAB), da Unidade Acadêmica de Engenharia Civil da UFCG.  

 Os resíduos transportados ao LGA foram picotados manualmente com auxílio de 

tesouras, objetivando a redução do tamanho dos materiais em diâmetros de 3 a 4 cm 

(Figura 17 A). Após a picotagem, pesou-se 500 g desses RSU, e sendo esses colocados 

em um balde plástico no qual foi adicionado 1,0 litro de água destilada. Esta mistura 

passou por agitação manual durante 5,0 min e, em seguida, ficou em repouso por 30 min. 

Passado esse período, a fração sólida foi separada da líquida por filtração (Figura 17 B), 

obtendo, um extrato líquido (Figura 17 C), que foi utilizado na realização dos ensaios 

físico-químicos e nos testes de fitotoxicidade, conforme recomendação de Silva (2012).  

 

Figura 17 - Preparação da amostra: (A) Picotagem dos RSU; (B) Preparação do extrato; (C) Extrato 

líquido 

 
Fonte: Adaptado do acervo de pesquisa (2022) 

 

No Quadro 10 ilustra-se os indicadores e respectivos métodos empregados para a 

caracterização dos RSU. 

Quadro 10 - Indicadores e respectivos métodos empregados para a caracterização dos RSU 

Indicador Unidade Método Utilizado (APHA, AWWA e WEF (2017) 

Umidade % Secagem em estufa - 

pH - 

Eletrométrico 

pHmetro 

(Lucadema/LUCA-210) 

Método 4500- H+ 

 

AT mgCaCO3.L-1 Titulação 

Potenciométrica 

Método 2320 B 

 AGV mgHAC. L-1 

DQO  mgO.L-1 
Refluxação fechada do 

dicromato de potássio 

Método 5220 C  

 

NAT 

mgN.L-1 Destilação e titulação 

Destilador 

(Quimis/Q308N-26) 

Método 4500- NH3 C  

 

Cloretos 
mg.L-1 Método Argentométrico 

(Método de Mohr) 

Método 4500-Cl B 

 

Continua 

(A) (B) (C) 
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Conclusão 

Indicador Unidade Método Utilizado (APHA, AWWA e WEF (2017) 

SVT % Calcinação Método 2540E  

Arsênio (As), Bário 

(Ba), Cádmio (Cd), 

Chumbo (Pb), 

Cromo total (Cr), 

Prata (Ag), Alumínio 

(Al), Cádmio (Cd), 

Cobre (Cu), Ferro 

(Fe), Manganês (Mn) 

e Zinco (Zn) 

mg.L-1 

Espectrometria de 

absorção atômica 

Espectrômetro 

(Agilent/AA240) 

 

3111 

Classificação 
 Lixiviação e 

solubilização 

NBR 10.005 (ABNT, 2004b) e 

NBR 10.006 (ABNT, 2004c)  

Testes de 

fitotoxicidade 
% 

 

GRS, CRR e CE50,5dias 

Tiquia, Tan e Hodgkiss 

(1996), adaptada de Melo 

(2003); Colombo et al. (2019) 

Legenda: pH - potencial hidrogeniônico; AT- Alcalinidade Total; AGV - Ácidos Graxos Voláteis; DQO –

Demanda Química de Oxigênio; NAT – Nitrogênio Amoniacal Total; STV - Sólidos Voláteis Totais; GRS 

– Germinação Relativa da Semente; CRR – Crescimento Relativo da Raíz; CE50, 5dias -  Concentração Efetiva 

Fonte: Autora (2022) 

 

4.3.3 Classificação dos resíduos sólidos urbanos 

 

A classificação dos RSU depositados no ASCG foi realizada, conforme a NBR 

10.004 (ABNT, 2004a). Para isso, foram realizados testes de lixiviação e solubilização 

dos resíduos sólidos com a finalidade de obtenção do extrato líquido para avaliação das 

concentrações de metais presentes na massa de RSU, conforme a idade de aterramento. 

Após coletadas, as amostras de resíduos foram conduzidas ao LGA e, em seguida, 

colocadas em estufa, marca De LEO & LTDA, n.2106, Tipo 5, para a secagem à 

temperatura de 100 ºC. Posteriormente, as amostras foram trituradas em liquidificador 

industrial de alta rotação, Marca Bemar, modelo L800. 

 

4.3.3.1 Ensaios de lixiviação 

 

O ensaio de lixiviação foi executado no Laboratório de Gestão Ambiental e 

Tratamento de Resíduos (LABGER), da Unidade Acadêmica de Engenharia Química 

(UAEQ) da UFCG, Campus Campina Grande - PB. A realização dos ensaios de lixiviação 

foi conforme a metodologia descrita pela NBR 10.005 (ABNT, 2004b), seguindo 

procedimentos de lixiviação para resíduos contendo teor de sólidos igual a 100%. 
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Inicialmente, foi feita a trituração, conforme apresentado na secção [4.3.3], para 

que as partículas de resíduos apresentem diâmetro menor que 9,5 mm.  Em seguida, 

pesou-se 100±0,1 g da amostra de resíduo. Posteriormente, a amostra foi transferida para 

o frasco de lixiviação, já com a solução de extração, nº 1, conforme estabelecida na NBR 

10.005 (ABNT, 2004b), igual a 20 vezes a massa utilizada de resíduos (100 g). 

Após essa etapa, o frasco de extração foi acoplado ao aparelho de agitação 

rotativa, a fim de iniciar o processo de lixiviação, a 30±2 RPM (Rotações Por Minuto), 

por 18±2 horas (Figura 18). Ao fim desse período, a amostra foi filtrada utilizando papel 

filtro qualitativo (porosidade 110 mm) e, em seguida, centrifugada em Centrífuga Marca, 

ALC, modelo PK 120 a 3000 RPM, por um período de 30 minutos. Posteriormente a esta 

etapa, recolheu-se o sobrenadante dos extratos lixiviados das amostras A1, A2 e A3, 

correspondentes aos períodos de RSU recém-aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento, 

respectivamente. A preservação das amostras foi feita por meio da adição de uma solução 

de Ácido Nítrico (HNO3) a 50% até pH ≤2, conforme recomendações da NBR 10.007 

(ABNT, 2004d), para posterior análise dos metais. 

Os metais analisados nos extratos lixiviados dos RSU foram definidos de acordo 

com o que consta no Anexo F da NBR 10.004 (ABNT, 2004a), sendo analisados: Arsênio 

(As), Bário (Ba), Cádmio (Cd), Chumbo (Pb), Cromo total (Cr) e Prata (Ag).  

 

Figura 18 - Agitador rotatório para testes de lixiviação 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

4.3.3.2 Ensaios de solubilização 

 

Na realização dos testes de solubilização dos RSU, foi utilizada a metodologia 

descrita pela NBR 10.006 (ABNT, 2004c), cujo objetivo é fixar requisitos para obtenção 

do extrato solubilizado dos resíduos sólidos, afim de diferenciar os resíduos da Classe II 

A e II B, conforme a NBR 10.004 (ABNT, 2004a). O extrato solubilizado foi obtido a 
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partir de uma amostra representativa de 250 g (base seca) do resíduo em frasco de 1500 

mL, adicionando-se 400 mL de água destilada. A mistura ficou sob agitação manual 

constante, por um período de 5,0 min. Essa mistura ficou em repouso durante 7 dias e, 

após este período, a solução foi filtrada utilizando papel filtro qualitativo (porosidade 110 

mm) e, em seguida, centrifugada em Centrífuga Marca ALC, modelo PK 120 a 3000 RPM 

por um período de 30 minutos. Posteriormente a esta etapa, recolheu-se o sobrenadante 

das amostras A1, A2 e A3 do extrato solubilizado para realização da preservação (Ácido 

Nítrico a 50% até pH ≤2) e análise de metais. 

Os metais pesados analisados nos extratos solubilizado, foram definidos de acordo 

com o que consta no Anexos G da NBR 10.004 (ABNT, 2004a), sendo analisados os 

elementos: Alumínio (Al), Cádmio (Cd), Chumbo (Pb), Cobre (Cu), Cromo total (Cr), 

Ferro (Fe), Manganês (Mn) e Zinco (Zn).  

A determinação dos elementos nos extratos lixiviado e solubilizado foi executada 

utilizando o método da espectrometria de absorção atômica, no espectrômetro, marca 

Agilent, modelo AA240. 

 

4.3.4 Coleta do lixiviado in natura para a realização dos ensaios 

 

Para a realização dos ensaios físico-químicos e ecotoxicológicos, foram coletadas 

amostras de lixiviado in natura (Figura 19) gerado no ASCG. A amostragem constituiu 

na coleta de 2 L de lixiviado com periodicidade mensal, compreendendo, o período de 

agosto de 2017 a dezembro de 2019 e de outubro de 2020 a fevereiro de 2021. A coleta, 

o acondicionamento, a preservação e o transporte das amostras foi realizado conforme as 

orientações do APHA, AWWA e WEF (2017) e, em seguida, encaminhados ao LGA.  

 
Figura 19 - Coleta do lixiviado in natura 

  
                           Fonte: Autora (2022) 
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4.3.4.1 Ensaios físico-químicos 

 

No Quadro 11, apresentam-se os indicadores e métodos utilizados para análise do 

lixiviado do ASCG.  

 
Quadro 11 - Indicadores e respectivos métodos para a caracterização do lixiviado do ASCG 

Indicador Unidade Método Utilizado (APHA, AWWA e WEF, 2017) 

pH - 

Eletrométrico 

pHmetro 

(Lucadema/LUCA-210) 

 

Método 4500- H+  

 

AT mgCaCO3.L-1 
Titulação potenciométrica Método 2320 B 

AGV mgHAC. L-1 

DQO mgO2.L-1 
Refluxação fechada do 

dicromato de potássio 
Método 5220 C 

NAT mgN.L-1 

Destilação e titulação 

Destilador 

(Quimis/Q308N-26) 

Método 4500-NH3 C 

Cloretos 
mgCl.L-1 Argentométrico (Método 

de Mohr)  

Método 4500 – Cl B 

 

Fe, Mn, Cr, Zn, 

Pb 
mg.L-1 

Espectrometria de 

absorção atômica 
3111 

Testes de 

fitotoxicidade 
% 

GRS, CRR 

 e CE50,5dias 

 

Tiquia, Tan e Hodgkiss 

(1996), adaptada de Melo 

(2003); Colombo et al. 

(2019) 

Ecotoxicológico - 

Toxicidade Aguda (CE50 

e CL50) 

 

NBR 15469 (ABNT, 2015); 

NBR 12713 (ABNT, 2016);  

ISO 11268-1 (ISO, 2012);  

NBR 15537 (ABNT, 2014); 
NBR/ISO 17512-1 (ABNT, 

2011); ISO 11268-2 (2012) 

Legenda: pH - potencial hidrogeniônico; AT- Alcalinidade Total; AGV - Ácidos GraxosVvoláteis; DQO –

Demanda Química de Oxigênio; NAT – Nitrogênio Amoniacal Total; STV - Sólidos Voláteis Totais; GRS 

– Germinação Relativa da Semente; CRR – Crescimento Relativo da Raíz; CE50 -  Concentração Efetiva; 

CL50 -  Concentração Letal.  

Fonte: Autora (2022) 

 

4.3.4.2 Ensaios ecotoxicológicos 

 

Para as amostras dos resíduos, foram extraídos extratos e a partir desses, 

realizaram-se ensaios ecotoxicológicos em sementes de tomate (Solanum lycopersicum) 

e sementes de repolho (Brassica oleraceae). Já para o lixiviado in natura, foram 

realizados ensaios ecotoxicológicos utilizando 04 (quatro) organismos-teste: sementes de 

Solanum lycopersicum e sementes de Brassica oleraceae, microcrustáceo (Daphnia 
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magna) e oligoqueta (Eisenia andrei).  Na Figura 20 mostra-se um fluxograma ilustrativo 

do monitoramento ecotoxicológico dos RSU e lixiviado in natura. 

 

Figura 20 - Fluxograma ilustrativo dos ensaios ecotoxicológicos dos RSU e lixiviado

 
Legenda: GRS - Germinação Relativa da Semente; CRR - Crescimento Relativo da Raiz; CE50,5 dias - 

Concentração que inibiu o crescimento da raiz. 

 

 Fonte: Autora (2022) 

4.3.4.2.1 Ensaios de fitotoxicidade 

 

Para a realização da estimativa do potencial tóxico dos resíduos sólidos de 

diferentes idades de aterramento e do lixivido gerado, foi montado bioensaios baseados 

na germinação e no crescimento inicial de plântulas. Para isso, utilizaram-se sementes de 

tomate (Solanum lycopersicum) e repolho (Brassica oleraceae) da marca ISLA, da 

cultivar Santa Cruz Kada, sem tratamento com defensivos agrícolas. Essas sementes 

foram adquiridas em lojas de insumos agrícolas do comércio local. Os testes foram 

realizados conforme metodologia de Melo (2003) adaptado de Tiquia, Tan e Hodgkiss 

(1996) e Colombo et al., (2019).  

O sistema experimental para a análise fitotóxica dos RSU foi composto por seis 

concentrações para o grupo teste e um grupo controle (amostra em branco). Para o grupo 

teste, as sementes foram submetidas a diferentes concentrações (% v,v) do extrato de 

RSU, sendo elas: 1, 5, 10, 25, 50 e 100% e o grupo controle composto de água destilada. 

Salienta-se que para a realização do teste de fitotoxiciade nos resíduos recém-aterrados, 

devido a questões técnicas e operacionais, só foi possível a utilização da concentração de 

1%.  Em se tratando da análise fitotóxica do lixiviado in natura, por meio do GRS e do 

CRR, foi realizada apenas na concentração de 1%, pois essa concentração esteve 
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monitorada pelo mesmo período de tempo que a série de dados dos ensaios físico-

químicos (agosto de 2017 a dezembro de 2019 e de outubro de 2020 a fevereiro de 2021). 

Para a condução dos testes, foram distribuídas 20 sementes de S. Lycopersicum e 

B. oleraceae em placas de Petri (9,5 cm de diâmetro) utilizando como base duas camadas 

de papel de filtro qualitativo (porosidade 110 mm) e umedecidas com 9 mL de amostra 

do extrato de RSU e do lixiviado diluído nas concentrações equivalentes aos tratamentos 

definidos (ou do controle), de modo que cada tratamento foi feito em triplicata. As placas 

de petri foram seladas com plástico filme transparente para que ao longo do teste as placas 

se mantivessem úmidas e, em seguida, incubadas em ausência de luz, em incubadora tipo 

B.O.D, marca Lab1000, modelo LM-700.275.2, por um período de 120 h (5 dias) e à 

temperatura de 20±2 ºC. Na Figura 21 e na Tabela 6, ilustra-se uma síntese dos 

procedimentos realizados em sementes de tomate e de repolho, e das condições gerais do 

ensaio de fitotoxicidade, respectivamente. 

 

Figura 21 - Esquema ilustrativo dos procedimentos realizados no ensaio de fitotoxicidade 

 

Fonte: Autora (2022) 

 

Tabela 6 - Síntese das condições gerais do ensaio de fitotoxicidade 

Requisitos Condições 

Organismos-teste S. Lycopersicum e B. Oleraceae 

Tipo de ensaio Estático 

Número de réplicas 3 

Volume da amostra 9 mL 

Recipiente do teste Placa de Petri (diâmetro 9,5 cm) 

Temperatura 20 ± 2 ºC 

Fotoperíodo Escuro 

Duração do teste 120 horas 

Continua 



75 

 

 

 

Conclusão 

Controle negativo Água destilada 

Efeito observado Número de sementes germinadas e comprimento das 

raízes 

Critérios de aceitabilidade GRS no controle > 80%, comprimento das raízes ≥ 1 cm 

Resultado final GRS, CRR e CE50,5dias (%) 

Legenda: GRS -  Germinação Relativa da Semente; CRR - Crescimento Relativo da Raiz; CE50,5dias – 

Concentração Efetiva  

Fonte: Autora (2022) 

 

Ao final do período experimental, foi avaliado a Germinação Relativa das 

Sementes (GRS), ou seja, aquelas que apresentaram protusão da raiz e o Crescimento 

Relativo da Raiz (CRR). As Equações 6 e 7 foram utilizadas para calcular o GRS e o 

CRR, respectivamente, conforme se segue. 

a) Germinação Relativa da Semente (GRS%) 

GRS =
NSGA 

NSGC
*100 

Em que:  

GRS - Germinação Relativa da Semente; 

NSGA - Número de Sementes Germinadas na Amostra;  

NSGC - Número de sementes Germinadas no Controle. 

(6) 

 

b) Crescimento Relativo da Raiz (CRR%) 

𝐶𝑅𝑅 =
MCRA

MCRC
∗ 100 (7) 

Em que:  

CRR - Crescimento Relativo da Raiz; 

MCRA - Média do Comprimento da Raiz na Amostra; 

MCRC - Média do Comprimento da Raiz no Controle. 

 

Além da análise da GRS e do CRR, o nível de fitotoxicidade dos RSU aterrados 

(1 e 2 anos) e do lixiviado in natura do ASCG, foi calculado a CE50,5 dias com base na 

concentração que inibiu em 50% o crescimento das raízes das sementes. Para isso, 

utilizou-se o cálculo da CRR (Equação 7), assim, aplicou-se a regressão sigmoidal por 

meio do software GraphPad Prism 9.2 para a determinação da CE50,5dias para as sementes 

de tomate e de repolho. 
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Para os RSU com 1 ano de aterramento, foram testadas as concentrações de 1, 

5,10 e 100% e para os RSU com 2 anos de aterramento, foram testadas as concentrações 

de 1, 5, 10, 25, 50 e 100% do extrato dos resíduos. Já para análise da CE50,5 dias do lixiviado 

gerado, foram preparadas as concentrações com precisão volumétrica, em progressão 

geométrica de razão 1,5 (1,00; 1,50; 2,25; 3,38; 5,06, 7,60 e 11,39%) diluído em água 

destilada. Tais concentrações foram definidas com base na realização de ensaios 

preliminares. Esse ensaio foi realizado com o lixiviado referente ao mês de janeiro de 

2021, o qual correspondeu a mesma amostra utilizada nos cálculos da CE50,48h para a 

Daphnia magna (ensaio agudo) e CL50 para a Eisenia andrei (ensaio agudo). 

 

4.3.4.2.2 Ensaio com a Daphnia magna 

 

O ensaio de ecotoxicidade com a Daphnia magna foi baseado nas normas NBR 

12713 (ABNT, 2016), Ecotoxicologia aquática – Toxicidade Aguda – Método de ensaio 

com Daphnia spp (Cladocera, Crustacea) e NBR 15469 (ABNT, 2015),  

Ecotoxicologia - Coleta, preservação e preparo de amostras. A amostra de lixiviado foi 

coletada e transportada para o Laboratório ECOTOX - Análise e Consultoria Ambiental, 

localizado em Porto Alegre – RS, para a realização do teste de toxicidade aguda. O 

labotatório Ecotox possui reconhecimento NBR ISO/IEC 17025 - Requisitos Gerais para 

a Competência de Laboratórios de Ensaio e Calibração - atribuído pela Rede Metrológica. 

 

Teste de toxicidade aguda  

 

O ensaio de toxicidade aguda foi baseado na exposição de neonatos de Daphnia 

magna, de idade de 2 a 26 horas, em diluições da amostra de lixiviado, por um período 

de 48 horas, considerando-se as condições descritas na norma NBR 12713 (ABNT, 2016). 

A partir da amostra, do lixiviado do Aterro Sanitário, foram preparadas diluições 

(solução-teste) e um controle. As diluições foram preparadas com precisão volumétrica, 

em progressão geométrica de razão 2 (0,19; 0,39; 0,78; 1,56; 3,12; 6,25; 12,5; 25; 50 e 

100%). Para cada concentração testada foram utilizadas 4 réplicas, sendo 5 organismos 

por cada réplica. Em seguida, os recipientes foram incubados por 48 horas à temperatura 

de 20±2ºC, sem alimentação e sem renovação do meio. Em todas as amostras, antes e ao 

término do ensaio, foram avaliados os indicadores: condutividade elétrica, concentração 

de oxigênio dissolvido, pH e temperatura de acordo com APHA, AWWA e WEF (2017). 
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Ao final do período de exposição, foi realizada a contagem dos organismos 

imóveis, e quantificados aqueles incapazes de nadar na coluna d’água durante um período 

de até 15 segundos após uma leve agitação do recipiente ou aqueles flutuantes na 

superfície, mesmo que apresentando movimento, obtendo-se, assim, a porcentagem de 

organismos imóveis em cada concentração. Dessa forma, foi calculada a CE50,48h por meio 

do Programa Estatístico Trimmed Spearman-Karber (TSK), versão 1.5. Na Figura 22 e 

na Tabela 7, se mostra um resumo dos requisitos e das condições para o ensaio de 

ecotoxicidade aguda em Daphnia magna. 

 

Figura 22 - Esquema ilustrativo dos procedimentos realizados no ensaio de toxicidade aguda 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Tabela 7 - Resumo dos requisitos para o ensaio de ecotoxicidade aguda em Daphnia magna 

Requisitos Condições 

Metodologia NBR 12713/2016 

Idade do organismo-teste 2 a 26 horas 

Duração do teste 48 h 

Amostra ensaiada Lixiviado in natura 

Tipo de ensaio Estático, sem renovação 

Número mínimo de concentrações 5 concentrações + controle 

Número de organismo por diluição 5 

Número de réplicas 4 

Temperatura 20±2 °C 

Fotoperíodo 16 h luz/ 8 hs escuro ou 48h escuro 

Alimentação Nenhuma 

Efeito Observado Imobilidade 

Expressão dos resultados CE50,48h; FT; UT; QualitativoTóxico ou muito tóxico 

Critérios de validação do controle Mortalidade ≤ 10%; ≥ 90% sobrevivência no controle 

*Legenda: CE50,48h - Concentração Efetiva que causa imobilidade a 50 dos organismos em 48 horas; FT - 

Fator de Toxicidade; NBR - Norma Brasileira; UT - Unidade de Toxicidade. 

Fonte: Adaptado de NBR 12713 (ABNT, 2016) 
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 Expressão dos resultados de ecotoxicidade em termos qualitativos 

 

O grau de toxicidade qualitativa do efluente testado foi avaliado conforme a 

classificação de toxicidade que varia de levemente tóxica a muito tóxica (Tabela 8). 

 

Tabela 8 - Classificação da toxicidade do efluente 

CE50,48h (%v/v) Classificação da toxicidade 

< 25 Muito tóxica 

25 - 50 Moderadamente tóxica 

51 - 75 Tóxica 

> 75 Levemente tóxica 

Fonte: Coelho (2006) 

 

 Logo, todos os valores de toxicidade foram transformados por meio da Equação 

8. Já na Tabela 9, mostram-se os intervalos do grau de toxicidade que foram adotados 

para análise da toxicidade do lixiviado, por meio da Unidade de Toxicidade (UT). 

UT =
100

𝐶𝐸50
 

(8) 

Em que:  

UT - Unidade de Toxicidade; 

CE50 - Concentração Efetiva que reduz a variável resposta em 50%. 

 

Tabela 9 - Grau de toxicidade em unidades tóxicas 

UT Grau de toxicidade 

<0,4 Sem toxicidade aguda 

0,4<UT<1 Toxicidade aguda leve 

1<UT<10 Toxicidade aguda 

10<UT<100 Toxicidade aguda alta 

UT>100 Toxicidade aguda muito alta 

Fonte: Paixão Filho (2017) 

 

4.3.4.2.3 Ensaio com a Eisenia andrei 

 

A Eisenia andrei é utilizada em estudos da ecotoxicologia terrestre para avaliar a 

toxicidade de um ou mais compostos no solo. Esses organismos foram escolhidos em 

função de serem normatizados internacionalmente para avaliação toxicológica de áreas 

contaminadas, sendo no Brasil a espécie adotada como padrão para estudos 

ecotoxicológicos (SISINNO et al., 2019). Além disso, apresentam vantagens, como baixo 
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custo no ensaio em relação a outros organismos, requer um pequeno volume de amostra 

e cumpre as diretrizes de ética animal em vários países, inclusive no Brasil.  

 

 Obtenção das matrizes, aclimatação e cultivo dos organismos 

 

O cultivo das matrizes e a realização dos ensaios de ecotoxicidade foram nos 

Laboratórios de Geotecnia Ambiental e Laboratório de Geotecnia Ambiental e 

Biotecnologia (LGAB), da Unidade Acadêmica de Engenharia Civil da UFCG, Campus 

Campina Grande - PB.  

As matrizes utilizadas nos ensaios foram provenientes de uma cultura estabelecida 

no LGAB há 1 ano e 6 meses. Esses organismos, foram adquiridos em outubro de 2020 

no criadouro comercial da Empresa Brasileira Minhobox, atualmente sediada no 

perímetro urbano de Juiz de Fora, cidade do estado de Minas Gerais, Brasil. Importante 

destacar que, a obtenção das matrizes nessa empresa ocorreu em função da garantia de 

que todos os organismos utilizados fossem de uma mesma espécie. Além disso, assegurar 

que as minhocas fossem provenientes de uma mesma população, criadas sob as mesmas 

condições. Assim, desde a sua implantação, as condições de cultivo seguem todos os 

cuidados envolvendo a separação dos organismos por idade, nas seguintes classes: adultos 

(tamanho maior que 3 cm e com clitelo aparente); juvenil I (tamanho menor que 3 cm) e; 

juvenil II (tamanho maior que 3 cm, porém sem clitelo aparente) e casulos (ovos). 

Após o recebimento das matrizes, foi realizada a preparação do ambiente de 

criação no laboratório, assim como de todos os insumos necessários para a manutenção 

dos organismos. Dessa forma, antes de colocá-los em caixas de criação, foi necessário 

preparar um novo alimento e verificar a aceitação dos organismos a esse alimento.  

A seguir, serão detalhadas todas as etapas realizadas para a preparação dos 

insumos para criação, correção do pH do alimento, teste de aceitação do alimento e 

preparação das caixas de alimentação dos organismos. 

 

- Preparação dos insumos para criação dos organismos 

 

Os insumos necessários para a criação e manutenção das matrizes foram: esterco 

bovino, pó da fibra da casca do coco nas proporções 2:1 e areia fina (10%), conforme 

metodologia sugerida por Schiedeck et al. (2019).  
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 Esterco bovino 

 

 O esterco bovino utilizado para a preparação do alimento foi adquirido de um 

sistema de criação animal de pequeno porte, localizado no município de Campina Grande 

- PB. Para isso, antes de sua utilização, o esterco foi lavado em água corrente para a 

remoção de parte da urina, assim como a eliminação de outros materiais indesejáveis 

presentes, como folhas, pedaços de madeira.  

Posteriormente à lavagem, foi necessária a realização da secagem do esterco 

bovino a qual se deu de forma natural ao sol, por cerca de 24 horas ou até que estivesse 

visivelmente seco. Em seguida, o material foi fragmentado manualmente, peneirado em 

peneira de malha 3,70 mm e acondicionado em sacos plásticos para ser utilizado na 

composição do alimento das minhocas.  

 

 Fibra da casca do coco (Cocos nucifera) 

 

Para a obtenção da fibra da casca do coco, adquiriu-se cocos verdes em quiosques 

localizados nas proximidades do Açude Velho na cidade de Campina Grande - PB, e, em 

seguida, foram acondicionados em sacos plásticos e transportados para o LGA. 

Posteriormente, os cocos passaram por uma etapa de abertura com um facão para corte e 

limpeza da polpa e, com auxílio de um martelo de ferro, os cocos foram quebrados para 

a remoção da fibra da casca (Figura 23). 

 
Figura 23 - Sequência das etapas para a obtenção da fibra da casca do coco: (A) Redução do tamanho da 

casca; (B) Desfiamento; (C) Fibra pronta para secagem 

          

Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Após à extração das fibras, estas foram lavadas em água corrente e dispostas em 

bandejas para secagem ao sol, por período de 24h ou até que estivessem visualmente 

secas. Após a secagem, as fibras passaram pelo processo de trituração em triturador de 

(A) (B) (C) 
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resíduos orgânicos, modelo TR 200 (Figura 24 A), para reduzir o seu tamanho e espessura.  

Além disso, para a parte da fibra que não se obteve o tamanho desejado, foi necessário 

realizar a picotagem manual com tesouras (Figura 24 B) objetivando a redução do 

tamanho do material (Figura 24 C).       

    

Figura 24 - Sequência das etapas para a obtenção do pó da fibra da casca do coco: (A) Trituração; (B) 

Picotagem; (C) Fibra (pó) pronto 

   
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

 Preparação da areia 

 

A areia utilizada na composição do alimento para as minhocas Eisenia andrei, 

bem como para a preparação do Solo Tropical Artificial (SAT), foi a areia fina (nº 100, 

granulometria 0,1 mm). Essa areia foi adquirida em lojas de construção civil, localizadas 

próximas à UFCG. Após chegar ao laboratório, a areia foi lavada com água da torneira 

para retirada do material orgânico e eliminação de possíveis impurezas presentes no 

material. Posteriormente à lavagem, foi necessária a realização da secagem natural ao sol, 

por cerca de 24 horas ou até que se verificasse que estivesse visualmente seca. Em 

seguida, a areia foi peneirada em peneira malha 1,8 mm e acondicionada em sacos 

plásticos para uso posterior. 

 Após a preparação dos insumos necessários (esterco bovino + fibra + areia fina) 

para a criação em laboratório dos organismos, realizou-se a preparação do alimento. 

Destaca-se que, antes da realização da mistura dos insumos e da transferência dos 

organismos (matrizes) para as caixas com o novo alimento, foi necessária a realização da 

correção do pH do alimento. Para isso, utilizou-se o Carbonato de Cálcio (CaCO3), visto 

que, esse tem características alcalinas e objetivaram aumentar o pH do alimento fornecido 

aos organismos, pois a fibra da casca do coco apresenta pH ácido (±3,6).  

(A) (B) (C) 
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Conforme apresentado no esquema ilustrativo (Figura 25), foi preparada uma 

porção de alimento, em torno de 300 g, e retirou-se cinco amostras de 25 g cada e, 

adicionou-se quantidades crescentes (3,0, 3,5, 4,0, 4,5 e 5,0 g) de CaCO3. Posteriormente, 

foram acrescentadas 100 mL de água destilada e, após 24 horas de repouso, fez-se a 

retirada de 10 mL da solução de cada concentração testada. Após essa etapa, relizou-se a 

medição dos valores do pH em phmetro da marca, Lucadema, modelo LUCA-210, afim 

de verificar a concentração de carbonato para que se atingisse a faixa de pH aceitável do 

alimento. De acordo com a norma ISO 11268-2 (ISO, 2012b) e a OECD (2004), a faixa 

de pH ideal para as boas condições de desenvolvimento dos organismos é de 6 a 7.  

 

Figura 25 - Esquema ilustrativo das etapas realizadas para a correção do pH do alimento 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Salienta-se que, a escolha das concentrações utilizadas para a correção do pH do 

alimento ocorreu em função da realização de testes feitos anteriormente com diferentes 

quantidades de carbonato de cálcio. Dessa forma, os valores que variaram de 12 a 20% 

de carbonato de cálcio foram suficientes para manter o pH na faixa recomenda para o 

alimento. Assim, utilizou-se a concentração de 12% ou 3 g de CaCO3 na correção do pH 

para cada 25 g de alimento. Posteriormente a etapa de correção do pH do alimento, 

realizou-se a preparação do teste de aceitação das minhocas ao novo substrato. Para isso, 

preparou-se uma porção de 0,120 kg alimento seco, constituído de 0,080 kg de esterco 

bovino, 0,08 kg de fibra da casca do coco, 0,80 kg de areia fina e 0,014 kg de CaCO3 

(Figura 26).   
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Figura 26 - Composição do alimento para o teste de aceitação 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Adicionalmente, realizou-se o umedecimento do alimento com água da torneira 

desclorada, até que o substrato ficasse homogêneo, sem a existência de porções secas. 

Assim, a verificação da umidade do alimento foi realizada de forma visual (Figura 27), 

por método empírico, uma vez que, essa verificação é comum de ser utilizada por se tratar 

de uma metodologia prática e rápida de ser realizada. 

 

Figura 27 - Teste da umidade do alimento de criação 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Além do teste manual da umidade, foi realizado teste da secagem do material em 

estufa. Em cápsulas de alumínio, pesou-se aproximadamente 29 g de amostra do alimento 

(triplicata), e em seguida foram colocadas para a secagem em estufa marca De LEO & 

LTDA, n.2106, Tipo 5, a 60°C por 24/48 horas. Posteriormente a secagem, as amostras 

do alimento foram para um dessecador para o resfriamento, após isso, pesadas em balança 

analítica. Os resultados obtidos foram aplicados na Equação 9, conforme adaptação de 

AOAC (1995). Assim, se obteve a umidade do substrato de 70%, valor considerado 

dentro da faixa tolerável para os organismos, segundo Schiedeck et al., (2019). 
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𝑇𝑒𝑜𝑟 𝑑𝑒 𝑢𝑚𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒 (%) =
(𝐴 − 𝐵) 

(𝐴 − 𝐶)
𝑥 100                                                                       (9) 

Em que: 

A - peso da cápsula + amostra 

B - peso pós estufa 

C - peso da cápsula 

 

Após o alimento estar totalmente umedecido, conforme descrito por Schiedeck et 

al. (2010), colocou-se uma amostra representativa de 0,120 kg (peso seco) do substrato a 

ser avaliado em um Becker de vidro de capacidade de 1 litro e, sobre sua superfície, fora 

distribuído 15 indivíduos adultos, com clitelo aparente e com massa corporal entre 300 a 

600 mg (Figura 28 A). Esperou-se que as minhocas entrassem espontaneamente no 

alimento e, em seguida, o recipiente foi tampado com um Tecido Não Tramado (TNT) 

fixado com barbante (Figura 28 B). Após 24 horas, foi observado o número total de 

organismos vivos, se houve alterações no comportamento, lentidão ou ausência de 

movimentos, minhocas agrupadas em um ponto específico do alimento, minhocas mortas 

no interior ou na superfície do alimento. 

 

Figura 28 - Teste do alimento: (A) Organismos na superficie do alimento; (B) Recipiente-teste fechado 

     
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Preparação do alimento definitivo para criação 

 

 Posteriormente a verificação da aceitação ao alimento novo, foi preparado a 

quantidade de alimento total para o preenchimento de 12 caixas do tipo “organizadora” 

(Caixas de criação). Na Tabela 10 e na Figura 29, estão apresentadas as quantidades de 

cada insumo (peso seco) necessário para a preparação da primeira alimentação 

correspondente a 1 caixa de criação. 

 

 

(B) (A) 



85 

 

 

 

Tabela 10 - Quantidade de insumos para a primeira alimentação 

Insumos 1 caixa (kg) 

Esterco bovino 1,00 

Pó da fibra da casca de coco 0,40 

Areia fina 0,14 

Carbonato de Cálcio (CaCO3) 0,14 

Total (peso seco)  1,68 

Fonte: Autora (2022) 

 
Figura 29 - Composição do alimento dos organismos 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Após a preparação da composição do alimento, foi realizada a mistura 

homogeneizando completamente o alimento e, em seguida, o umedecimento do substrato 

com água da torneira desclorada até que não se observasse porções secas.  Então, o 

alimento foi separado nas caixas de criação (volume de 10 litros) em que foram 

distribuídos os organismos em diferentes idades: (i) adultos; (ii) juvenil I; (iii) juvenil II 

e; (iv) casulos. A Figura 30, mostra as caixas de criação dos organismos-teste. 

 

Figura 30 - Caixas de criação dos organismos-teste 

  
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 
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As caixas e tampas são transparentes objetivando a permanência das minhocas no 

sustrato e desestimular a fuga. Nas tampas das caixas foram feitas várias perfurações para 

permitir a troca gasosa com o exterior e, para evitar a fuga das minhocas, os orifícios 

foram fechados com tecido de TNT. Além disso, para controle do processo de criação foi 

realizado o registro, por meio de etiqueta de identificação em cada caixa, onde foram 

colocadas as seguintes informações: (i) número da caixa de criação; (ii) data da 

incubação; (iii) idade dos organismos; (iv) data prevista para renovação do alimento e; 

(v) data de renovação do alimento.  

 

Preparação do Substrato – Solo Artificial Tropical 

 

O solo utilizado para os ensaios ecotoxicológicos em E. andrei foi o Solo Artificial 

Tropical (SAT), constituído por uma mistura de areia fina (70%), caulim (20%) e fibra 

da casca de coco (10%), conforme a Figura 31. O SAT foi proposto por Garcia (2004) a 

partir de adaptação do solo artificial preconizado pelas normas OECD (1984). Tal 

adaptação refere-se à substituição da turfa de esfagno (porção orgânica do solo) pela fibra 

de casca de coco. 

 

Figura 31 -  Composição do SAT para a realização dos testes 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Sendo assim, utilizou-se como insumos para a composição do SAT:  areia fina, 

caulim em pó, adquirido comercialmente na DBM Minerais LDA, localizada no 

município de Soledade - PB, e fibra da casca do coco verde. Conforme recomendações 

de Niemeyer et al. (2019), antes de ser utilizando na preparação do SAT, o caulim passou 

por esterilização afim de garantir a remoção de microrganismos não desejados na 

composição do solo. O processo de esterilização foi realizado em autoclave da marca 

Prismatec, modelo CS-30, por um período de 20 min. Para isso, o caulim foi colocado em 

Areia fina

70%

Caulim

20%

Fibra

10%
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erlenmeyer de 500 mL, fechado com pedaços de algodão envolto por gase e, 

posteriormente, vedados com plástico filme, em seguida foi submetido a esterilização. 

Salienta-se que, o processo de preparação do SAT para a realização dos ensaios foi feito 

em 3 etapas, conforme apresentado no esquema ilustrativo da Figura 32. 

 

Figura 32 - Esquema ilustrativo com o resumo das etapas realizadas para preparação do SAT 

 
Lengenda: CaCO3 - Carbonato de Cálcio; CaCl2 - Cloreto de Cálcio; CRA - Capacidade de Retenção de 

Água; SAT - Solo Artificial Tropical. 

Fonte: Autora (2022) 

 

 Conforme ilustrado na Figura 32, foi preparado uma porção de SAT (500g) 

constituído de 432,5 g de areia; 61,5 g caulim e; 6 g de fibra da casca de coco. Após a 

preparação inicial, os componentes do SAT, foram misturados até a homogeneização 

total. Para a correção do pH, retirou-se nove alíquotas do SAT, com 10 g cada, em que 

foram colocadas em Becker de vidro de 100 mL. Adicionou-se, quantidades crescentes 

de CaCO3 (Tabela 11) e 50 mL da solução de Cloreto de Cálcio (CaCl2) 0,01 M e agitou-

se manualmente, por 5 minutos cada amostra de SAT. Posteriormente, essas amostras 

foram submetidas ao repouso por 2 horas e, em seguida, medido o pH de cada alíquota 

com as diferentes concentrações de CaCO3 testada.  

 

Tabela 11 - Teste de correção do pH do SAT 

Concentração de CaCO3  pH medido após o repouso 

0 4,25 

0,010 5,92 

0,015 6,32 
0,020 5,47 

0,030 6,95 

0,040 6,92 

0,060 7,02 

0,080 7,07 

0,100 7,23 
Fonte: Autora (2022) 
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A faixa ideal do pH para o SAT é de 6,0 ± 0,5, conforme recomendado por 

Niemeyer et al. (2019). Sendo assim, para a realização da correção do pH foram 

necessárias 0,015 g de CaCl2 para uma porção de 10 g de SAT.  Além disso, realizou-se 

o ajuste da umidade do SAT para uma faixa de 40-60% da Capacidade de Retenção de 

Água (CRA), segundo sugere a ISO 11268-2 (ISO, 2012b). Para isso, foi utilizado anéis 

de metal (em triplicata), para acomodação do SAT, em que, a parte inferior foi vedada 

com papel filtro e cada anel preenchido com 5 g do solo tropical. Os anéis foram 

colocados em uma bandeja plástica (Figura 33) com água, por um período de três horas, 

de modo a permitir absorção de água através do papel filtro, até que essa alcançasse a 

superfície do solo por capilaridade.  

 

                 Figura 33 - Teste para a Determinação do CRA do SAT 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Após três horas do contato com a água, os anéis contendo o SAT foram colocados 

sobre areia quartzosa fina por duas horas de repouso para a drenagem do excesso de água. 

Em seguida, registrou-se o peso do recipiente com o material úmido e posteriormente 

realizou-se a secagem em estufa à temperatura constante de 105±2 ºC, por 24 horas. Após 

a secagem, obteve-se o peso do recipiente com o material seco. Assim, o peso úmido (U) 

e seco (S) do solo é obtido após subtraído o peso do recipiente e do papel filtro. A Equação 

10 é utilizada para calcular a capacidade de retenção de água do SAT:  

 

CRA = [ (U – S) / S] x 100 (10) 

Em que: 

CRA - capacidade de retenção de água, em porcentagem de massa seca (%). 

U - peso do SAT (ou solo) úmido. 

S - peso do SAT (ou solo) seco. 

 

Bandeja plástica 
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A umidade adequada do SAT para oligoquetas está entre 40% a 60% da CRA, 

segundo a norma ISO 11268-2 (ISO, 2012b). Nesse estudo, para os ensaios de letalidade 

e de fuga, adotou-se uma CRA de 55%, a qual foi obtida com a própria amostra do 

contaminante líquido (lixiviado) na preparação do SAT no momento dos ensaios.  

Destaca-se que, para cada quilograma de SAT seco, utilizou-se 103,2 mL da amostra de 

lixiviado diluído. 

Posteriomente a correção do pH e o ajuste da umidade do SAT, foi realizado o 

teste de aceitação dos organismos-teste ao solo. Essa etapa é de fundamental importância 

para garantir a confiabilidade dos ensaios executados em laboratórios. Dessa forma, em 

um béquer com capacidade de 1 L colocou-se 500 g de SAT, com pH corrigido e a 

umidade ajustada. Em seguida, sobre sua superfície do SAT, foram distribuídos 10 

organismos adultos com clitelo aparente e peso entre 300 e 600 mg. Os organismos 

ficaram no SAT por 24 h e, passado esse período, não foi verificada fuga, letalidade e/ou 

alterações no comportamento dos organismos, logo, obteve-se uma boa aceitação ao solo. 

Para a realização da estimativa da toxicidade do lixiviado sobre os organismos 

terrestres foram feitos os ensaios ecotóxicológicos de letatidade (preliminar e definitivo) 

e o ensaio comportamental ou fuga.  

 

 Ensaio preliminar de letalidade 

 

A escolha do organismo-teste, bem como a manutenção em laboratório e 

exigências para utilização nos ensaios foi realizada conforme as recomendações propostas 

pelos protocolos de avaliação toxicológica da OECD (1984), ISO 11268-1 (2012a) e ISO 

11268-2 (2012b). Os organismos utilizados foram minhocas da espécie Eisenia andrei, 

cultivados em laboratório, conforme proposto nas diretrizes da OCDE (OECD, 2004a). 

Os organismos foram selecionados de uma cultura sincronizada com uma estrutura etária 

homogênea, estabelecida há 1 ano e 6 meses no LGAB. 

O ensaio de letalidade preliminar objetivou avaliar a mortalidade dos organismos 

em solo-teste durante sete dias de exposição. O ensaio foi feito nas mesmas condições do 

teste definitivo, porém com concentrações estabelecidas com limites de maior amplitude. 

Assim, foi possível determinar o intervalo de concentrações, delimitado pela menor 

concentração que causou imobilidade ou mortalidade a 100% dos organismos (CEO) e a 

concentração mais elevada na qual não ocorreu efeito observado (CENO). Este intervalo, 
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por sua vez, serviu para determinar a faixa de concentrações utilizadas no ensaio 

definitivo.  

O princípio do ensaio de preliminar de letatidade baseiou-se na exposição de 10 

organismos-teste adultos, expostos as concentrações 1, 5 10, 25, 50, 75 e 100% de 

lixiviado in natura do ASCG, (v/v %) (Figura 34), correspondentes a 1,03; 5,20; 10,4; 26; 

42; 78 e 104 mL.kg-1 (v/p), calculadas em relação ao peso de substrato seco. O 

experimento foi conduzido em recipientes-teste, os quais foram preparados com o 

substrato em duplicatas, para cada concentração-teste e para o solo-controle (sem 

contaminação), tratado com água destilada. O ensaio preliminar foi conduzido sob condi-

ções idênticas às descritas no ensaio definitivo.  

 

Figura 34 - Concentrações de lixiviado utilizado no ensaio preliminar de letalidade 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

 Ensaio definitivo de letalidade 

 

Anteriormente a realização dos ensaios de letalidade, foi feita a aclimatação dos 

organismos-teste por um período de 24 h a temperatura de 25±2°C, conforme 

recomendações da NBR 15537 (ABNT, 2014) (Figura 35).  

 

Figura 35 - Composição do SAT para aclimatação dos organismos-teste 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 
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Para a aclimatação, realizou-se a preparação de um solo-controle em que foi 

colocado em uma caixa plástica do tipo organizadora e, em seguida, realizou-se a 

separação dos organismos a serem utilizados no ensaio. Foram selecionadas apenas 

minhocas adultas, com aproximadamente dois meses de idade, peso entre 300 e 600 mg 

e clitelo bem desenvolvido. Os organismos foram retirados individualmente do substrato 

de cultivo e em seguida, lavados com água destilada, secados em papel absorvente e 

pesados individualmente em balança analítica de precisão Marca, Shimazdu, modelo 

AUY 220, para garantir que a faixa de peso fosse a recomendada pela norma. Além disso, 

esse procedimento objetivou avaliar o efeito da exposição ao (s) contaminante (s) sobre 

a biomassa dos organismos, por comparação entre o peso inicial e o peso ao final do 

ensaio.  

Importante destacar que, foi retirado do substrato de cultivo para a aclimatação 

um número maior de organismos necessários para a realização do ensaio visando garantir 

número suficiente de indivíduos adultos saudáveis. Após o período de aclimatação (24h), 

os organismos utilizados na montagem dos ensaios, foram retirados do solo-controle, 

lavados em água destilada, colocados para secar em papel absorvente e, pesados balança 

de precisão em grupo de 10 indivíduos (Figura 36), equivalente ao número de minhocas 

utilizadas em cada replicata. 

 
Figura 36 - Pesagem dos grupos dos organismos-teste para o ensaio 

 

  

Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Após a pesagem, os grupos dos organismos correspondentes a cada concentração, 

bem como da sua respectiva replicata, foram mantidos em condições favoráveis de 

umidade, em placas de petri previamente identificadas, de acordo com o grupo, e com 

uma porção de solo umedecido (Figura 37), até que fosse finalizado o preparo das 

concentrações-teste e a contaminação dos solos nos recipientes-teste. Tal procedimento é 

Grupo com 10 organismos 
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imprescindível, uma vez que, as minhocas podem morrer rapidamente como 

consequência do ressecamento do corpo. 

 

Figura 37 -  Preparação dos organismos-teste para a exposição ao solo contaminado 

 

Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Os recipientes-teste consistiu em potes plásticos transparentes com capacidade de 

1 L, de modo que permitiu uma altura mínima na faixa de 5-6 cm de solo-teste (SAT), 

em que cada réplica continha 500 g de solo-teste (peso seco). As tampas dos recipientes 

foram perfuradas para permitir a troca gasosa entre solo-teste e a atmosfera e, para evitar 

a fuga dos organismos através destes furos, utilizou-se uma camada de TNT em cada 

tampa. 

O ajuste do CRA do SAT utilizado no ensaio foi realizado com a própria amostra 

diluída (lixiviado in natura), já que a substância-teste é líquida. Para isso, considerou-se 

a quantidade necessária para cada tratamento adotando um CRA de 55%.  

Foram utilizadas 6 concentrações no ensaio definitivo e o controle (solo-controle) 

em 3 réplicas cada, sendo estas 13, 20, 26, 34, 44 e 57% (v/v), correspondentes a 13,52; 

20,8; 27,04; 35,36; 45,76 e 59,28 mL kg-1 (v/p). Essas concentrações foram determinadas 

com base na concentração letal mediana (CL50) obtida no ensaio preliminar, no qual foi 

possível determinar o intervalo de concentrações, delimitado pela maior concentração que 

não causou letalidade (CENO) e a menor concentração que causou 100% de mortalidade 

no ensaio preliminar (CEO). 

O ensaio de letalidade foi realizado de acordo adaptação da NBR 15537 (ABNT, 

2014). Após a incubação dos organismos, os recipientes-teste foram fechados e 

organizados em estantes plásticas (Figura 38), mantidos em sala climatizada a 

temperatura de 24 ± 2°C, fotoperíodo natural (12h no escuro e 12 no claro), durante 14 

dias, sem adição de alimento. 
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Figura 38 - Montagem do Ensaio definitivo de letalidade 

 
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

A avaliação dos resultados do ensaio de letalidade foi realizada em duas etapas: a 

primeira avaliação foi feita após 7 dias do início do ensaio, em que os organismos foram 

retirados dos recipientes-teste e feitas observação e anotação das alterações morfológicas, 

comportamentais e do número de sobreviventes e retorno dos organismos sobreviventes 

para os recipientes-teste. Além disso, realizou-se o ajuste da umidade e retirou-se 

amostras de solo-teste de cada concentração testada para determinação do pH. 

Após o período de 14 dias do início do ensaio, foi realizada a avaliação final, em 

que foi feita a retirada dos organismos sobreviventes, em cada réplica, para a 

determinação final da mortalidade, alterações morfológicas e comportamentais. Para a 

determinação da variação da biomassa dos organismos, foi realizada a lavagem com água 

destilada, secagem e pesagem dos indivíduos sobreviventes de cada recipiente-teste e a 

diferença de biomasssa foi registada. Retirou-se amostras de solo-teste de cada 

tratamento, para determinação do pH. 

Salienta-se que durante o período do ensaio, diariamente, os recipientes-teste 

foram verificados afim de identificar a mortalidade dos organismos e perda de umidade 

do solo-teste em que foram feitas a reposição, exceto aos finais de semana. Em caso de 

registro de morte, o (s) organismos (s) eram retirados do solo inseridos em tubos falcon 

de 50 mL e preservados em álcool étilico absoluto e, em seguida, acondicionados em 

geladeira, a temperatura entre -1 e -4 °C, para posterior descarte. 

Os substratos contaminados utilizados nos ensaios, bem como os organismos-

testes expostos ao contaminante, foram classificados de acordo com as diretrizes da NBR 

10.004 (ABNT, 2004a), embalados e identificados, com a indicação do (s) tipo (s) de 

contaminante (s) presente (s), data do descarte e tipo de solo (artificial e/ou natural). Em 

seguida, os substratos foram acondicionados em recipientes de resíduos da UFCG, para a 
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correta disposição final, conforme a Lei Federal n. 12.305 (BRASIL, 2010). Na Tabela 

12, descreve-se uma síntese das condições gerais do ensaio definitivo de letalidade. 

 

Tabela 12 - Síntese das condições gerais do ensaio definitivo de letalidade 

Requisitos Condições 

Organismos-teste Eisenia andrei 

Alimentação Nenhuma 

N° de organismo por réplica 10 

Tipo de ensaio Semi-estático 

Número de réplicas 3 

Concentrações (diluições) 13, 20, 26, 34, 44 e 57% 

Tipo de substrato SAT  

Recipiente do teste Pote de plástico de 1L (diâmetro 9,5 cm) 

Temperatura 24 ± 2 ºC 

Fotoperíodo Natural 

Duração do teste 14 dias 

Controle negativo Água destilada 

Efeito observado Morte, alteraçãoes morfológicas, perda de biomassa 

Critérios de aceitabilidade Mortalidade no controle negativo <10%  

Resultado final CL50(120h), CENO e CEO 

Legenda: CL50 - Concentração Letal; CENO - Concentração do Efeito Não Observado; CEO - Concentração 

do Efeito Observado; SAT - Solo Artificial Tropical; 

Fonte: Autora (2022) 

 

 Ensaio comportamental ou de fuga 

 

O ensaio de fuga em minhocas da espécie E. andrei foi realizado seguindo o 

protocolo descrito na NBR/ISO 17512-1 (ABNT, 2011) com algumas adaptações. Para 

isso, foi estabelecida em laboratório uma cultura com indivíduos adultos da mesma 

espécie e de cultura sincronizadas, com idade entre 2 e 3 meses, possuindo peso na faixa 

de 300-600 mg. 

A faixa de variação das concentrações ocorreu com base nas concentrações 

aplicadas no ensaio de letalidade, admitindo-se que a mortalidade deve ser menor que 

10% como critério de aceitabilidade.  

O princípio do teste de fuga baseia-se na exposição de minhocas a duas porções 

de solo em recipientes-teste, os quais consistitui-se em potes plásticos transparentes com 

capacidade de 1L e dimensões de 20 x 12 x 5 cm de comprimento, largura e altura, 

respectivamente, conforme ilustra-se na Figura 39.  
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            Figura 39 - Montagem do Ensaio de fuga 

         
Fonte: Arquivo de pesquisa (2022) 

 

Esses recipientes foram divididos em duas seções de tamanho igual por um divisor 

plástico, onde, em cada uma das seções foram adicionados 400 g (peso seco) da mistura 

de solo-teste (SAT), umedecido com as diferentes concentrações de lixiviado e na outra 

seção, a mesma quantidade do solo-controle sem adição do contaminante, umedecido 

com água destilada, respeitando a capacidade de campo do solo (CRA de 55%).  

Na Figura 40, mostra-se um esquema ilustrativo e uma síntese das etapas e das 

condições gerais do ensaio de fuga. 

 
Figura 40 - Esquema ilustrativo do resumo das etapas realizadas para o ensaio de fuga 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Após o preparo dos recipientes-teste, removeu-se a película divisória e se 

depositou as minhocas na linha divisória entre os dois tipos de solo de cada recipiente-

teste. Nesse ensaio, utilizou-se 10 indivíduos adultos por repetição, sendo instaladas 4 

repetições por concentração do contaminante, totalizando 240 organismos expostos. 
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Preparou-se as concentrações do contaminante (lixiviado) com precisão volumétrica, em 

progressão geométrica de razão 1,4 (10; 14; 19,6; 27,44; 38,41 e 53,78 v/v %), 

equivalentes a 10,38; 14,53; 20,34; 28,47; 39,86 e 55,80 mL.kg-1 de SAT seco. 

Posteriormente, fechou-se os recipientes com tampas que possuem perfurações para 

permitir a troca gasosa entre solo-teste e a atmosfera. Como medida de evitar a fuga dos 

organismos através dos furos das tampas, utilizou-se uma camada de TNT em cada tampa.  

As condições experimentais foram mantidas em controle de temperatura (24 ± 

2°C) em sala climatizada durante o ensaio e fotoperíodo natural de (12 h:12 h). Após 48 

h de exposição, dividiu-se novamente as duas seções dos recipientes-teste e os 

organismos presentes em cada seção foram quantificados. Em caso de algum organismo 

ser repartido ao meio, contou-se 0,5 de indivíduos para cada lado. A resposta de fuga às 

diferentes concentrações foi obtida em porcentagem, por meio da Equação 11. 

 

𝐹 =
nc − nt

N
∗ 100 

        (11) 

Em que: 

F: fuga ou evasão, expressa em porcentagem;  

nc: número de minhocas do solo controle;  

nt: número de minhocas do substrato-teste;  

N: número total de minhocas. 

 

 Para avaliação comportamental, após o cálculo dos valores da fuga (F), os efeitos 

observados seguiram a seguinte classificação: F < 20% não houve fuga observada (NF);  

20 ≤ F < 80% houve efeito de fuga observado (FO) e; F ≥ 80% o substrato-teste causou a 

perda de habitat (PDH). Na Tabela 13, ilustra-se uma síntese das condições gerais do 

ensaio comportamental ou de fuga. 

 

Tabela 13 - Síntese das condições gerais do ensaio comportamental ou de fuga 

Requisitos Condições 

Organismos-teste Eisenia andrei 

Alimentação Nenhuma 

Nº de organismo por réplica 10 

Tipo de ensaio Estático 

Número de réplicas 4 

Tipo de substrato SAT 

Recipiente do teste Pote de plástico de 1L  

Continua 



97 

 

 

 

Conclusão 

Requisitos Condições 

Temperatura 24 ± 2 ºC 

Fotoperíodo Natural 

Duração do teste 48 horas 

Controle negativo Água destilada 

Efeito observado Comportamento de fuga (% de fuga) 

Critérios de aceitabilidade Mortalidade < 10% 

Expressão dos resultados  Fuga (%) 
Legenda: CENO - Concentração do Efeito Não Observado; CEO - Concentração do Efeito Observado; SAT - Solo 

Atificial Tropical. 

Fonte: Autora (2022) 

 

 

4.4 Análise estatística 

 

 No Quadro 12, mostra-se um resumo dos testes estatísticos e os respectivos 

programas/softwares aplicados para a análise estatísticas dos dados obtidos na pesquisa. 

 

Quadro 12 - Resumo dos testes estatísticos e o respectivo programa/software aplicados 

 

Indicadores 

 

Testes estatísticos aplicados Programas/softwares 

Físico-químicos  
Estatística descritiva e Matriz 

de correlação 

BioEstat versão 5.0 e 

Excel 

Fitotoxicidade (CE50) Regressão sigmoidal GraphPad Prism 9.2 

Ensaio letalidade Daphnia 

magna (CE50) 
Regressão sigmoidal 

Trimmed Spearman-

Karber (TSK), versão 1.5 

Ensaios de letalidade 

Eisenia andrei (CL50) 

Regressão linear e Análise de 

variância (ANOVA) 
BioEstat 5.0 e Excel 

Ensaios comportamental 

ou de fuga 
Teste Exato de Fisher BioEstat 5.0 e Excel 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

5.1 Condições meteorológicas  

 

5.1.1 Precipitação, evaporação e temperatura  

 

Na Figura 41, ilustram-se o comportamento hídrico da região na qual está 

localizada o ASCG, levando em consideração as variáveis precipitação total e evaporação 

de Piché, compreendidos nos períodos entre 1993 a 2019. 

 

Figura 41 - Comportamento hídrico histórico na área do ASCG 

 

Legenda: P-E: Precipitação - Evaporação 

Fonte: Dados da pesquisa (2022); Adaptado do INMET (2020) 
 

 

 Na Figura 41, observa-se que o comportamento hídrico demonstra que a 

evaporação é maior que a precipitação, indicando déficit hídrico na região. Nota-se que, 

dos meses de janeiro a maio e de agosto a dezembro, ocorrem os maiores índices de 

evaporação, e que em apenas dois meses do ano, correspondentes a junho e julho, há o 

predomínio maior de precipitação pluviométrica, ocasionando excedentes hídricos. 

O monitoramento e análise do comportamento das chuvas na região de estudo se 

revestem de ampla importância, não exclusivamente sob o aspecto climático, mas, 

também, pelas implicações na incidência de águas nas Células de disposição de RSU, o 

que pode influenciar nas características físico-químicas e ecotoxicológicas dos resíduos 

aterrados, bem como na geração e qualidade do lixiviado gerado. Além disso, segundo 

AL-YAQOUT; HAMODA (2020), a água fornece um ambiente úmido para o 

crescimento microbiano que contribui no aumento da decomposição biológica dos RSU. 
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No que se refere a vazão do lixiviado gerado no ASCG, os dados médios mensais 

estão descritos na Figura 42, juntamente com os dados mensais de precipitação, durante 

o período de agosto de 2017 a dezembro de 2020.  

 

Figura 42 - Precipitação e vazão do lixiviado gerado no ASCG 

 
Fonte: Dados da pesquisa (2022); Adaptado do INMET (2020) 

 

A vazão de lixiviado diária lançada na Lagoa (L1), instalada no Aterro em 

Campina Grande - PB, variou de 1,51 a 41,90 m3.dia-1, correspondendo a 2,02 x10-7 e 5,61 

x10-6 m3.s-1. Verificou-se que os maiores volumes de lixiviado gerado foram nos meses 

de setembro, outubro, novembro e dezembro de 2019, o que correspondeu aos meses de 

ocorrência dos maiores déficits hídrico na região, conforme indicado na Figura 41. Assim, 

a maior vazão de lixiviado nesse período ocorreu devido ao aumento da recirculação na 

Macrocélula de resíduos em operação. A recirculação foi realizada com frequência diária, 

em que foram aspergidos cerca de 24 a 32 m3 de lixiviado sobre as camadas de resíduos 

depositados na Macrocélula durante o período de estiagem na região, geralmente, com 

maior intensidade entre os meses de setembro a dezembro. Destaca-se que, a reciculação 

se dá conforme as necessidades de operação do ASCG. 

Salienta-se que a reciculação foi adotada como forma de controlar a vazão gerada, 

além de melhorar as condições de umidade dos resíduos aterrados na Macrocélula em 

operação, favorecendo, assim, o processo biodegradativo, bem como a geração de 

metano, devido a adição de umidade no maciço sanitário. De acordo com Palm et al. 

(2022), o retorno do lixiviado ao aterro sanitário serve como forma de descarte, além de 

umidecer os resíduos armazenados e aumentar sua degradação.  
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  Segundo Sá et al. (2012), ao ser analisada a vazão média do Aterro da Muribeca 

localizado na região metropolitana do Recife - PE, durante o período chuvoso e seco, 

foram obtidos valores variando entre 172,8 a 259,2 m³.dia-1, respectivamente, 

apresentando, dessa forma, resultados superiores à vazão determinada no ASCG. 

Ressalta-se que essas diferenças verificadas nas vazões citadas, ocorreram devido ao 

Aterro da Muribeca, situar-se em região litorânea e o de Campina Grande - PB, localizar-

se na região do semiárido brasileiro, portanto, em condições meteorológicas diferentes.  

Além disso, fatores como a quantidade de RSU confinados nas Células, grau de 

compactação, tipo de cobertura final e temperatura podem interferir na vazão do lixiviado 

gerado. Segundo El-Fadel et al. (2002) e Miao et al. (2019), a quantidade de lixiviado é 

afetada principalmente pela precipitação, evapotranspiração, escoamento superficial, 

infiltração de água subterrânea e grau de compactação de resíduos sólidos e da camada 

de cobertura do sanitários aterro. 

Na Figura 43, é mostrado o comportamento histórico da variação da temperatura 

máxima e mínima na área do ASCG para 27 anos monitorados, compreendidos nos 

períodos entre 1993 a 2019. 

 
Figura 43 - Comportamento histórico da variação da temperatura 

       
Fonte: Dados do INMET (2019) 

 

Por meio da Figura 43, obsevou-se que às temperaturas registradas no período em 

estudo, apresentaram valores médios, máximo e mínimos de 28,9, 31,2 e 25,6°C, 

respectivamente. As temperaturas mais baixas atingiram os valores minímos de 18,6 e 

18,3°C, sendo esses registrados nos meses de julho a agosto. 

A temperatura representa uma variável importante nos aspectos relacionados a 

toxicidade do lixiviado. De acordo com Bhatt et al. (2017), a qualidade do lixiviado 

depende de vários fatores, tais como a composição e idade dos resíduos, o clima da região 
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e as mudanças na operação do aterro ao longo da sua vida útil. Além disso, a precipitação 

e a evaporação afetam diretamente nos parâmetros de toxicidade do lixiviado. Durante a 

estação seca, há a concentração dos constituintes tóxicos por volume do lixiviado gerado, 

o que acarreta em uma maior toxicidade. Já na estação chuvosa, a concentração por 

unidade de volume é menor Ghiasinejad et al. (2021), o que pode resultar em menores 

níveis de toxicidade. Portanto, as precipitações devem ser consideradas como um 

parâmetro importante na avaliação da ecotoxicidade de aterros sanitários. Segundo 

Vahabian, Hassanzadeh e Marofi (2019), as chuvas aumentam a taxa de decomposição 

dos resíduos e afetam a concentração dos poluentes no lixiviado. 

 

5.2 Composição gravimétrica 

 

A composição gravimétrica expressa em percentual, a presença de cada 

componente, em relação ao peso total da amostra dos resíduos. A Tabela 14 apresenta as 

composições dos RSU do ASCG em diferentes tempos de aterramento. 

 

Tabela 14 - Composição gravimétrica dos RSU aterrados 

 

Componentes 

Porcentagem de ocorrência (%) 

Recém-aterrado 
1 ano de 

aterramento 

2 anos de 

aterramento 

Plástico 13,20 10,30 6,43 

Matéria orgânica 5,10 4,90 4,11 

Vidro 0,50 0,50 0,39 

Metal 1,00 1,00 1,23 

Têxteis e couro 0,40 5,90 3,16 

Compósitos 2,10 2,20 0,75 

Têxteis sanitário 2,70 4,30 1,44 

Papel 0,50 1,00 1,03 

Madeira 1,50 1,30 0,54 

Papelão 2,00 2,00 1,40 

Material misto 71,00 66,70 79,53 

Total 100,00 100,00 100,0 

Fonte: Autora (2022) 

 

 De acordo com os dados ilustrados na Tabela 14, observa-se que o maior 

percentual apresentado foi da categoria de “material misto” (materiais de difícil 

separação), constituído por 71,00; 66,70; e 79,53% para os resíduos recém-aterrados, com 

1 e 2 anos de aterramento, respectivamente. Salienta-se que essa categoria representa o 

maior percetual em relação as demais, devido os resíduos aterrados serem de difícil 
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identificação e separação. Assim, todo o material que não se enquadrou nas outras 

categorias foi classificado como material misto. Ao analisar o percentual de material 

misto dos resíduos recém-aterrados e com 2 anos, verificou-se um aumento para o último 

ano de aterramento, possivelmente, em função do processo natural de biodegradação 

desses resíduos, que dificultou a separação dos resíduos orgânicos, e, por consequência, 

elevou a fração mista. 

 A segunda maior fração de resíduos identificada, para todos os anos de 

aterramento, foi o plástico com 13,20, 10,30 e 6,43%, seguido da matéria orgânica com 

percentual de 5,10, 4,90 e 4,11% para os RSU recém-aterrados, 1 e 2 anos de aterramento, 

respectivamente. As demais categorias de RSU apresentaram menores percentagens, 

inclusive os resíduos orgânicos. Em estudos de composição de resíduos desenvolvidos 

por Rong et al. (2017), em um aterro localizado na cidade de Nanqijia, distrito de 

Changping, Pequim, que recebeu resíduos da década de 1980 até cerca de 2010, foi 

possível verificar que os plásticos constituíram na maior parcela de resíduos, ao contrário 

do lixo orgânico, que é reduzido na forma de lixiviado e gás.  

 Da mesma forma que observado neste estudo, Leite (2008); Garcez (2009); Silva 

(2012) e Araújo Neto (2016) também identificaram que os plásticos se apresentaram 

como a segunda maior categoria de material nos RSU da cidade de Campina Grande - 

PB. Em contrapartida, Andrade (2014) verificou em estudos desenvolvidos em um aterro 

sanitário no estado da Bahia, que os resíduos com maior tempo de aterramento (4 anos) 

apresentaram quantidades mais significativas de plásticos em relação aos resíduos com 

menor tempo de aterramento (resíduos novos e com 1 ano).  

 Os plásticos podem apresentar, quando em grandes quantidades, um problema em 

aterros e lixões, quando descartados no ambiente, provocam a poluição ambiental, visto 

que, a degradação dos componentes dos pláticos leva a formação do microplástico (MP), 

o qual se tornou nos últimos anos uma preocupação global. Segundo Riedl et al. (2021), 

o MP é definido como qualquer peça plástica entre 1 e 5000 µm de tamanho. Vários 

estudos têm relatado que os solos funcionam como sumidores para essas partículas 

acarretando em sérios impactos aos organimos terrestres (BÜKS; 

KAUPENJOHANN, 2020; HE et al., 2020). Para Eisenia andrei, foram mostradas 

evidências histopatológicas de danos nos tecidos intestinais e respostas do sistema 

imunológico após a exposição a partículas de polietileno MP (RODRIGUEZ-SEIJO et 

al., 2017).  
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 No que se refere à toxicidade dos RSU, deve-se ter uma atenção especial aos 

plásticos, pois, representam um problema ambiental, já que o seu tempo de degradação é 

lento, fazendo com que permaneça no ambiente por mais tempo. O acúmulo de plásticos 

em aterros, impõe riscos à saúde humana, animais e pode causar problemas de poluição, 

como contaminação de lençóis freáticos (AL-SALEM et al., 2017). 

 De acordo com Soto et al. (2018), os plásticos são um dos principais componentes 

dos resíduos sólidos urbanos. Os autores apresentaram em seu trabalho dados do 

relatórios da PlasticsEurope que mostraram que 25,8 milhões de toneladas (12,5%) de 

plásticos são introduzidos todos os anos no fluxo de resíduos municipais na União 

Européia (UE), com apenas 7,6 milhões de toneladas sendo recuperadas para reciclagem, 

alcançando uma taxa de reciclagem baixa (29%) (PlasticsEurope, 2016). Dessa forma, 

mais de 30,8% dos resíduos plásticos são depositados em aterros, onde leva cerca de 1000 

anos para se degradarem. 

Analisando o percentual das frações papel e papelão verificou-se que na 

composição realizada para os resíduos aterrados (recém-aterrados, com 1 e 2 anos), esse 

percentual é mais baixo, quando se compara com composições realizadas em resíduos 

antes do aterramento. Tal fato, justifica-se porque esse material é de fácil degradação e, 

logo após a disposição nas Células, o processo de decomposição já começa a ocorrer. Em 

estudo desenvolvido por Araújo Neto (2016), no qual realizou a composição gravimétrica 

dos RSU da cidade de Campina Grande - PB (resíduos antes de ser aterrado), obteve-se 

um percentual de 5% para as frações de papel e papelão juntos.  

Importante destacar que, no que se refere a variação das percentagens dos 

materiais da composição gravimétrica dos RSU aterrados no ASCG (Tabela 14), é 

comum ocorrer, visto que, a medida em que há a decomposição dos materiais de fácil 

degradação, os resíduos de difícil ou não degradáveis, podem ter sua percentagem 

aumentada em relação ao peso total. Esse comportamento se tornou evidente ao se 

observar as percentagens dos componentes metais, têxteis e couro, que tiveram suas 

percentagens aumentadas com o tempo de aterramento.  

 A mistura composta de plástico, metal e outros materiais orgânicos produzem um 

efluente com elevados teores de metais pesados. Isso ocorre, segundo Øygard, Måge e 

Gjengedal (2004), devido os plásticos possuirem elementos como o cádmio, níquel, 

arsênio, bário, bromo, cobalto, cromo, ferro, antimônio, escândio, selênio, estanho, 

titânio, chumbo e zinco. De acordo com Yang et al. (2019), metais como chumbo, 

cádmio, zinco, cromo e cobre são poluentes muito agressivos aos ecossistemas aquáticos, 
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devido sua persistência no meio ambiente, toxicidade e capacidade de bioacumulação e 

biomagnificação na cadeia alimentar.  

 Dessa forma, é importante destacar que, a composição gravimétrica dos RSU tem 

uma influência direta na toxicidade dos resíduos, e, consequentemente em sua 

classificação, pois dependendo do tipo de material, estes podem atribuir um maior ou 

menor potencial tóxico aos resíduos analisados. 

 

5.3 Características físico-químicas dos resíduos sólidos urbanos aterrados 

 

Os indicadores físico-químicos são importantes como meio para se analisar o 

comportamento dos resíduos, em especial, os processos degradativos e a toxicidade a 

estes associada. Na Tabela 15, estão apresentados os indicadores físico-químicos para os 

diferentes anos de aterramento dos RSU. 

 

Tabela 15 - Características físico-químicas dos resíduos sólidos aterrados 

Indicador 
Recém-

aterrado 

1 ano de 

aterramento 

2 anos de 

aterramento 

pH 5,00 6,10 6,60 

AGV (mgHAC.L-1) 2.040,00 - 1.122,00 

Alcalinidade Total (mgCaCO3.L-1) 1.575,00 2.641,70 - 

Nitrogênio Amoniacal Total (mgN.L-1) 56,00 85,90 147,00 

Cloretos (mg.L-1) 999,96 949,71 1.849,43 

DQO (mgO2.L-1) 13.400,43 16.206,43 - 

Umidade (%) 41,00 34,4 27,43 

Sólidos Voláteis (%) 67,00 7,43 5,78 

Legenda: AGV - Ácidos Graxos Voláteis pH - Potencial hidrogeniônico; DQO - Demanda Química de 

Oxigênio. 

Fonte: Autora (2022) 

 

Inicialmente, faz-se necessário destacar que, para os indicadores AGV (1 ano de 

aterramento), AT e DQO (2 anos de aterramento), não foi possível a obtenção de dados 

devido a problemas na execução desses ensaios físico-químicos, conforme a Tabela 15. 

Os teores dos indicadores analisados nos RSU variaram ao longo do tempo de 

aterramento. Verifica-se que o pH apresentou valores de 5,00, 6,20 e 6,60 nos RSU 

recém-aterrados, com 1 e com 2 anos de aterramento, respectivamente. Notou-se uma 

tendência de aumento ao longo do tempo, no entanto, os resíduos de todos os anos de 

aterramento apresentaram características ácidas, evidenciando que se encontravam na 

fase ácida de degradação. No início da degradação, há um número grande de organismos 

acidófilos, que produzem quantidade significativa de ácidos orgânicos (AGV) e dióxido 
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de carbono (CO2), contribuindo para a redução do pH do meio e, consequentemente, 

para uma maior solubilização de íons metálicos (NAVEEN et al. 2017; GOMES et al., 

2018; XIE et al., 2015). De acordo com Belevi e Baccini (1989), a degradação dos RSU 

ocorre numa ampla faixa de pH, porém com melhor resultado no intervalo entre 5,0 a 

6,5 unidades. 

A avaliação do pH dos resíduos sólidos é de fundamental importância, pois o 

comportamento desse indicador está diretamente relacionado ao desenvolvimento das 

fases de degradação da matéria orgânica. Sua variação pode acelerar ou inibir o processo 

biodegradativo, assim como interferir no desenvolvimento da toxicidade no interior do 

maciço sanitário e, consequentemente, no lixiviado gerado. 

Conforme ilustrado na Tabela 15, nota-se que houve uma redução de 45% das 

concentrações do AGV, quando comparados RSU recém-aterrados com 2 anos de 

aterramento. Esse comportamento é característico do processo de evolução natural de 

biodegradação dos RSU aterrados. Resultados semelhantes a esse foi observado por 

Gomes et al. (2018), no qual os autores avaliaram o lixiviado de aterro em uma Célula 

de RSU. 

Em relação à alcalinidade total mensurada nos resíduos aterrados, verificou-se 

que esta apresentou valores de 1.575,0 e 2.641,7 mgCaCO3.L
-1 para os RSU recém-

aterrados e com 1 ano de aterramento, respectivamente. Isso se deu em função do avanço 

do processo de degradação dos resíduos sólidos, em que os ácidos presentes no meio 

foram consumidos, favorecendo a alcalinização. 

Os teores do Nitrogênio Amoniacal Total mensurados nos resíduos sólidos 

aterrados aumentaram conforme o tempo de aterramento, em que as concentrações foram 

de 56,00; 85,90; e 147,00 mgN.L-1, para os resíduos recém-aterrados, com 1 e 2 anos, 

respectivamente. Esse comportamento é típico de aterros sanitários, verificando-se por 

meio da análise dos indicadores AT e NAT que, conforme o pH dos RSU aumentou para 

valores próximos a neutralidade (6,60 para os resíduos com 2 aos de aterramento), as 

concentrações de AT também aumentaram.  

O NAT é considerado um poluente importante nos resíduos sólidos e no 

lixiviado, principalmente, em função dos diferentes estados de oxidação que pode 

assumir. A amônia gasosa ou livre, por exemplo, quando em excesso no solo ou em 

corpos d’água, possui potencial de causar diversos problemas, entre os quais destacam-

se: mortandade da fauna e flora, inibição do metabolismo de microrganismos, problemas 

de eutrofização nos corpos aquáticos e fitotoxicidade no solo. Além desses, cita-se 
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também o surgimento de doenças como a metahemoglobinemia (síndrome do bebê azul) 

e a formação de substâncias com poder mutagênico e carcinogênico em vários 

organismos (SILVA, 2016). 

Os teores de cloretos mensurados nos resíduos aterrados apresentaram uma 

tendência de aumento durante os anos de confinamento, com variação de 999,96 a 

1.849,43 mgCl-1. Isso pode ter ocorrido devido a sua elevada solubilidade e fácil 

lixiviação no interior do aterro. Resultados semelhantes aos obtidos nesta pesquisa foram 

observados por Ribeiro et al. (2016) em estudo em biorreator que simulava um aterro em 

escala real.  

Em relação a toxicidade, o cloreto é considerado como “traçador natural”, assim 

é importante o monitoramento desse indicador nos RSU, bem como no lixiviado de 

aterros (MONDELLI; GIACHETI; HAMADA, 2016).  

Em se tratanto das concentrações da DQO mensuradas nos resíduos sólidos do 

ASCG, verificou-se teores de 13.400,43 e 16.206,43 mgO2.L
-1 para os resíduos recém-

aterrados e com 1 ano de aterramento, de modo respectivo. As concentrações elevadas de 

DQO, nos resíduos recém-aterrados, justificam-se pelo fato de que, nesse período, foram 

produzidas quantidades relevantes de AGV, que é um dos principais contribuintes da 

DQO (BUDI et al., 2016).  

Os altos teores da DQO ocorreram, possivelmente, devido a heterogeneidade dos 

resíduos, assim como pelo fato de todas substâncias orgânicas e inorgânicas passíveis de 

oxidação pelo dicromato, contribuirem para a DQO. Substâncias inorgânicas como 

sulfeto, nitrito, tiosulfato, Fe2+, Mn2+, Cu+, Ni2+, Co2+ e cloretos podem ser oxidados pelo 

dicromato, colaborando assim para a DQO nas amostras analisadas (AQUINO; SILVA; 

CHERNICHARO, 2006). 

A umidade é um dos parâmetros mais importantes na degradação dos RSU, pois 

disponibiliza o teor de água necessário para que ocorram as reações químicas e a 

consequente degradação da matéria orgânica (TCHOBANOGLOUS; THEISEN; VIGIL, 

1993). Conforme ilustrado na Tabela 15, o teor de umidade presente nos RSU do ASCG 

teve uma redução com o passar do tempo de aterramento, com valores de 41,00; 34,30 e 

27,43% para os resíduos recém-aterrados, com 1 ano e 2 anos de aterramento, 

respectivamente. Tais variações podem estar associadas ao quantitativo de matéria 

orgânica presente nos RSU e das condições meteorológicas locais. 

Segundo Romani e Segala (2014), a faixa de valores iniciais de umidade dos 

resíduos, para as condições brasileiras, está entre 40 a 60%. A quantidade elevada de 
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matéria orgânica nos RSU da maioria das cidades brasileiras, especialmente, de regiões 

menos desenvolvidas, permite uma maior quantidade de umidade no maciço sanitário.  

Para Nascimento (2007), vários fatores podem interferir na umidade dos resíduos, tais 

como: composição inicial, condições climáticas locais, processo de operação dos aterros, 

taxa de decomposição biológica, capacidade e funcionamento dos sistemas de coleta de 

lixiviados e do sistema de liner de recobrimento. 

Em relação ao teor de sólidos voláteis, verificou-se valores variados de 67, 7,43 e 

5,78% para os resíduos recém-aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento, respectivamente. 

Observa-se que há uma redução dos sólidos voláteis ao longo do tempo, fato que pode 

estar associado a diminuição do teor de matéria orgânica na massa de resíduo aterrado, 

dado que este parâmetro indica, de forma indireta, a biodegradabilidade da fração 

orgânica de RSU. Assim, quanto maior o teor de sólidos voláteis, maior a quantidade de 

matéria orgânica a ser decomposta e mais recente é o resíduo aterrado (FIRMO, 2013). 

Dessa forma, devido a rápida diminuição dos AGV, é possível observar que o ASCG, em 

função das características locais, tanto climáticas como operacionais, favorecem ao 

processo degradativo dos RSU.  

Estudos desenvolvidos por Ribeiro et al. (2016), em biorreator de RSU em escala 

piloto, verificaram que os teores de sólidos voláteis reduziram ao longo do tempo de 

monitoramento, corroborando com os resultados obtidos na presente pesquisa.   

 

5.4 Classificação dos RSU aterrados 

 

Na Tabela 16, apresenta-se as concentrações dos metais mensurados nos resíduos 

sólidos recém-aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento.  

 

Tabela 16 - Comportamento dos metais nos RSU aterrados para o extrato lixiviado 

Elementos 
Recém-aterrados 

1 Ano de 

aterramento 

2 Anos de 

aterramento *LMP 

(mg.L-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) 

Arsênio <0,01 <0,20 NA NA NA NA 1,00 

Bário 0,39 7,80 NA NA NA MA 70,00 

Cádmio 0,02 0,40 0,004 0,08 0,007 0,14 0,50 

Chumbo 0,09 1,80 0,06 1,22 0,06 1,11 1,00 

Cromo total 0,16 3,20 0,14 2,80 0,12 2,40 5,00 

Prata 0,02 0,40 NA NA NA NA 5,00 

Ferro  5,58 111,60 0,31 6,20 0,74 14,80 NE 

Manganês 3,51 70,20 2,09 41,80 2,05 41,00 NE 

Continua 
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Conclusão 

Elementos 
Recém-aterrados 

1 Ano de 

aterramento 

2 Anos de 

aterramento 
*LMP 

 

(mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) 

Cobre 0,06 1,20 0,07 1,40 0,22 4,40 NE 

Zinco 0,43 8,59 0,63 12,53 0,52 10,46 NE 

Níquel 0,12 2,40 0,08 1,60 0,11 2,20 NE 

Legenda: * Anexo F da NBR 1004/2004; NA – Não Analisado; NE - Não especificado; LMP - Limite 

Máximo Permitido 

Fonte: Autora (2022) 

 

 Conforme exposto na Tabela 16, os resultados demonstraram que, apesar dos 

elementos As, Ba, Cd, Pb, Cr e Ag serem lixiviados quando em condições de “chuva 

ácida”, as concentrações mensuradas no extrato lixiviado dos resíduos recém-aterrados 

ficaram abaixo dos LMP constantes no Anexo F da NBR 10.004 (ABNT, 2004a).  

 Em relação aos resíduos com 1 e 2 anos de aterramento, devido a aspectos técnicos 

não foi possível analisar os elementos As, Ba e Ag. Já os metais Cd, Pb e Cr apresentaram 

concentrações inferiores ao LMP estabelecido pela norma. Sendo assim, especificamente 

de acordo com os metais analisados, os RSU recém-aterrados, com 1 e com 2 anos de 

aterramento foram classificados como não perigoso (Classe II), conforme o Anexo F da 

NBR 10.004 (ABNT, 2004a).  Já os elementos Fe, Mn, Co, Zn e Ni, não são especificados 

na norma, porém, são elementos considerados importantes de serem monitorados do 

ponto de vista ambiental, uma vez que, em grandes concentrações, podem ser tóxicos ao 

meio ambiente e à saúde humana. 

            Apesar de os resíduos (recém-aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento), para os 

elementos analisados, não serem classificados neste estudo, com resíduo perigoso (Classe 

I), a introdução de materiais de diversas origens em sua composição podem alterar as suas 

características, fazendo com que esses resíduos aumentem o seu potencial de 

contaminação ambiental. Diante do exposto, é necessária a avaliação para a determinar 

se os resíduos são não-inertes (Classe II-A) ou inertes (Classe II-B).  

 De acordo com Ramos (2007), a solubilização simula o desprendimento de 

constituintes em uma situação de “chuva não ácida”. Os resultados da análise de 

solubilidade em água, encontram-se na Tabela 17. 
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Tabela 17 - Comportamento dos metais nos resíduos aterrados para o extrato solubilizado  

Elementos 
Recém-aterrados 

1 Ano de 

aterramento 

2 Anos de 

aterramento 
*LMP 

(mg.L-1) 
(mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) (mg.L-1) (mg.kg-1) 

Alumínio 0,54 2,16 NA NA NA NA 0,20 

Cobre 0,03 0,12 0,02 0,08 0,03 0,12 2,00 

Chumbo 0,13 0,52 0,05 0,20 0,01 0,03 0,01 

Cromo total 0,54 2,16 0,25 1,00 0,29 1,16 0,05 

Ferro 22,5 90,00 9,85 39,4 11,57 46,28 0,30 

Manganês 5,95 23,80 1,15 4,60 2,51 10,04 0,10 

Zinco 0,42 1,68 0,09 0,38 0,11 0,44 5,00 

Cádmio 0,001 0,004 ND ND 0,001 0,004 NE 

Níquel 0,43 1,72 0,23 0,92 0,59 2,36 NE 

Legenda: * Anexo G da NBR 10.04/2004; NA – Não analisado; ND – Não detectado; NE - Não 

especificado; LMP - Limites Máximos Permitidos 

Fonte: Autora (2022) 

 

          Conforme ilustrado na Tabela 17, as concentrações de Al, Pb, Cr, Fe e Mn, no 

extrato solubilizado dos resíduos recém-aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento 

ultrapassaram os limites máximos permitidos, conforme o anexo G da NBR 10.004 

(ABNT, 2004a).  Dessa forma, pode-se enquadrar o resíduo recém-aterrado com Classe 

II A, ou seja, resíduos sólidos não-inertes. 

          Importante destacar que, a maioria dos elementos metálicos avaliados nos RSU 

recém-aterrados, apresentaram teores acima do máximo permitido para o extrato 

solubilizado. Entre eles, os mais elevados foram o ferro, manganês, chumbo e cromo total, 

com valores 75, 59, 13 e 10 vezes, respectivamente, maiores que o admitido pela norma. 

O alumínio apresentou teores 3 vezes maiores e o cobre e o zinco, exibiram concentrações 

abaixo do limite estabelecido para os resíduos recém-aterrados. Esses valores mensurados 

são preocupantes do ponto de vista ambiental e de saúde pública, já que, a presença destes 

elementos nos resíduos, quando em contato com a água, podem se despreender para o 

ambiente natural, acarretando a contaminação do solo e dos recursos hídricos. Salienta-

se que, devido a aspectos técnicos, durante o desenvolvimento do estudo não foi possível 

analisar o Al para os RSU com 1 e 2 anos de aterramento. 

  De acordo com Costa (2011) e Mishra et al. (2019), os metais existem 

naturalmente na crosta terrestre e suas composições variam entre as diferentes 

localidades, resultando na disparidade estrutural das concentrações 

circundantes. Alguns metais, quando disponíveis em pequenas quantidades, são 

importantes às plantas e aos organismos vivos. 
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As concentrações do Fe e Mn, em todos os anos de aterramento, foram maiores 

quando comparadas aos demais elementos analisados. A elevada disponibilidade de Fe 

nos resíduos, pode ter ocorrido em função deste elemento ser encontrado nos solos que 

compõem as camadas de base e de cobertura de solo compactado, bem como as camadas 

intermediárias que cobrem os resíduos a cada operação na Macrocélula do aterro, 

ocasionando, desta forma, a lixiviação deste metal à massa de resíduos.  

Em um estudo desenvolvido por Araújo (2017), verificou-se que o solo utilizado 

na camada de cobertura de uma Macrocélula de resíduos do ASCG, apresentou 6% de 

óxido de ferro (Fe2O3) em sua composição. Adicionalmente, os teores do ferro estiveram 

elevados porque, segundo Silva (2015), as altas concentrações deste elemento nos 

resíduos, são decorrentes de sua utilização na indústria local. 

Estudos desenvolvidos por Silva et al. (2015), em uma célula experimental 

preenchida com RSU da cidade de Campina Grande - PB, também encontraram elevadas 

concentrações de Fe. Do mesmo modo, Silva (2015), estudou a toxicidade dos resíduos 

orgânicos de uma instituição de ensino, também em Campina Grande - PB, e obteve-se 

altos teores de Fe no extrato solubilizado. 

         Em se tratando do manganês, as elevadas concentrações desse elemento podem ser 

devido a própria composição dos RSU dispostos no aterro, tais como a presença de ligas 

metálicas, pilhas e baterias, ou mesmo, devido a composição do solo que compõe as 

camadas da Macrocélula, tendo em vista que, esse elemento é o segundo mais abundante 

no solo (PELOZATO, 2008). 

 O chumbo apresentou teores variados nas amostras com o tempo, conforme 

ilustrado na Tabela 18, em que, com maior tempo de aterramento os teores deste elemento 

foram menores (0,13 > 0,05 > 0,01 mg.L-1). Para os RSU recém-aterrados, o chumbo 

exibiu concentrações 13 vezes maiores que o máximo permitido pela legislação, para o 

extrato solubilizado. Esse elemento está entre os metais que mais se destacam pelo 

potencial de toxicidade. De acordo com Younis et al. (2015), o chumbo se comporta como 

uma neurotoxina que causa déficits comportamentais nos peixes, diminui as taxas de 

sobrevivência e crescimento, causa dificuldades de aprendizagem e afeta o metabolismo.  

A alta concentração do chumbo nos resíduos sólidos pode ser atribuída às baterias, 

plásticos e pigmentos (IDEHAI; AKUJIEZE, 2014). 

No que se refere a toxicidade, sabe-se que, em pequenas concentrações, alguns 

elementos são essenciais ao ser humano e às plantas, no entanto, quando em grandes 

quantidades, os metais podem acarretar problemas ao meio ambiente e à saúde pública. 
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Sendo assim, os metais devem ser vistos com preocupação, especialmente por serem 

elementos não degradáveis e que pode atingir toda a cadeia trófica (MANAHAM, 1992). 

            Nesse sentido, os RSU possuem potencial de contaminação do solo e das águas 

superficiais e subterrâneas, demonstrando com isso a necessidade da realização de ensaios 

ecotoxicológicos como medida preditiva aos impactos sobre organismos vivos e/ou 

plantas. Rodrigues e Pawlowsky (2007), realizaram testes de toxicidade aguda em 

organismos-teste, submetidos ao extrato solubilizado de resíduos classe IIA e classe IIB 

e obtiveram um elevado nível tóxico, apresentando fator de toxicidade (FT) que variou 

de 1 a 128 para Daphnia magna e de 2 a 256 para V. Fischeri, demonstrando a elevada 

toxicidade desses RSU à organismos vivos.  

 Um estudo desenvolvido por Felzenszwalb et al. (2019) investigou os efeitos 

toxicogenéticos dos extratos solubilizado e lixiviado de esmaltes de unhas, simulando seu 

descarte em água e aterro sanitário, respectivamente. De maneira geral, verificaram-se a 

presença de compostos orgânicos e metais em ambos os extratos, os quais induziram 

efeitos letais e subletais significativos nos estágios iniciais de vida do peixe Danio rerio, 

durante a exposição de 96 h. Assim, esse tipo de resíduo ao entrarem nos sistemas 

aquáticos, podem causar impactos negativos ao meio ambiente e à saúde humana.  

 De forma geral, verificou-se que os metais Pb, Cr, Cd e Fe, para o extrato lixiviado 

e Co, Pb e Cr, para o extrato solubilizado tiveram suas concentrações reduzidas com o 

tempo de aterramento, isso se deu devido, aos processos físico-químicos e 

microbiológicos ocorridos no interior da massa de RSU aterrada. Estudos desenvolvidos 

por Sharma e  Kumar (2021), em amostras antigas e novas de RSU, mostraram a presença 

de diferentes metais, polímeros e outros copoluentes em altas concentrações em resíduo 

fresco, enquanto que, na amostra de RSU antigo houve uma redução, o que pode ser 

devido a reações químicas produzidas pela comunidade microbiana, bem como outras 

condições ambientais. 

 

5.5 Ensaios ecotoxicológicos nos RSU 

 

5.5.1 Ensaios de fitotoxicidade 

 

As Figuras 44 (A a D), ilustram os resultados dos ensaios de fitotoxicidade em 

sementes de tomate e de repolho por meio da análise da GRS e do CRR, em resíduos 
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recém-aterrados, com 1 e com 2 anos de aterramento, em diferentes concentrações do 

extrato dos RSU.  

 

Figura 44 - Ensaios de fitotoxicidade: (A) Germinação Relativa da Semente de Tomate (GRS-T); (B) 

Crescimento Relativo da Raiz do Tomate (CRR-T); (C) Germinação Relativa da Semente de Repolho 

(GRS-R); (D) Crescimento Relativo da Raiz do Repolho (CRR-R) 

 

  
 

Fonte: Autora (2022) 

 

Observa-se, de maneira geral, que para todos os indicadores utilizados na 

determinação da toxicidade dos RSU depositados no ASCG, houve um comportamento 

variado ao longo do tempo de aterramento. Verifica-se que, as porcentagens da GRS-T 

(Figura 44 A) foram maiores que do CRR-T (Figura 44 B). O mesmo comportamento foi 

observado na análise das sementes de repolho (Figuras 44 C e D).   

Estudos desenvolvidos por Silva (2015) e Gomes et al. (2018), também 

observaram maior percentual de germinação relativa das sementes em relação ao 

crescimento relativo. Isso ocorre porque, de acordo com Baskin e Baskin (1988) e Ghersa, 

Benech-Arnold e Martinez-Ghersa (1992), as sementes respondem a combinações 
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específicas de luz, substrato, temperatura, umidade e concentrações de gases que são mais 

favoráveis para o estabelecimento da plântula. 

A concentração de 1% do extrato dos resíduos apresentou GRS-T de 300, 20 e 7% 

para os resíduos recém-aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento, respectivamente, 

indicando que os resíduos com menor tempo de aterramento proporcionaram maiores 

germinações às sementes. Já em relação a germinação da semente do repolho (Figura 44 

C), não se observou uma tendência definida de redução ou crescimento com o tempo de 

aterramento. A GRS-R foi de 117% para os resíduos recém-aterrados, 600% para os 

resíduos com 1 ano e 47% para os resíduos com 2 anos de aterramento. Nota-se ainda 

que, as sementes de repolho apresentaram maiores valores percentuais de germinação 

quando comparadas às sementes de tomate. 

Em relação a análise da germinação e do crescimento relativo das sementes pode-

se dizer que exibiram relação inversa, em que, quando houve aumento da germinação das 

sementes, ocorreu a redução do crescimento relativo das raízes. Esse comportamento 

pode ser visto em análise, especialmente, aos resíduos de 1 e 2 anos de aterramento, no 

qual se observou que quando foi medido maior GRS, o CRR foi menor em ambas as 

sementes. Isso se deu, em função das características metodológicas do ensaio, uma vez 

que, quando o crescimento da raíz é menor que 1,0 cm, considera-se apenas como semente 

germinada. 

 Nota-se que os resíduos com 2 anos de aterramento, apresentaram germinações 

em todas as concentrações testadas, inclusive no extrato concentrado (100%) dos RSU. 

Esse mesmo comportamento foi observado para o CRR-T, com crescimento em todas as 

concentrações analisadas, exceto em 100%. Essa maior germinação ocorreu, 

possivelmente, devido a redução da toxicidade dos RSU aterrados. Segundo Kiehl (1998) 

e Silva et al. (2015), o período inicial de decomposição dos resíduos, apresenta-se como 

a fase fitotóxica, visto que, no início da degradação biológica da matéria orgânica, 

geralmente se desenvolvem traços de diversos ácidos minerais e, em maior quantidade, 

os orgânicos, principalmente o ácido acético e toxinas prejudiciais às plantas, que 

fornecem propriedades de fitotoxicidade ao material. 

Em relação a análise do CRR-T para os resíduos sólidos com 1 ano de aterramento, 

observa-se comportamento variado entre as concentrações testadas, em que não foi 

constatado efeitos inibitórios para o CRR-T nas diluições de 1, 5 e 10%, nas quais houve 

crescimento de 105,4; 74,6 e 87,56% respectivamente. Já nas concentrações 25, 50 e 

100%, não houve crescimento, demonstrando a presença de inibição do crescimento das 
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raízes. Comportamento semelhante a este foi observado por Palm et al. (2022), em que 

os autores verificaram que concentrações maiores do poluente levaram a reduções na 

maioria dos parâmetros fisiológicos, especialmente no crescimento das raízes.  

Adicionalmente, em estudos desenvolvidos por Rong et al. (2017), em Oryza 

sativa L utilizando extrato do RSU, verificaram-se que o índice de germinação diminuiu 

conforme a concentração do contaminante no meio aumentou. Assim, o resíduo pode 

induzir um efeito adverso e que o efeito tóxico no crescimento da planta pode ser reduzido 

pela diluição. 

Já para o CRR-R, nos resíduos com 1 ano de aterramento, houve um crescimento 

de 84,94, 75,86 e 61,15% nas concentrações de 1, 5 e 10%, respectivamente, do extrato 

dos RSU. Assim, quando as sementes foram expostas as maiores quantidades do 

contaminante houve uma inibição no CRR-R. Comportamento semelhante a esse foi 

observado por Šourkovuma et al. (2020), o qual verificaram que nas amostras mais 

concentradas houve um aumento do índice de letalidade, devido a maior quantidade de 

agentes tóxicos disponíveis. Além disso, os autores observaram que a concentração de 

5% (a menor testada) mostrou um efeito estimulante ao crescimento. 

 Por meio da análise ANOVA, nos resíduos com 1 ano de aterramento, verificou-

se que houve diferença estatisticamente significativa entre as concentrações de 1, 5 e 10% 

em relação crescimento médio das raízes das sementes de tomate e repolho (p-valor 

<0,05). 

No que se refere aos resíduos com 2 anos de aterramento, notou-se que houve 

crescimento das raízes nas sementes de tomate, em todas as concentrações testadas, 

exceto 100%, e em 1, 5, 10, 25 e 50%, o CRR-T foi de 170, 171, 94, 70 e 60%, 

respectivamente. Observa-se que há uma redução do crescimento a medida em que há um 

aumento do contaminante (extrato dos RSU) na amostra. Já em relação as sementes de 

repolho, para o mesmo ano de aterramento, mostraram-se mais sensíveis que as sementes 

de tomate. Semelhantemente ao obtido no CRR-T, verificou-se que para o CRR-R, 

também houve redução do crescimento, a medida que se aumentou a concentração do 

extrato dos resíduos, apresentando CRR-R de 81,47, 84,08, 65,98 e 50,39%, para as 

concentrações 1, 5, 10 e 25%, de modo respectivo. Importante destacar que, tanto para o 

CRR-T, como para o CRR-R, na concetração de 5% do extrato dos RSU, notou-se um 

leve aumento no crescimento das raízes das sementes, fato que pode está associado a 

maior disponibilização de nutrientes, quando comparado a diluição de 1%.  
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Avaliando os dados por meio da ANOVA, constatou-se que, para os RSU com 2 

anos de aterramento, houve diferença estatisticamente significativa entre o crescimento 

das raízes das sementes do tomate entre as concentrações testadas (p-valor <0,05). Já em 

relação as sementes do repolho, não foi verificada diferença estatística (p-valor >0,05). 

 Quando se trata da fitotoxicidade dos resíduos para as sementes de tomate e de 

repolho, verificou-se que não houve diferença estatística significativa entre o crescimento 

relativo da raiz das espécies avaliadas em relação a amostra controle (amostra branca) 

para a concentração de 1% do extrato líquido dos RSU recém-aterrados (p-valor>0,05). 

Isso ocorreu, possivelmente, devido a concentração de 1% ser baixa, se comparada as 

demais diluições do extrato dos resíduos, e não apresentar características fitotóxicas para 

as sementes avaliadas nas condições do teste. 

 Para os resíduos sólidos com 1 ano de aterramento, verificou-se que não houve 

diferença estatisticamente significativa entre o crescimento relativo da raiz do tomate em 

relação a amostra controle, na concentração de 1%. No entanto, o CRR-R apresentou 

diferença significativa em relação a amostra controle. 

Para os RSU com 2 anos de aterramento, verificou-se que o comprimento das 

raízes na amostra teste (sementes de tomate) apresentou diferença estatisticamente, 

quando comparada a amostra controle, em que o p-valor foi menor que 0,05. Contudo, 

para a análise do crescimento das raízes das sementes de repolho, não houve diferença 

estatisticamente significativa entre a amostra-teste e a amostra-controle (p-valor >0,05). 

 

5.5.1.1 Análise da CE50,5 dias dos RSU aterrados 

 

  Na Figura 45 (A a D), ilustra-se as curvas dose-resposta para os extratos dos RSU 

das sementes de tomate e repolho, nas concentrações de 1, 5,10 e 100% e 1, 5, 10, 25, 50 

e 100%, para os resíduos com 1 e 2 anos de aterramento, respectivamente. Salienta-se que 

para a realização do teste de fitotoxicidade nos resíduos recém-aterrados, devido a 

questões técnicas e operacionais, só foi possível a utilização da concentração de 1%, 

inviabilizando a realização do cálculo da CE50,5 dias para esse período de aterramento.   
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Figura 45 - Curva dose-resposta das amostras do Extrato RSU: (A) 1 Ano de aterramento tomate; (B) 1 

Ano de aterramento repolho; (C) 2 Anos de aterramento tomate; (D) 2 Anos de aterramento repolho 
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Fonte: Autora (2022) 

 

Na Tabela 18, descreve-se a concentração que inibiu em 50% o Crescimento 

Relativo da Raiz (CRR%) das sementes de tomate e repolho, para os resíduos com 1 e 2 

anos de aterramento. 

 
Tabela 18 - Análise da toxicidade dos RSU em termos de CE50,5dias 

Tempo de aterramento CE50,5dias -Tomate CE50,5dias - Repolho 

Recém-aterrado NA NA 

1 ano 20,85% 12,75% 

2 anos 47,91% 16,78% 

Legenda: CE50,5dias – Concentração Efetiva que causou inibição do crescimento das raízes das sementes 

em relação a amostra controle; NA – Não avaliado 

Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme apresentado na Tabela 18, verifica-se uma CE50,5 dias de 20,85 e 47,91% 

para as sementes de tomate nos resíduos com 1 e 2 anos de aterramento, respectivamente. 

Logo, com o avanço do tempo de aterramento, há também aumento da CE50,5dias, 

indicando redução da toxicidade dos RSU nas sementes de tomate. O mesmo 

comportamento foi observado ao analisar a semente de repolho, em que se obteve CE50,5 

dias de 12,75 para 1 ano e CE50,5 dias de 16,78% para 2 anos de aterramento. Isso ocorreu, 

possivelmente, devido, entre outros fatores, ao aumento do pH dos RSU com o tempo de 
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aterramento, visto que, quando em pH mais baixo, as concentrações dos metais (Pb, Cr, 

Fe e Mn) medidas no extrato solubilizado dos RSU, estavam com teores acima dos LMP 

pela NBR 10.004 (ABNT, 2004a) (Tabela 17). Logo, por possuírem elevada capacidade 

de solubilização em baixo pH, esses elementos podem ter favorecido a fitotoxicidade do 

meio, reduzindo e/ou inibindo o crescimento das raízes. Segundo Budi et al. (2016), os 

principais tóxicos presentes no lixiviado são de natureza básica e precipitados em 

condições ácidas. 

Um dos principais problemas associados a toxicidade dos metais pesados se dá 

devido esses poluentes serem bioacumuláveis, assim, sua disposição em corpos hídricos 

e no solo reflete efeitos significativos em organismos vivos e nas plantas, que podem 

absorver e acumular esses elementos tóxicos (WANG et al., 2018; ZWOLAK et al., 

2019). Todavia, estudos mais aprofundados devem ser realizados a fim de conhecer o 

efeito tóxico real desses elementos sobre a inibição do crescimento das sementes.  

Importante salientar que, apesar do NAT normalmente ser associado a toxicidade, 

que provoca a inibição do crescimento das sementes, observou-se que os teores desse 

indicador, nesse estudo, não influenciaram na CE50 5dias.  Destaca-se que, as concentrações 

do NAT aumentaram com o tempo de aterramento e a toxicidade nas sementes reduziu. 

Isso já era esperado, conforme, Li et al. (2017) e Rajan et al. (2020), visto que, esse 

indicador em baixas concentrações, agem como nutrientes que estimulam o crescimento 

das raízes, e só a partir de quantidades maiores é que se observa o efeito de inibição ou 

retardo de crescimento em plantas. 

 

5.6 Indicadores físico-químicos do lixiviado gerado no ASCG 

 

5.6.1 Potencial hidrogeniônico (pH) e Alcalinidade Total (AT) 

 

Na Figura 46, estão apresentados os valores do pH e da AT mensurados no 

lixiviado do ASCG ao longo do tempo de monitoramento. 
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Figura 46 - Comportamento dos valores de pH e da AT no lixiviado 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Analisando a Figura 46, observa-se que os indicadores pH e AT apresentaram, 

ao longo do tempo de monitoramento, valores variando entre 8,25±0,37 e 

7.560,19±2.143,24 mg CaCO3.L
-1, respectivamente. Nota-se que o pH do lixiviado 

seguiu leve comportamento de crescimento do 240 ≤ t ≤ 830 dias, com teores que 

oscilaram numa faixa mínima de 7,17 e máximo de 8,86. Tal comportamento evidencia 

que os resíduos depositados no Aterro Sanitário de resíduos sólidos urbanos, encontra-

se na fase metanogênica de degradação, uma vez que, nessa fase ocorreu o consumo dos 

ácidos voláteis pelas arqueas metanogênicas.  

Segundo Szymańska-Pulikowska e Wdowczyk (2021), os lixiviados gerados 

durante os primeiros anos de operação do aterro (até 5 anos) são caracterizados por 

apresentarem pH na faixa de 3,7-6,5 unidades. Esse baixo valor de pH dos lixiviados de 

aterros jovens está associado à presença de ácidos carboxílicos e íons bicarbonato. Logo, 

a medida que os aterros sanitários envelhecem, os valores de pH do lixiviado, passam de 

ácidos para básicos em virtude da evolução natural do processo de digestão anaeróbica 

no interior do aterro. 

De acordo com Ferreira (2010), pH acima de 8 são característicos de lixiviados 

em estágio avançado de degradação da matéria orgânica. Isso indica que o ASCG 

encontra-se em estágio avançado de degradação (pH>8). Esses valores corroboram com 

os valores típicos encontrados em aterros localizados na região do Nordeste brasileiro 

que, segundo Giordano (2003), apresenta como característica uma faixa de pH que varia 

entre 7,80 e 8,50.  

Verifica-se, de modo geral, que o pH do lixiviado ao longo do tempo monitorado 

apresentou valores acima de 7 unidades. Nota-se ainda que, esse indicador, exibiu 
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menores variações quando comparado às concentrações da Alcalinidade Total. De 

acordo com Naveen et al. (2017), o lixiviado de aterro sanitário com pH levemente 

acima de 7 podem contribuir para uma maior carga de substâncias dissolvidas.  

Observa-se que, entre 120 ≤ t ≤ 270 dias foi possível notar a redução dos valores 

de pH e da AT no lixiviado. Isso se deu provalmente, devido ao início de implantação e 

operação de uma nova Macrocélula de RSU que gerou, em função da idade dos resíduos, 

recém-depositados, um lixiviado com características ácidas. De acordo com Castilhos 

Jr. et al. (2003), isso ocorre devido à ação das bactérias acidogênicas, que liberam 

rapidamente concentrações de ácido láctico, amônia e ácidos graxos voláteis. Além 

disso, o período de coleta, t=120 e t=240, coincidiu com o registro de precipitação na 

cidade de Campina Grande - PB. Conforme os dados apresentados pela Agência 

Executiva de Gestão das Águas da Paraíba (AESA, 2019), houve uma precipitação de 

145,20 mm durante o mês de abril de 2018 (t=240).  

De acordo com Šourkovuma et al. (2020), os valores do pH do lixiviado são 

afetados pela estação, assim, quando diluídos pela água da chuva podem apresentar 

valores mais baixos em comparação a períodos de estiagem. 

Constata-se que, no t=590 e t=680, as concentrações de alcalinidade total 

mensuradas apresentaram redução considerável. Isso pode está relacionado, assim como 

para o comportamento observado em t=120 e t=240, ao registro de precipitação 

pluviométrica na área do Aterro Sanitário, tendo em vista que esse período coincide com 

o período chuvoso da região onde está localizado o empreendimento. Segundo Moravia 

(2010), a água da chuva promove um aumento do teor de umidade na massa de resíduos, 

promovendo uma maior diluição do lixiviado em função da infiltração desses líquidos. 

De acordo com Singh, Elumalai e Pal (2016), o pH da chuva natural é em torno 

de 5,60, devido a ocorrência de dissolução do CO2 presente na atmosfera em água. Dessa 

forma, quanto maior o volume de chuva, maior quantidade de água com pH abaixo do 

pH natural, logo, o lixiviado gerado tende a apresentar menores valores de pH. 

Em se tratando da AT, as altas concentrações decorrem, principalmente, das 

quantidades significativas de bicarbonato, carbonatos e hidróxidos. Os valores desses 

compostos mensurados no lixiviado tendem a ser frequentemente elevados em função 

da decomposição bioquímica e dos processos de dissolução que ocorrem na massa de 

resíduos. Os processos de biodegradação da matéria orgânica produz quantidades 

significantes de bicarbonato, que representam o dióxido de carbono dissolvido, um dos 

principais componentes da alcalinidade (NAVEEN et al., 2017).  
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A alcalinidade também exerce influência importante em relação a toxicidade do 

meio, pois, representa a capacidade que um sistema tem de neutralizar ácidos. Isso 

favorece o aumento do pH e também precipita os metais pesados, consequentemente, 

reduzindo a toxicidade do meio e minimizando a ação inibidora que os metais exercem 

no processo de degradação (MELO, 2003). Além disso, devido a sua ação de 

tamponamento, a AT pode influenciar no efeito tóxico do NAT. Assim, o aumento do pH 

a valores suprerios a 7, torna o meio básico, favorecendo o potencial tóxico da amônia. 

 

5.6.2 Nitrogênio Amoniacal Total (NAT)  

 

Na Figura 47, demostram-se as concentrações do NAT mensuradas no lixiviado 

ao longo do tempo de monitoramento. O nitrogênio amoniacal total é composto pelo 

somatório do íon amônio (NH4
+) e a amônia livre (NH3), sendo esta última considerada 

tóxica dos organismos vivos. 

 
Figura 47 - Comportamento do nitrogênio amoniacal total no lixiviado 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Ao analisar a Figura 47, observa-se que as concentrações de Nitrogênio 

Amoniacal Total apresentaram-se elevadas, variando entre 1.839,57±450,00 mgN.L-1 e 

com máximos e minímos de 3.066,00 e 497,00 mgN.L-1, respectivamente. Esses valores 

corroboram com os apresentados por Szymańska-Pulikowska e Wdowczyk (2021), que 

segundo esses autores, entre as formas de nitrogênio, o nitrogênio amoniacal é o mais 

abundante no lixiviado de aterros. Além disso, Gupta e Rajamani (2015), afirma que os 

altos teores observados podem ser devido aos processos de desaminação de aminoácidos 

durante a decomposição de compostos orgânicos. 
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De acordo com Kjeldsen et al. (2002), os valores de NAT em lixiviado de aterro 

sanitário podem variar entre 50,00 e 2.200,00 mgN.L-1. Wang et al. (2018) abordam essa 

mesma faixa de variação considerando a influência do tempo de vida útil do aterro 

sanitário, como forma de classificação. Avaliando os teores de NAT mensurados, o 

lixiviado analisado pode ser enquadrado com uma idade intermediária (5 a 10 anos), 

corroborando, dessa maneira, com a idade o ASCG.  

Verifica-se que os teores do NAT (Figura 47) no lixiviado aumentaram ao longo 

do tempo avaliado. No entanto, percebe-se que em algumas amostras, houve redução das 

concentrações, a exemplo de t=120, t=240, t=390, t=620 e t=680 dias e, que entre essas, 

a que apresentou maior queda foi na amostra analisada em t=240 dias. Tal fato justifica-

se pelas mudanças ocorridas na operação do Aterro, como a construção e operação de 

uma nova Macrocélula de disposição de RSU, assim como pela precipitação registrada 

na região, contribuindo para a diluição e redução das concentrações do nitrogênio, assim 

como de outros indicadores no lixiviado. Esse mesmo comportamento foi verificado por 

Ribeiro (2019), ao analisar o lixiviado in natura e o tratado em uma Lagoa do ASCG. 

De acordo com Contrera et al. (2014), no caso de resíduos de aterros sanitários, 

por exemplo, a amônia disponível no lixiviado está predominantemente na forma de 

bicarbonato de amônio ((NH4)2CO3). Tal fato, pode ser confirmado ao se analisar às 

elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal total mensuradas durante o período 

avaliado. 

O nitrogênio possui elevado potencial de contaminação ao meio ambiente e à 

saúde da população, principalmente em função dos diferentes estados de oxidação que 

pode assumir. A toxicidade do NAT está diretamente relacionada com os valores do pH 

do meio, de modo que, segundo Von Sperling (2014), para pH menor que 8, todo o 

nitrogênio amoniacal encontra-se na forma do íon amônio (NH4
+), não tóxica. Já para pH 

igual a 9,2, aproximadamente 50% do nitrogênio amoniacal está na forma de amônia 

gasosa (NH3), tóxica, e 50% na forma de NH4
+ e, para valores de pH maiores que 11, 

praticamente todo o nitrogênio está na forma de NH3. Assim, nota-se que, na faixa usual 

de pH, próxima a neutralidade, o NAT apresenta-se na forma de NH4
+. Dessa forma, 

verifica-se que, conforme a análise do pH (Figura 46), no lixiviado há um predominio do 

nitrogênio na forma de NH4
+. Apesar do NH4

+
 ser considerada menos tóxica em relação 

a NH3, nota-se que, esse indicador contribuiu para o aumento da toxicidade nos 

organismos-teste, especialmente o microcrustáceo Daphnia magna,  em que obteve-se 

uma CE50,48h de 1,22%. 
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No que se refere aos padrões de lançamento, o NAT é um dos indicadores 

utilizados na classificação das águas naturais e padrão de lançamento de efluentes. 

Conforme a Resolução CONAMA n. 430 (BRASIL, 2011), os limites máximos 

permitidos para o nitrogênio amoniacal total no meio ambiente é de 20,0 mgN.L-1, valores 

muito inferiores aos mensurados no ASCG. Em aterros sanitários, esse tipo de NAT pode 

ser removido utilizando o processo de air stripping, conforme Santos et al. (2020) e 

Gomes (2022), embora seja requerido um maior aporte financeiro. 

 

5.6.3 Demanda Química de Oxigênio (DQO) e Ácidos Graxos Voláteis (AGV) 

 

 Na Figura 48, estão apresentadas as concentrações da DQO e dos AGV 

mensurados no lixiviado do ASCG ao longo do tempo de monitoramento. 

 
Figura 48 - Comportamento da DQO e dos AGV no lixiviado

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme a Figura 48, observa-se altos teores de matéria orgânica em termos de 

DQO ao longo do monitoramento do lixiviado. Dessa forma, as concentrações de DQO 

apresentaram-se elevadas, com valores máximos de 22.000 mgO2.L
-1 e variação de 

13.276,02±4.994 mgO2.L
-1. Resultados semelhantes aos mensurados no presente estudo 

foram relatados por Colombo et al. (2019), em que obtiveram uma DQO de 12.797± 156 

mgO2.L
-1, no lixiviado bruto de um aterro sanitário. 

Verificou-se que as concentrações de DQO no lixiviado, conforme a Figura 48, 

variam de forma signifcativa, e não apresentam um comportamento definido para o 

período avaliado. Tal fato ocorreu devido o efluente analisado ser o lixiviado in natura 

de um aterro ainda em operação, e que está diariamente recebendo material com elevado 

teor orgânico, o que contribuiu para os altos valores de DQO mensurados.  Apesar dessas 
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concentrações elevadas ser característico de lixiviado na fase ácida de degradação, pode-

se observar que o Aterro em estudo, possuiu pH na faixa acima de 8 unidades, o que 

indica que está na fase metanogênica de degradação. Isso pode ser confirmado por Guedes 

et al., (2018), que estudaram as emissões de biogás no ASCG, e obtiveram concentrações 

médias 57,5, 41,2 e 0,9% de CH4, CO2 e O2, respectivamente, que são valores típicos da 

fase metanogênica de degradação.  

Pode-se observar que, em t=0, o valor da DQO no lixiviado foi de cerca de 9.000 

mgO2.L
-1 e no mês seguinte, t=30, esses teores subiram para 16.858,24 mgO2.L

-1, 

crescimento de cerca de 85% em um curto período de tempo. Esse aumento pode ter 

ocorrido devido ao início da recicurlação do lixiviado na massa de resíduos aterrada na 

Macrocélula, o que contribuiu para uma recarga de material orgânico e de nutrientes no 

sistema, elevando desta forma a DQO. Resultados semelhantes foram verificados por 

Almeida (2019), ao analisar o comportamento da DQO no lixiviado gerado em uma 

Macrocélula de resíduos sólidos urbanos no Aterro Sanitário em Campina Grande - PB. 

Verifica-se que nas amostras analisadas referentes a  t=60 a t=240 dias (Figura 

48), houve uma redução das concentrações da DQO, o que pode está associado ao início 

do período chuvoso na região. Esse comportamento também foi observado nos demais 

indicadores físico-químicos avaliados, a exemplo do pH. Tal informação corrobora com 

as relatadas por Šourkovuma et al. (2020). 

A Resolução do CONAMA n. 430 (BRASIL, 2011) não estabelece um limite 

máximo permitido para a DQO, quando se trata de laçamento da efluentes de aterros 

sanitários em corpos receptores. No entanto, sabe-se que o lixiviado com elevados teores 

de DQO possui potencial de contaminação dos corpos hídricos e do solo. 

Em relação aos teores de AGV no lixiviado (Figura 48), nota-se que oscilaram 

numa faixa de  4.350 a 300 mgHAC.L-1, indicando uma redução a medida que o pH 

aumenta ao longo do tempo avaliado. Nos primeiros dias de monitoramento, t=0 e t=30 

as concentrações encontravam-se maiores em relação aos demais dias avaliados, com 

execeção do t=1100 dias, que apresentou valor de 4.350 mgHAC.L-1, a maior geração de 

AGV no lixiviado no tempo de monitoramento. Nesse período também foram registrados 

os maiores teores de AT e de NAT no lixiviado. 

Os AGV são um dos principais contribuintes da DQO em lixiviados (BUDI et al., 

2016; EL-FADEL et al., 2002). Esse indicador está relacionado com o pH, e a menor 

concentração de ácidos voláteis, resultante do aumento do pH, ocorre devido as baixas 
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concentrações de ácidos disponíveis no meio (LIBÂNIO, 2002). Dessa forma, 

contribuindo para a redução da toxicidade dos metais pesados presentes no lixiviado. 

 

5.6.4 Cloretos 

 

 O monitoramento dos níveis de cloretos no lixiviado são importantes do ponto de 

vista ambiental, em virtude desse parâmetro funcionar como um traçador natural da 

poluição de corpos hídricos. Na Figura 49, mostra-se as concentrações dos cloretos 

mensurados no lixiviado do ASCG. 

 

Figura 49 - Comportamento dos cloretos do lixiviado

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme ilustra-se na Figura 49, as concentrações dos cloretos foram elevadas, 

com variação de 5.221,95±1.318,33 mg Cl-.L-1, e valores máximos e minímos de 6.847,88 

e 1.499,54 mg Cl-.L-1, respectivamente, no decorrer do tempo de monitoramento. Esses 

valores corroboraram com os medidos por Szymańska-Pulikowska e Wdowczyk (2021) 

em aterros sanitários na Polônia. Já Sales Jr et al. (2021), reportaram teores menores que 

os mensurados no presente estudo, os quais obtiveram concentrações de 3.913 mgCl-.L-1 

no lixiviado in natura de um aterro sanitário de RSU. 

Souto e Povinelli (2007) em estudos sobre a caracterização de 25 aterros de quatro 

regiões do Brasil, apresentaram uma faixa de 500 a 3000 mgCl-.L-1 de cloretos. É notório 

que o lixiviado avaliado possui elevadas quantidades de sais de cloretos, os quais podem 

estar associados ao processo de lixiviação na massa de RSU aterrada.  Em geral, as 

características físico-químicas do lixiviado são próximas as relatadas na literatura para 

outros lixiviados de resíduos sólidos urbanos (BOVE et al., 2015; RENOU et al., 2008). 

0

1000

2000

3000

4000

5000

6000

0
3
0

6
0

9
0

1
2
0

2
4
0

2
7
0

3
0
0

3
3
0

3
6
0

3
9
0

4
1
0

4
4
0

4
7
0

5
6
0

5
9
0

6
2
0

6
5
0

6
8
0

7
7
0

8
0
0

8
3
0

1
1
0
0

1
1
3
0

1
1
6
0

1
1
9
0

1
2
1
0

C
o

n
ce

n
tr

a
çã

o
 (

m
g

C
l- .

L
-1

)

Tempo (dias)

Ago/2017 Fev/ 2021 



125 

 

 

 

Verifica-se que os teores dos cloretos no lixiviado do ASCG apresentaram 

tendência de aumento com o decorrer do tempo avaliado. Estudos desenvolvidos por 

Gomes et al. (2018), demonstraram o mesmo comportamento ao longo do tempo de 

monitoramento. Segundo Moravia (2010), a faixa de concentração de cloretos 

permanecem elevadas em todas as fases de estabilização biológica.  

Percebe-se que em algumas amostras analisadas, os valores de cloretos 

apresentaram redução, a exemplo de t=30, t=120 e, em maior destaque, o t=240 dias. Esse 

descréscimo dos teores de cloretos, deu-se possivelmente, devido ao ínicio do período de 

chuvas na região, onde localiza-se o ASCG, o que propiciou uma maior diluição dos 

poluentes no lixiviado (HOAI et al., 2021). 

O cloreto apresenta influência nas características dos ecossistemas aquáticos 

naturais, por provocarem alterações na pressão osmótica em células de microrganismos 

(VON SPERLING, 2014). Tal fator, também associa a toxicidade do lixiviado aos 

cloretos, assim como a DQO, NAT e a AT, uma vez que, amostras contendo elevados 

teores desses elementos causaram efeitos significativos em organismos-teste aquáticos, a 

exemplo dos peixes, microscrustáceos, assim como efeitos em organismos terrestres, 

como as minhocas Eisenia andrei e as plantas (PABLOS et al., 2011). 

Em relação aos padrões de lançamento de lixiviados de aterros sanitários, a 

Resolução do CONAMA n. 430 (BRASIL, 2011) não especifica um valor máximo para 

o parâmetro cloretos. No entanto, segundo Mondelli, Giacheti e Hamada (2016), mesmo 

que em baixas concentrações em águas subterrâneas, esse indicador comporta-se como 

íon traçador de contaminação. Segundo Capp et al. (2012), quando os cloretos estão em 

elevados teores em corpos de água, indicam a presença de uma fonte pontual de poluição. 

 

5.6.5 Metais 

 

 Na Figura 50 (A e B), ilustra-se os teores dos metais, Ferro, Manganês, Zinco, 

Chumbo e Cromo mensurados no lixiviado in natura do ASCG, no período compreendido 

entre os meses de dezembro de 2017 a maio de 2019 e janeiro de 2021.  

 



126 

 

 

 

Figura 50 - Concentrações dos metais no lixiviado: (A) Fe e Mn; (B) Zn, Pb e Cr

 

Fonte: Autora (2021) 

 

Conforme ilustra-se na Figura 50 (A), os teores de Fe e Mn, no lixiviado in natura, 

variaram de 2,96±1,37 mg.L-1 e 0,76±0,89 mg.L-1, respectivamente. As concentrações 

desses elementos foram maiores em relação aos demais metais avaliados. O Fe foi o metal 

mais abundante, com teor máximo de 6,08 mg.L-1 e mínimo de 0,77 mg.L-1. Isso pode ter 

ocorrido devido a lixiviação de partículas de solo das camadas de cobertura e 

intermediárias para o interior da massa de resíduos, e, consequentemente para o lixiviado 

gerado, visto que, este elemento se encontra elevados nos minerais que compõem o solo, 

principalmente, na forma de óxidos. 

O segundo elemento mais disponível, no lixiviado, foi o manganês, com valores 

máximo e mínimo de 3,37 e 0,05 mg.L-1, respectivamente. As concentrações de Mn 

mensuradas nesse estudo ficaram dentro da faixa observada por Oliveira e Jucá (2004), 

em amostra de lixiviado coletado no Aterro de Resíduos Sólidos da Muribeca, situado na 

região metropolitana de Recife, Pernambuco, em que os autores reportaram mínimos de 

0,01 e máximo de 35 mg.L-1 de Mn. 

Atualmente, os principais usos do Mn são na siderurgia e na produção de aço, 

tintas, pilhas e baterias, nas industrias cerâmicas e vidros e em metais não-ferrosos. Na 

produção do ferro, o manganês insere características desoxidante (RIZZO, 2015). Os 

teores do Mn mensurados no presente estudo, podem indicar a presença desses materiais 

nos resíduos sólidos, que estão sendo encaminhados para o ASCG. 

As concentrações do Mn (Figura 50 A), apresentaram-se maiores no início do 

monitoramento e com tedência de redução ao longo do tempo, com exceção da amostra 

do t=120 dias, a qual houve queda nos seus valores do Mn. Isso ocorreu, possivelmente, 

devido ao registro de precipitação pluviométrica na área do Aterro Sanitário, o que pode 
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ter promovido a diluição dos contaminates no lixiviado, comportamento também 

observados nos indicadores físico-químicos avaliados. 

 A tendência de queda do Mn ao longo do tempo dos valores desse elemento é 

típico de aterros, visto que, quando o pH do lixiviado apresentava-se com valores mais 

baixos, os elementos encontram-se mais disponíveis na solução. Esse comportamento 

pode ser observado em um estudo desenvolvido por Celere et al. (2007), em que os 

autores verificaram que os resíduos sólidos com 11 anos de aterramento geraram um 

lixiviado com valores médios de 0,68±0,69 mg.L-1 de Mn e que o lixiviado de resíduos 

aterrados, com aproximadamente 7 anos, apresentaram concentrações de 0,43±0,42 mg.L-

1 de Mn. Dessa forma, com uma redução de cerca de 37% nas concentrações desse metal. 

Em estudos realizados por Gomes et al. (2018), em lixiviado de uma Célula de 

RSU, operada de maio a dezembro de 2016. O lixiviado foi monitorado durante 150 dias 

e observaram concentrações de Fe e Mn em torno de 150 e 25 mg.L-1, respectivamente, 

no início do monitoramento e em pH abaixo de 6. Esses teores de metais foram superiores 

aos mensurados na presente pesquisa, isso ocorreu, provavelmente, devido as fases de 

degradação do maciço sanitário serem diferentes para o estudo de Gomes et al. (2018) e 

o atual estudo, no momento da determinação dos elementos no lixiviado. 

No estudo de Gomes et al. (2018), no iníco do monitoramento, o pH do lixiviado, 

indicava que os RSU aterrados encontravam-se, predominantemente, na fase ácida de 

degradação. Enquanto que, no presente estudo, o comportamento desse indicador 

evidencia que os resíduos depositados no ASCG, encontram-se na fase metanogênica de 

degradação. Tal fato ocorre porque durante a fase ácida de degradação, geralmente, há 

alta produção de AGV na massa de RSU aterrada, contribuindo para a redução do pH do 

meio e, corroborando para uma maior solubilização de íons metálicos (XIE et al. 2015).   

Salienta-se que, embora haja indícios da predominância de uma fase ou outra, as fases de 

degradação não podem ser definidas com exatidão, podendo haver o estabelecimento de 

mais de uma fase ao mesmo tempo (SILVA, 2016). 

No que se refere ao Zn, Pb e Cr mensurados no lixiviado do ASCG (Figura 50 B), 

verificou-se variação de 0,15±0,04; 0,13±0,06 e 0,37±0,27 mg.L-1, respectivamente. 

Esses elementos apresentaram menores concentrações no lixiviado comparado ao Fe e 

Mn.  Os elementos zinco e chumbo, variaram menos em relação ao Cr total no lixiviado, 

em que no t=450 dias, apresentou valor máximo de 0,84 mg.L-1.  

De acordo com Yang et al. (2019) e Mishra et al. (2019), metais como arsênio, 

chumbo, cádmio, zinco, cromo e cobre são poluentes muito agressivos aos ecossistemas 
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aquáticos, devido sua persistência no meio ambiente, toxicidade e capacidade de 

bioacumulação e biomagnificação na cadeia alimentar causando efeitos mutagênicos, 

carcinogênicos e genotóxivos, uma vez que, altera a fisiologia dos organismos. 

Adicionalmente, segundo Krewski et al. (2019) e Yuan et al. (2019), metais como  As, 

Cr e Pb apresentam potencial carcinogênico mesmo em baixas concentrações, enquanto 

que o Cu, Pb, Zn e Cr podem atuar como desreguladores endócrinos (FRANÇA, 2016).  

De acordo com Celere et al. (2007), os plásticos aparecem como a principal fonte 

de Cd. Já o Pb e o Cu, se manifestam em quantidades importantes nos metais ferrosos, 

sendo o papel também é uma fonte importante de Pb. Dessa forma, os resultados obtidos 

sugerem que quantidade relevante de metais ferrosos, papéis e matéria orgânica foram 

depositadas no ASCG. Esses resultados corroboram com os estudos de composição 

gravimétrica dos RSU do município de Campina Grande - PB, realizados por Silva (2012) 

e Araújo Neto (2016). Os autores observaram que a matéria orgânica, o papel e papelão 

e os metais constituíram-se nas maiores parcelas de resíduos. 

As concentrações dos elementos mensurados nesse estudo seguiram uma 

tendência de Fe > Mn > Cr > Pb > Zn. Esse mesmo comportamento foi observado no 

estudo de Souto (2009), o qual verificou a faixa desses metais nos lixiviados de aterros 

brasileiros. Os elementos Cr, Pb e Zn apresentaram-se em baixas concentrações no 

lixiviado.  Isso se deve, provavelmente, ao pH médio de 8,20 mensurado no lixiviado. A 

faixa de pH determinado, faz com que os metais fiquem adsorvidos nas camadas de solo 

do aterro, impedindo que sejam lixiviados junto à fase líquida. Esses resultados 

corroboram com os resultados obtidos por Sales Júnior et al. (2021), em lixiviado in 

natura de aterro sanitário.  

Segundo Costa, Alfaia e Campos (2019), a baixa concentração de metais deve-se 

especialmente, aos teores do pH do meio, tendo em vista que, quando esse indicador se 

apresenta entre a neutralidade e a basicidade a maior parte dos metais têm sua solubilidade 

reduzida. Para Lee, Coulon e Wagland (2022), as concentrações dos metais no lixiviado 

de aterros são baixas e são influenciadas por vários fatores, como idade do aterro, tipo de 

RSU aterrado e pH. Os fatores críticos que afetam a lixiviabilidade dos metais pesados 

são o pH e os mecanismos químicos como precipitação, adsorção e troca iônica e 

processos biológicos como microbiomas, que podem dissolver metais (GUTIÉRREZ-

GUTIÉRREZ et al., 2015; GU et al., 2018; ROY; SRINIVASAN; CAO, 2021).  

Um fator importante a ser considerado quando diz respeito as baixas 

concentrações de metais pesados no lixiviado do ASCG, é que em estudos mais recentes 
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de composição gravimétrica de Campina Grande - PB, realizados por Araújo Neto (2016), 

cerca de 46,50% dos resíduos é composto por matéria orgânica, originados 

principalmente de restos de alimentos. Segundo Mallick (2017), a matéria orgânica 

natural, em aterros sanitários, é convertida em substâncias húmicas. Essas substâncias, 

são os principais compostos orgânicos em lixiviados de aterros sanitários, e são geradas 

por meio de um processo denominado de humificação. Para Qu et al. (2019) e Liu, Shi e 

Gu (2018), os ácidos húmicos afetam no comportamento de especiação dos metais, 

solubilização e adsorção de poluentes hidrofóbicos, crescimento e dissolução de minerais, 

comportamento redox no solo, influenciando na sua disponibilidade e toxicidade. 

A avaliação dos indicadores físico-químicos permite compreender os processos 

que ocorrem no interior da massa de resíduos aterrada. Essa compreenção, possibilita a 

identificação das fases de degradação da matéria orgânica em diversos momentos em um 

aterro sanitário. Além disso, o conhecimento do comportamento desses indicadores 

auxilia no entendimento dos processos que estão relacionadas ao desenvolvimento da 

toxicidade do lixiviado gerado nesses empreendimentos. 

 

5.7 Ensaios ecotoxicológicos no lixiviado 

 

5.7.1 Testes de fitotoxicicidade 

 

A Figura 51 ilustra os resultados dos testes de fitotoxicidade para a concentração 

de 1% do lixiviado in natura do Aterro em Campina Grande - PB. 

 

Figura 51 - Germinação Relativa da Raiz do Tomate e do Repolho

 
Fonte: Autora (2022) 
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Na Figura 51, verifica-se que a GRS-T e a GRS-R exibiram comportamento 

variado em todas as amostras analisadas, apresentando valor médio de 83,46±51,21 e 

107,12±50,87%, respectivamente. O coeficiente de variação da germinação das sementes 

de tomate foi de 63,56% e do repolho foi de 47,49%, respectivamente. Essas variações, 

segundo Fonseca e Martins (1996), representam uma grande dispersão dos dados. Isso se 

dá porque o teste de fitotoxicidade apresenta como uma de suas características a elevada 

sensibilidade a mudanças ambientais ocorridas durante a sua execução. Além disso, às 

sementes respondem a diversos fatores, tais como luz, substrato, temperatura, umidade e 

concentrações de gases, os quais favorecem ao estabelecimento da plântula.   

Nota-se que, tanto a GRS-T quanto a GRS-R, foram verificadas germinações com 

valores superiores à 100%, em que, para as sementes de tomate, esses eventos ocorreram 

em t=30; 330; t=560 a t=680 e t=1210 dias de monitoramento. Já para as sementes de 

repolho, os dias em que apresentaram germinações maiores que 100% foram de t=0; t=60 

a 120; t=300, 560, 590, 830, 1100 e 1210 dias. Isso pode ter acontecido devido terem sido 

observados menores crescimentos nas raízes das sementes de tomate e de repolho, o que 

contribuiu para o aumento da germinação em ambas as sementes. 

No intervalo de t=390 a t=440 e t=330 a t=470 dias, para as sementes de tomate e 

de repolho, respectivamente, não foi registrado germinação. Isso ocorreu devido a 

mudança de lote das sementes adquiridas para a realização dos ensaios, descontinuando 

os testes de fitotoxicidade, que só foram normalizados após esse período de tempo. 

Destaca-se que isso não interferiu negativamente nos resultados obtidos, devido esse 

estudo avaliar uma longa série de dados. Segundo Arunbabu, Indu e Ramasamy (2017), 

as sementes são altamente sensíveis ao estresse ambiental, o que causa danos fisiológicos 

e afeta o processo de germinação. Salienta-se que a germinação é um processo físico e 

ela pode ocorrer só com a presença do lixiviado, entretanto, se esse for muito tóxico essa 

germinação poderá ser comprometida. 

Franco et al. (2017), avaliaram a toxicidade do lixiviado de aterro sanitário sobre 

a germinação de sementes e observaram que, mesmo em baixas concentrações, o lixiviado 

in natura afetou negativamente ao processo de germinação, concluindo que estas espécies 

possuem baixa tolerância ao lixiviado não tratado. Apesar da germinação ser o índice 

mais utilizado para determinar a toxicidade em sementes, indicando o ponto letal, não é 

o parâmetro mais sensível, sendo o comprimento da raiz, um ponto subletal, um 

parâmetro mais sensível para avaliar a toxicidade, porém não tão fácil de medir quanto a 

germinação (PRIAC; BADOT; CRINI, 2017).  
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Na Figura 52, ilustra-se o comportamento do CRR-T e CRR-R ao longo do tempo 

de monitoramento do lixiviado. 

 

Figura 52 - Crescimento Relativo da Raiz do Tomate e do Repolho

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme apresentado na Figura 52, o CRR-T e CRR-R exibiram valores médios 

que variaram de 111,91±29,05% e 95,92±34,65%, respectivamente. Verifica-se assim, 

um comportamento menos variado e crescimento relativo mais baixo em comparação ao 

exposto na GRS, em termos percentuais (Figura 51). Isso pôde ser visto por meio do 

coeficiente de variação de 26 e 36% para o CRR-T e CRR-R, respectivamente. Em 

estudos desenvolvidos por Silva et al. (2015), Silva (2015) e Gomes et al. (2018), os 

autores observaram que a germinação relativa das sementes foi maior que o crescimento 

relativo da raiz. Tal fato ocorre porque, nesta fase do processo, as sementes utilizam suas 

reservas para nutrir-se e só após o consumo dessas reservas elas buscam nutrientes de 

fontes externas.  

Do mesmo modo que o apresentado para a GRS (Figura 51), no período de t=300 

a t=470 dias, para as sementes de repolho, não foi registrado crescimento das raízes em 

função da mudança de lote das sementes adquiridas para a realização dos ensaios, sendo 

normalizado após esse período. 

O CRR-T de t=0 a t=120 dias apresentou tendência de crescimento, já em relação 

ao CRR-R, notou-se que o crescimento foi menor nos primeiros dias de monitoramento 

(de t=0 a t=90) e, esse baixo crescimento, pode estar associado à presença de ácidos no 

meio.  Isso ocorreu porque, no início do processo de decomposição biológica da matéria 

orgânica, normalmente, desenvolvem-se traços de diversos ácidos minerais e, em maior 
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quantidade, os orgânicos, principalmente, o ácido acético e toxinas, que fornecem 

propriedades de fitotoxicidade às sementes (SILVA et al., 2015).  

Importante salientar que, as sementes de repolho, já nos primeiros dias de 

monitoramento, exibiram maior sensibilidade ao lixiviado em relação as sementes de 

tomate. Isso contribui para uma maior inibição no crescimento das raízes das sementes 

de repolho, mesmo que expostas a baixas concentrações de lixiviado, inclusive, aquelas 

a 1%. Klauck, Rodrigues e Silva (2015), também verificaram que diferentes sementes 

apresentaram sensibilidade variadas. Essa afirmativa pôde ser verificada quando se 

analisou a concentração de inibição do crescimento (CE50,5 dias) em que se utilizou várias 

diluições do lixiviado. 

 

5.7.1.1 Análise da CE50,5 dias do lixiviado gerado no ASCG 

 

O nível de fitotoxicidade do efluente, in natura do ASCG, foi calculado com base 

na concentração de lixiviado (CE50,5 dias), que inibiu em 50% o crescimento (CRR%) das 

raízes das sementes de tomate e repolho. Na Figura 53 (A e B), ilustra-se a curva dose-

resposta de toxicidade, nas concentrações de 1; 1,5; 2,25; 3,37; 5,00; 7,60 e 11,39% do 

lixiviado gerado no ASCG. 

Figura 53 - Curva dose-resposta de toxicidade: (A) Sementes de Tomate; (B) Sementes de Repolho 
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Fonte: Autora (2022)  

 

Na Tabela 19, descreve-se a concentração que inibiu em 50% o crescimento das 

raízes das sementes de tomate e repolho.  

 

Tabela 19 - Análise da toxicidade do lixiviado em termos de CE50,5dias 

Semente Toxicidade 

Tomate CE50,5dias = 6,43%  

Repolho CE50,5dias = 4,33% 

Fonte: Autora (2022) 

(A) (B) 

R2 = 0,8077 

 

R2 = 0,8698 
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Verifica-se que, a CE50,5dias foi de 6,43 e 4,33%, para a semente de tomate e de 

repolho, respectivamente. Tais resultados demonstram elevada toxicidade do lixiviado, a 

qual está relacionada as características da massa de resíduo aterrada, como também aos 

processos físicos, químicos e biológicos que ocorrem no interior do maciço. Além disso, 

a toxicidade está associada aos elevados teores de DQO, NAT e aos metais tóxicos 

presentes no lixiviado, que contribuiu para os baixos valores de CE50,5dias das sementes de 

tomate e de repolho avaliados neste estudo. Gomes et al. (2018), também atribuiram a 

elevada toxicidade do lixiviado de aterros aos altos teores de DQO, NAT e metais.  

Resultados semelhantes ao presente estudo foram obtidos por Almeida et al. 

(2017). Esses autores verificaram a toxicidade do lixiviado bruto de um aterro sanitário, 

em sementes de Lactuca sativa e obtiveram uma CE50 de 4,20%, classificando-o como 

lixiviado como altamente tóxico. Os autores também associaram a toxicidade nesse 

lixiviado as altas concentrações do nitrogênio amoniacal. 

De acordo com Morel et al. (1985), o nível de toxicidade de um aterro de resíduos 

sólidos pode indicar a fase de maturação em se encontra. Aterros, mais jovens, 

normalmente apresentam grandes quantidades de componentes tóxicos, a exemplo dos 

metais, enquanto que aterros que possuem menores quantidades de agentes tóxicos têm 

resíduos mais estabilizados. O ASCG está enquadrado como sendo um aterro de idade 

intermediária (5 a 10 anos), assim, ainda apresenta caracteríscas de aterros jovens, a 

exemplo da elevada toxicidade do lixiviado para os organismos-teste avaliados. 

Importante salientar, que o local onde fica se situa o ASCG possui baixo índice 

pluviométrico, na maior parte do ano, conforme foi observado na Figura 41 [subseção 

5.1.1]. Assim, o lixiviado gerado é muito concentrado, comparado a lixiviados de outros 

aterros sanitários, corroborando para uma maior toxicidade (baixa CE50,5dias). Para 

Vaverková et al. (2020) e Szymańska-Pulikowska e Wdowczyk (2021), a quantidade e a 

qualidade do lixiviado depende de muitos fatores, incluindo a composição dos resíduos, 

idade do aterro, características físico-químicas, localização ou clima local. Nos meses em 

que as precipitações são mais intensas, os poluentes estão em menores concentrações por 

estarem diluídos no lixiviado gerado. Por outro lado, durante os meses de seca, os 

lixiviados ficam mais concentrados.  

Tsarpali, Kamilari e Dailianis (2012), investigaram as variações sazonais da 

composição do lixiviado e seu potencial tóxico em diferentes espécies biológicas em 

regiões semiáridas. Os autores observaram que as alterações sazonais da composição do 

lixiviado estão relacionadas com a quantidade de chuva obtida ao longo do ano. Além 
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disso, verificaram que a toxicidade do lixiviado está relacionada aos indicadores físico-

químicos. Wijekoon et al. (2022), destacam a importância da avaliação do risco da 

incorporação de lixiviado de aterros sanitários ao meio ambiente, visto que, esses são 

altamente tóxicos, e seu monitoramento facilita a tomada de decisão para o gerenciamento 

e tratamento desses efluentes.  

 

5.7.2 Ensaios em Daphnia magna (Microcrustáceo) 

 

5.7.2.1 Toxicidade aguda 

 

Na Tabela 20, descreve-se os resultados do ensaio de letalidade para o 

microcrustáceo Daphnia magna, bem como os dados de temperatura, pH, OD e 

condutividade elétrica realizados durante o teste, no período de 48 horas. 

 
Tabela 20 - Resultados do ensaio de letalidade em Daphnia magna 

CA (%) FT 

Mobilidade por 

réplica 

Imobilidade Iniciais             Finais 

Total (%) T (°C) pH 
OD 

(mg.L-1) 

CE 

(mS.cm-1) 1 2 3 4 

Controle / 5 5 5 5 0 0 21,0 7,8 7,7 679 

0,19 512 5 5 5 5 0 0 21,0 7,8 7,7 759 

0,39 256 5 5 5 5 0 0 21,0 7,8 7,7 838 

0,78 128 5 5 5 5 0 0 21,0 7,8 7,7 967 

1,56 64 0 1 1 1 17 85 21,0 7,8 7,7 1264 

3,12 32 0 0 0 0 20 100 21,0 7,8 7,7 1765 

6,25 16 0 0 0 0 20 100 21,0 8,3 0,5 2740 

12,5 8 0 0 0 0 20 100 21,0 8,3 0,5 4670 

25 4 0 0 0 0 20 100 21,0 8,3 0,5 8210 

50 2 0 0 0 0 20 100 21,0 8,3 0,5 14410 

100 1 0 0 0 0 20 100 21,0 8,4 0,0 24200 

Legenda: CA – Concentração da Amostra (lixiviado); FT – Fator de Toxicidade; T (ºC) – 

Temperatura; pH – Potencial Hidrogeniônico; OD – Oxigênio Dissolvido; CE – Condutividade Elétrica. 

Fonte: Autora (2022) 

 

Verifica-se que os microcrustáceos apresentaram elevada sensibilidade ao 

lixiviado in natura, pois, quando expostos as concentrações entre 3,12 e 100%, houve 

imobilidade (morte) de 100% dos organismos e que, nas concentrações de 1,56%, ocorreu 

a imobilidade de 85% dos indivíduos expostos no período de 48 horas. Fernandes et al. 

(2019), também obtiveram mortalidade de 100% dos organismos-teste em diluições 

acima de 3% de lixiviado de aterro não tratado.  
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Constatou-se, por meio da análise estatística, que a concentração que causou a 

imobilidade de 50% dos organismos-teste ficou entre 0,78 e 1,56% e, que apartir desse 

resultado, obteve-se uma CE50,48h = 1,22%, o que caracterizou o lixiviado do ASCG como 

muito tóxico. Tal fato, justifica-se devido o lixiviado in natura possuir componentes 

complexos, e alguns dos quais considerados muito tóxicos, a exemplo do nitrogênio 

amoniacal total, apresentando concentrações de 2.198 mgN.L-1. 

Osada et al. (2011) realizaram testes em microcrustáceo de água doce, Daphnia 

magna, e observaram que a toxicidade do lixiviado foi devido às concentrações de 

amônia, em que, a CL50 foi de 3,3 mg.L-1, para o N-NH3 (amônia livre) e, para o N-NH4
+ 

(amônia ionizada), a CL50, medida foi de 222,0 mg.L-1. Dessa forma, percebe-se que a 

toxicidade foi maior para a amônia em sua forma livre. 

Estudos desenvolvidos por Restrepo et al. (2017) e Fernandes et al. (2019), 

também aferiram a toxicidade aguda do lixiviado de aterro em Daphnia magna e 

obtiveram uma CE50,48h próximo a 1%, demonstrando um efluente muito tóxico. Sackey, 

Koci e Van Gestel (2020), estudaram os efeitos ecotoxicológicos em Daphnia magna e 

mediram valores de CE50,48h variando de 2.8 a 29.5%, evidenciando a toxicidade do 

lixiviado ao microcrustáceo. 

Já em um estudo desenvolvido por Wang et al. (2016), que avaliaram a toxicidade 

do lixiviado de um aterro em Xiaping, Shenzhen, na China, os autores verificaram uma 

CE50,48h = 15,04% para o lixiviado não tratado, valores que já classificam esse efluente 

como muito tóxico. As concentrações que causaram a morte de 50% dos organismos em 

48 horas, foram superiores às observadas para o ASCG e, isto pode está relacionado a 

diversos fatores, como a localização geográfica do aterro, condições climáticas, idade e 

tipo de resíduo aterrado. Salienta-se que o aterro localizado na China está em operação 

desde de 2002 e o Aterro em Campina Grande - PB, é considerado de idade intermediária 

(5 a 10 anos), portanto, com maior potencial de toxicidade.  

A elevada toxicidade do lixiviado gerado no ASCG aos organismos-teste, ocorreu 

devido a esse efluente possuir componentes complexos, e alguns dos quais considerados 

muito tóxicos, a exemplo dos Cloretos e DQO, com teores de 6497,98 mgCl-.L-1 e 

19496,86 mgO.L-1, respectivamente. Além disso, os metais que, mesmo em baixas 

concentrações, como é o caso dos elementos Al, Fe, Mn, Cr, Pb e Zn (Tabela 3) também 

contribuíram para a toxicidade. Conforme Mkhinini et al. (2019) e Uwizeyimana et al. 

(2017), os metais podem se acumular em diferentes organismos e, como consequência 

provocar à perda de funções orgânicas, prejudicar sua função biológica, comprometer a 
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reprodução, o crescimento, a sobrevivência, como também, afetar os sistemas 

imunológico e nervoso desses organismos. Além desses parâmetros analisados 

rotineiramente em laboratórios, existem outros compostos que são muito tóxicos aos 

organismos vivos. Dentre os compostos tóxicos encontrados em lixiviados não tratados, 

encontram-se o tolueno, um composto perigoso e que está presente em vários produtos 

de uso de uma forma geral (SILVA et al., 2021). 

Verifica-se também, conforme ilustrado na Tabela 20, que a condutividade 

elétrica foi elevada, variando de 679 a 24.200 mS.cm-1, na amostra controle e no lixiviado 

in natura, respectivamente. A condutividade contribuiu para a toxicidade do lixiviado, 

como também o alto teor orgânico, que resultou no esgotamento do conteúdo de oxigênio 

na amostra, afetando a taxa de sobrevivência da Daphnia magna. Resultados semelhantes 

ao presente estudo foram observados por Žaltauskaitė e Vaitonytė (2016) e Sackey, 

Kočí e Van Gestel (2020).  

Um dos problemas associados ao lixiviado é que, mesmo que tratado, possui 

elevada toxicidade à Daphnia magna, isso pôde ser comprovado em trabalho 

desenvolvido por Fernandes et al. (2019). Esses autores estudaram a avaliação 

ecotoxicológica da oxidação eletroquímica para o tratamento de lixiviados de aterros 

sanitários e verificaram que o tratamento foi eficaz na remoção de carga orgânica e 

nitrogênio amoniacal e na redução das concentrações de íons metálicos. Assim, foi 

observada uma diminuição de 2,5 vezes na toxicidade aguda para D. magna após 36 h de 

tratamento (CE50 = 2,48% e UT = 40,3), entretanto, a toxicidade do lixiviado tratado foi 

ainda muito alta. Dessa forma, recomenda-se tratamento adicional para se obter um 

efluente sem toxicidade aos organismos-teste. 

Em se tratando da legislação ambiental, que estabelece o padrão de lançamento 

em corpos receptores de efluentes tratados, no Brasil, têm-se a Resolução do CONAMA 

n.430 (BRASIL, 2011). De acordo com o Capítulo II, Art. 18, dessa resolução, “o efluente 

não deverá causar ou possuir potencial para causar efeitos tóxicos aos organismos 

aquáticos no corpo receptor, de acordo com os critérios de ecotoxicidade estabelecidos”.   

Importante destacar que, o Fator de Toxicidade (FT), juntamente com a CE50,48h, 

são utilizadas para determinar a toxicidade do efluente. A própria resolução do CONAMA 

faz referência ao uso do FT como uma das formas para determinar a Concentração do 

Efluente no Corpo Receptor – CECR. Dessa forma, a CECR deve ser menor ou igual à 

concentração do efluente, que não causa efeito agudo aos organismos aquáticos, ou seja, 

CECR deve ser menor ou igual ao valor da Concentração Letal Mediana-CL50 dividida 
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por 3, ou menor ou igual a 100 dividido pelo FT, quando for realizado teste de 

ecotoxicidade aguda. Na Tabela 21 apresenta-se um resumo dos parâmetros utilizados 

para classificar a toxicidade do lixiviado na Daphnia magna. 

 

Tabela 21 - Resumo dos parâmetros utilizados para classificar a toxicidade do lixiviado 

Parâmetro Daphnia magna 

Toxicidade CE50,48h = 1,22% (0,78-1,56%) 

Fator de Toxicidade FT = 128 

Unidade Tóxica UTa = 81,96 

Fonte: Autora (2022) 

 

 Conforme ilustrado na Tabela 21, além da apresentação da toxicidade por meio da 

CE50,48h, outros parâmetros como o FT e a UTa foram utilizados para expressar a 

toxicidade do lixiviado do ASCG. Essa forma de apresentação foi utilizada para facilitar 

a comparação e fazer com que esses parâmetros demonstrassem uma relação direta com 

a toxicidade. Isso porque, de acordo com Costa et al. (2008), os valores numéricos 

expressos em termos de CE50, demonstram uma relação inversa à toxicidade, isto é, 

menores valores numéricos indicam maiores toxicidades. Dessa forma, o lixiviado do 

ASCG, exibiu uma baixa CE50,48h, e elevados FT e UTa, o que caracteriza um efluente 

com elevada toxicidade aguda para a Daphnia magna.  

Verifica-se que o FT foi de 128, ou seja, a maior concentração do lixiviado que 

não causou efeito deletério agudo aos organismos-teste, no período de exposição e nas 

condições do teste. Assim, o FT=128 foi o que apresentou menor efeito em relação a 

amostra controle. Desta forma, o efluente deverá ser diluído 128 vezes para que possa ser 

lançado em um corpo hídrico receptor sem causar impactos negativos a biota. Além disso, 

constata-se que o lixiviado apresentou valores de UTa de 81.96%, o que representa um 

efluente com toxicidade aguda alta. Fernandes et al. (2019), obtiveram uma UTa de 

98.60% no lixiviado in natura, de um aterro em Portugal, demonstrando um efluente 

muito tóxico. Carabalí-Rivera, Barba-Ho e Torres-Lozada (2017), realizaram ensaios de 

toxicidade aguda em microcrustáceo, utilizando lixiviado de um aterro sanitário, de idade 

intermediária (5-10 anos), na Colômbia, e obtiveram uma UTa de 49.5%, indicando que 

o lixiviado é muito tóxico, e não deve ser lançado diretamente no ambiente.  

Maia et al. (2015), obtiveram CE50,48h = 26% e FT = 11 para um lixiviado tratado 

e com remoção média de 44% de toxicidade. Segundo os autores, para esses valores, o 

lixiviado foi ainda considerado tóxico para a Daphnia magna. Salienta-se que, 
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dependendo do tipo de tratamento aplicado ao lixiviado, a toxicidade a esses organismos 

pode ser maior quando comparado ao lixiviado in natura. Isso pôde ser observado por 

Silva et al. (2021), no lixiviado do ASCG, tratado por processos Fenton, em que o 

efluente apresentou maior proporção de compostos classificados como tóxicos e menor 

proporção de compostos não tóxicos quando comparado ao lixiviado não 

tratado. Salienta-se que o lixiviado gerado no ASCG não é e nem será lançado no 

ambiente sem tratamento adequado. No entanto, é imprescindível avaliar de maneira 

preditiva quais os riscos potenciais que esse efluente possui em causar efeitos adversos 

aos corpos receptores.  

 

5.7.3 Ensaios em Eisenia andrei (Minhoca) 

 

5.7.3.1 Ensaio preliminar de letalidade 

 

 O ensaio preliminar de letalidade foi realizado para que fosse conhecida a faixa 

aproximada das concentrações do lixiviado do ASCG a serem utilizadas no ensaio 

definitivo. Na Tabela 22, mostra-se os resultados do ensaio realizado durante 7 dias. 

 

Tabela 22 - Resultados do ensaio de letalidade preliminar em Eisenia andrei 

CA (%) 
CA 

(mL.kg-1) 

Organismos 

expostos 

Morte 

por 

réplica 

Organismos 

não 

encontrados 

Total 

de 

mortes (%) 
T (°C) 

Ambiente 

1 2 1 2 

Controle 0,00 20 0 0 0 0 0 0 

24±2 

 

1 1,03 20 0 0 0 0 0 0 

5 5,20 20 0 0 0 1 0 0 

10 10,40 20 0 0 1 2 0 0 

25 26,00 20 0 1 0 1 1 5 

50 42,00 20 0 4 1 6 11 20 

75 78,00 20 10 10 0 0 20 100 

100 104,00 20 10 10 0 0 20 100 

Legenda: CA – Concentração da Amostra 

Fonte: Autora (2022) 

 

Salienta-se que no ensaio preliminar de letalidade (Tabela 22), nas concentrações 

1, 5 e 10% não houve letalidade entre os organismos expostos ao SAT contaminado com 

lixiviado. No entanto, foi observada uma elevada letalidade dos indivíduos expostos as 
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concentrações de 50, 75 e 100% do lixiviado do ASCG, correspondentes a 42,00, 78,00 

e 104,00 mL.kg-1 (volume de lixiviado por quilograma de SAT contaminado), 

respectivamente. Importante destacar que, apesar de o ensaio preliminar de letalidade ter 

duração de 7 dias, após 24 horas de exposição, foi necessário a realização da primeira 

avaliação dos organismos nos recipientes-teste e, nesse período, foi registrado a maior 

letalidade nas minhocas Eisenia andrei. Isso ocorreu em função do lixiviado ser composto 

por uma mistura heterogênea de compostos de várias naturezas. 

De acordo com um estudo desenvolvido por Silva et al. (2021), foram detectados 

no lixiviado in natura do ASCG 154 compostos tóxicos. Alguns desses, foram anéis 

monoaromáticos contendo fração alquila, hidroxila, grupo carboxila e halogênios. Entre 

esses compostos, estavam o etilbenzeno e xilenos, fenol, ácido benzóico e compostos 

orgânicos voláteis como o clorobenzeno. Em meio aos compostos persistentes, 

encontrados no estudo desses autores, ainda se inclui moléculas alifáticas e aromáticas 

com átomos de oxigênio, cetona e álcool juntamente com grupos amina, ácidos graxos de 

cadeia média e álcoois. Esses poluentes tóxicos, além de outros, podem ter sido 

responsáveis pelas alterações morfológicas e pela letalidade dos organismos-testes ao 

SAT contaminado com as maiores concentrações do lixiviado, conforme se mostra na 

Figura 54 (A e B).  

 
Figura 54 - Alterações morfológicas: (A) Concentração 100%; (B) Concentração 75% 

 

Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme se observa na Figura 54 (A e B), as minhocas foram afetadas quando 

expostas as maiores concentrações do lixiviado, nas quais se verificou que os organismos 

mortos apresentaram deformação na estrutura corporal, inchaço do clitelo e visível perda 

de biomassa. Segundo Nunes (2010) e Sales Jr. (2019), não se sabe ainda as causas das 

alterações morfológicas em organismos edáficos. Entretanto, alterações morfológicas 

como o enrolamento, afilamento, descoloração, estrangulamento, inchaço, secreção de 
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mucosa e fragmentação com perda de segmento, ocorrem no momento em que o tecido 

na parede do corpo sofre danos. Esses danos ocorrem quando há o contato desses tecidos 

biológicos com as substâncias tóxicas encontradas no lixiviado (RAO; PAVAN; 

MADHAVENDRA, 2003; REDDY; RAO, 2008). Na Figura 55, ilustra-se a Curva dose-

resposta no ensaio preliminar de letalidade, no período de 7 dias de exposição.  

 
Figura 55 - Curva dose-resposta dos organismos-teste no ensaio preliminar

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme ilustrado na Figura 55, observa-se a forma sigmoidal, em que, quanto 

maior a concentração, maior a resposta dos organismos ao contaminante. Para as menores 

doses (1, 5 e 10%), não foi observado efeito aos organismos-teste e, que apartir de 25% 

notou-se os primeiros efeitos. No entanto, destaca-se que para as concentrações 5, 10, 25 

e 50%, observou-se a ausência de organismos nos recipientes-teste, sendo contabilizando 

como efeito de evasão. Tal fato ocorreu, possivelmente, nas primeiras horas do ensaio, 

período em que os organismos estão se acomodando ao solo-teste, o que possibilitou a 

fuga através dos furos das tampas dos recipientes-teste. Nesse ensaio, a evasão foi apenas 

um efeito observado, não sendo levado em consideração para a letalidade. 

A partir do ensaio preliminar, os resultados obtidos com a exposição aos solos-

teste foram comparados com os obtidos em solo-controle (não contaminado) e utilizados 

para estimar a concentração que causou entre 10% e 90% de mortalidade dos organismos 

expostos, bem como a maior concentração de efeito não observado (CENO) e a menor 

concentração de efeito observado (CEO). A Tabela 23, apresenta um resumo dos 

resultados para os parâmetros avaliados para classificar a toxicidade do lixiviado na 

Eisenia andrei, no ensaio preliminar de letalidade.  
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Tabela 23 - Valores da CL50 (%) e em mL.kg-1 do ensaio preliminar em Eisenia andrei 

Parâmetro Toxicidade 

CL50 (%) 53% (50 - 75%) 

CL50 (mL.kg-1) 55,07 

CEO (%) 75 

CENO (%) 10 

Legenda: CL50 – Concentração do agente tóxico que causa efeito agudo a 50% dos organismos-

teste; CEO – Concentração do Efeito Observado; CENO – Concentração do Efeito não Observado. 

Fonte: Autora (2022) 

 

Verifica-se que a concentração do efeito observado (CEO) e a concentração de 

efeito não observado (CENO) e seus valores corresponderam as concentrações de 75 e 

10%, respectivamente. Essses valores foram obtidos por meio da observação do 

comportamento dos organismos em cada recipiente-teste (Tabela 22).  

 

5.7.3.2 Ensaio definitivo de letalidade 

  

 A análise do ensaio definitivo foi realizada em duas etapas gerais de avaliação 

(com 7 e 14 dias), no entanto, diariamente foram realizadas observações nos recipientes-

teste para acompanhamento da mortalidade dos organismos e controle de odores na área 

do laboratório. Sendo assim, a primeira avaliação ocorreu após 72h de exposição, em que 

os organismos foram avaliados e cada organismo morto foi contabilizado e retirado dos 

recipientes-teste. Na Tabela 24, estão demonstrados os resultados do ensaio de definitivo 

de letalidade no período de 72 horas, 7 e 14 dias de exposição. 

 
Tabela 24 - Resultados do ensaio definitivo de letalidade para a Eisenia andrei 

CA   
(%) 

CA 

 (mL.kg-1) 

Mortalidade 

por réplica 

72h 

Morte Mortalidade 

por réplica 

7 e 14 dias 

Morte 
Inicial Final 

(D1) (D14) 

Total (%) Total (%) 

pH do 

Solo-

teste 

pH do 

Solo-

teste 1 2 3 1 2 3 

Controle 0 0 0 0 0 0,00 0 0 0 0 0,00 7,47 7,09 

13 13,52 0 0 0 0 0,00 0 0 0 0 0,00 7,66 7,00 

20 20,80 0 0 0 0 0,00 0 0 0 0 0,00 7,59 7,33 

26 27,04 1 1 0 2 6,60 1 1 0 2 6,60 7,52 7,36 

34 35,36 2 0 3 5 16,60 2 0 4 6 20,00 7,59 7,38 

44 45,76 1 1 1 3 10,00 1 2 1 4 13,20 7,54 7,39 

57 59,28 4 9 8 21 70,00 5 9 9 24 80,00 7,69 7,39 

Legenda: CA – Concentração da Amostra; D1 – Dia 1; D14 – Dia 14; pH – potencial Hidrogeniônico 

Fonte: Autora (2022) 
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Observa-se que não houve nenhuma morte no grupo controle ao final de 14 dias 

de exposição. Sales Jr et al. (2021) também observaram esse mesmo comportamento no 

teste agudo em solo natural contaminado com lixiviado. Nota-se que a mortalidade das 

minhocas só ocorreu a partir da concentração de 27,04 mL.kg-1, em que foram registradas 

2 mortes, representando 6,60% do total dos organismos-teste expostos. Conforme Pereira 

et al. (2020), a letalidade nem sempre é um resultado imediato, visto que, inicialmente, 

os organismos absorvem os contaminantes e, só apartir daí, respondem a estes compostos. 

Assim, após um determinado período de tempo de exposição, as minhocas sofrem 

mudanças na sua estrutura corporal (alterações morfológicas) e que, posteriormente, os 

contaminantes se acumulam acarretando em patologias mais severas, levando-ás à morte. 

Em estudo desenvolvido por Sales Jr. (2019), relata-se que a exposição 

prolongada ao lixiviado, na concentração de 10,5 mL.kg-1, já causa efeito negativo aos 

organismos, a exemplo da redução da viabilidade e a densidade celular. Com isso, 

demonstra-se o elevado risco que o lixiviado sem tratamento pode acarretar ao meio 

ambiente e, consequentemente, à saúde da população. 

Ainda conforme a Tabela 24, nota-se uma tendência de crescimento da letalidade 

nas concentrações 13,52 a 35,36 mL.kg-1 de lixiviado ao SAT, ou seja a medida que se 

elevou-se os teores do contaminante disposto no solo, aumentou-se a letalidade. Por outro 

lado, a concentração de 45,76 mL.kg-1 de lixiviado, se comportou de forma contrária ao 

esperado, pois, apesar de haver o aumento da quantidade do poluente disponível aos 

organismos, não houve efeito letal maior quando comprado aos recipientes-teste com 

35,36 mL.kg-1 de lixiviado ao SAT, que foi de 13,20%. Isso ocorreu, possivelmente, 

devido os organismos incubados nessa diluição possuir menor resistência aos 

contaminantes, mesmo que selecionados conforme recomendações da ISO 11268-1 (ISO, 

2012), com peso dentro da faixa de 300 a 600 mg. Destaca-se ainda que, organismos 

próximo a faixa de peso mínimo, são potencialmente mais sensíveis ao lixiviado, e isso, 

pode ter influenciado nos resultados observados. 

Sendo assim, verificou-se que, dentre as concentrações testadas de lixiviado no 

SAT, a que causou maior letalidade foi a 57% (59,28 mL.kg-1), provocando a morte de 

24 dos 30 organismos expostos no período de 14 dias, representando 80% do total. Desse 

total, 21 indivíduos (70%) morreram já nas primeiras 72 horas de ensaio, demonstrando 

a elevada letalidade a Eisenia andrei. Comportamento semelhante ao obtido no presente 

estudo foi visto por Sales Jr et al. (2021), em que houve a maior letalidade dos organismos 

nas primeiras horas de exposição. Além disso, Sales Jr. (2019), observou que as minhocas 
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expostas às concentrações a partir de 35 mL kg-1 apresentaram alterações morfológicas, 

como as mutilações. As mutilações são reconhecidas por alguns autores como forma 

estratégica de eliminação dos contaminantes do corpo. Na Figura 56, ilustra-se um 

exemplo de automutilação dos organismos, no teste preliminar de letalidade 

(Concentração de 42 mL.kg-1).   

 

Figura 56 -  Automutilação dos organismos no teste preliminar de letalidade 

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Apesar de haver diferença no número de mortes entre as concentrações 13, 20, 26, 

34 e 44%, não foi observada diferença estatisticamente significativa (p-valor>0,05) em 

relação a amostra controle. Entre as concentrações testadas, 57% foi a única que 

apresentou diferença estatisticamente significativa em comparação a amostra controle (p-

valor<0,05). Tal fato, ocorreu devido à grande diferença de letalidade observada em 

compração com as demais concentrações testadas, em que, ao final dos 14 dias de 

exposição, houve uma mortalidade de 80% dos indivíduos avaliados. 

A elevada letalidade observada na maior concentração do lixiviado, no solo-teste 

(SAT), deu-se devido a esse efluente possuir composição complexa, que envolve 

compostos como bisfenol-A (BPA), hormônios como 17 β -estradiol (E2), nitrogênio 

amoniacal associado a presenta de metais como Zn, Cu, Pb, Ni, Cr e Hg. Além disso, a 

ação sinérgica com outros contaminantes aumenta os riscos para os organismos expostos, 

justificando a toxicidade letal observada (SALES Jr et al., 2021; HONG et al., 2021). 

Embora o ensaio ecotoxicológico não identifique precisamente o tipo de poluente 

que está causando a toxicidade, ele desempenha papel de indicador de possível 

contaminação, tanto ambiental quanto para a saúde humana. Assim, a partir da avaliação 

integrada entre os diversos parâmetros de qualidade do lixiviado, como nitrogênio 

amoniacal, demanda química de oxigênio, fósforo, sulfatos, condutividade elétrica e os 

Automotilação Automotilação 

Minhoca Eisenia andrei 
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metais tóxicos, pode-se ter uma resposta mais completa da ação dos compostos tóxicos 

nos organismos-teste. 

Em relação ao pH do solo nos recipientes-teste, notou-se uma leve queda após os 

14 dias de ensaio. A redução entre o pH pós-contaminação (D1) e o pH de 14 dias (D14), 

foi confirmada pela análise estatística ANOVA, cujo p-valor foi inferior a 0,05. Tal fato, 

pode ter sido influenciado pela própria atividade dos organismos presentes no solo, pois 

as minhocas são espécies que conseguem modificar algumas condições físicas e químicas 

do ambiente, causadas principalmente em decorrência da estabilização da matéria 

orgânica do meio (SINGH; SINGH; VIG, 2016). A Tabela 25 apresenta um resumo dos 

parâmetros utilizados para classificar a toxicidade do lixiviado na Eisenia andrei, no teste 

definitivo de letalidade.  

 

Tabela 25 - Valores da CL50 (%) e em mL.kg-1 do ensaio definitivo em Eisenia andrei 

Tempo de ensaio Toxicidade (CL50) 

Toxicidade 72 horas CL50 = 61% (63,29 mL.kg-1) 

Toxicidade 7 dias CL50 = 56 % (58,00 mL.kg-1) 

Toxicidade 14 dias CL50 = 56% (58,00 mL.kg-1) 

Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme ilustrado na Tabela 25, os testes de toxicidade utilizando a Eisenia 

andrei mostraram um valor de CL50,72 horas = 63,29 mL.kg-1   e CL50,7dias de 58,00 mL.kg-1, 

para o período de 72 horas e de 14 dias de exposição dos organismos-teste ao lixiviado, 

respectivamente. Constata-se que a maior letalidade aos organismos-teste ocorreu nas 

primeiras horas do ensaio, e que aos 7 e 14 dias de exposição não foi verificada diferença 

entre a mortalidade dos organismos. Comportamento semelhante ao observado no 

presente estudo foi obtido por Sales Jr. (2019) e Sales Jr et al., (2021), em que, conforme 

os autores, só foi possível estimar a CL50 apenas para 48 e 72 h, por não terem sido 

encontrados indivíduos mortos após 24 h de exposição. O ensaio revelou que a exposição 

das minhocas ao lixiviado apresentou toxicidade tempo-dependente. A Figura 57, 

representa o número de organismos mortos observados nas diferentes concentrações de 

lixiviado para o período de 72 horas, 7 e 14 dias de exposição. 
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Figura 57 - Curva dose-resposta para o ensaio de letalidade em Eisenia andrei 

  
Fonte: Autora (2022) 

 

Verifica-se que, quanto maior a concentração do lixiviado no solo, maior a 

letalidade aos organismos-teste. Estudos desenvolvidos por Gomes et al. (2016) 

verificaram que quanto maior o percentual de contaminante no solo, maior é o número de 

indivíduos, expostos, mortos. Importante destacar, que no presente estudo a concentração 

de lixiviado no SAT de 35,36 mL.kg-1, apresentou maior letalidade em relação a 

concentração 45,76 mL.kg-1 do contaminante. Apesar disso, não foi verificada diferença 

estatisticamente significativa entre as concentrações testadas. Além da letalidade, foi 

observada a perda de biomassa dos indivíduos expostos as diferentes concentrações do 

lixiviado. Na Figura 58, ilustra-se o peso médio dos organismos em grupos de 10, 

correspondentes a cada replicata, no dia inicial e o peso médio dos grupos após o período 

de 14 dias.  

 

Figura 58 - Variação da biomassa dos organismos-teste no ensaio de letalidade  

 
Fonte: Autora (2022) 

 

Conforme a Figura 58, verifica-se que houve variação da biomassa corporal dos 

organismos após 14 dias de exposição, em todas as concentrações testadas. As maiores 
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reduções foram mensuradas na concentração de lixiviado de 57% (58,28 mL.kg-1), o qual 

representou uma queda de 36,61%, após o período do ensaio. A amostra controle exibiu 

diminuição de cerca de 24,19%. As concentrações 13, 20, 26, 34 e 44% apresentou 

redução da biomassa em menores proporções em relação a amostra controle (0%). Isso 

se deu, devido o lixiviado ter servido de base de alimento aos organismos-teste no período 

do ensaio. Dessa forma, para todas as concentrações testadas houve perda significativa 

de biomassa entre o período inicial e o final do teste (p-valor<0,05). 

Quanto a avaliação da variação entre as concentrações de lixiviado testadas, em 

relação a amostra controle (0%), observa-se que, entre 13, 20 e 25% houve diferença 

estatisticamente significativa, sendo a amostra controle a que apresentou maior perda de 

biomassa (p-valor<0,05). Entre as concentrações 34, 44 e 57% não houve diferença 

estatisticamente significativa, apesar de em 34%, ter apresentado maior letalidade, a 

maior perda de biomassa ocorreu na diluição de 44%. Resultados semelhantes aos 

observados no presente estudo foram relatados por Sales Jr. et al. (2021). Segundo os 

autores, as variações de biomassa isoladamente não podem ser consideradas um ponto 

final robusto para avaliar os efeitos de certos contaminantes. Na Tabela 26, mostra-se os 

os p-valores obtidos pelo teste ANOVA, para avaliar a perda de biomassa dos organismos 

em diferentes concentrações de lixiviado ao SAT antes e após o ensaio definitivo de 

letalidade. 

 

Tabela 26 - p-valores obtidos pelo teste ANOVA para avaliar a perda de biomassa dos organismos 

Concentração (%) Concentração (mL.kg-1) p-valores 

0 0 0,011869 

13 13,52 0,002952 

20 20,80 0,011446 

26 27,04 0,004346 

34 35,36 0,000706 

44 45,76 0,001303 

57 59,28 0,003383 

Fonte: Autora (2022) 

 

5.7.3.3 Ensaio comportamental ou de fuga  

 

Na Tabela 27, mostra-se a média do percentual de fuga da Eisenia andrei após 48 

horas de exposição às diferentes concentrações do lixiviado in natura no SAT. 
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Tabela 27 - Média do percentual de fuga nas diferentes concentrações do lixiviado no SAT 

Concentração 

(%) 

Concentração 

(mL.kg-1) 

Disposição dos 

indivíduos  

(Após 48h) 

Evitamento ou 

fuga (F) % 

(Média das 

concentrações) 

Avaliação 

comportamental 
Solo-

controle 

Solo-

teste 

10,00 10,38 34 6 70,00 EFO 

14,00 14,53 30 9 52,50 EFO 

19,60 20,34 35 4 77,50 EFO 

27,44 28,47 31 9 55,00 EFO 

38,41 39,86 31 5 65,00 EFO 

53,78 55,80 35 0 87,50 PDH 
Legenda: EFO - Efeito de fuga Observado; PDH - Perda de habitat. 

Fonte: Autora (2022) 

 

Os resultados do ensaio comportamental ou de fuga, ilustrados na Tabela 27, 

demonstraram que a exposição as concentrações entre 10,38 e 39,86 mL.kg-1 de lixiviado 

no SAT provocou a evasão ou fuga das minhocas, no entanto, não apresentaram uma 

porcentagem de evitamento suficiente que indicasse a função de habitat limitada (≥ 80%). 

A perda de habitat foi observada na concentração de 55,80 mL.kg-1, em que se obteve 

F≥80%. Assim, de acordo com a Norma 17512-1(ISO, 2011), a função habitat é limitada 

se, em média, mais de 80% das minhocas forem encontradas no solo-controle, ou seja, 

nesse caso a substância pode provocar impacto quando lançada no ambiente, tornando o 

solo inapto para servir como suporte para o desenvolvimento e manutenção da vida 

animal e vegetal. 

Franco, Marques e Peréz (2016), verificaram a fuga de minhocas em substratos de 

produção de mudas florestais expostas a diferentes concentrações de lixiviado e foi 

observado níveis de evitação acima de 60%, em concentrações de lixiviado de 12,5% 

(v/v). Esses valores de fuga apresentam-se próximos aos mensurados no presente estudo, 

em que se obteve fuga de 52,50% dos organismos-teste na concentração de lixiviado de 

14,00% (v/v). Já Sales Jr et al. (2021), obtiveram um efeito de fuga das minhocas Eisenia 

andrei em concentrações de lixiviado em solo, variando de 35,0 a 70,0 mL kg-1 e perda 

de habitat de 87,5 mL.kg-1 de exposição ao lixiviado, valores superiores aos obtidos na 

presente pesquisa. 

Deve-se considerar que as minhocas têm como alimento a matéria orgânica (MO) 

e, o lixiviado apresenta MO em sua constituição, contribuiu para a permanência desses 

organismos nos solos-teste, desde que as concentrações desse efluente sejam baixas. Esse 

comportamento também foi observado nos testes de fitotoxicidade, em que, menores 
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concentrações do lixiviado, favoreceu a germinação e ao crescimento das sementes de 

tomate e de repolho. Apesar desse efeito “positivo” observado inicialmente, sabe-se que 

a composição do lixiviado é complexa e que a presença de poluentes xenobióticos podem 

influenciar negativamente o ciclo de vida dos organismos, podendo afetar o equilíbrio 

ecológico do solo e, consequentemente, toda a cadeia alimentar.  

Os resultados encontrados para o ensaio de fuga da presente pesquisa corroboram 

com o estudo desenvolvido por Sales Jr et al. (2021) e também com trabalhos 

desenvolvidos por Garbo et al. (2019) e Jóźwiak et al. (2019), que sugeriram Eisenia 

andrei (minhocas) como organismos adequados para tratar solos contaminados com 

lixiviado, sobretudo devido ao consumo de MO e bioacumulação de metais. 

Salienta-se que nas concentrações de 14,53 mL.kg-1, 20,34 mL.kg-1, 39,86 mL.kg-

1 e 55,80 mL.kg-1 de lixiviado em SAT, ao final do ensaio de fuga, não foi possível 

contabilizar o mesmo número de indivíduos do início do teste, isso se deu devido a fuga 

registrada dos organismos dos recipientes-teste durante o andamento do ensaio, conforme 

observa-se na Tabela 27. Na Figura 59, ilustra-se a média do percentual de fuga das 

minhocas após 48 horas de exposição às diferentes concentrações do lixiviado in natura 

no SAT. 

 

Figura 59 - Média do percentual de fuga das minhocas às diferentes concentrações do lixiviado 

 
Legenda: EFO - Efeito de fuga Observado; PDH - Perda de habitat; NOF - Não Observado Fuga.  

Fonte: Autora (2022) 

 

Para ambas as concentrações de lixiviado testadas, as minhocas apresentaram um 

comportamento preferencial ao solo-controle, apresentando a mesma tendência para todas 

-80

-60

-40

-20

0

20

40

60

80

100

120

C1 C2 C3 C4 C5 C6F
u

g
a
 (

F
%

)

Concentrações (%) 

10,00 14,00 19,60 27,40 38,41 53,80 

PDH 

EFO 

NOF 



149 

 

 

 

as diluições e suas respectivas replicatas, exceto, em 14%, que em uma das replicatas, a 

porcentagem de evitamento foi negativa. Nesse caso, quando respostas negativas são 

obtidas, indicam que a maioria das minhocas preferiu o solo-teste, assim, considera-se 

como 0% de comportamento de fuga ou evitamento. Saggioro et al. (2019), também 

obtiveram respostas negativas, representando uma atração sutil das minhocas pelo solo 

contaminado em baixas doses do contaminante.  

 Sales Júnior et al. (2021) também obtiveram valores negativos na amostra 

controle e nas concentrações 17,50 e 26,25 mL.kg-1. Segundo os autores o teste de fuga 

deve ser considerado como ensaio mais sensível entre os testes que visam observar a 

mortalidade e os efeitos na reprodução e no desenvolvimento dos organismos. Além 

disso, o ensaio de fuga serve como complemento aos ensaios de letalidade e de 

reprodução. Desse modo, percebe-se que o ensaio comportamental de fuga apresentou 

relação com o ensaio letalidade, já que, as concentrações de lixiviado dispostas no solo 

que causaram perda de habitat foi de 55,80 mL.kg-1 e a CL50 estimada foi de 55,07 mL.kg-

1 apresentaram valores muito próximos.  

Verificou-se o comportamento de fuga significativo em todas as concentrações 

testadas nesse estudo, quando comparada ao efeito de fuga não observada (NOF). Esses 

resultados foram comprovados pelo Teste de Exato de Fisher. Segundo Yang et al. (2018) 

e Lisbôa et al. (2021), as minhocas são organismos que possuem elevada sensibilidade a 

poluentes presentes no solo, sendo assim, dependendo da concentração e do tempo de 

exposição ao contaminante, pode ocorrer mudanças de comportamento e os efeitos 

inibitórios na reprodução. Isso pôde ser percebido por meio da análise dos resultados 

obtidos no presente estudo. Dessa forma, o lixiviado não deve ser lançado no ambiente 

sem o devido tratamento adequado, pois, os poluentes deste efluente causam efeitos 

negativos na fauna edáfica, podendo afetar o equilíbrio ecológico do solo e, 

consequentemente, toda a cadeia alimentar.  

 

5.8 Comparação entre a toxicidade dos RSU aterrados e do lixiviado  

 

Na Tabela 28, apresenta-se a comparação entre a toxicidade dos RSU urbanos 

aterrados com 1 e 2 anos de aterramento e do lixiviado gerado, por meio dos ensaios de 

fitotoxicidade. Salienta-se que não foi possível realizar a comparação entre a toxicidade 

dos RSU e do lixiviado com os organismos-teste Daphnia magna e Eisenia andrei, nem 
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para a toxicidade das sementes tomate e repolho para os RSU recém-aterrados em virtude 

de aspectos técnicos e operacionais no momento das coletas de RSU. 

 

Tabela 28 - Comparação da toxicidade entre os RSU aterrados e o lixiviado gerado 

Tipo de amostra Semente Toxicidade 

RSU - 1 Ano de 

aterramento 

Tomate CE50,5dias = 20,85% 

Repolho CE50,5dias = 12,75 % 

RSU - 2 Anos de 

aterramento 

Tomate CE50,5dias = 47,91% 

Repolho CE50,5dias = 16,78 % 

Lixiviado 
Tomate CE50,5dias = 6,43% 

Repolho CE50,5dias = 4,33% 

Fonte: Autora (2022) 

 

Em análise comparativa entre a toxicidade dos RSU, com 1 ano de aterramento e 

do lixiviado gerado no ASCG, verificou-se que, a CE50,5dias nas sementes de tomate, foi 

maior nos RSU (CE50,5dias = 20,87%) que para o lixiviado (CE50,5dias = 6,43%). Do mesmo 

modo, para os RSU com 2 anos de aterramento, a concentração de inibição para a semente 

de tomate foi maior nos RSU (CE50,5dias = 47,91%), o que classificou o lixiviado como 

mais fitotóxico que os RSU aterrados. Semelhantemente, para as sementes de repolho 

obtiveram-se o mesmo comportamento tóxico, com uma CE50,5dias = 12,75 e 16,78% para 

os RSU com 1 e 2 anos de aterramento, respectivamente e uma CE50,5dias = 4,33% para o 

lixiviado gerado. 

Em estudos desenvolvidos por Melo (2003) no Aterro Sanitário da Muribeca, 

região Metropolitana do Recife - PE, também foi verificado uma maior toxicidade ao 

lixiviado quando comparado aos RSU aterrados. O autor associou isso ao fato do lixiviado 

apresentar, em sua composição, metais pesados e outros contaminantes tóxicos 

dissolvidos em solução e, portanto, com maior disponibilidade as sementes se comparada 

aos resíduos. 

 Em relação a comparação da toxicidade entre as sementes avaliadas, verifica-se 

que as sementes de repolho foram mais sensíveis, quando comparadas as sementes de 

tomate, expostas ao extrato dos RSU com 1 e 2 anos de aterramento e no lixiviado. Tal 

fato, ocorreu porque, essas sementes são pequenas, consequentemente, possuem menor 

reserva nutritiva, tornando-as mais sensíveis aos compostos tóxicos. Isso pôde ser 

observado por meio da análise da CE50,5dias, que foi menor que às sementes de tomate para 

todos os anos de aterramento avaliados. 
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Salienta-se que o conhecimento dos efeitos tóxicos dos RSU e do lixiviado sobre 

os organimos-teste é essencial para auxiliar a tomada de decisões na área de 

regulamentação do descarte de resíduos, a fim de estabelecer um gerenciamento que 

ofereça menos riscos ao meio ambiente e à saúde da população.  

 

5.9 Análise da sensibilidade dos organismos-teste 

 

 Na Tabela 29 demonstra-se a sensibilidade entre os organismos-teste quando 

expostos a diferentes concentrações de lixiviado in natura. 

 
Tabela 29 - Sensibilidade dos organismos-teste ao lixiviado in natura 

Organismo-teste  Lixiviado in natura Toxicidade  

Tomate Fitotoxicidade (5 dias) CE50,5dias = 6,43%  

Repolho Fitotoxicidade (5 dias) CE50,5dias = 4,33% 

Daphnia magna Toxicidade aguda (48 horas) CE50,48h = 1,22% 

Eisenia andrei Toxicidade aguda (14 dias) CL50 = 56% 

Fonte: Autora (2022) 

 

 

Verifica-se que as sensibilidades dos organismos-teste estudados se apresentaram 

diferentes quando subtmetidos a diversas concentrações do lixiviado in natura, variando 

de 1,22 a 56% no período dos ensaios. Observa-se que as espécies vegetais testadas 

apresentaram CE50,5dias = 6,43% para as sementes de tomate e CE50,5dias = 4,33%, para as 

sementes de repolho, o que demostra que a espécie que apresentou maior sensibilidade 

ao lixiviado foi as sementes de repolho, quando comparada a semente de tomate. 

Resultados semelhantes aos observados no presente estudo, no que tange a sensibilidade 

das sementes, foram obtidos por Melo (2003), Silva et al. (2015); Silva (2015); Silva 

(2017) e Nascimento (2021), nas quais os autores observaram maior sensibilidade ao 

desenvolvimento nas sementes de repolho. Isso se deu devido, estas apresentarem 

pequenas reservas de internas e assim necessitarem, mais rapidamente, de fontes externas 

de nutrientes para seu crescimento, logo, mais sensíveis a alterações do meio. 

Segundo Silva (2016), a resposta dos testes de fitotoxicidade é dada em função da 

composição dos resíduos sólidos, em que a maior germinação e o crescimento haverá 

quando a presença de compostos, ainda que tóxicos, estiverem em concentrações que não 

afetem o desenvolvimento das plântulas, e dessa maneira, sirvam de nutrientes para as 

sementes, permitindo um maior crescimento em relação as amostras com menores 

concentrações, bem como a amostra controle (amostra com água destilada). 
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Em se tratando do teste de toxicidade em organismos aquáticos, verifica-se que a 

Daphnia magna apresentou elevada sensibilidade, com CE50,48h = 1,22%, ou seja, baixas 

concentrações do lixiviado foi considerado muito tóxico ao microcrustáceo, quando 

comparado aos demais organismos avaliados. Restrepo et al. (2017), observaram que a 

Daphnia magna foi mais sensível ao lixiviado de aterro sanitário. Os autores atribuíram 

esssa elevada toxicidade a natureza diversificada dos RSU e às diferentes fases da sua 

decomposição, logo, o lixiviado gerado em aterro sanitário é resultante de uma mistura 

química complexa com potencial tóxico. Wang et al. (2016), verificaram que o 

microcrustáceo Daphnia magna foram os mais sensíveis ao lixiviado bruto de aterro 

sanitário. 

Em se tratando da minhoca Eisenia andrei, dentre as espécies testadas, foi a que 

apresentou maior CL50 = 56%, o que representou o organismo mais resistente. De acordo 

com Budi et al. (2016), a diferença de sensibilidade, possivelmente, ocorre devido a 

diferenças entre os indivíduos testados. Assim, espécies distintas são conhecidas por 

responderem de forma diferente a tóxicos semelhantes, e alguns do nível inferior da 

cadeia alimentar são aparentemente menos suscetíveis quando comparados com aqueles 

no nível superior.  

 

5.10 Análises estatística 

 

5.10.1 Matriz de Correlação dos indicadores físico-químicos e fitotoxicológicos 

 

Na Tabela 30 estão demonstrados os dados da matriz de correlação entre os 

indicadores físico-químicos e fitotoxicológicos do lixiviado. A análise da correlação 

amostral estuda o comportamento conjunto de duas ou mais variáveis distintas, ao medir 

o grau de associação entre elas. 

O objetivo da análise foi verificar o nível de relação entre as variáveis, 

apresentando as correlações positivas ou negativas. De acordo com Dancey e Reidy 

(2013), as correlações que variaram entre ±0,10 e ±0,30, podem ser consideradas fracas; 

entre ±0,40 e ±0,60 consideradas moderadas; e valores entre ±0,70 e ±1,0 podem ser 

classificados como fortes. Neste trabalho, foram consideradas e discutidas apenas 

correlações significativas moderadas e fortes. 



153 

 

 

 

Tabela 30 - Matriz de correlação entre os indicadores físico-químicos e fitotoxicológicos do lixiviado 

  Tempo pH AT Cloretos AGV DQO NAT Fe Zn Mn Pb Cr CRR-T CRR-R GRS-T GRS-R 

Tempo  1                

pH 0,360 1               

AT -0,190 -0,065 1              

Cloretos 0,693 0,570 0,080 1             

AGV -0,112 -0,552 0,474 -0,252 1            

DQO 0,363 0,097 0,070 0,289 0,102 1           

NAT 0,631 0,459 0,505 0,724 0,169 0,393 1          

Fe 0,388 0,332 0,495 0,338 0,089 0,180 0,427 1         

Zn 0,631 0,519 0,638 0,523 -0,114 0,484 0,639 0,378 1        

Mn -0,312 -0,761 -0,349 -0,664 0,561 -0,289 -0,603 -0,050 -0,309 1       

Pb -0,258 0,059 -0,455 -0,188 -0,190 -0,537 -0,251 -0,334 -0,283 -0,318 1      

Cr 0,872 0,579 0,112 0,588 -0,306 0,421 0,534 0,044 0,665 -0,249 -0,018 1     

CRR-T 0,186 -0,102 -0,083 0,019 0,078 -0,112 0,057 -0,228 -0,357 0,254 0,368 -0,369 1    

CRR-R 0,121 -0,234 -0,489 -0,165 -0,041 0,085 -0,247 -0,536 -0,548 0,463 0,189 -0,140 0,318 1   

GRS-T 0,292 0,163 -0,194 0,094 -0,209 0,168 0,173 0,124 0,384 -0,322 0,013 0,667 -0,225 0,181 1  

GRS-R 0,084 0,016 0,108 0,128 0,305 -0,107 0,140 0,242 0,089 -0,454 -0,111 -0,097 -0,273 -0,350 0,215 1 

Fonte: Autora (2022) 
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Por meio da análise da matriz de correlação (Tabela 30), de maneira geral, 

verificou-se que vários indicadores se correlacionaram entre si, com correlações que 

chegam à ordem de – 0,603 a +0,872. Observa-se que o tempo é um fator importante que 

se relaciona com vários parâmetros. Com o passar do tempo foi possível perceber o 

aumento das concentrações dos Cloretos, do NAT e dos metais Zn e Cr total, que tiveram 

correlações positivas moderadas a fortes.  

O pH é uma variável de grande importância, visto que, explica as mudanças que 

ocorrem no interior da massa de resíduos aterrada, bem como no lixiviado gerado no 

Aterro. Esse indicador se correlacionou com os cloretos, com o NAT e com os metais Zn 

e Cr, em que, à medida que o pH aumentou, os teores desses indicadores também 

aumentaram. Ao contrário, o pH se correlacionou de maneira moderada e forte, porém 

negativa, com os AGV e com o Mn, em que o aumento do pH favoreceu a redução dos 

teores desses indicadores. O crescimento dos valores do pH torna os metais menos 

solúveis e, portanto, menos tóxicos (XIE et al., 2015). Reduções no teor de ácidos graxos 

voláteis ao longo do tempo, é típico do processo natural de degradação, pois, à medida 

que o tempo passa ocorre a degradação da matéria orgânica e, consequentemente, as 

reduções nos teores dos AGV (GOMES et al., 2018). 

O NAT é também um indicador importante no entendimento da toxicidade do 

lixiviado, bem como nos riscos que podem oferecer ao meio ambiente (SILVA, 2016). 

Constata-se que esse indicador apresentou correlações com o Fe, Zn e Cr, indicando que 

a medida que ocorre o aumento das concentrações do NAT, esses elementos também 

aumentaram. Já o Mn, apresentou redução de suas concentrações, corroborando com o 

que foi observado em relação ao pH e ao cloreto. 

Lee, Coulon e Wagland (2022), também encontraram correlação do Mn e o Zn 

com pH em amostras de lixiviado de RSU. Na presente pesquisa, o Zn teve correlação 

moderada positiva com o pH. Segundo esses autores, o aumento da alcalinidade da 

solução reduz as quantidades de lixiviação dos metais de aproximadamente 99% para 

32%, embora alguns elementos metálicos tenham aumentado em condições alcalinas, 

conforme observado com o Zn (Tabela 30). 

Com relação aos ensaios fitotoxicológicos, expressos pela: GRS-T, GRS-R, 

CRR-T e CRR-R não foram observadas correlações significativas, mostrando que não 

existe uma relação direta (tendencial) do comportamento das variáveis estudadas com 

os testes de fitotoxicidade, exceto, para a AT, que apresentou correlação moderada 

negativa com o CRR-R.  
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6 CONCLUSÕES  

 

- Os resíduos com maior tempo de aterramento (2 anos), demonstraram menor 

fitotoxicidade em relação aos resíduos recém-aterrados e com 1 ano, visto que, ocorreu 

crescimento das raízes nas sementes de tomate e de repolho mesmo quando submetidas a 

maiores concentrações do extrato dos resíduos sólidos. 

 

- A ecotoxicidade do lixiviado nas sementes de tomate e de repolho foram 

elevadas ao longo do tempo de monitoramento, demonstrando que esse efluente oferece 

riscos de contaminação ao meio ambiente.  

 

- O microcrustáceo Daphnia magna, quando expostos as baixas concentrações do 

lixiviado in natura, apresentaram alta letalidade, constatando elevada toxicidade do 

efluente a esses organismos. 

 

- O ensaio de toxicidade aguda na Eisenia andrei, demonstrou que a maior 

letalidade ocorreu nas primeiras 72 h de exposição, não sendo verificada diferença na 

mortalidade entre 7 e 14 dias. 

 

- A perda de habitat da Eisenia andrei foi observada apenas na concentração em 

que se obteve Fuga (F) ≥ 80%, mesmo que verificada fuga de organismos em 

concentrações mais baixas de lixiviado.  

 

- A toxicidade aguda nas sementes de tomate e de repolho expostas aos RSU com 

1 e 2 anos de aterramento foi menor, quando comparado toxicidade obtida para o lixiviado 

gerado no aterro, o que classificou esse efluente como mais tóxico para ambas as espécies 

vegetais avaliadas. 

 

- A CE50,5dias das sementes de repolho expostas ao lixiviado, foi menor quando 

comparada a concentração de inibição das sementes do tomate, assim, a semente de 

repolho apresentou maior sensibilidade ao lixiviado do ASCG.  

 

- Dentre os organismos-teste avaliados, o mais sensível ao lixiviado foi a Daphnia 

magna, pois, em baixas concentrações o efeito de letalidade foi elevado, já a minhoca 

Eisenia andrei, apresentou maior resistência aos contaminantes, com isso, os organismos 
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analisados são adequados para avaliação ecotoxicológica em lixiviados de aterros 

sanitários. 

- Os efeitos ecotoxicológicos dos resíduos sólidos e do lixiviado de Aterro 

Sanitário forneceram informações precisas do grau de toxicidade em organismos de 

diferentes níveis tróficos e de diferentes ambientes. 
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