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RESUMO

GONÇALVES, A. F. Aplicação de biochar de eucalipto e peróxido de cálcio
(CaO2) no tratamento de solo contaminado por diesel. 2024. 98 f. Dissertação
(Mestrado em Engenharia Ambiental) – Faculdade de Engenharia, Universidade do
Estado do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 2024.

Num contexto em que os combustíveis fósseis continuam a desempenhar um pa-
pel crucial no desenvolvimento humano, o diesel é um importante componente energético
utilizado no Brasil. No entanto, vazamentos que podem ocorrer durante seu transporte e
armazenamento representam uma ameaça à qualidade ambiental do solo. Nesse cenário,
o biochar, conhecido por seus benefícios na melhoria das condições do solo, e os compos-
tos liberadores de oxigênio, utilizados como fonte prolongada de oxigênio, emergem como
possíveis agentes para a degradação de hidrocarbonetos em solos contaminados por diesel.
Este estudo teve como propósito avaliar a eficácia de um tratamento utilizando biochar de
biomassa de eucalipto (Eucalyptus sp.) e peróxido de cálcio (CaO2) em solo de bacias de
contenção contaminado por diesel. Foram preparados biorreatores de bancada, incluindo
os seguintes tratamentos: biochar de eucalipto a 5% (BC), peróxido de cálcio a 1% (Pe)
e a combinação de ambos (BP). Ao longo do ensaio, a quantificação de bactérias hetero-
tróficas totais (BHT) e bactérias degradadoras de diesel (BDD) foi realizada através do
método de espalhamento em placas de Petri. Coletas periódicas foram conduzidas para
analisar o sobrenadante, considerando parâmetros como pH, condutividade, salinidade,
DQO e dureza. Ao fim do ensaio, foram quantificados os hidrocarbonetos totais de petró-
leo (HTPs) remanescentes no solo por cromatografia gasosa. A toxicidade do elutriato do
solo após o tratamento, bem como a de biochar e CaO2, foi avaliada utilizando sementes
de alface (Lactuca sativa), a bactéria marinha Vibrio fischeri e o microcrustáceo Artemia
sp. Destacou-se uma maior degradação de hidrocarbonetos totais de petróleo no trata-
mento BP, quando comparado com o controle (42 ± 7% e 28 ± 10%, respectivamente).
Entretanto, o CaO2 revelou-se tóxico para a comunidade microbiana, enquanto o biochar
estimulou seu desenvolvimento, apresentando 3,6 ± 0,1 × 106 UFC de BHT/g de solo,
enquanto o controle obteve 1,3 ± 0,7 × 104 UFC de BHT/g de solo. A toxicidade dos
elutriatos do solo após o tratamento BP foi reduzida. Ademais, os aditivos do solo não
apresentaram toxicidade para a alface (menor índice de germinação encontrado de 86,16%
para o CaO2), mas o peróxido, como era esperado, manifestou toxicidade para a bactéria
luminescente V. fischeri, resultando em um CE50 de 0,23%. O tratamento com biochar
de eucalipto e CaO2 apresentou potencial para a degradação de hidrocarbonetos totais
de petróleo. Contudo, são necessários estudos adicionais para elucidar os mecanismos
subjacentes e considerar sua aplicabilidade em escala prática no campo.

Palavras-chave: composto liberador de oxigênio. biorreator. hidrocarbonetos totais de
petróleo. ecotoxicologia.



ABSTRACT

GONÇALVES, A. F. Application of eucalyptus biochar and calcium peroxide
(CaO2) in the treatment of soil contaminated by diesel. 2024. 98 f. Dissertação
(Mestrado em Engenharia Ambiental) – Faculdade de Engenharia, Universidade do
Estado do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 2024.

In a context where fossil fuels continue to play a crucial role in human development,
diesel is a significant energy component used in Brazil. However, leaks that may occur du-
ring its transportation and storage pose a threat to the environmental quality of the soil.
In this scenario, biochar, known for its soil improvement benefits, and oxygen-releasing
compounds, used as a prolonged source of oxygen, emerge as potential agents for the
degradation of hydrocarbons in soils contaminated by diesel. The purpose of this study
was to evaluate the effectiveness of a treatment using biochar from eucalyptus biomass
(Eucalyptus sp.) and calcium peroxide (CaO2) in soil from compacted barriers contamina-
ted by diesel. Bench-scale bioreactors were prepared, including the following treatments:
eucalyptus biochar at 5% (BC), calcium peroxide at 1% (Pe), and a combination of both
(BP). Throughout the assay, the quantification of total heterotrophic bacteria (THB) and
diesel-degrading bacteria (DDB) was performed using the spread plate method. Periodic
samplings were conducted to analyze the supernatant, considering parameters such as
pH, conductivity, salinity, chemical oxygen demand (COD), and hardness. At the end of
the assay, the remaining total petroleum hydrocarbons (TPH) in the soil were quantified
by gas chromatography. The soil toxicity after treatment, as well as that of biochar and
CaO2, was assessed using lettuce seeds (Lactuca sativa), the bacteria Vibrio fischeri, and
the microcrustacean Artemia sp.. There was a greater degradation of total petroleum
hydrocarbons in the BP treatment compared to the control (42 ± 7% and 28 ± 10%, res-
pectively). However, CaO2 proved to be toxic to the microbial community, while biochar
stimulated its development, with 3.6 ± 0.1 × 106 CFU of THB/g of soil, whereas the
control obtained 1.3 ± 0.7 × 104 CFU of THB/g of soil. The toxicity of soil elutriates
after the BP treatment was reduced. Furthermore, soil additives showed no toxicity to
lettuce (the lowest germination index found was 86.16% for CaO2), but calcium peroxide
showed toxicity to the luminescent bacterium V. fischeri, resulting in a EC50 of 0.23%.
The treatment with eucalyptus biochar and CaO2 showed potential for the degradation
of total petroleum hydrocarbons. However, additional studies are needed to elucidate the
underlying mechanisms and consider their applicability in the field.

Keywords: oxygen-releasing compound. bioreactor. total petroleum hydrocarbons.
ecotoxicology.
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INTRODUÇÃO

O diesel é uma mistura de hidrocarbonetos alifáticos, cíclicos e aromáticos satu-
rados e insaturados que alteram as propriedades físico-químicas do solo, gerando efeitos
deletérios aos ecossistemas (GUIRADO et al., 2021; KADRI et al., 2021). A contamina-
ção por hidrocarbonetos de petróleo é causada por derramamentos na zona de exploração,
em cargueiros, tanques e dutos (ORTEGA et al., 2019).

Após o derramamento de hidrocarbonetos de petróleo em solo, a degradação de
óleo cru tem como principal via a mineralização dos compostos formadores do petróleo
por microrganismos (QIN; GONG; FAN, 2013). Portanto, intensificar este processo pode
ser uma estratégia para a remediação do solo e de águas subterrâneas.

A biorremediação de solos contaminados por hidrocarbonetos é um conjunto de
técnicas que visa aprimorar ou se beneficiar da habilidade dos microrganismos de degra-
dar compostos orgânicos (ORTEGA et al., 2019). Todavia, a eficiência do tratamento
está diretamente ligada a diferentes fatores ambientais como pH, oxigênio, temperatura e
disponibilidade de nutrientes (HARITASH; KAUSHIK, 2009).

No Brasil, há 7,53 milhões de hectares de área plantada de eucalipto. Considerando
a produtividade do ano de 2021 de 38,9 m3/ha/ano, resultaria numa produção anual de
292,9 milhões de m3/ano (IBÁ, 2022). Desta produção, é possível que em torno de 8%
se torne resíduo (PINCELLI; MOURA; BRITO, 2017). Neste contexto, desenvolver uma
alternativa para o uso desse resíduo, que envolva ainda o uso do potencial energético desse
material, seria importante.

O biochar é formado a partir da pirólise de biomassa e é conhecido por sua ca-
pacidade de aprimorar as características do solo como a disponibilidade de nutrientes,
a produção agrícola e a atividade microbiana. Além disso, é um material eficiente na
adsorção de contaminantes, como hidrocarbonetos de petróleo (JIANG et al., 2016). A
aplicação de biochar auxilia na mitigação das mudanças climáticas (estoque de carbono),
controle de resíduos, produção de energia e melhora das condições do solo com benefícios
sociais e/ou econômicos (LEHMANN; JOSEPH, 2015).

Os compostos liberadores de oxigênio (CLOs, do inglês, oxygen releasing-compounds)
são substâncias estáveis que, quando dissolvidas em água, liberam O2 no meio. CLOs ma-
nufaturados são aplicados no campo desde os anos 90 para o tratamento de BTEX em
águas subterrâneas (ODENCRANTZ; JOHNSON; KOENIGSBERG, 1996). Um dos mais
utilizados é peróxido de cálcio (CaO2), conhecido por sua estabilidade e fácil manuseio, já
foi empregado na degradação de substâncias orgânicas (MENENDEZ-VEGA et al., 2007;
KUNUKCU, 2007).

Alguns poucos autores buscaram desenvolver metodologia capaz de degradar con-
taminantes orgânicos com CLOs e o biocarvão (LI et al., 2019; HUNG et al., 2022; SHEN
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et al., 2023). No entanto, não foram encontrados trabalhos que associam biochar com
CLOs para a degradação de hidrocarbonetos de petróleo em solo.

Desta forma, no presente trabalho, buscou-se desenvolver metodologia de coapli-
cação de biochar e peróxido de cálcio, visando o tratamento de solos contaminados por
diesel de bacias de contenção de armazenamento.
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1 OBJETIVOS

1.1 Objetivo geral

• Propor técnica para o tratamento de solos contaminados por diesel, aplicando con-
juntamente biochar produzido a partir de biomassa de eucalipto (Eucalyptus sp.) e
peróxido de cálcio

1.2 Objetivos específicos

• Avaliar a eficiência de remoção de HTPs pelo tratamento por com biochar e peróxido
de cálcio a partir de ensaios de biorreatores de bancada

• Avaliar a ecotoxicidade do elutriato do solo após tratamento proposto pelos ensaios
toxicológicos utilizando os organismos teste bactéria luminescente Vibrio fischeri e
microcrustáceo (Artemia sp.).

• Avaliar a possível toxicidade dos materiais aplicados no tratamento pelos ensaios
toxicológicos utilizando os organismos teste alface Lactuca sativa e bactéria lumi-
nescente Vibrio fischeri.
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2 REFERENCIAL TEÓRICO

2.1 Indústria do Petróleo

O petróleo é originado pela decomposição da matéria orgânica presente no xisto
da crosta terrestre, migrando para os espaços saturados entre os grãos de solo das rochas
sedimentares até ficar confinado por barreiras físicas resultantes dos movimentos das pla-
cas tectônicas (GRACE, 2007). A principal fonte de matéria orgânica para a formação do
petróleo é derivada de plâncton e algas que foram depositados juntamente com sedimen-
tos, criando um ambiente protegido contra a ação de microrganismos de decomposição
(CONAWAY, 1999).

Inicialmente, o petróleo foi considerado um subproduto indesejado durante as ope-
rações de extração de sal. No entanto, desde o século XIX, já se utilizava esse óleo na
produção caseira de querosene para iluminação na Europa oriental, atingindo uma produ-
ção de 36.000 barris de petróleo em 1859 (YERGIN, 2009). A indústria de exploração de
petróleo experimentou um significativo avanço ao adotar a técnica de extração por fluxo
no nordeste dos Estados Unidos, resultando em um aumento na produção de 50 barris
por dia para 3.000 barris por dia (CONAWAY, 1999).

A produção global de petróleo atingiu cerca de 89,9 milhões de barris por dia
em 2021, com reservas provadas totalizando 1.732,4 bilhões de barris em 2020 (ANP,
2022). No Brasil, a produção de petróleo foi de 1.060.369 mil barris em 2021. Apesar do
crescimento no desenvolvimento e adoção de fontes de energia renováveis, a produção de
petróleo bruto tende a expandir-se até 2050 (EIA, 2021).

2.1.1 Óleo diesel

O óleo diesel é um combustível líquido obtido a partir do petróleo, composto princi-
palmente por hidrocarbonetos com cadeias de carbono variando de 8 a 16 (PETROBRÁS,
2021). A composição típica dos hidrocarbonetos no diesel (em volume) consiste em 64% de
hidrocarbonetos alifáticos, 1–2% de alcenos e 35% de hidrocarbonetos aromáticos (KUP-
PUSAMY et al., 2020).

O óleo diesel pode conter outros elementos como nitrogênio, enxofre e oxigênio.
A terminologia "diesel"é genérica e se refere a qualquer combustível destinado ao uso em
motores de ignição por compressão (CHEVRON, 2007). Existem vários tipos de diesel na
indústria, classificados conforme a norma ASTM D975-21, que define metodologias para
a determinação de parâmetros como temperatura de destilação, viscosidade e ponto de
ignição.
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O diesel é essencial para motores de ciclo diesel e amplamente utilizado em trans-
porte de passageiros, geradores, termelétricas, locomotivas e maquinário agrícola, de mi-
neração e construção civil (PETROBRÁS, 2024). É formulado através da mistura de
correntes como gasóleos, nafta pesada, diesel leve e diesel pesado, provenientes das dife-
rentes etapas de processamento do petróleo bruto.

Os óleos diesel podem ser classificados como A ou B. O diesel A é obtido por meio
do refino do petróleo, enquanto o diesel B resulta da mistura do diesel A com biodiesel,
segundo a legislação vigente (PETROBRÁS, 2021).

A qualidade do óleo diesel pode ser caracterizada pelo Número de Cetano (NC), que
representa a proporção volumétrica entre cetano (C16H34), com alto poder de ignição (CN
= 100), e 1-metilnaftaleno (C11H10), com baixa capacidade de ignição (CN = 0) (FAHIM;
AL-SAHHAF; ELKILANI, 2009). Os teores mínimos de NC para uso rodoviário são 42 e
48 para os óleos diesel S-10 e S-500, respectivamente (PETROBRÁS, 2021).

O diesel S-500 é destinado à tecnologia de combustão de veículos leves fabricados
antes de 2012 e possui um maior teor de enxofre. Já o diesel S-10, com menor teor de
enxofre, é mais eficiente energeticamente e é utilizado em veículos com as mais recentes
tecnologias de combustão (PETROBRÁS, 2024).

2.1.2 Contaminação do solo por diesel

Somando os dados de acidentes fornecidos pela ANP, desde o ano de 2013 até de-
zembro de 2023, já foram registrados 106 incidentes envolvendo derramamento de óleo
diesel no Brasil, sendo 7 desses classificados com potencial risco ao meio ambiente. Como
consequência, aproximadamente 2,5 milhões de litros de óleo foram derramados nos di-
ferentes processos de produção, transporte e armazenamento do diesel (ANP, 2023). A
Agência Europeia do Ambiente (EEA, na sigla em inglês), em um estudo conduzido em
2006, identificou que o óleo mineral é o contaminante predominante em 34% das áreas
contaminadas na Europa. Esse número aumenta para 53% quando são considerados HPAs
e BTEX.(FAO; UNEP, 2021).

No Rio de Janeiro, foi observado um aumento significativo de locais impactados
por contaminantes derivados do petróleo entre 2013 e 2015. De acordo com um estudo
realizado por Arêas et al. (2020), os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) tive-
ram um aumento de 95%, os hidrocarbonetos totais de petróleo (HTPs) aumentaram em
116%, os compostos orgânicos voláteis (COVs) apresentaram um aumento de 142%, e os
níveis de benzeno, tolueno, etilbenzeno e xilenos (BTEX) subiram em 67%.

Esses contaminantes estão diretamente associados à presença ou indicam poten-
ciais contaminações por derivados de petróleo, como o óleo diesel. Além dos prejuízos
financeiros inerentes, esses derramamentos também representam uma ameaça ao meio
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ambiente.
A contaminação do solo por diesel tem efeitos tóxicos sobre as plantas (ADAM;

DUNCAN, 2002; GONÇALVES et al., 2023; BAMGBOSE; ANDERSON, 2015). A fito-
toxicidade dos derivados de petróleo está intimamente ligada à sua gravidade específica
(ADAM; DUNCAN, 2002). Portanto, frações mais pesadas, como o óleo diesel, podem
afetar de forma mais intensa diversos aspectos do ciclo de vida vegetal.

O estudo realizado por Gonçalves et al. (2023) constatou que solos provenientes de
bacias de contenção de tanques de armazenamento de diesel, previamente contaminados,
resultaram em um retardo na germinação de sementes de alface (Lactuca sativa). Da
mesma forma, Bamgbose e Anderson (2015) investigaram a toxicidade do diesel em solo
franco-arenoso e franco-siltoso para diversas culturas, incluindo alfafa, alface, rabanete e
trigo. Observou-se um efeito mais acentuado no solo franco-siltoso. No caso da alface e
do trigo, foram encontrados efeitos significativamente diferentes em relação ao controle (p
<0,05) em concentrações de diesel a partir de 0,085% e 0,2125% (m/m), respectivamente.
Portanto, o impacto do diesel no desenvolvimento das sementes está relacionado à espécie
de planta e ao tipo de solo avaliado.

Eze, George e Hose (2021), ao analisar a relação dose-resposta do solo contaminado
por diesel em 12 espécies de legume e 3 três espécies de grama em solo arenoso, obtiveram
resultado correlato com as CE10 variando de 360 ± 180 mg/kg a 15.330 ± 1.470 mg/kg
para Trifolium incarnatum e alfafa (Medicago sativa), respectivamente.

A contaminação do solo por diesel também afeta o desenvolvimento e a sobrevivên-
cia de minhocas Eisenia fetida (HAWROT-PAW et al., 2020; COTTA; LEMOS; LIMA,
2020; BAMGBOSE; ANDERSON, 2020) e Eisenia andrei (KHUDUR et al., 2015). No
entanto, em estudo realizado por Fernández et al. (2011), utilizando ensaios de micro-
cosmo com minhocas (E. fetida) e vegetação (Festuca arundinacea e Trifolium pratense),
observou-se que a contaminação por diesel não afetou os anelídeos. Esses resultados fo-
ram atribuídos à baixa biodisponibilidade do contaminante, o que foi indicado por ensaios
de ecotoxicidade aguda com o elutriato do solo contaminado utilizando microcrustáceos
(Daphnia sp.) e análise do lixiviado do solo.

Com a adição de diesel ao solo, há um incremento da comunidade bacteriana
(HAWROT-PAW et al., 2020; CHAUDHARY et al., 2021). Chaudhary et al. (2021)
realizaram ensaio de microcosmo em solo contaminado por diesel com concentração de
HTPs de 4.520 mg/kg com duração de 120 dias. Observaram que o pico do crescimento
de bactérias degradadoras de hidrocarbonetos de petróleo ocorreu entre os dias 45 e 90
do experimento.

Esse crescimento pode estar relacionado com o nível de contaminação do solo. Em
ensaios de 6 dias avaliando a respiração dos microrganismos autóctones de solo conta-
minado por diesel, Lapinskienė, Martinkus e Rėbždaitė (2006) obtiveram incremento na
produção de CO2 para contaminações de concentração 1 e 3% (m/m), quando comparados
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ao controle. No entanto, o diesel foi tóxico para os microrganismos quando aplicado em
concentrações mais elevadas.

A toxicidade desencadeada pelos hidrocarbonetos advém da difusão desses com-
postos através das membranas celulares dos organismos, levando à sua disrupção e inter-
ferindo nas enzimas celulares (LOGESHWARAN et al., 2018). Essa alteração na inte-
gridade das membranas acarreta mudanças na sua fluidez, resultando na toxicidade para
os organismos, especialmente em ambientes de baixa umidade e temperatura. Hidro-
carbonetos de menor peso molecular, em particular, têm a capacidade de atravessar as
membranas celulares, desencadeando efeitos tóxicos (SHIN et al., 2005). HPAs voláteis
e solúveis apresentaram maior toxicidade a vegetais (HENNER et al., 1999). Os efeitos
deletérios causados pelo diesel, por exemplo, também afetam as plantas, causando lesões
e até mesmo a morte dos embriões das sementes (ADAM; DUNCAN, 2002).

Considerando que os hidrocarbonetos do petróleo consistem em misturas de cadeias
alifáticas e aromáticas de diferentes tamanhos e configurações, é possível que ocorra a for-
mação de metabólitos durante processos de remediação (LOGESHWARAN et al., 2018).
Metabólitos de fenantreno, por exemplo, após degradação 0por Rhodococcus qingshengii
FF, apresentaram toxicidade para sementes de trigo (WANG et al., 2021).

De maneira correlata, em simulação realizada para 473 metabólitos originados da
degradação dos 16 HPAs prioritários definidos pela USEPA, verificou-se que 222 desses
derivados de HPAs apresentaram aumento em sua toxicidade quando comparados com os
compostos predecessores (ZHAO et al., 2022). No entanto, outros estudos indicam que
há redução da toxicidade de hidrocarbonetos sob mico e rizorremediação (PAGNOUT et
al., 2006; JONER et al., 2001).

Corroborando essa visão, Shin et al. (2005) observaram que, após tratamento por
ozônio em solo contaminado com diesel comercial, não foi encontrada toxicidade para
minhocas E. Fetida, indicando que os subprodutos da degradação não apresentaram efeitos
deletérios a esses organismos terrestres.

Portanto, ao promover a degradação de hidrocarbonetos de petróleo, é importante
avaliar se há conjuntamente a redução da toxicidade dos mesmos.

2.2 Áreas contaminadas

Conforme o Manual de Gerenciamento de Áreas contaminadas da Companhia Am-
biental do Estado de São Paulo (CETESB), uma Área Contaminada (AC) "é uma área
onde existe ou existiu fonte de contaminação primária e, como resultado, contém quanti-
dades de matéria ou concentrações de substâncias, em ao menos um dos compartimentos
do meio ambiente, capazes de causar danos aos bens a proteger"(CETESB, 2021).

Após a identificação de uma área potencialmente contaminada, essa contaminação
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é confirmada e elaborado um modelo da área explicitando a situação atual do local. Uma
análise de risco é realizada e definido então a necessidade de remediação do local.

A remediação de solos contaminados deve ser realizada visando mitigar riscos à
saúde e ao meio ambiente, abordando o problema de forma química, física e biológica,
visando eliminar, remover e dispor os contaminantes, bem como restaurar o ambiente afe-
tado (OSSAI et al., 2020). São várias as técnicas disponíveis, que apresentam vantagens
e desvantagens. A escolha da técnica a ser aplicada em um local particular deve levar em
conta a concentração do contaminante, a urgência da situação, o custo, o tempo neces-
sário para a remediação e a capacidade do tratamento atingir o nível de contaminantes
necessário (RUSSELL, 2011; APARICIO et al., 2022)

Embora as intervenções físicas e químicas sejam reconhecidamente mais rápidas
e eficazes, elas possuem limitações em relação ao tamanho das áreas tratadas, são dis-
pendiosas, podem gerar poluentes secundários e têm potencial de causar danos ao meio
ambiente (HAKEEM; AKHTAR; SABIR, 2016).

Como consequência disso, a abordagem biológica é considerada uma opção viável,
aceita pela comunidade afetada pela contaminação e que promove a melhoria das carac-
terísticas do solo (COUTO et al., 2012). A biorremediação é uma técnica importante
para melhorar a saúde em países em desenvolvimento, o que destaca a necessidade de
desenvolver novos métodos e aplicá-los no Brasil (DAAR et al., 2002).

A técnica da biorremediação foi, ou está sendo, adotada em 87 áreas contaminadas
no estado de São Paulo (CETESB, 2023). Apesar do número considerável, ainda é inferior
à utilização de técnicas como remoção de solo (693) e extração de vapores (377).

2.3 Biorremediação

A biorremediação é uma tecnologia de tratamento que promove a biodegradação de
contaminantes orgânicos, através do estímulo da comunidade microbiana autóctone, com
a adição de aceptores de elétrons ou nutrientes, ou com a inoculação de microrganismos
exógenos (USEPA, 1997).

Compostos orgânicos hidrofóbicos são transportados para o interior das células
dos microrganismos por diferentes mecanismos, incluindo transporte passivo, transporte
ativo e endocitose (OK et al., 2020). Os hidrocarbonetos do petróleo são predominante-
mente decompostos por mecanismos específicos de biodegradação enzimática, que incluem
processos aeróbicos (na presença de oxigênio) ou anaeróbios (na ausência de oxigênio),
ligação de células microbianas ao substrato, por meio da produção de biossurfactantes e
emulsificantes (OSSAI et al., 2020).

No processo de obtenção de energia por microrganismos, estes assimilam hidrocar-
bonetos de petróleo em sua biomassa celular. Várias enzimas se envolvem nesse processo,
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tanto na degradação aeróbica, quanto na anaeróbia. Dentre elas estão oxigenases, pero-
xidases, oxirredutases, hidroxilases e desidrogenases (VARJANI; UPASANI, 2017).

As diversas técnicas disponíveis para a biorremediação estão divididas entre dois
grandes grupos: técnicas in situ e ex situ.

Dentre as técnicas in situ existem os exemplos de: introdução de nutrientes por
percolação ou introdução em poços (bioestímulo), bombeamento e tratamento com reinje-
ção de águas subterrâneas, air sparging e suas modificações, barreiras reativas permeáveis,
compostos liberadores de oxigênio, compostos liberadores de hidrogênio, além de intro-
dução de melaço e óleos vegetais (CETESB, 2021). Ademais, ainda é possível inocular
microrganismos no solo, técnica conhecida como bioaumento.

Muitas dessas técnicas são consolidadas e estão sendo aprimoradas ou modificadas
com a adição do biocarvão. Como testes de bioaumento (ZHANG; ZHANG; ZHANG,
2019; GUIRADO et al., 2021; GALITSKAYA; AKHMETZYANOVA; SELIVANOVS-
KAYA, 2016), bioestímulo (HUSSAIN et al., 2018; WANG et al., 2017), composto libera-
dor de oxigênio (HUNG et al., 2022), barreira reativa permeável (ZHU et al., 2022; LIU
et al., 2019).

2.4 Biochar

A presença de geosorbentes carbônicos, como carvão, querogênio e coque em solo
e sua atuação na adsorção de materiais orgânicos são amplamente conhecidos e debati-
dos (CORNELISSEN et al., 2005). A importância desses materiais na imobilização de
poluentes orgânicos motivou a aplicação de substitutos com o mesmo intuito. Estes são
conhecidos como biochar e são preparados ao pirolisar biomassa em diferentes condições,
incluindo a variação da fonte de matéria orgânica, a temperatura e o tempo, sendo uti-
lizado como solução em diversos processos sortivos (CHEN; CHEN, 2009). O biochar é
capaz de proporcionar profusos aprimoramentos como geração de bioenergia, aumento da
fertilidade do solo, sequestro de carbono, adsorção de poluentes orgânicos e inorgânicos e
aumentos na capacidade de retenção de campo, adsorção de nutrientes e aeração (WANG
et al., 2017; MIA et al., 2014).

O biochar é conhecido por sua capacidade de aprimorar as características do solo
como a disponibilidade de nutrientes, a produção agrícola e a atividade microbiana e
retenção hídrica (JIANG et al., 2016). Além disso, é um material eficiente na adsorção
de contaminantes, como hidrocarbonetos de petróleo. A aplicação de biochar auxilia na
mitigação das mudanças climáticas (estoque de carbono), controle de resíduos, produ-
ção de energia e melhora das condições do solo com benefícios sociais e/ou econômicos
(LEHMANN; JOSEPH, 2015).

Dentre as diversas abordagens consolidadas no tratamento de solos contaminados
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por petróleo, destaca-se a biorremediação, por seu baixo custo e fácil aplicação. Esse tipo
de tratamento pode incluir a ação de microrganismos, macrófitas (fitorremediação) ou a
união de ambos (rizorremediação) (HAKEEM; AKHTAR; SABIR, 2016).

A degradação de óleo cru em solo tem como principal via a mineralização dos
compostos formadores do petróleo por microrganismos (QIN; GONG; FAN, 2013). No
entanto, a eficiência do tratamento está diretamente ligada à diferentes fatores ambientais
como pH, oxigênio, temperatura e disponibilidade de nutrientes (HARITASH; KAUSHIK,
2009).

O biochar também é capaz de alterar propriedades do solo como pH, retenção de
água, sequestro de carbono, capacidade de troca catiônica, área superficial e aeração, o
que pode influenciar na atuação de microrganismos. O aprimoramento das características
do solo altera a comunidade microbiana do local (ZHU et al., 2017). Além disso, o
biochar poderia garantir abrigo para os microrganismos, promover a disponibilidade de
nutrientes, alterar a ação de enzimas, interromper a comunicação entre células microbianas
e possivelmente adsorver parte do contaminante, diminuindo sua toxicidade e garantindo
melhor atuação dos microrganismos.

No entanto, biochar também demonstrou não contribuir para o aumento na quan-
tidade de microrganismos presentes em solo contaminado por petróleo, sendo necessária
a adição de outra fonte de nutrientes, como consequência da diminuição da biodisponi-
bilidade do poluente causada pela sorção ao biocarvão (CIPULLO et al., 2019). Esse
resultado se contrasta com o de Kong et al. (2018) que buscaram observar a possível
interação de HPAs com o biochar em ambiente abiótico, concluindo que somente 20% da
concentração inicial do contaminante se degradou por ação fotolítica, sem ação significa-
tiva da sorção ao biochar que teria sido preterido em comparação com a matéria orgânica
do solo.

Os mesmos autores também afirmam que a interação entre a matéria orgânica do
solo e o biochar, além da deposição dos microrganismos nos poros do segundo juntamente
com os HPAs tornaria os poluentes mais biodisponíveis, contribuindo para a alteração da
comunidade microbiana e da degradação. Já Galitskaya, Akhmetzyanova e Selivanovskaya
(2016) concluíram que a presença de biochar aumentou a especificidade da comunidade
bacteriana e garantiu que os microrganismos adicionados pela técnica de bioaumento não
sofressem efeitos pela repentina inserção no ambiente.

Quanto à biodisponibilidade, Zhen et al. (2019) obtiveram melhores resultados
na degradação de petróleo ao adicionarem ramnolipidio (biosurfactante) juntamente ao
biochar no solo. Isso ocorre pois essa substância favorece a dissolução de hidrocarbonetos
de petróleo, tornando-os mais disponíveis. No entanto, foi possível notar diminuição
na quantidade de fungos nos microcosmos com biosurfactante, o que indicaria possível
toxicidade para esses organismos. Em contrapartida, Brown et al. (2017) concluíram que o
tratamento com ramnolipídio sozinho teve pior resultado dos ensaios realizados. O artigo
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propõe que o surfactante seja tóxico para microrganismos, citando seu efeito deletério
especialmente em bactérias gram negativas. É importante, portanto, avaliar como aditivos
no solo, visando incrementar a degradação microbiana de compostos orgânicos, interagem
com a comunidade de microrganismos do solo.

Ao realizar testes de bioaumento e bioestímulo em solo argiloso contaminado por
diesel, Chagas-Spinelli et al. (2012) notaram grande decréscimo do pH nos primeiros 17
dias de ensaio, resultando em valores menores que 5. Desta forma, houve redução também
da população bacteriana autóctone. Destaca-se, portanto, a necessidade de controlar essa
variação. A capacidade do biochar de dirimir variações no pH também é importante para
a manutenção da atividade dos microrganismos. Zhang, Zhang e Zhang (2019) notaram
que a presença desse aditivo impediu que os ácidos formados pelo consumo da matéria
orgânica contida no solo diminuíssem o pH como ocorreu nos tratamentos realizados sem
o biocarvão.

No entanto, Quilliam et al. (2013) salientam que a potencial presença de HPAs em
biochar recém-pirolisado poderia ser tóxica aos microrganismos, dificultando que estes
ocupem os poros do aditivo. Ainda assim, o biochar poderia ser benéfico na disponibili-
dade de carbono lábil para os microrganismos presentes no entorno do biocarvão.

Apesar do potencial demonstrado pelo biochar na melhoria das condições gerais
do solo como aeração, retenção de água e manutenção do pH, isso poderia não ser o
suficiente para a geração de um habitat ideal para os microrganismos (HAN et al., 2016).
Segundo Han et al. (2016), os poros do aditivo seriam menores que 1 µm, não formando
um ambiente favorável à biota microbiana. No entanto, Kong et al. (2018) concluíram
que houve maior degradação do que sorção de HPAs em solos com presença de biochar.
Isso demonstraria que o biochar foi propício para o desenvolvimento de microrganismos
em seus poros. Esta condição, portanto, se difere conforme as características morfológicas
dos biocarvões.

Alguns autores avaliaram a capacidade do biochar de remediar solos contaminados
por compostos orgânicos em biorreatores de bancada(XIONG et al., 2017; OLESZCZUK;
KOŁTOWSKI, 2017; OMONI et al., 2020; HUNG et al., 2022). A constante agitação,
fomenta o contato entre contaminantes e os microrganismos presentes no solo, além de
aumentar a aeração. Esses experimentos permitem avaliar potenciais tratamentos para
uso em campo, em um menor tempo, e costumam refletir o potencial de degradação do
contaminante no solo (ROBLES-GONZÁLEZ; FAVA; POGGI-VARALDO, 2008).

A despeito do potencial da biorremediação, o uso de somente uma tecnologia de
tratamento pode não ser suficiente para uma remediação eficiente, economicamente viável
e sustentável (CECCHIN et al., 2017).
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2.5 Compostos liberadores de oxigênio

A disponibilidade de oxigênio é considerado um dos aspectos mais importantes
para biorremediação in situ, já que os microrganismos aeróbios autóctones metabolizam
os hidrocarbonetos de petróleo (KUNUKCU, 2007). Compostos Liberadores de oxigênio
(CLO) atuam justamente reforçando essa biorremediação, já que são compostos químicos
que, quando hidratados, liberam oxigênio de forma gradual, aumentando a biodegradação
de moléculas orgânicas (KOENIGSBERG; SANDEFUR, 1999).

O Oxygen Releasing compoud (ORC®) originalmente era um composto patenteado
formado por fosfato e peróxido de magnésio (FRAGKOU et al., 2021). Com o passar
do tempo, essa nomenclatura passou a ser aplicada a diversos compostos com capacidade
de liberar oxigênio quando hidratados. Muitos desses materiais são sólidos e são muitas
vezes utilizados in-situ ou ex-situ misturados em água, formand ’o uma lama (KOENIGS-
BERG; SANDEFUR, 1999). ORCs manufaturados são aplicados no campo desde os anos
90 para o tratamento de BTEX em águas subterrâneas (ODENCRANTZ; JOHNSON;
KOENIGSBERG, 1996).

Especificamente no contexto de hidrocarbonetos de petróleo, vários pesquisadores
exploraram o uso de diferentes materiais com o propósito de mitigar a contaminação.
Menendez-Vega et al. (2007), por exemplo, alcançaram uma redução na contaminação ao
injetar peróxido de hidrogênio continuamente por 8 meses em água subterrânea contami-
nada por diesel, observando concomitantemente um aumento na comunidade microbiana
nos primeiros 3 meses. Já em um estudo aplicando MgO2 por 120 dias em água subter-
rânea contaminada com gasolina, Kunukcu (2007) identificou uma redução significativa
entre 95,45% e 99,04% nos compostos BTEX.

O peróxido de cálcio (CaO2) é um peróxido do metal comumente utilizado como
um CLO (MCCORMAC; BEAZLEY, 2020). Usualmente, o mecanismo da formação do
oxigênio é atribuido a um mecanismo de reação de duas fases, com a formação prévia de
H2O2 como apresentado nas Equações 1 e 2. No entanto, outros autores destacam que
existe a possibilidade de geração sem a necessária formação de H2O2, por um mecanismo
paralelo, como apresentado nas Equações 3 e 4 (LU; ZHANG; XUE, 2017).

CaO2(s) + 2H2O(l) H2O2(aq) + Ca(OH)2(aq) (1)

H2O2(aq) + H2O2(aq) O2(g) + 2H2O(l) (2)
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CaO2(s) + H2O(l)
1
2 O2(g) + Ca(OH)2(aq) (3)

CaO2
1
2 O2 + CaO (4)

O processo de liberação de H2O2 a partir do peróxido de cálcio ocorre em uma faixa
de pH que varia de 3 a 11. Além da liberação de oxigênio molecular, o H2O2 se converte
em espécies reativas de oxigênio como o radical hidroxila (HO•) e o superóxido (O –

2 •),
estes com capacidade de contribuir na degradação de compostos recalcitrantes (HUNG et
al., 2022).

O peróxido de cálcio, um dos mais estáveis peróxidos inorgânicos, é amplamente
aplicado para o tratamento de efluentes, compostos orgânicos voláteis, inibição de cia-
nobactérias e para remediação de solo e águas superficiais (LU; ZHANG; XUE, 2017).
Huang et al. (2015) adotaram CLO composto por CaO2, bentonita, cimento Portland,
areia e água para a remoção de NH +

4 em ensaios de coluna. A presença do CLO aumen-
tou a degradação microbiana do íon amônio ao promover sua nitrificação, demonstrando
o potencial desses materiais na liberação de oxigênio em meio aquoso.

Ensaios em biorreatores de bancada foram realizados para avaliar a eficiência de
degradação de BTEX em água subterrânea por 3 diferentes compostos com CaO2 em
sua composição durante dois meses (MASTORGIO et al., 2019). Os autores observaram
maior degradação em todos os os tratamentos com o aditivo, quando comparados com o
controle.

Dado o crescente interesse na capacidade do biochar de incrementar a biodegra-
dação de compostos orgânicos, pesquisadores vêm buscando atrelar as potencialidades
de CLOs e biochar. Li et al. (2019) testaram uma barreira reativa fabricada em pallets
contendo, entre outras substâncias, biochar e peróxido de cálcio e obtiveram remoção de
quase 100% de fenantreno da água após 450 dias.

Shen et al. (2023) modificiaram biochar produzido a partir de biomassa de bambu
com a adição de CaO2 em sua composição e avaliaram a capacidade desse composto em
degradar diesel em água. Os autores obtiveram resultados positivos, tanto na degradação
dos hidrocarbonetos, como no incremento da comunidade microbiana, quando comparado
com o controle.

Utilizando conjuntamente biochar formado a partir da biomassa de jacinto-de-água
(Eichhornia crassipes) e peróxido de cálcio, Hung et al. (2022) avaliaram a degradação
de 4-n-Nonilfenol em sedimento atingindo 71% de eficiência após 12h, demonstrando o
potencial desse tratamento na remoção de compostos orgânicos.
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3 MATERIAIS E MÉTODOS

3.1 Coleta e caracterização do solo

O solo superficial (0-20 cm) foi coletado na bacia de contenção de um tanque de
armazenamento de hidrocarbonetos pertencentes a uma empresa atacadista de derivados
de petróleo no estado do Rio de Janeiro. O solo, que provém de jazida de uma área de
mineração, é colocado sobre o local e assentado com auxílio do próprio trator. Em caso
de contaminação, o solo é removido do local e levado para co-processamento.

No caso da bacia onde houve a coleta, o solo havia sido recentemente posicionado,
não havendo histórico de contaminação no local. Foram coletados aproximadamente 100
kg de solo úmido utilizando ferramentas como pás, enxadas e picaretas.

A amostra foi transportada até o Laboratório de Mecânica dos Solos (LMS) da
UERJ, localizado no bairro de São Cristóvão, RJ. Em seguida, o solo foi seco ao ar,
destorroado e peneirado por peneira #10 (2 mm). As amostras foram armazenadas em
temperatura ambiente em sacolas plásticas. No mesmo laboratório, foi realizada a ca-
racterização geotécnica do solo através de ensaios de Limite de plasticidade (NBR 7180),
Limite de liquidez (NBR 6459) e Análise granulométrica (NBR 7181) (ABNT, 2016b;
ABNT, 2016a; ABNT, 2016d). Ademais, foi feito o ensaio de compactação (NBR 7182)
(ABNT, 2016c). Na Figura 1 estão apresentadas imagens tanto da coleta, quanto do
procedimento para a secagem do solo.
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Figura 1 – Coleta e manejo da amostra de solo de bacia de
contenção de tanque de armazenamento de
hidrocarbonetos de petróleo.

(a) (b)

(c)

Legenda: (a) Procedimento de coleta do solo. (b)
Profundidade máxima coletada em torno 20 cm.
(c) Procedimento de secagem do solo.

Fonte: O autor
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Uma alíquota do solo coletado, em torno de 5 kg, foi transportada para o Labora-
tório de Engenharia Sanitária (LES). Foi preparada suspensão de solo em água destilada
em proporção 1:2 solo:água (m/m) por 24h. Em seguida, o conjunto foi centrifugado por
15 minutos a 2500 rpm e o sobrenadante analisado para pH, condutividade, cloreto e
nitrogênio amoniacal, seguindo metodologias do Standard Methods (RICE et al., 2012).
Os métodos e os equipamentos utilizados estão apresentados no Quadro 1.

Quadro 1 – Parâmetros fisico-químicos da suspensão de solo limpo.

Parâmetro Método Equipamento
pH 4500 – H+ B Eletrodo Quimis/QH004
Condutividade elétrica 2510 B Eletrodo MS Tecno-

por/mCA
Cloreto 4500-Cl- B Titulação
Nitrogênio amoniacal 4500-NH3 D Eletrodo seletivo Orion 290

A
Carbono Orgânico Total
(COT)

5310 B Shimadzu SSM-5000A Solid
Sample Combustion Unit

Fonte: Rice et al. (2012)

Além disso, foi realizada determinação de matéria orgânica, seguindo metodologia
de Teixeira et al. (2017). Posteriormente, o solo foi enviado para o Centro de Estudos e
Análises Agropecuárias e Ambientais (CEAgro), da Universidade Federal Rural do Rio
de Janeiro (UFRRJ) para análise de fertilidade (TEIXEIRA et al., 2017) e de metais
(USEPA, 1996a).Os métodos e os parâmetros analisados estão apresentados nos Quadros
2 e 3.

Quadro 2 – Parâmetros e métodos para análise de fertilidade do solo.

Parâmetro Método
Fósforo total Mehlich-1
Potássio Mehlich-1
Sódio Mehlich-1
Cálcio KCl mol L
Magnésio KCl mol L
Capaciade de Troca Catiônca (CTC) Soma bases trocáveis + (H + Al)
Nitrogênio Saturação Na
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Quadro 3 – Parâmetros e
metódos para
análise de
metais no solo.

Parâmetro Método
Alumínio USEPA 3050
Cádmio USEPA 3050
Zinco USEPA 3050
Chubo USEPA 3050
Cobre USEPA 3050
Ferro USEPA 3050
Manganês USEPA 3050
Níquel USEPA 3050
Cobalto USEPA 3050
Cromo USEPA 3050

No Laboratório de Engenharia Sanitária, o solo também passou por análise de Es-
pectrometria no Infravermelho por Transformada de Fourier (FTIR). Utilizou-se o equi-
pamento Shimadzu IRTracer-100 com o acessório para obtenção de espectros por Reflexão
Total Atenuada (ATR). Foram realizados 45 scans na faixa de 400 a 4000 cm-1 com uma
resolução de 4 cm-1.

3.2 Peróxido de cálcio

O peróxido de cálcio 75% foi adquirido na companhia Sigma-Aldrich®. O pó de
cor branco amarelado com partículas de 0,074 mm é de número CAS 78403-22-2. Esse
material também foi analisado por FTIR de maneira correlata ao que fora feito com o
solo.

3.3 Produção e caracterização do biochar

O biochar foi derivado de biomassa de eucalipto (Eucalyptus sp.) e produzido em
uma unidade destinada à fabricação de carvão para a indústria siderúrgica, localizada
no município de Bom Despacho, MG. O processo de produção do biocarvão envolveu a
pirólise da biomassa em um forno do tipo "rabo quente", uma tecnologia tradicionalmente
utilizada no Brasil. Esses fornos são de fácil construção e operação, representando uma
evolução em relação aos fornos de trincheira historicamente empregados, mantendo a
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simplicidade operacional e sendo economicamente acessíveis (IBAMA, 1999). O tempo
de residência durante a pirólise foi de 70 a 80 horas, com temperatura mantida em torno
de 450 °C.

Uma alíquota do biochar foi enviado a Escola Superior de Agricultura Luiz de
Queiroz (ESALQ) da Universidade de São Paulo (USP) para análise de nutrientes.

Para avaliar a possível presença de metais no biochar produzido, realizou-se uma
análise por meio de espectrômetro de fluorescência de raios X portátil (pXRF), conforme
detalhado na pesquisa conduzida por Pereira et al. (2021). De forma concisa, amostras
do carvão foram trituradas utilizando almofariz de ágata e analisadas no "Modo solo"por
180 segundos, em triplicata. Os elementos alvo da análise compreendiam arsênio (As),
chumbo (Pb), cádmio (Cd), níquel (Ni), ferro (Fe), zinco (Zn), cobre (Cu), manganês
(Mn), antimônio (Sb), prata (Ag), bário (Ba) e cromo (Cr).

As concentrações aferidas de metais no biochar estão apresentadas na Tabela 1.

Tabela 1 – Metais no biochar

Parâmetro Concentração
As (mg kg-1) nd
Pb (mg kg-1) 3
Cd (mg kg-1) 12
Hg (mg kg-1) nd
Ni (mg kg-1) nd
Fe (mg kg-1) 246
Zn (mg kg-1) 2
Cu (mg kg-1) nd
Mn (mg kg-1) 412
Sb (mg kg-1) nd
Ag (mg kg-1) 46
Ba (mg kg-1) 23
Cr (mg kg-1) nd

Legenda: nd: não detectado
Fonte: Pereira et al. (2021)

A concentração de prata (Ag) no biochar excede os limites estabelecidos para a
prevenção agrícola pela Resolução Conama 420 de 2009, fixados em 25 mg kg-1 (CO-
NAMA, 2009). No caso do cádmio (Cd), os valores ultrapassam os limites recomendados
para uso agrícola e residencial, estabelecidos respectivamente em 3 e 8 mg kg-1.

Ao comparar com os valores de referência sugeridos pela IBI (2016), observa-se que
o biochar não ultrapassa nenhum dos parâmetros. Entretanto, ao seguir as orientações da
EBC (2012), a presença de Cd no biochar excede o recomendado, que é de 0,8 mg kg-1.

Esses metais têm como principal fonte a biomassa utilizada na produção do biochar,
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podendo ser concentrados durante o processo de fabricação (EBC, 2012). Espécies de
eucalipto já demonstraram a capacidade de acumular Cd em suas raízes e partes aéreas
que estavam presentes anteriormente no solo (SOARES et al., 2005). Esta poderia ser
a origem desse metal no biochar, mas estudos mais aprofundados são necessários para
confirmar esses resultados, abrangendo tanto a metodologia de detecção quanto as causas
subjacentes a esses achados.

O biochar foi submetido a um processo de trituração utilizando almofariz e pistilo
de vidro, seguido de análise por Espectrometria no Infravermelho por Transformada de
Fourier (FTIR). A metodologia empregada foi correlata àquela realizada para o solo,
incluindo o uso do acessório ATR.

3.4 Ensaio de biodegradação

O ensaio de biodegradação e as subsequentes análises ecotoxicológicas estão resu-
midos no esquema apresentado na Figura 2.

Figura 2 – Fluxograma com resumo das etapas realizadas para o ensaio de biodegradação de
hidrocarbonetos em solo contaminado por diesel

Solo, BC, Pe, BP

Ensaio ecotoxicológico
Vibrio fischeri

Lactuca sativa

Ensaio de biodegradação

Análises fisico-químicas

Análises microbiológicas
BHT
BDD

Ensaios ecotoxicológicos
Vibrio fischeri
Artemia sp.

Legenda: BC: Solo + 5% biochar; Pe: Solo + 1% CaO2; BP: Solo + 5% biochar + 1% CaO2;
BHT: Bactérias heterotróficas totais; BDD: Bactérias degradadoras de diesel

3.4.1 Preparo dos biorreatores de bancada

O solo foi contaminado artificialmente por diesel S10 obtido na mesma empresa
atacadista onde foi coletado o solo. A proporção de diesel utilizada foi de 20.000 mg/kg.
Buscou-se realizar uma contaminação que não afetasse de maneira decisiva a atividade
microbiana do solo, impossibilitando, assim, avaliar o potencial do tratamento proposto.
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Zhen et al. (2019), por exemplo, analisaram que concentração de 50.000 mg/kg de hidro-
carbonetos de petróleo afeta a atividade enzimática dos microrganismos do solo.

O solo foi revolvido vigorosamente durante 5 minutos em receptáculo de alumínio
e mantido em repouso durante 30 dias no escuro e em temperatura ambiente para que o
sistema se estabelecesse e o contato entre o diesel e o solo fosse homogêneo (ALMEIDA,
2011). Na Figura 3, está apresentado o receptáculo onde o solo foi mantido. O frasco foi
envolvido em saco plástico para evitar a perda de voláteis.

Figura 3 – Condições em que o solo foi
mantido pós contaminação.
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A escolha da metodologia por meio de biorreatores foi motivada pela interação
contínua entre a água e o solo, o que intensifica a degradação dos compostos orgânicos.
Essa abordagem permite a obtenção de resultados de maneira mais rápida e tem sido
empregada para avaliar tratamentos destinados à implementação posterior em campo
(MASTORGIO et al., 2019; EZIUZOR; OKPOKWASILI, 2013; MADDELA et al., 2016).

Alíquotas de 50g do solo contaminado foram adicionados nos Erlenmeyers pre-
viamente descontaminados com diclorometano e acetona e esterilizados por autoclave a
temperatura de 120 °C por 15 minutos. Em seguida, foram adicionados os aditivos se-
guindo a proporção de 5% (m/m) (OLESZCZUK; KOŁTOWSKI, 2017) para o biochar
e 1% (m/m) para o peróxido de cálcio. Os procedimentos experimentais incorporaram
a introdução de biochar (BC), peróxido de cálcio (CaO2) isoladamente, e a combinação
de ambos (BP) no solo, seguindo as proporções mencionadas. Adicionalmente, foram
elaborados dois conjuntos de controle: um apenas com a adição do solo contaminado (C)
e outro com solo previamente autoclavado por 15 minutos a 120 °C, designado como con-
trole abiótico (CA). Foram adicionados sulfato de amônio ((NH4)2SO4) e fosfato de sódio
dibásico anidro (Na2HPO4) para obter proporção C:N:P em 100:10:1.

Então foi adicionada solução normal de NaCl 0,85% (m/m) em proporção 1:4
massa do solo:solução (EZIUZOR; OKPOKWASILI, 2013; SAEZ et al., 2014; SABATÉ;
VINAS; SOLANAS, 2004). Buscou-se obter a menor proporção possível, com o objetivo
de obter massa de solo suficiente, mas mantendo a trabalhabilidade do solo. A utilização
de solução de NaCl foi realizada com o intuito de preservar as comunidades microbianas
presentes no solo. A possível utilização de água destilada, por exemplo, causaria um
distúrbio osmótico nos microrganismos.

Os erlenmeyers foram selados utilizando 2 camadas de papel alumínio seguida por
outra de plástico filme. Os reatores de bancada foram mantidos em temperatura ambiente
e no escuro por 30 dias. A temperatura foi aferida e anotada diariamente nos dias em
que o laboratório de engenharia sanitária, onde as análises foram realizadas, se encontrava
acessível, resultando em 17 medições com temperatura média de 26, 8±1, 96 °C. O sistema
foi mantido a 100 rpm em mesa agitadora. A mesa agitadora foi mantida em uma caixa
de papelão, mantendo o sistema sem a incidência de luz. 150g de solo contaminado foram
armazenados a -4 °C para posterior análise de HTPs. Na Figura 4, é possível observar o
sistema de biorreatores de bancada montado.
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Figura 4 – Reatores de bancada.

Após 24h em agitação, 20 mL do conteúdo dos erlenmeyer foi removido para prove-
tas de vidro. Como o biochar flotava nos biorreatores, ao verter o conteúdo em provetas,
alguma fração do material poderia ser recolhida, alterando os tratamentos. Por conta
disso, os tratamentos envolvendo o biochar (BC e BP) a remoção do sobrenadante foi
realizada com pipetas volumétricas de vidro previamente descontaminadas. Esse procedi-
mento foi repetido 14 e 28 dias após o início do ensaio. Durante a remoção do sobrenadante
após 1 dia do início de ensaio, um erro operacional impediu que houvesse a coleta em uma
réplica do controle e uma do controle abiótico, sendo as análises então realizadas somente
para três dos reatores nos controles.

Em seguida, o material foi filtrado em membrana de fibra de vidro de 0,7 µm e
o líquido foi analisado quanto às suas características físico-químicas. O solo foi, então,
deixado assentar por 1h. Uma alíquota de 1 mL do sobrenadante foi removido para análise
de bactérias heterotróficas e 1 mL foi removido para análise de bactérias degradadoras de
diesel.

No final do tempo de ensaio, amostras de solo de cada erlenmeyer foram trans-
feridas para uma embalagem de alumínio e mantido em estufa a 40 °C para secagem
(OLESZCZUK; KOŁTOWSKI, 2017; SOUZA, 2007), totalizando 72 horas. Em seguida,
parte das amostras foi mantida em refrigeração para posteriores análises de ecotoxicidade
e outra parte das amostras foi transportada para análise de hidrocarbonetos totais de
petróleo (HTPs) no Centro de Pesquisas, Desenvolvimento e Inovação Leopoldo Américo
Miguez de Mello (CENPES) da Petrobras.
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3.4.2 Análises físico-químicas

3.4.2.1 pH

As análises de pH foram realizadas utilizando eletrodo conforme a metodologia
4500 – H+ B do Standard Methods (RICE et al., 2012). Foi utilizado o pHmetro Qui-
mis/QH004.

3.4.2.2 Condutividade

A análise de condutividade elétrica seguiu metodologia 2510 B do Standard Methods,
método utilizando eletrodo (RICE et al., 2012). O equipamento utilizado foi o eletro MS
Tecnopor/mCA com os sobrenadantes dos reatores.

3.4.2.3 Salinidade

A salinidade foi determinada por refratômetro portátil de alta resolução para sali-
nidade RTS-101ATC.

3.4.2.4 Demanda Química de Oxigênio (DQO)

Foi realizada diluição em 1:4 para todas as amostras, já que a alta concentração de
cloreto proveniente do NaCl adicionado às amostras forma precipitados, impossibilitando
a leitura de maneira fidedigna. Foi seguida metodologia detalhada no Standard methods
(5220 D) (RICE et al., 2012).

3.4.2.5 Dureza

A metodologia empregada seguiu o preconizado pelo Standard Methods, metodo-
logia 2340 C, método de titulação (RICE et al., 2012). Foi necessária diluição de todas as
amostras, por haver pouca disponibilidade de volume para realizar os ensaios. Os volumes
utilizados variaram entre 5 e 10 mL de acordo com o volume de amostra disponível.
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3.4.3 Determinação de hidrocarbonetos de petróleo no solo

A extração das amostras de solo seguiu a metodologia descrita no procedimento
USEPA 3540C, utilizando a técnica de Soxhlet (USEPA, 1996d). As amostras foram pre-
viamente destorroadas e homogeneizadas. Uma quantidade de 10 g de solo foi combinada
com 15 g de terra diatomácea, e p-terfenil-d14 foi adicionado como "surrogate". Essa
mistura foi, então, submetida à extração no sistema Soxhlet, utilizando o solvente diclo-
rometano por aproximadamente 18 horas. O extrato resultante passou por um processo
de purificação por cromatografia em coluna.

Para a quantificação de hidrocarbonetos totais de petróleo, foi feito "cleanup"do
extrato em coluna cromatográfica segundo as metodologias 3630c e 3611b da USEPA
(USEPA, 1996c; USEPA, 1996b). Nessa coluna foram acrescentados 5% de silica gel e 1%
de alumina desativada. A eluição foi realizada com 10 mL de n-hexano para obtenção da
fração 1, extrato utilizado para determinação de hidrocarbonetos alifáticos. A eluição da
fração 2, utilizada para determinação de HPAs, foi realizada com uma mistura em razão
1:1 (v/v) de diclorometano e n-hexano.

Para a quantificação dos hidrocarbonetos totais de petróleo, foram utilizados as
duas frações obtidas anteriormente. A determinação seguiu a metodologia 8015C da
USEPA (USEPA, 2007). A análise foi realizada por um cromatógrafo gasoso, acoplado a
um detector de ionização de chamas modelo CG Agilent Technologies 8890A. A tempera-
tura do injetor foi de 300 °C, o gás de arraste empregado foi o hélio e o volume de injeção
foi de 2 µL.-

Para o cálculo de remoção de HTPs foi usada a Equação 5 .

Remocão de HTPs = C0 − Ct

C0
× 100% (5)

Onde:

C0 = Concentração inicial em mg kg-1

Ct = concentração em determinado tempo em mg kg-1

A biodegradação de hidrocarbonetos por bactérias com biochar já foi descrita an-
teriormente como um modelo de cinética de primeira ordem (SAEED et al., 2023). Nesse
contexto, a constante de degradação dos hidrocarbonetos foi calculada com base nesse
comportamento, empregando a Equação 6.

lnC0/Ct = kt (6)

Onde:
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t = Tempo em dias
k = Constante de degradação de primeira ordem

3.4.4 Análises microbiológicas

Foram realizadas duas análises de bactérias durante a execução do ensaio de bi-
orremediação: bactérias heterotróficas totais (BHT) e bactérias degradadoras de diesel
(BDD). No total, foram preparadas 270 placas para a quantificação de microrganismos.

3.4.4.1 Bactérias heterotróficas totais

A quantificação de BHT foi realizada para os tratamentos de BP e para o controle
(C). O procedimento seguiu o método de espalhamento em superfície.

A mesa agitadora contendo os biorreatores foi pausada, deixando o solo decantar
por 1h. 1 mL do sobrenadante foi recolhido no interior do fluxo laminar com pipetas de
vidro previamente descontaminadas. Foram escolhidos aleatoriamente dois erlenmeyers
das quadruplicatas existentes. Essas alíquotas então foram diluídas em série em solução
de 0,85% de NaCl de 10-1 a 10-4. Este procedimento, assim como o seguinte espalhamento
nas placas, foi realizado em fluxo laminar. Somente as diluições de 10-2, 10-3 e 10-4 foram
plaqueadas.

O meio agar triptona de soja (trypticase soy agar) conhecido como meio TSA foi es-
colhido para esta análise de BHT (BRASIL et al., 2006; JAROSŁAWIECKA; PIOTROWSKA-
SEGET, 2022). O meio TSA pode ser usado como meio de cultura para cultivo de bacté-
rias e fungos fastidiosos e não fastidiosos, sendo possível a inoculação de microrganismos
aeróbios e aneróbios (Merck Milipore, 2018).

O meio foi preparado de acordo com recomendações do fabricante (40 g/L) e man-
tido em agitação e aquecimento até dissolução do material. A solução foi então auto-
clavada por 15 minutos a 120 °C. O meio foi mantido na autoclave para manutenção de
temperatura e seu posterior uso.

O meio liquefeito foi vertido nas placas de Petri descartáveis estéreis (90x10mm)
no interior do fluxo laminar. Após o enrijecimento do meio, uma alíquota de 100 µL de
cada diluição foi posicionada na superfície do meio e espalhada de maneira uniforme com
auxílio de uma alça de Drigalski de vidro flambada à chama antes e após o uso.

As placas foram então mantidas a 30 °C em incubadora por 5 dias até a contagem
de colônias e os resultados expressos em unidades formadoras de colônia (UFC) por grama
de solo seco (UFC/g solo) (SAEED et al., 2023). As colônias foram contadas nas diluições
em que o número de colônias variou entre 20 e 200. Se o valor encontrado fosse abaixo
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dessa faixa, a contagem foi realizada e o valor foi apresentado como uma estimativa
(ASTM, 1998).

Esta quantificação foi realizada 1, 7, 14, 21 e 28 dias após o início do ensaio.
Observando as quantificações realizadas nos dias anteriores, o mesmo procedimento foi
empregado para somente uma réplica do biorreator com biochar no dia 28 de ensaio. Na
Figura 5 está apresentado o resumo esquemático do ensaio realizado.

Figura 5 – Esquema do processo de quantificação de bactérias
heterotróficas totais.

Fonte: O autor.

3.4.4.2 Bactérias degradadoras de diesel

Este ensaio foi realizado de maneira correlata ao de bactérias heterotróficas totais.
Desta vez, foi realizado para todos os tratamentos propostos, ou seja, controle (C), controle
abiótico (CA), biochar (BC), peróxido (Pe), e biochar + peróxido (BP). Foi utilizada
metodologia do espalhamento em superfície do meio com amostras do sobrenadante dos
biorreatores.

Foi empregado meio mineral mínimo (MM) como meio de cultura, com a adição
de diesel como fonte de carbono para promover o crescimento das bactérias degrada-
doras de diesel (BDD). A composição do MM foi a seguinte: 1 g de K2HPO4; 0,6 g
de Na2HPO4·7 H2O; 0,2 g de MgSO4·H2O; 0,2 g de KCl; 1 g de NaNO3; em 1000
ml de água destilada, suplementada com 1% de solução de elementos-traço (12,5 mg de
H3BO3; 50 mg de CaSO4·H2O; 25 mg de CoCl2·H2O; 50 mg de CuSO4·7 H2O; 5
mg de MnCl2·4 H2O; 25 mg de NaMoO2·2 H2O; 5 mg de NiCl2·6 H2O; 7,5 mg de
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ZnSO4·7H2O; 750 mg de Fe(NH4)2(SO4)2·6H2O; em 250 ml de água destilada) e 20
g/L de agar (PARK; CRAGGS, 2010).

O meio foi autoclavado a 120 °C por 15 minutos. Em seguida, de maneira assép-
tica, o diesel previamente filtrado em membrana de 0,22 µg foi adicionado ao meio na
proporção de 0,1% (v/v), em um fluxo laminar (AGAMUTHU; TAN; FAUZIAH, 2013).
Esse procedimento visou garantir que o diesel estivesse livre de microrganismos antes do
espalhamento das amostras. O meio foi agitado vigorosamente antes de ser transferido
para as placas de Petri.

Aleatoriamente, foram selecionadas duas das quadruplicatas dos biorreatores para
cada tratamento, e uma alíquota de 1 mL do sobrenadante foi colhida. Desse volume,
alíquotas de 100 µL foram então uniformemente espalhadas sobre o meio após seu endu-
recimento, com o auxílio de uma alça de Drigalski.

As placas foram armazenadas em estufas a 30 °C por 14 dias, e em seguida, foram
contadas as unidades formadoras de colônias (UFC) por grama de solo (UFC/g solo).
Quando o número de colônias ultrapassou o estipulado (20-200), a contagem foi estimada
traçando quadrados de 4 cm2 na placa, contando em um deles e multiplicando por 16.
Em tais casos, o número foi considerado como estimado. Esse procedimento foi repetido
1, 14 e 28 dias após o início do ensaio de biorremediação. Um resumo do ensaio está
apresentado na Figura 6.

Figura 6 – Esquema do processo de quantificação de bactérias
degradadoras de diesel

Fonte: O autor.
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3.5 Ensaios ecotoxicológicos

3.5.1 Lactuca sativa

Os testes de germinação tiveram o intuito de aferir se o tratamento proposto com
biochar e peróxido de cálcio apresentaria efeitos negativos aos vegetais. Foi escolhido
manter o solo original como branco já que ele não possuía histórico de contaminação. Fo-
ram utilizadas sementes de alface (Lactuca sativa), organismo recomendado para avaliação
ecotoxicológica de substâncias em solo (USEPA, 2012).

Os ensaios de germinação foram conduzidos conforme a metodologia proposta por
Rabelo et al. (2018). Foram separadas alíquotas de 150g de solo para cada tratamento,
que incluíam um branco (B), composto unicamente do solo limpo coletado na bacia de
contenção, 5% m/m de biochar (BC), 1% m/m de peróxido de cálcio (PE), e uma mis-
tura de peróxido e biochar nas proporções mencionadas (BP). O solo foi vigorosamente
misturado aos aditivos por 5 minutos para garantir homogeneização.

Posteriormente, o solo foi umedecido com água destilada até atingir 40% da umi-
dade teórica e foi homogeneizado para garantir umidade constante em todas as réplicas.
As amostras foram mantidas em repouso por 24h em frasco vedado e escuro. Com o intuito
de certificar a umidade real do solo, foram coletadas alíquotas do material e submetidas
à metodologia de determinação de umidade descrita em Teixeira et al. (2017).

Massa seca de 30g do solo foi adicionada a placas de Petri de plástico estéreis, com
aproximadamente 15 cm de diâmetro. Em cada placa, um papel de filtro foi colocado sobre
o solo, de maneira que o mesmo ficasse úmido, e 10 sementes de alface foram dispostas
sobre ele com o auxílio de pinças de alumínio. Totalizaram, então, 40 sementes para cada
tratamento. As sementes aplicadas no ensaio foram da empresa ISLA do mesmo lote,
sendo selecionadas visualmente as que eram do mesmo tamanho e cor, rinsadas com água
destilada e secas ao ar sobre papel de filtro.

Todos os procedimentos foram realizados em quadruplicata, e as placas foram
mantidas a uma temperatura constante de 23°C por 132 horas, sem exposição à luz. As
contagens das sementes germinadas foram realizadas em 48, 96 e 132 horas após o início
do ensaio. Ao final das 132 horas, foram medidas as raízes e as partes aéreas das sementes
germinadas com a utilização de um paquímetro digital Digimess.

Em posse dos resultados, foram definidos os seguintes indicadores: germinação das
sementes (GS), germinação relativa das sementes (GRS), crescimento radicular relativo
(CRR) e índice de germinação (IG) (LUO et al., 2018; MARMIROLI et al., 2022). Esses
indicadores estão expressos nas Equações 7, 8, 9, 10, respectivamente. Adicionalmente, o
Índice Parte Aérea/Raiz (IPAR), proposto por Marmiroli et al. (2022), foi calculado pela
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Equação 11.

GS = G

Gt

× 100% (7)

Onde:

G = Número de sementes germinadas
Gt = Número total de sementes plantadas

GRS = Gsa

Gsc

× 100% (8)

Onde:

Gsa = Número de sementes germinadas (amostra)
Gsc = Número de sementes germinadas (controle)

CRR = Lra

Lrc

× 100% (9)

Onde:

Lra = Comprimento total das raízes em mm (amostra)
Lrc = Comprimento total das raízes em mm(controle)

IG = Gsa × Lra

Gsc × Lrc

× 100% (10)

IPAR = Lmc

Lmr

× 100% (11)

Onde:

Lmc = Comprimento médio do caule em mm
Lmr = Comprimento médio da raiz em mm

3.5.2 Vibrio fischeri

O ensaio de Vibrio fischeri Microtox® seguiu as diretrizes estabelecidas pela norma
ABNT NBR 15411-3 para a bactéria liofilizada (ABNT, 2021a). Vibrio fischeri, uma bac-
téria gram-negativa, flagelada e não patogênica, é conhecida por prosperar em ambientes
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marinhos subtropicais e temperados (ABBAS et al., 2018). Devido a essa característica,
seu crescimento ótimo ocorre em temperaturas entre 24 e 28 °C, associadas a ambientes
salinos (CHRISTENSEN; VISICK, 2020). A luminescência exibida por este organismo é
diretamente proporcional à sua atividade metabólica, vinculada à respiração e à cadeia
transportadora de elétrons, proporcionando uma maneira de analisar a toxicidade sub
letal de xenobióticos para essas bactérias (PARVEZ; VENKATARAMAN; MUKHERJI,
2006; ABBAS et al., 2018). Desta forma, através deste mecanismo, é possível observar
possível toxicidade sub-letal às bactérias.

O ensaio foi conduzido para os aditivos dos tratamentos propostos (CaO2 e bio-
char), assim como para suas respectivas misturas com o solo antes da contaminação, e
para o solo após o ensaio de biodegradação (C, CA, BC, Pe, BP).

O ensaio foi conduzido utilizando solo previamente seco em estufa a 40 °C por 72
horas, até que sua massa se mantivesse constante. Foram preparados elutriatos do solo
contaminado antes e após o ensaio de biorremediação, em uma proporção de 1:4 por 24
horas com solução de NaCl 2% (ABNT, 2021b). Em seguida, o conjunto foi centrifugado
a 2500 rpm por 15 minutos, e as análises foram realizadas com o sobrenadante.

Foi utilizado o equipamento M500 analyzer. As amostras foram testadas em dupli-
catas para cada amostra, ou diluição. A luminescência foi medida após 5, 15 e 30 minutos
de contato entre amostras e bactérias.

O cálculo de inibição de luminescência foi feito através das Equações 12 e 13
(MIRJANI; SOLEIMANI; SALARI, 2021).

KF = ICt

IC0
(12)

Onde:

KF = Fator de correção
ICt = Luminescência no controle em determinado tempo
IC0 = Luminescência inicial do controle

Inibição (%) = 100 − ITt

IT0 ×KF
× 100 (13)

Onde:

ITt = Luminescência da amostra em determinado tempo
IT0 = Luminescência inicial da amostra

Para o cálculo do CE50 foi utilizado o pacote "ecotoxicology"do software Rstudio
(GAMA, 2014; R Core Team, 2023).
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3.5.3 Artemia sp.

O procedimento adotado seguiu as recomendações estipuladas pela ABNT NBR
16530, que regula ensaios de ecotoxicidade aguda com Artemia sp. (ABNT, 2021c). A
Artemia sp. é um microcrustáceo planctônico do filo Arthropoda e classe Brachiopoda.
Este ensaio consiste na exposição de náuplios de Artemia na fase II ou III a concentra-
ções crescentes de uma substância, ou amostra ambiental específica para determinação
qualitativa ou quantitativa de efeito tóxico.

As amostras obtidas para o solo pós-tratamento foram recolhidas após secagem e
coletadas alíquotas iguais de cada reator e homogeneizadas. Essas amostras compostas
foram utilizadas para a produção do elutriato (ABNT, 2021b).

As amostras de solo, tanto antes quanto após o tratamento, foram mantidas por
24 horas em agitação em erlenmeyers de 250 mL a 120 rpm com água reconstituída na
proporção de 1:4 massa:massa, visando à produção do elutriato do solo (ABNT, 2021b;
ABNT, 2021c). Posteriormente, o conjunto solo + água de cultivo foi transferido para
tubos falcon de plástico e centrifugado a 2500 rpm. O sobrenadante resultante foi removido
e utilizado para os ensaios, sendo os elutriatos armazenados em geladeira e utilizados em
menos de 24 horas.

À água salina artificial, foram adicionados 0,30 g/L de cistos de Artemia sp., con-
tidos em um frasco de eclosão, empregando um funil de separação como recipiente. Este
frasco foi incubado a 23 °C no escuro por 24 horas. Ao término desse período, uma fonte
de luz foi incidida para atrair os náuplios na fase I para o fundo do funil de separação. A
válvula foi aberta e as artêmias posicionadas em béquers. Os organismos foram mantidos
em um béquer na mesma temperatura e no escuro. O ensaio foi realizado 24 horas após
esse procedimento, utilizando os náuplios na fase II.

Os ensaios foram conduzidos em béqueres de 25 mL, utilizando 10 mL de amostra
e 10 organismos por béquer em quadruplicata para cada amostra. Os frascos foram
mantidos a 23 °C sem fotoperíodo por 48 horas em uma incubadora. Foram realizadas
duas medições de imobilidade dos organismos, uma após 24h e outra após 48h do início
do ensaio. Foi realizado teste qualitativo, sem diluições do elutriato. Foi feito então o
cálculo da porcentagem de mortalidade como expresso na Equação 14 (MANFRA et al.,
2012).

Mortalidade = Mt

N
× 100% (14)

Onde:

Mt = Número de organismos mortos
N = Número de organismos expostos
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3.6 Análises estatísticas

Os dados foram submetidos ao teste de Shapiro-Wilk para testar a normalidade
dos resíduos e ao teste de Bartlett para testar a homogeneidade das variâncias. Quando as
premissas de normalidade eram cumpridas, foi realizada análise de variância (ANOVA) e
teste de post-hoc de Tukey para identificar diferenças estatisticamente significativas entre
grupos (p <0,05). Quando as premissas não eram cumpridas, foi realizado o teste de
Kruskal-Wallis e o teste de Wilcoxon.

Foi realizada a análise de componentes principais (PCA) para agrupar e classifi-
car os tratamentos em função dos parâmetros físico-químicos, efeitos ecotoxicológicos e
remoção de HTPs no último dia do ensaio, e para agrupar os tratamentos em função
dos parâmetros físico-químicos ao longo de todo o ensaio. Previamente os dados foram
normalizados, subtraindo-os da média e dividindo pelo desvio-padrão. A fim de verificar
a correlação entre variáveis, foi realizada a correlação de Kendall entre os parâmetros
físico-químicos, respostas ecotoxicológicos, e remoção de HTPs.

Todas as análises foram realizadas no programa R v. 4.3.2 pela interface do RStudio
(R Core Team, 2023).
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO

4.1 Caracterização do solo

Os índices geotécnicos do solo estão apresentados na Tabela 2.

Tabela 2 – Parâmetros geotécnicos do solo

Parâmetro Resultado
Areia (%) 52
Silte (%) 22
Argila (%) 26
Densidade real dos grãos (g cm-3) 2,67
Limite de Liquidez (%) 42,7
Limite de Plasticidade (%) 28
Índice de Plasticidade (%) 14,7
Densidade seca máxima (g cm-3) 1,68
Umidade ótima (%) 18

O solo é categorizado no Sistema Unificado de Classificação de Solos (SUCS) como
uma areia argilosa (SC). Com base nos valores do Limite de Liquidez e do Índice de Plas-
ticidade, o solo exibe características típicas de solos residuais de arenito, mais especifica-
mente, arenosos finos (PINTO, 2006). O índice de atividade da argila é aproximadamente
0,47, indicando que a argila é classificada como inativa.

Machado et al. (2019) estabeleceram faixas ideais para propriedades do solo, vi-
sando sua aplicação como barreira contra contaminantes orgânicos. Essas faixas foram
determinadas com base em testes realizados em campo e em laboratório.

O solo proveniente da bacia de contenção atende aos critérios estabelecidos pelos
pesquisadores nos experimentos de campo, com a única exceção relacionada à quantidade
de finos (silte + argila). Em termos gerais, o solo demonstra características propícias para
sua aplicação atual.

Na Tabela 3 estão apresentados os parâmetros físico-químicos da suspensão de solo.
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Tabela 3 – Características físico-químicas
da suspensão do solo coletado
em bacia de contenção

Parâmetro Resultado
pH 4,5 ± 0,1
Condutividade elétrica (µS cm-1) 38,6 ± 1,9
Cloreto (mg L-1) 4,0 ± 2,2
Nitrogênio amoniacal (g L-1) 0,31 ± 0,09
Carbono orgânico total (mg g-1) 0,28 ± 0,04
Matéria orgânica (%) 3,9 ± 1,5

O solo coletado apresenta acidez, o que está em conformidade com a característica
predominante nos solos brasileiros (NOLLA; ANGHINONI, 2004). O pH está ligeira-
mente abaixo da média encontrada na região sudeste (pH = 5,4) (MENDES et al., 2022).
Essa condição exerce um impacto significativo na atividade microbiana, uma vez que os
microrganismos geralmente preferem um pH próximo da neutralidade, situado entre 5,5
e 8,5 (ALVAREZ; ILLMAN, 2005).

O solo possui uma quantidade média de matéria orgânica (2-4%) (BIERNBAUM,
2012). Não foram identificados indícios de contaminação no solo a partir dos parâmetros
físico-químicos analisados.

Na Tabela 4, estão apresentados os resultados da análise de fertilidade do solo
juntamente as classes de interpretação para solos com teor médio de argilas (15-35%)
obtidas em Brasil e CRAVO (2007).

Tabela 4 – Resultados da análise de fertilidade do solo.

Parâmetro Resultado Faixa de interpretação
Fósforo total (mg dm-3) 1 ≤ 8
Potássio (mg dm-3) 1 ≤ 40
Sódio (cmolc dm-3) 0,04 -
Cálcio (cmolc dm-3) 0,5 Soma Ca + Mg ≤ 2,0
Magnésio (cmolc dm-3) 0,2 ≤ 0,5
CTC (cmolc) 4,37 -
Nitrogênio (mg g-1) 1,35 -

O solo demonstra uma baixa disponibilidade de fósforo, magnésio, cálcio e potássio,
o que o torna inadequado para práticas agrícolas (BRASIL; CRAVO, 2007). A capacidade
de troca catiônica (CTC) está na faixa típica de solos tropicais com presença de óxidos
de ferro e alumínio (RONQUIM, 2010). Era esperado esse resultado, pois se trata de solo
do horizonte B.
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Na Tabela 5, estão apresentados os resultados de metais no solo.

Tabela 5 – Parâmetros e
metódos para análise
de metais no solo.

Parâmetro Resultado
Alumínio (mg kg-1) 237
Cádmio (mg kg-1) 10
Zinco (mg kg-1) 0,92
Chumbo (mg kg-1) 0,12
Cobre (mg kg-1) 0,09
Ferro (mg kg-1) 3,54
Manganês (mg kg-1) 4,43
Níquel (mg kg-1) nd
Cobalto (mg kg-1) nd
Cromo (mg kg-1) nd

Os valores mais proeminentes foram de cádmio, alumínio, ferro e manganês, os
quais podem ser encontrados em concentrações mais altas naturalmente, não necessaria-
mente devido à contaminação antropogênica (CARVALHO; BÔA; FADIGAS, 2013). O
solo, portanto, não apresenta contaminação por metais, estando os valores encontrados
abaixo dos limites estabelecidos pela Resolução Conama 420 (CONAMA, 2009).

O espectro obtido por FTIR do solo está apresentado no Gráfico 1.

Gráfico 1 – Espectro de FTIR do solo
utilizado.
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A análise espectral do solo revela um pico em 526,57 cm-1 potencialmente corres-
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pondente à ligação Al(VI) O Si (TIWARI; SATYAM, 2020). Ademais, o pico em 910,4
cm-1 pode ser referente à ligação Fe O presente em óxidos de ferro e picos na região de
1220 cm-1 são associados à presença de quartzo no solo (MENDES et al., 2022). Esses
resultados demonstram coerência com a análise de metais no solo.

4.2 Caracterização do biochar

As características físico-químicas do biochar estão apresentadas na Tabela 6.

Tabela 6 – Características
físico-químicas do biochar
de biomassa de eucalipto

Parâmetro Resultado
pH 7, 17 ± 0, 06
Densidade (g cm-3) 0, 28 ± 0, 00
Umidade (%) 5, 92 ± 0, 21
CTC (cmolc) 25
Teor de Carbono (%) 47,4
Teor de Nitrogênio (%) 1, 23 ± 0, 02
Fósforo total (%) 0, 14 ± 0, 01
Potássio Total (%) 0, 84 ± 0, 03
Cálcio total (%) 3, 59 ± 0, 03
Relação C/N 37, 67 ± 0, 58

O biochar de biomassa de eucalipto revela um pH próximo da neutralidade, situando-
se dentro da faixa típica de biocarvões derivados de biomassa vegetal (5 - 7,5) (MISHRA
et al., 2023). Em condições semelhantes às empregadas neste estudo, o biocarvão de
eucalipto apresentou um pH de 6,10 (MOTA et al., 2021).

Observa-se, assim, que o biochar exibe um pH propício para o crescimento micro-
biano. Além disso, o biocarvão demonstra uma alta capacidade de troca catiônica (25
cmol kg-1) característica intrínseca desse material.

A baixa quantidade de nutrientes, como nitrogênio e fósforo, também está em
conformidade com o que foi encontrado em outros estudos com biochar de Eucalyptus
sp. (BUTPHU et al., 2020; KANOUO; ALLAIRE; MUNSON, 2018; MAZETTE et al.,
2020).

A análise de FTIR resultou na plotagem do espectro por FTIRapresentado no
Gráfico 2.
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Gráfico 2 – Espectro de FTIR do biochar de
eucalipto.
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Ao examinar o espectro gerado, foram identificados picos nas bandas de 1583 e
1310 cm-1, atribuíveis à ligação dupla carbono-carbono e às ligações acila/fenila carbonila
CO–, respectivamente (SWAGATHNATH et al., 2019). Além disso, o pico observado em
2160 cm-1 pode ser associado à vibração da ligação C–O em moléculas de dióxido de
carbono (SUN; WAN; LUO, 2013).

4.3 Caracterização do peróxido de cálcio

O espectro por FTIR produzido para o CaO2 está apresentado no Gráfico 3.

Gráfico 3 – Espectro de FTIR do CaO2.
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O espectro do peróxido de cálcio se apresenta praticamente sem picos, com exceção
de um pico proeminente na faixa de 1483 cm-1, o qual é atribuído à vibração do grupo
funcional O Ca O (LI et al., 2022). Esta característica sugere uma estrutura molecu-
lar relativamente estável, com a vibração indicando a presença distintiva dessa ligação
específica no peróxido de cálcio.

4.4 Ensaio de biodegradação

4.4.1 Análises físico-químicas

As coletas dos sobrenadantes foram realizadas 1, 14 e 28 dias após o início do
ensaio. Houve um erro durante a coleta do sobrenadante no 1º dia, sendo perdidas uma
quadruplicata do controle e outra do controle abiótico. As demais amostras permaneceram
em quadruplicata, assim como as coletas realizadas nos dias posteriores.

Assim, nos gráficos estão dispostas as médias para cada dia de coleta sendo n = 3
para o controle e o controle abiótico no dia 1 e n = 4 nos outros dias. As barras de erro
representam os desvios padrões.

No Gráfico 4, estão apresentados os resultados de pH ao longo do ensaio.

Gráfico 4 – pH do sobrenadante do biorreator ao longo do tempo.

0 7 14 21 280

2

4

6

8

10

12

14

Tempo (dias)

pH

Controlea
Controle Abióticoa

Biocharab
CaO2

b

Biochar + CaO2
b

Legenda: Letras diferentes significam diferença estatística (p
<0,05)

Foi possível observar uma manutenção quase constante tanto do pH no controle
( ) quanto no controle abiótico ( ), mantendo-se próximo ao valor de 4, correspon-
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dente à acidez do solo original. No biorreator contendo apenas biochar (linha ), houve
um incremento no pH observado a partir do 14º dia de ensaio. Esse aumento pode ser
atribuído à presença de grupos funcionais na superfície do biochar, os quais se ligam aos
íons H+ presentes na água presente no solo (DIKE et al., 2021). Esse comportamento
ressalta a influência do biochar na modificação das condições ácidas do solo.

Os tratamentos com a presença do CaO2 (Pe e BP) foram responsáveis por um
aumento significativo do pH em todos os reatores. Esse comportamento já foi reportado na
literatura, indicando que a presença de peróxido de cálcio tende a elevar o pH para valores
entre 10 e 12, devido à formação do Ca(OH)2 (WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999).
Contudo, é importante notar que a capacidade tampão do solo pode atenuar esse efeito
(LU; ZHANG; XUE, 2017).

Paralelamente, é importante considerar que a proporção de 1:4 de solo para solução
pode ter minimizado a possível influência do solo no controle do pH. Em faixas de pH
entre 10 e 12, o peróxido pode liberar oxigênio por até 6 meses (CETESB, 2021). Por-
tanto, nas condições dos biorreatores, o processo de liberação de oxigênio pode ter sido
interrompido antes de ser totalmente esgotado, uma vez que o ensaio foi encerrado após
30 dias. Esse aspecto pode ter implicado na não completa ação do CaO2 na degradação
dos hidrocarbonetos presentes no solo.

No Gráfico 5, estão apresentados os resultados de CE ao longo do ensaio.

Gráfico 5 – Condutividade elétrica do sobrenadante do biorreator
ao longo do tempo.
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Era esperada CE significativa, devido à adição de NaCl nos biorreatores. Esses
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resultados variaram entre 13,48 e 20,57 mS/cm. É notável a pouca variação entre o início
do ensaio e o seu término para todos os tratamentos; no entanto, destaca-se o incremento
na condutividade no dia 14, especialmente nos tratamentos com biochar (20,57 mS/cm).

Esse efeito também foi observado em outros solos com biochar (HUSSAIN et al.,
2018). A elevação na condutividade está relacionada à capacidade de troca catiônica e à
presença de nutrientes no biochar (CHANDRA; BHATTACHARYA, 2019).

No Gráfico 6, estão apresentados os resultados de DQO ao longo do ensaio.

Gráfico 6 – DQO do sobrenadante do biorreator ao longo do
tempo.
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O aumento da Demanda Química de Oxigênio (DQO) ao longo do ensaio foi ob-
servado de forma consistente nos tratamentos C, BC e Pe, quando comparado ao início
do tratamento. Com destaque para o tratamento com peróxido que atingiu valores de
256,55 ± 60,33 mg de O2/L. Como referencial de comparação, a NOP Inea 45 estabelece
limites de lançamento de efluentes como 180 mg de O2/L (RIO DE JANEIRO, 2021).

Possivelmente, essa DQO observada pode ter ocorrido pela formação de H2O2, e
sua conhecida interferência na determinação da DQO (GROELE; FOSTER, 2019; KANG;
CHO; HWANG, 1999).

Foram adicionados 500 mg de CaO2 (4,86 mmol) nos tratamentos. Ao reagir com a
água, conforme indicado na Equação 1, ocorre a produção máxima de de 160 mg de H2O2

(VOLNOV; PETROCELLI, 1966), resultando em uma concentração de 826,55 mg/L desse
composto.

É possível calcular a DQO teórica com a adição de H2O2 utilizando a Equação 15
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(KANG; CHO; HWANG, 1999).

DQOH2O2(mg/L) = 0, 4706[H2O2] − 4, 06 × 10−5[H2O2]2 (15)

Onde:

[H2O2] = Concentração de H2O2 em mg/L

Desta forma, obtém-se o valor de 361,24 mg de O2/L. Este valor pode variar em
torno de 16 %, de acordo com as características da amostra (LEE et al., 2011). Conclui-
se, portanto, que o elevado valor de DQO encontrado no biorreator com tratamento com
peróxido de cálcio pode ser resultado da oxidação provocada pelo peróxido de hidrogênio.
Esta estimativa, porém, pode estar superestimada, pois desconsidera outros mecanismos
de reação do CaO2 como apresentados nas Equações 3 e 4.

Em contrapartida, resultados descrevendo o incremento da DQO foram identifica-
dos em estudos abordando a degradação de hidrocarbonetos em reatores (FIRMINO et
al., 2015; KACHIENG’A; MOMBA, 2015; KACHIENG’A; MOMBA, 2017).

Esse fenômeno pode ser atribuído à possibilidade de que altas concentrações de
hidrocarbonetos tenham estimulado a comunidade microbiana a decompor moléculas de
hidrocarbonetos maiores em moléculas menores ou matéria orgânica coloidal biodegra-
dável, resultando no aumento da disponibilidade de DQO na solução(KACHIENG’A;
MOMBA, 2017).

A quebra das moléculas de hidrocarbonetos com maior massa molecular pode ter
sido realizada pela oxidação química, especialmente no tratamento com peróxido. O CaO2

já foi avaliado como fonte de radical hidroxila na oxidação química de compostos orgânicos
(KOZAK; WŁODARCZYK-MAKUŁA, 2018; NORTHUP; CASSIDY, 2008).

Nos dois controles, houve uma redução seguida de um aumento na DQO no reator.
No entanto, no biorreator C, esse crescimento foi mais proeminente. A autoclavagem
do solo nesse controle pode ter impedido a atuação dos microrganismos, influenciando o
padrão observado na DQO.

A ação dos microrganismos é crucial na disponibilização dos hidrocarbonetos pre-
sentes no solo (CHEN; LIU; WHANG, 2019). O padrão de comportamento da DQO
observado no controle assemelha-se aos resultados obtidos por McInnis (2003), que, ao
investigar a degradação de borra de petróleo em um reator com bioaumento, identificou
uma diminuição na DQO nos primeiros 10 dias, seguida por um aumento entre o 10º e o
24º dia de tratamento, tanto no grupo com bioaumento quanto no grupo sem bioaumento.

No Gráfico 7, estão apresentados os resultados de salinidade ao longo do ensaio.
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Gráfico 7 – Salinidade do sobrenadante do biorreator ao longo do
tempo.
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A salinidade nos biorreatores C e Pe demonstrou certa estabilidade, com variações
mínimas ao longo de todo o tratamento. O comportamento da salinidade no biorreator
CA, embora inesperado, mostrou consistência entre as réplicas.

Além disso, observou-se uma redução na salinidade em todos os biorreatores que
continham biochar (BC e BP), apesar de começarem em níveis mais elevados em compa-
ração com outros tratamentos. Essa redução pode ser atribuída ao potencial do biochar
em adsorver íons presentes na suspensão do biorreator. De fato, o biochar já demonstrou
capacidade de reduzir a condutividade elétrica em soluções de baixa salinidade (ROCHA,
2021). Esse mecanismo, no entanto, contrasta com o observado para a CE nos biorreatores
(Gráfico 5), onde houve aumento e posterior estabilização desse parâmetro.

No Gráfico 8, estão apresentados os resultados de dureza ao longo do ensaio.
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Gráfico 8 – Dureza do sobrenadante do biorreator ao longo do
tempo.
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Foi observada diminuta dureza nos controles, com pouca variação durante o tra-
tamento. A dureza em águas naturais é causada primariamente pela presença de Mg2+

e Ca2+ (SAWYER; MCCARTY; PARKIN, 2003). Portanto, pela própria composição do
CaO2, era esperado que a dureza nos biorreatores com sua presença fossem altas. Essa
suspeita foi confirmada com a dureza no biorreator Pe na ordem de 400 mg de CaCO3/L,
sendo possível classificar a água como muito dura.

A adição de biochar resultou em um aumento expressivo na dureza do sobrena-
dante nos biorreatores. Essa ocorrência pode estar associada à presença de manganês em
concentrações elevadas no biochar, conforme indicado na Tabela 1.

A dureza observada nos biorreatores com biochar alcançando valores próximos a
2.000 mg de CaCO3/L nos biorreatores com CaO2. Curiosamente, a combinação de biochar
e CaO2 pareceu ter um efeito sinérgico no aumento da dureza durante o tratamento.

A concentração inicial de hidrocarbonetos totais de petróleo foi de 11.307,4 mg/kg.
A remoção média por tratamento está apresentada no Gráfico 9, onde as barras retratam
os desvios padrões.
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Gráfico 9 – Remoção de hidrocarbonetos totais
de petróleo.
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O valor apresentado é da média dos resultados dos biorreatores e as barras os
desvios padrões. Resultados discrepantes foram removidos para controle, controle abiótico
e peróxido, resultando em n=3. A distribuição de valores de concentração final de HTPs
cumpriu as premissas de normalidade, e sendo assim, foi realizada a ANOVA. Não foi
observada diferença significativa entre os dados (p>0,05).

Não há valores orientadores para hidrocarbonetos totais de petróleo na norma
Conama 420 (CONAMA, 2009). Destaca-se, portanto, a importância de ensaios ecotoxi-
cológicos para avaliar a eficiência da remediação.

É notável a redução obtida no tratamento BP, que foi de 42 ± 7%, acima do obtido
no controle, que foi de 28 ± 10%.

Foi observada degradação na seguinte ordem de tratamento BP > Pe > CA > C >

BC. Foi notado um desvio padrão mais proeminente nos tratamentos de controle e controle
abiótico, especialmente neste último. A origem dessa discrepância nos dados, que não foi
observada nos outros tratamentos, não pôde ser determinada. Surpreendentemente, o
tratamento com biochar exibiu uma remoção comparável à dos controles.

Em estudo anterior, Eziuzor e Okpokwasili (2013) alcançou 55,31% e 53,21% de
remoção de hidrocarbonetos totais de petróleo após 30 dias, utilizando fertilizante NPK
e controle, respectivamente, em um biorreator de bancada.

Existem poucos estudos que investigam a degradação de compostos orgânicos em
fase semi-sólida com biochar. Em uma análise conduzida por (OLESZCZUK; KOŁ-
TOWSKI, 2017), que examinou a capacidade de biochar e nanoferro para degradar HPAs
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em dois tipos de solo, observou-se que, para o solo arenoso e ácido, não houve degradação
em nenhum dos tratamentos. Pelo contrário, a quantidade de HPAs aumentou ao longo
dos 30 dias do experimento. Já o outro solo, com mais presença de silte e pH próximo da
neutralidade, atingiu cerca de 40% de degradação de HPAs nos tratamentos com biochar
e biochar e nanoferro.

A comparação com estudos em fase semi-sólida envolvendo a adição de biochar
é limitada; no entanto, vários pesquisadores têm explorado a capacidade do biochar em
degradar hidrocarbonetos em microcosmos. Chaudhary et al. (2021) registraram uma
degradação de aproximadamente 63% ao adicionar biochar de bambu ao solo, superando
a degradação com a adição do oxidante químico (Na2S2O8). No entanto, essa taxa foi
inferior àquela alcançada com a adição de nutrientes (N e P).

Em um experimento de microcosmo realizado por Guirado et al. (2021), o biochar
teve pouco impacto na degradação de hidrocarbonetos alifáticos e aromáticos em solo
contaminado por diesel após 84 dias de tratamento. Mesmo com a adição de bactérias
degradadoras de diesel, houve pouca diferença em relação à atenuação natural ao final do
ensaio, registrando 47,09% e 41,03%, respectivamente, embora uma análise aos 42 dias
tenha indicado um aumento na degradação com o tratamento.

Kong et al. (2021) investigaram a degradação de HPAs em três solos distintos
contaminados por diesel mediante a introdução de biochar. Os resultados de degradação
foram fortemente influenciados pelo tipo de solo utilizado. Os pesquisadores implemen-
taram tratamentos com biochar e NaN3 para examinar o efeito da remoção de HPAs com
essa substância, que atua inibindo a atividade microbiana. Em dois dos solos testados,
os ensaios com biochar apresentaram resultados comparáveis aos tratamentos com BC
e NaN3. Isso sugere que parte da remoção está associada à imobilização dos HPAs no
biocarvão. Por outro lado, em um terceiro solo, a remoção foi significativamente realçada,
atingindo 86%, em comparação com o controle que obteve 63%, ao final de 84 dias.

Observou-se que o coeficiente de primeira ordem seguiu a seguinte ordem: BP > Pe
> CA > C > BC, com destaque especialmente para o BP, apresentando valores de 0,0195,
0,146, 0,0128, 0,0118 e 0,0114, respectivamente. Um estudo conduzido por Chaudhary et
al. (2021) obtiveram um valor de k = 0,016284 com biochar puro de bambu, inferior ao
valor alcançado no tratamento BP.

É relevante ressaltar, no entanto, que seriam necessárias avaliações intermediárias
nas concentrações de HTPs para confirmar se a degradação de fato seguiu a cinética de
primeira ordem. Os resultados apresentados representam estimativas, não confirmações
definitivas.
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4.4.2 Análises microbiológicas

4.4.2.1 Bactérias heterotróficas totais

Durante o ensaio de bactérias heterotróficas totais, houve a contaminação das
placas montadas no primeiro dia de ensaio, não sendo possível realizar a contagem de
colônias. Além disso, foi observada ausência de crescimento de microrganismos em todas
as placas obtidas nos biorreatores com a presença de biochar e peróxido. No entanto, o
mesmo não ocorreu para o controle. O resultado ao longo do tempo está apresentado no
Gráfico 10.

Gráfico 10 – Bactérias heterotróficas totais nos biorreatores.
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A adição do peróxido de cálcio demonstrou efeitos indesejáveis na microbiota dos
biorreatores. Apesar do potencial demonstrado pelo biochar de incrementar o desenvol-
vimento dos microrganismos, sua presença não reduziu o efeito inibitório causado pelo
peróxido. O resultado do biochar chegou a atingir 3, 6 ± 0, 1 × 106 UFC/g, muito acima
dos valores obtidos tanto no controle, como, consequentemente, no tratamento com a
adição de peróxido. Este resultado, no entanto, se contrasta com a degradação de HTPs
obtida (Gráfico 9).

Diversos outros pesquisadores observaram incremento da comunidade microbiana
no solo com a presença de biochar (ZHEN et al., 2019; KONG et al., 2018; BARATI et
al., 2017; HAN et al., 2016; GALITSKAYA; AKHMETZYANOVA; SELIVANOVSKAYA,
2016). O crescimento microbiano está ligado à presença de macronutrientes; portanto, a
adição de carbono lábil, como o presente no biochar, permite que haja o crescimento da
comunidade microbiana (BROWN et al., 2022).

Nesse cenário, Stefaniuk, Oleszczuk e Różyło (2017), conduzindo um experimento
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de campo para avaliar a degradação de HPAs em solo contaminado e incorporando biochar
produzido a partir de biomassa de salgueiro e lodo de tratamento de esgoto, observaram
que não ocorreu uma redução significativa dos HPAs no solo durante os primeiros 12 meses
do experimento. Os autores sugerem que a introdução de biochar no solo provavelmente
afetou o crescimento dos microrganismos, mas esse efeito não se traduziu na degradação
dos HPAs. Eles ressaltam que a adição de novas fontes de matéria orgânica pode retardar
a degradação de HPAs, uma vez que os microrganismos tendem a consumir a matéria
orgânica mais prontamente disponível antes de abordar os HPAs. Entretanto, a longo
prazo, após esse período inicial, a degradação foi superior aos tratamentos sem biochar.
A capacidade de adsorção dos hidrocarbonetos ao biochar também pode ter afetado a
biodisponibilidade desse contaminante, reduzindo sua degradação (QIN; GONG; FAN,
2013; CIPULLO et al., 2019).

Parte dos hidrocarbonetos pode ainda estar imobilizada na matéria orgânica do solo
e do biochar, reduzindo sua degradação durante o período do ensaio; no entanto, a longo
prazo, esses hidrocarbonetos podem se tornar acessíveis ao consumo pelos microrganismos
(CHEN; LIU; WHANG, 2019). Uma alternativa para reduzir esse efeito seria utilizar
uma proporção menor de biocarvão. Omoni et al. (2020) aceleraram a mineralização do
fenantreno com concentrações menores de biocarvão e com microrganismos imobilizados
em biochar, quando testadas proporções entre 0,01 e 1%.

O CaO2 já demonstrou capacidade de desinfecção, ao remover grande parte dos mi-
crorganismos em águas superficiais (LU; ZHANG; XUE, 2017). Isso ocorre pela liberação
do radical hidroxila, que causa a degradação da membrana dos microrganismos, levando
à sua disrupção. Este resultado corrobora para a interpretação de que os resultados de
maior degradação de HTPs nos tratamentos com presença de CaO2 ocorreu por oxidação
química.

Observou-se ainda que a adição do biocarvão pode ter promovido esse efeito. Li, Xu
e Yang (2022) observaram que a adição de biocarvão de serragem incrementou a eficiência
na degradação de HTPs quando comparado com tratamento somente com H2O2, de 15,54
para 21,52 %. Isso pode ter ocorrido pela presença do ferro no biocarvão, que pode ser
liberado na água quando em solução aquosa (FENG et al., 2021).

O solo também pode ser fonte do ferro e atuar em processo Fenton, capaz de
degradar contaminantes orgânicos (ACIOLI, 2012; LOCATELLI et al., 2008; GOU et
al., 2022; JEREZ et al., 2022). Nesse contexto, a utilização do biocarvão de eucalipto
juntamente com o peróxido de cálcio pode ter produzido um processo de oxidação química,
que reduziu a presença dos hidrocarbonetos no solo, no entanto, afetando de maneira
importante a comunidade microbiana autóctone.

Liao et al. (2019) testaram a degradação de HPAs em solo e o efeito do processo
Fenton e o oxidante permanganato de potássio KMnO4 em fase semi-sólida à comunidade
microbiana e notaram efeito correlato, com a redução a zero dos microrganismos. No



63

entanto, houve uma pequena recuperação 7 dias após o início do ensaio, que foi encerrado
com 15 dias. Há, portanto, a possibilidade de regeneração dessa comunidade microbiana
a longo prazo.

Em outra pesquisa, Hung et al. (2022) obtiveram 71% de degradação de 4-n-
Nonilfenol no sedimento com o uso de biochar e peróxido de cálcio, após 12 horas de
agitação, no entanto, esse processo foi atribuído à presença de espécies reativas de oxigê-
nio. A introdução de peróxido de cálcio reduziu a diversidade de microrganismos betônicos
no sedimento, mesmo com a adição de biochar.

O biochar possui capacidade de fornecer abrigo e nutrientes para as bactérias au-
tóctones, aprimorando sua atuação (ZHANG; ZHANG; ZHANG, 2019). Essa capacidade,
no entanto, não foi capaz de atenuar o efeito do peróxido sobre as bactérias heterotróficas.
Uma alternativa seria a imobilização de microrganismos na superfície do biochar (ZHANG;
ZHANG; ZHANG, 2019; GALITSKAYA; AKHMETZYANOVA; SELIVANOVSKAYA,
2016). Essa alternativa, no entanto, deve ser analisada com cuidado quando aplicada
no campo, pois a introdução de microrganismos exógenos no solo pode levar a efeitos
ecológicos prejudiciais (WANG et al., 2022).

4.4.2.2 Bactérias degradadoras de diesel

Foram realizadas as contagens de bactérias degradadoras de diesel em três mo-
mentos durante o tratamento com biorreatores, 1, 14 e 28 dias. No Gráfico 11, estão
apresentados os resultados ao longo do tempo.

Gráfico 11 – Bactérias degradadoras de diesel nos biorreatores
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É possível observar que o traçado dos gráficos de controle abiótico ( ) e do
peróxido de cálcio ( ) ficaram sobrepostos pelo do tratamento com biochar e peróxido
( ), já que, durante todo o período do ensaio, esses valores foram de 53,3 ± 60,2, 40 ±
62 e 33,3 ± 64,1 UFC de BDD/g de solo, com 28 dias, por exemplo. Destaca-se ainda os
resultados com baixa precisão dado o número diminuto de colônias contadas, resultando
em desvio padrão superior ao número de colônias.

Foi possível observar crescimento de bactérias degradadoras de diesel no controle
abiótico bem abaixo do controle. Desta forma, há um indicativo que a autoclavagem do
solo resultou em um efeito desejado de redução de microrganismos. O peróxido de cálcio,
assim como ocorreu para as bactérias heterotróficas totais, apresentou efeito deletério aos
microrganismos do solo, sendo possível observar que os tratamentos com a presença dessa
substância foram afetados.

O incremento do pH nos reatores pode ter afetado a comunidade microbiana de
maneira significativa. Mastorgio et al. (2019) notaram que materiais contendo CaO2

na composição influenciaram a comunidade microbiana apenas quando nutrientes foram
adicionados. No entanto, os autores usaram solução tampão, reduzindo a variação do pH.

Esses resultados corroboram para a possibilidade dos hidrocarbonetos do diesel
presentes no solo terem sido degradados por oxidação química nos tratamentos com a
presença de peróxido de cálcio.

O constante incremento no número de bactérias degradadoras de diesel contrasta
com resultados na literatura, onde há o aumento e posterior redução atribuída ao rápido
consumo dos hidrocarbonetos de petróleo pelos microrganismos (MADDELA et al., 2016).

Um indicativo que pode explicar a diferença observada no presente trabalho é o
aumento da DQO no sobrenadante dos biorreatores. A matéria orgânica quantificada
na forma de DQO não necessariamente está disponível para o consumo dos microrga-
nismos, mas a biodisponibilidade dos hidrocarbonetos de petróleo está conectada à sua
solubilização.

É sabido que menos de 1% dos microrganismos presentes em amostras ambientais
são cultiváveis (CHIKERE; OKPOKWASILI; CHIKERE, 2011). A contagem de bactérias
degradadoras de hidrocarbonetos no solo pode ser limitada pela baixa culturabilidade dos
microrganismos (THURMANN et al., 1999).

A própria toxicidade do diesel pode limitar o crescimento microbiano em placas
(RANDALL; HEMMINGSEN, 1994). Dessa forma, era esperado um crescimento mo-
desto, ou até mesmo inexistente, das bactérias. Por essa razão, não foram realizadas
diluições antes do plaqueamento.

Portanto, optou-se por incubar as bactérias por um longo período (14 dias). Esse
procedimento dificultou a quantificação de bactérias no último dia de ensaio para o tra-
tamento com biochar, sendo necessária uma estimativa. No entanto, foi possível avaliar
qualitativamente de maneira conclusiva que a presença de biochar nos reatores conduziu
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a um incremento no número de bactérias degradadoras de diesel e heterotróficas totais.

4.5 Ensaios ecotoxicológicos

4.5.1 Lactuca sativa

O ensaio foi realizado sem intercorrências, sendo observada germinação significativa
ao fim do ensaio, em torno de 100% para todos os testes realizados.

A umidade média do solo nas placas foi de 39, 00 ± 0, 84 %, próximo da umidade
teórica de 40%. Na Figura 7 está apresentada imagem de alguns dos brotos medidos ao
fim do ensaio.

Figura 7 – Brotos plantados sobre solo
de bacia de contenção
medidos após ensaio de
germinação.

No Gráfico 12 estão dispostas as porcentagens de sementes germinadas ao logo do
tempo para cada aditivo.



66

Gráfico 12 – Germinação das sementes de alface.
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É possível observar que a presença tanto do biochar quanto do CaO2, separada-
mente e em conjunto, beneficiou a germinação no início do ensaio. As características do
solo não são propícias para a agricultura, havendo uma quantidade baixa de nutrientes e
baixo pH.

Desta forma, é possível que a presença do biochar e do peróxido tenha elevado o
pH para um valor mais próximo da neutralidade. Além disso, a presença do biochar pode
incrementar a disponibilidade de nutrientes no solo. Esse indício é observado de maneira
mais destacada no Gráfico 13.

Gráfico 13 – Germinação relativa das sementes de alface.

0 24 48 72 96 120 1440

40

80

120

160

200

240

Tempo (horas)

G
R
S
(%

)

Biochar
CaO2

Biochar + CaO2



67

A análise da germinação relativa destaca claramente a relação entre os aditivos
utilizados e as características do solo examinado. Os resultados acima de 100% ao longo
de todo o ensaio para o biochar nos testes com biochar, peróxido e na combinação destes
dois aditivos.

O CaO2 apresentou GRS menor do que os aditivos com biochar, na leitura com
48h, mas se igualou ao biochar na leitura com 96h, se encontrando em torno de 100%, no
encerramento do ensaio.

Em um ensaio destinado a avaliar a toxicidade de compostos imaturos para semen-
tes de agrião, observou-se uma redução da toxicidade com a adição de materiais contendo
Ca(OH)2, CaO2 e CaO em sua composição (HIMANEN; HÄNNINEN, 2009). Notavel-
mente, o composto tornou-se não tóxico após 8 semanas de compostagem, em comparação
com o controle, que demandou 12 semanas. Esse efeito de redução de toxicidade, associado
ao peróxido, pode ser atribuído ao aumento do pH no solo.

O CaO2 demonstra uma capacidade eficaz na liberação de oxigênio para a produção
de insumos agrícolas, seja por meio do encapsulamento de sementes ou pela aplicação
direta no solo, visando aumentar a concentração de oxigênio dissolvido em áreas anóxicas,
especialmente aquelas sujeitas a alagamentos (BAKER; HATTON, 1987; WANG et al.,
2022; MEI et al., 2017). Em uma pesquisa conduzida por (BAKER; HATTON, 1987),
que abordava as possíveis implicações negativas do encapsulamento, não foram observadas
diferenças estatisticamente significativas (p >0,05) entre sementes de arroz encapsuladas
com CaO2 e as não encapsuladas, quando plantadas em substrato de areia.

Em uma revisão recente, Godlewska, Ok e Oleszczuk (2021) detalharam a poten-
cial toxicidade do biochar em vários organismos, incluindo plantas. Em linhas gerais, os
autores destacam que a toxicidade do biochar para plantas frequentemente varia consi-
deravelmente, dependendo da matéria-prima a partir da qual o biochar é fabricado, da
temperatura de pirólise (e de outros parâmetros do processo) e da taxa de aplicação do
biochar.

No caso específico das sementes de alface, o índice de germinação foi de 49,18,
81,35 e 141,55 com extratos em papel de filtro de biochar proveniente de lodo de papel e
cascas de trigo, lascas de madeira e lodo de esgoto (GASCO et al., 2016). Esses mesmos
biocarvões foram diretamente aplicados em dois solos arenosos, ambos com características
semelhantes, na proporção de 8% (m:m). Notou-se que o biochar de lascas de madeira
reduziu o tamanho do caule para ambos os solos e a massa das raízes para um deles,
enquanto os outros biocarvões apresentaram respostas diversas.

Kołtowski e Oleszczuk (2016) avaliaram a possível redução de toxicidade de 3
diferentes solos coletados em áreas comerciais após manutenção em contato direto entre
solo e carvão ativado e biochar de salgueiro e palha de trigo, em diferentes proporções,
durante 2 meses em leve agitação (10 rpm). Os autores avaliaram a toxicidade do solo
para o crescimento de agrião (L. sativum), colêmbulo (F. candida) e bactéria luminescente
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(V. fischeri). Os resultados variaram com o biochar aplicado e o solo utilizado. Para um
dos solos, coletado em uma fábrica de asfalto, por exemplo, o biochar de palha de trigo
estimulou o crescimento do agrião para todas as dosagens avaliadas (0,5%; 1,0%; 2,5%;
5,0%). O mesmo biocarvão, quando aplicado em solo adquirido em área de indústria de
coque, aumentou a toxicidade do solo em 159% quando usada dosagem de 2,5%.

De maneira geral, Jeffery et al. (2017), em uma revisão sobre o impacto do biochar
no crescimento de culturas, destacaram que a adição de biochar em solos tropicais, es-
pecialmente aqueles com baixo pH, baixa quantidade de nutrientes ou que necessitam de
melhorias em sua morfologia, é benéfica. Em contrapartida, em solos que não se encaixam
nessas categorias, o efeito pode ser neutro ou até mesmo negativo.

No Gráfico 14, está apresentado o crescimento relativo das raízes dos brotos de
alface.

Gráfico 14 – Crescimento radicular relativo
das sementes de alface.
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O resultado obtido permite observar que o biochar e o CaO2, individualmente,
contribuem para o crescimento radicular do alface, quando comparado com o controle.
O crescimento foi de 131,6% para o biochar e 103,1% para o CaO2. Esse incremento
no comprimento das raízes pode aumentar o desenvolvimento das plantas, pois permite
maior absorção de água e nutrientes(XIANG et al., 2017). Em meta-análise, Xiang et al.
(2017) observaram crescimento médio maior em 50% das raízes pós aplicação do biocar-
vão. Demonstrando que o presente trabalho demonstrou consistência com os dados na
literatura.

No Gráfico 15 estão apresentados os índices de parte aérea/raiz dos brotos de
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alface.

Gráfico 15 – Índice parte aérea/raiz para os
aditivos do solo.
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Foi observado que que o IPAR foi alterado com a inserção de todos os aditivos,
ocorrendo o incremento do mesmo observado para o biochar (91,8%), CaO2 (98,1%) e
biochar + CaO2 (100%).

Os autores Marmiroli et al. (2022) destacaram que razões mais altas de biochar
diminuem o IPAR, que é correlacionado com a toxicidade observada no biochar, dose
dependente. Ou seja, a adição do conjunto biochar e CaO2 não teve influência sobre o
crescimento da alface, resultando em IPAR como 100%. Há indícios, portanto, que a
ordem de toxicidade do substrato seria C > B > Pe > BP.

Novamente, a partir desse índice é possível notar que os parâmetros do solo de-
monstram pouca qualidade para o plantio, mas que é melhorado com a inclusão do bio-
char. O crescimento das raízes em detrimento da parte aérea é um indício de estresse das
plantas, sendo considerada a proporção m:m dos dois idealmente de 1:2 parte aérea:raiz
(CALDEIRA et al., 2008).

Os índices de germinação das sementes utilizando os diferentes aditivos e do solo
limpo estão apresentados no Gráfico 16.
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Gráfico 16 – Índice de germinação das
sementes de alface.
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É possível analisar que para o biochar e para a combinação biochar e CaO2 apre-
sentaram índice de germinação IG>100% indicam que eles podem ser classificados como
fitoestimulantes (GASCO et al., 2016). Enquanto o CaO2 seria classificado como não
tóxico (IG>80%).

Nos Gráficos 17 e 18, estão dispostos os boxplots da parte aérea e das raízes e dos
brotos.
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Gráfico 17 – Boxplot das raízes dos brotos.
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Gráfico 18 – Boxplot da parte aérea dos
brotos.
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Foi observada diferença estatística (p<0,05) somente para o teste com biochar,
quando comparado com os outros realizados. Nota-se, portanto, que o biochar não apre-
senta toxicidade para as sementes, inclusive incrementando o seu crescimento do caule
e radicular. Isso pode ser atribuído à quantidade de nutrientes presente no biochar e
sua capacidade de aprimorar as capacidades físicas do solo. Apesar de não possuir tan-
tos nutrientes como outros biochars encontrados na literatura, o biochar de eucalipto
demonstrou potencial como um aditivo do solo.

Com os resultados obtidos no ensaio de germinação, é possível concluir que os adi-
tivos aprimoraram ou não interferiram no crescimento do alface, demonstrando potencial
para a aplicação no campo.

4.5.2 Vibrio fischeri

Foram feitos dois ensaios para avaliação de toxicidade pela bactéria luminescente.
O primeiro envolveu as amostras antes e depois do tratamento por biorreatores. O resul-
tado de inibição da luminescência está apresentado no Gráfico 19.
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Gráfico 19 – Inibição de luminescência do
elutriato das amostras
pós-tratamento.
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Houve incremento da inibição de luminescência no dercorrer do ensaio para todos
os solos. Foi observada maior redução de toxicidade para os tratamentos com a adição
de CaO2 e com a união de CaO2 e biochar, atingindo inibição após 5 minutos de con-
tato de 22,77 e 23,57 %, respectivamente. O biochar, no entanto, incrementou a inibição
de luminescência, superior ainda às dos controles (55,3%). Biochar já demonstrou po-
tencial de reduzir a toxicidade à bactéria luminescente Vibrio fischeri (OLESZCZUK;
KOŁTOWSKI, 2017; KOŁTOWSKI; OLESZCZUK, 2016).

Após promover contato de biochar com solos contaminados, Kołtowski e Oleszczuk
(2016) notaram redução de toxicidade à luminosidade em 5 minutos relacionada à razão
biochar :solo utilizada. Já a toxicidade após 15 minutos variou de acordo com o solo e o
biochar aplicados. O biochar de salgueiro, por exemplo, aumentou a toxicidade do solo
em dose de 5%.

Oleszczuk e Kołtowski (2017) procuraram avaliar o potencial de degradar HPAs em
tratamento de 7 dias e 30 dias com a adição de biochar e nanoferro em dois diferentes solos.
Após o ensaio de degradação, foi avaliada a toxicidade dos extratos do solo. Para um dos
solos, o com maior quantidade de matéria orgânica, o tempo de contato foi relevante. Mas
em ambos houve redução significativa da inibição da luminescência nos solos com adição
de biochar.

Contrastando com os resultados apresentados, vários estudos anteriores identifica-
ram toxicidade associada ao biochar, tanto quando utilizado isoladamente (OLESZCZUK;
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JOŚKO; KUŚMIERZ, 2013; KOŃCZAK et al., 2020) quanto como aditivo para o solo
(BASTOS et al., 2014). A inibição da luminescência foi correlacionada à biomassa do
biochar, variando de 40% a aproximadamente 100% (OLESZCZUK; JOŚKO; KUŚMI-
ERZ, 2013). Essa toxicidade pode estar relacionada à presença de HPAs (OLESZC-
ZUK; JOŚKO; KUŚMIERZ, 2013), à temperatura de pirólise, ao elevado pH, à salinidade
(KOŃCZAK et al., 2020), bem como à presença de metais e radicais livres (KOŃCZAK
et al., 2020).

Dado o efeito que os tratamentos propostos causaram nos microrganismos, foi feito
um teste com o solo limpo (SL), com o elutriato do CaO2 (Pe), do biochar (BC) e do
conjunto biochar e solo (SL+BC), biochar e peróxido (BC + Pe) e todos em conjunto
(SL + BC + Pe). As proporções utilizadas foram as mesmas dos biorreatores, sendo 5%
biochar e 1% CaO2 (m/m).

Foi observado que não houve toxicidade tanto para o BC, quanto para o conjunto
SL+BC+Pe. O primeiro resultado foi condizente com o observado na comunidade micro-
biana do solo. Já o segundo, foi incompatível com o resultado esperado, já que os aditivos
tiveram efeitos negativos nos microrganismos dos biorreatores.

Já para os que apresentaram toxicidade, foi calculado o CE50 para inibição da
luminescência após o contato das bactérias com as amostras. No Gráfico 20, estão apre-
sentados os resultados obtidos. As barras retratam o intervalo de confiança (95%).

Gráfico 20 – CE50 dos elutriatos dos aditivos do
solo.
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O resultado não tóxico observado para o biochar e o peróxido em solo não contami-
nado causou surpresa, considerando a toxicidade encontrada na comunidade microbiana
heterotrófica e degradadora de diesel no ensaio conduzido em biorreator. A análise do con-
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trole e do tratamento com biochar, por exemplo, inicialmente não indicou a inviabilidade
da comunidade microbiana, sem associar diretamente à presença do diesel.

Essa toxicidade parece ter se manifestado com a adição do diesel, sugerindo uma
possível correlação. O mecanismo desse processo permanece incerto, destacando a ne-
cessidade de estudos adicionais para confirmar essa correlação e avaliar outras respostas,
como a produção de enzimas antioxidantes.

Para todos os tratamentos, houve um aumento na toxicidade ao longo do ensaio
(5,15 e 30 minutos). O elutriato de CaO2 foi o que apresentou a maior toxicidade, com
valores de CE50 variando de 0,23% a 0,21% para os tempos de contato de 5 e 15 minutos,
respectivamente.

Isso pode ser atribuído ao aumento do pH ou à formação de peróxido de hidrogênio,
conhecido por apresentar toxicidade elevada à bactéria luminescente (OLMEZ-HANCI;
ARSLAN-ALATON; DURSUN, 2014). Recomenda-se, portanto, o uso de concentrações
baixas de peróxido, visando preservar a comunidade microbiana local.

O solo exibiu alta toxicidade, com um CE50 de 10,1% após 5 minutos de contato,
provavelmente devido ao baixo pH. A adição de peróxido reduziu ainda mais o CE50 para
9,05%.

O biochar demonstrou uma redução na toxicidade do solo, reforçando a importância
previamente discutida neste estudo sobre o papel benéfico do biochar em solos tropicais
e ácidos.

4.5.3 Artemia sp.

O ensaio ocorreu dentro da normalidade, sendo possível avaliar a toxicidade dos
solos pós tratamento na Artemia sp. Foi realizada uma contagem com 24h somente para
avaliar o andamento do ensaio, como considerado na norma que preconiza a realização
desse experimento (ABNT, 2021c). Porém o resultado está apresentado no Gráfico 21
com a mortalidade/imobilidade de Artemia sp. após 48h de ensaio está apresentada.
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Gráfico 21 – Mortalidade das artêmias após
contato com elutriato do solo
inicial e pós-tratamento.
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Foi observada diferença estatística entre o branco e todos os tratamentos, o que
demonstra toxicidade para todas as amostras (ABNT, 2021c). É notável que o solo
inicial apresentou alta toxicidade, apresentando 100% de mortalidade, o que era esperado
dada a alta concentração de hidrocarbonetos de petróleo e o baixo pH do solo, 4,56, no
encerramento do ensaio (vide Gráfico 22), bem abaixo do preconizado para a sobrevivência
do microcrustáceo (8,0 ± 0,5) (ABNT, 2021c). O nível de toxicidade do solo após o
tratamento reduziu em todos os tratamentos, no entanto, ela não pareceu relacionada
diretamente com a redução de hidrocarbonetos.

Observa-se por exemplo que o tratamento com biochar reduziu de maneira sig-
nificativa a toxicidade, quando a remoção de hidrocarbonetos se encontrou próxima dos
controles. Isso reforça a possibilidade dos hidrocarbonetos terem permanecido imobiliza-
dos no biocarvão e o processo de produção do elutriato não foi capaz de solubilizar esses
contaminantes na água, não afetando significativamente as artêmias.

O aumento do pH proporicionado pelo CaO2 nos biorreatores foi observado no-
vamente nos elutriatos utilizados no ensaio, 8,46 e 8,36 para Pe e BP, respectivamente
(Gráfico 22). No entato, esse fator não pareceu afetar a toxicidade já que o tratamento
com BP reduziu a mortalidade para 17,5% enquanto o outro reduziu para 40%, próximo
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do encontrado no controle abiótico.
Em solo contaminado por petróleo mantido por 30 dias em fase semi-sólida com

nutrientes e bioaumento, Maddela et al. (2016) realizou teste agudo com Artemia sp. com
duração de 24h, observou uma redução de 80,5% de toxicidade a Artemia sp. no solo para
28,2% de mortalidade. Os autores observaram relação direta entre essa redução com a
remoção de hidrocarbonetos.

Gráfico 22 – pH nos elutriatos do solo
durante teste com Artemia sp.
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4.6 Análise de componentes principais e correlação

A primeira análise de componentes principais (do inglês, PCA) foi realizada con-
siderando as variáveis físico-químicas (condutividade elétrica - CE, demanda química de
oxigênio - DQO, dureza, pH e salinidade) em todos os tratamentos durante todo o período
de execução do ensaio. PCA é utilizado para reduzir a dimensionalidade de um conjunto
de variáveis.

No Gráfico 23 está apresentada a primeira representação dessa análise ("score
plot").
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Gráfico 23 – PCA aplicado às variáveis físico-químicas ao longo
dos 28 dias (1d, 14d, 28d) - Mapa de cargas fatoriais.

Os vetores indicam as variáveis do solo incluídas na PCA, e seu comprimento e
direção indicam a magnitude e direção em que contribuem para as duas dimensões. Os
valores entre parênteses indicam a porcentagem da variação no conjunto de dados original
que é explicada pelos eixos PC1 e PC2.

Os componentes principais PC1 e PC2 explicam a variabilidade de 69,7% dos
dados. Nota-se que houve proximidade entre salinidade e CE, o que é explicável pela
relação entre esses dois parâmetros, já que a presença de íons na solução aumenta ambos
(CWT, 2004).

Alguns autores já observaram correlação positiva entre DQO e dureza em águas
superficiais, no entanto, essa relação não foi devidamente esclarecida (BHUYAN et al.,
2018; RAHMAN; HOSSAIN, 2020). No entanto, não foi o caso no presente trabalho, onde
a correlação resultou em 0,247.

Foi observada relevante DQO nos tratamentos com o CaO2, biorreatores esses que
apresentaram alta dureza, tanto com quanto sem biochar. Isso pode ter influenciado na
semelhança de comportamento entre essas variáveis quando realizada análise de PCA.

No Gráfico 24, está apresentado o PCA do tipo "loadings plot".
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Gráfico 24 – PCA aplicado às variáveis físico-químicas ao longo
dos 28 dias (1d, 14d, 28d) - Mapa de cargas fatoriais.

É possível observar extrema proximidade e até sobreposição entre o controle e o
controle abiótico, demonstrando que a autoclavagem do solo não alterou de maneira des-
tacada o comportamento dos parâmetros analisados durante o ensaio de remediação. Cor-
roborando com os resultados dos testes de Wilcoxon aplicado às variáveis físico-químicas
em que não foi constatada diferença estatisticamente significativa entre os controles.

Destaca-se ainda a distribuição ampla dos dados do tratamento com biochar e
peróxido, demonstrando grande variabilidade entre os dados. Distribuição semelhante foi
observada para o biochar. Esse padrão pode estar relacionado à presença do biocarvão.
Essa amplitude pode ser explicada pela variação dos parâmetros ao longo do tempo, que
foi mais proeminente do que nos controles e Pe.

Os dados do tratamento com biochar e peróxido aparentam estar equidistantes do
tratamento com biochar e com peróxido, demonstrando a influência dos dois nos resultados
obtidos.

Outra análise de componentes principais foi realizada considerando os parâmetros
físico-químicos no último dia de ensaio (28d), além de concentração final de HTPs no solo,
remoção de HTPs, mortalidade das artêmias e inibição da luminescência na bactéria V.
fischeri.

O gráfico de PCA está apresentado no Gráfico 25.
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Gráfico 25 – PCA aplicado às variáveis físico-químicas, respostas
ecotoxicológicas e concentração de HTP no 28º dia -
Mapa de pontuação.

Os componentes principais PC1 e PC2 explicam 67,2 % da variabilidade dos dados.
Foi possível observar proximidade entre a concentração de HTPs e mortalidade das artê-
mias, demonstrando que esse fator influenciou de maneira significativa na toxicidade às
artêmias. O pH apresenta comportamento oposto ao de HTP e mortalidade de artêmias.
Dado o pH mais alto para a sobrevivência das artêmias ser (8,0 ± 0,5), o baixo pH no
sobrenadante indica que teve relação com a mortalidade desses microcrustáceos.

A inibição de luminosidade da bactéria apresentou comportamento oposto à DQO,
dureza e condutividade elétrica, indicando que quanto maior o valor desses parâmetros,
menor a inibição. Isso pode ser um indício que a toxicidade pode estar atrelada à baixos
valores de dureza e CE nos tratamentos com peróxido. Com relação à DQO, aparente-
mente não teve efeito negativo para ambos os organismos analisados.

O segundo PCA está apresentado no Gráfico 26.
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Gráfico 26 – PCA aplicado às variáveis físico-químicas, respostas
ecotoxicológicas e concentração de HTP no 28º dia -
Mapa de cargas fatoriais.

Os dados pertencentes ao mesmo tratamento apresentaram proximidade, demons-
trando semelhança entre os resultados. O comportamento foi semelhante entre os trata-
mentos. Há uma sobreposição do controle sobre o controle abiótico, tendo este último
apresentado maior variação entre os dados. O tratamento com peróxido também esteve
próximo dos controles. Pode-se observar que os tratamentos agrupados nos quadrantes à
direita, apresentaram menor toxicidade em Artemia e Vibrio e maior remoção de HTPs.

O tratamento com o biochar apresentou resultados mais distanciados. Assim como
no Gráfico 24, os dados obtidos para o tratamento BP se aproximaram do Pe, demons-
trando a influência desse aditivo nos aspectos observados no ensaio de biodegradação.

Foi elaborada uma matriz de correlação de Kendall entre os resultados, porque a
distribuição dos dados é não-paramétrica, e está apresentada no Gráfico 27.
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Gráfico 27 – Correlação entre os parâmetros físico-químicos (28d),
remoção de HTPs e efeitos ecotoxicológicos.

Assim como na PCA realizada para o último dia de ensaio (Gráfico 25), houve
uma correlação negativa entre pH e mortalidade de artêmias (r=-0,57), e entre DQO e
a inibição da luminescência (r = -0,52). Além dessas, outras duas correlações negativas
ocorreram entre inibição de luminescência e condutividade elétrica (r = -0,53) e com
salinidade (r = -0,49). As duas correlações positivas mais relevantes da matriz foram
entre pH e dureza (r = 0,56), e condutividade elétrica e salinidade (r = 0,53). Não houve
nenhuma correlação forte entre as variáveis (r>0,7).
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CONCLUSÃO

A proposta de biorremediação, utilizando biochar proveniente de biomassa de eu-
calipto e peróxido de cálcio, demonstrou eficácia na remoção dos HTPs presentes no solo
contaminado por diesel, apresentando uma notável porcentagem de remoção quando com-
parada com o controle: 42±7% e 28±10%, respectivamente. Observou-se que a aplicação
de CaO2 causou um distúrbio na microbiota do solo, inibindo o desenvolvimento de bac-
térias heterotróficas totais e degradadoras de diesel. A redução dos hidrocarbonetos foi
atribuída à oxidação química desencadeada pela adição de peróxido.

Os materiais aplicados, tanto o biochar quanto o peróxido de cálcio, não demons-
traram toxicidade para a alface, assim como a coaplicação de ambos. Isso foi evidenciado
pelo índice de germinação, que atingiu 139,3% para o biochar, 86,16% para o CaO2, e
104,1% para a aplicação conjunta de biochar e peróxido.

Esses resultados contrastam com os obtidos nos testes com V. fischeri, onde a
aplicação isolada de peróxido demonstrou alta toxicidade, com um CE50 estimado em
0,23%. Entretanto, a co-aplicação de ambos, peróxido e biochar, não apresentou efeitos
prejudiciais para a bactéria marinha, quando adicionados ao solo.

Além disso, foi observada uma redução na toxicidade para os organismos Artemia
sp. e Vibrio sp. após os ensaios de degradação de hidrocarbonetos em biorreatores
contendo CaO2 e biochar, especialmente quando comparado com o solo inicial que causou
100% de mortalidade e 94,4 % de inibição de luminescência. Essa mortalidade foi reduzida
para 17,5%, e a inibição foi para 23,57%. Concluindo que o tratamento foi eficiente na
redução de toxicidade para os organismos estudados.

Para futuros trabalhos, ressalta-se a necessidade de mais estudos, especialmente
em condições mais adversas, experimentos em campo e, em última instância, a aplicação
dessas técnicas no ambiente natural. Análises de sequenciamento da comunidade micro-
biana, assim como quantificação de espécies reativas de oxigênio seriam importantes para
o entendimento dos processos ocorridos durante o tratamento. É sugerido também que
sejam feitos ensaios ecotoxicológicos com organismos de mais níveis tróficos.
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LAPINSKIENĖ, A.; MARTINKUS, P.; RĖBŽDAITĖ, V. Eco-toxicological studies of
diesel and biodiesel fuels in aerated soil. Environmental Pollution, Elsevier, v. 142, n. 3,
p. 432–437, 2006.

LEE, E. et al. Hydrogen peroxide interference in chemical oxygen demand during ozone
based advanced oxidation of anaerobically digested livestock wastewater. International
Journal of Environmental Science & Technology, Springer, v. 8, p. 381–388, 2011.

LEHMANN, J.; JOSEPH, S. Biochar for environmental management: an introduction.
In: Biochar for environmental management. [S.l.]: Routledge, 2015. p. 1–13.

LI, F. et al. Investigation of glyphosate removal from aqueous solution using calcium
peroxide. In: IOP PUBLISHING. IOP Conference Series: Materials Science and
Engineering. [S.l.], 2022. v. 1257, n. 1, p. 012041.

LI, X. et al. Combined effects of maize straw biochar and oxalic acid on the dissipation
of polycyclic aromatic hydrocarbons and microbial community structures in soil: a
mechanistic study. Journal of hazardous materials, Elsevier, v. 364, p. 325–331, 2019.



92

LI, X.; XU, J.; YANG, Z. Efficient catalytic degradation of alkanes in soil by a novel
heterogeneous fenton catalyst of functionalized magnetic biochar. Chemosphere, Elsevier,
v. 301, p. 134693, 2022.

LIAO, X. et al. Effect of various chemical oxidation reagents on soil indigenous microbial
diversity in remediation of soil contaminated by PAHs. Chemosphere, Elsevier, v. 226, p.
483–491, 2019.

LIU, C. et al. Evaluating a novel permeable reactive bio-barrier to remediate pah-
contaminated groundwater. Journal of hazardous materials, Elsevier, v. 368, p. 444–451,
2019.

LOCATELLI, M. A. et al. Endogenous iron as a photo-fenton reaction catalyst for the
degradation of pah’s in soils. Journal of the Brazilian Chemical Society, SciELO Brasil,
v. 19, p. 329–336, 2008.

LOGESHWARAN, P. et al. Petroleum hydrocarbons (PH) in groundwater aquifers:
An overview of environmental fate, toxicity, microbial degradation and risk-based
remediation approaches. Environmental technology & innovation, Elsevier, v. 10, p.
175–193, 2018.

LU, S.; ZHANG, X.; XUE, Y. Application of calcium peroxide in water and soil
treatment: a review. Journal of hazardous materials, Elsevier, v. 337, p. 163–177, 2017.

LUO, Y. et al. Seed germination test for toxicity evaluation of compost: Its roles,
problems and prospects. Waste Management, Elsevier, v. 71, p. 109–114, 2018.

MACHADO, S. L. et al. Optimal ranges of soil index properties for diesel containment
using compacted barriers. Environmental Geotechnics, Thomas Telford Ltd, v. 7, n. 8, p.
540–553, 2019.

MADDELA, N. R. et al. Removal of petroleum hydrocarbons from crude oil in solid
and slurry phase by mixed soil microorganisms isolated from ecuadorian oil fields.
International Biodeterioration & Biodegradation, Elsevier, v. 108, p. 85–90, 2016.

MANFRA, L. et al. Long-term lethal toxicity test with the crustacean Artemia
franciscana. JoVE (Journal of Visualized Experiments), n. 62, p. e3790, 2012.

MARMIROLI, M. et al. Building a risk matrix for the safety assessment of wood derived
biochars. Science of the Total Environment, Elsevier, v. 839, p. 156265, 2022.

MASTORGIO, A. F. et al. In situ aerobic biostimulation of groundwater at a national
priority site in italy. In: Battelle 2019 Bioremediation Symposium Proceedings. [S.l.:
s.n.], 2019. p. 1–9.

MAZETTE, S. et al. Fast pyrolysis biochar in eucalyptus seedling production. J Appl
Biotechnol Bioeng, v. 7, n. 5, p. 196–198, 2020.

MCCORMAC, K. R.; BEAZLEY, M. J. Fabrication and characterization of
biodegradable oxygen-releasing micromaterials for treatment of hypoxic environmental
waters. Journal of Environmental Chemical Engineering, Elsevier, v. 8, n. 4, p. 103979,
2020.



93

MCINNIS, J. A. Biodegradation and Dewatering of an Industrial Waste Oil. 2003. 93 f.
Dissertação (Mestrado em Engenharia Ambiental) — Instituto politecnico da Virginia,
Blacksburg, 2003.

MEI, J. et al. Seed pelleting with calcium peroxide improves crop establishment of
direct-seeded rice under waterlogging conditions. Scientific Reports, Nature Publishing
Group UK London, v. 7, n. 1, p. 4878, 2017.

MENDES, W. de S. et al. The brazilian soil mid-infrared spectral library: the power of
the fundamental range. Geoderma, Elsevier, v. 415, p. 115776, 2022.

MENENDEZ-VEGA, D. et al. Engineered in situ bioremediation of soil and groundwater
polluted with weathered hydrocarbons. European Journal of Soil Biology, Elsevier, v. 43,
n. 5-6, p. 310–321, 2007.

Merck Milipore. Tryptic Soy Agar (Tryptone Soya Agar, TSA, CASO Agar, Soybean
Casein digest Agar). [S.l.], 2018. Disponível em: https://www.sigmaaldrich.com/
deepweb/assets/sigmaaldrich/product/documents/122/065/22091dat.pdf. Acesso em:
15 fev, 20204.

MIA, S. et al. Biochar application rate affects biological nitrogen fixation in red clover
conditional on potassium availability. Agriculture, ecosystems & environment, Elsevier,
v. 191, p. 83–91, 2014.

MIRJANI, M.; SOLEIMANI, M.; SALARI, V. Toxicity assessment of total petroleum
hydrocarbons in aquatic environments using the bioluminescent bacterium Aliivibrio
fischeri. Ecotoxicology and Environmental Safety, Elsevier, v. 207, p. 111554, 2021.

MISHRA, R. K. et al. Production and beneficial impact of biochar for environmental
application: A review on types of feedstocks, chemical compositions, operating
parameters, techno-economic study, and life cycle assessment. Fuel, Elsevier, v. 343, p.
127968, 2023.

MOTA, M. F. et al. Biochar como alternativa de substrato para produção de mudas de
cana-de-açúcar. Revista Brasileira de Engenharia Agrícola e Ambiental, SciELO Brasil,
v. 25, p. 826–832, 2021.

NOLLA, A.; ANGHINONI, I. Métodos utilizados para a correção da acidez do solo no
brasil. RECEN-Revista Ciências Exatas e Naturais, v. 6, n. 1, p. 97–111, 2004.

NORTHUP, A.; CASSIDY, D. Calcium peroxide (cao2) for use in modified fenton
chemistry. Journal of Hazardous Materials, Elsevier, v. 152, n. 3, p. 1164–1170, 2008.

ODENCRANTZ, J. E.; JOHNSON, J. G.; KOENIGSBERG, S. S. Enhanced intrinsic
bioremediation of hydrocarbons using an oxygen-releasing compound. Remediation
Journal, Wiley Online Library, v. 6, n. 4, p. 99–114, 1996.

OK, Y. S. et al. Soil and Groundwater Remediation Technologies: a practical guide. [S.l.]:
CRC Press, 2020.

OLESZCZUK, P.; JOŚKO, I.; KUŚMIERZ, M. Biochar properties regarding to
contaminants content and ecotoxicological assessment. Journal of hazardous materials,
Elsevier, v. 260, p. 375–382, 2013.

https://www.sigmaaldrich.com/deepweb/assets/sigmaaldrich/product/documents/122/065/22091dat.pdf
https://www.sigmaaldrich.com/deepweb/assets/sigmaaldrich/product/documents/122/065/22091dat.pdf


94

OLESZCZUK, P.; KOŁTOWSKI, M. Effect of co-application of nano-zero valent iron
and biochar on the total and freely dissolved polycyclic aromatic hydrocarbons removal
and toxicity of contaminated soils. Chemosphere, Elsevier, v. 168, p. 1467–1476, 2017.

OLMEZ-HANCI, T.; ARSLAN-ALATON, I.; DURSUN, D. Investigation of the toxicity
of common oxidants used in advanced oxidation processes and their quenching agents.
Journal of hazardous materials, Elsevier, v. 278, p. 330–335, 2014.

OMONI, V. T. et al. The impact of enhanced and non-enhanced biochars on the
catabolism of 14c-phenanthrene in soil. Environmental Technology & Innovation,
Elsevier, v. 20, p. 101146, 2020.

ORTEGA, M. F. et al. Weighted linear models for simulation and prediction of
biodegradation in diesel polluted soils. Science of the total environment, Elsevier, v. 686,
p. 580–589, 2019.

OSSAI, I. C. et al. Remediation of soil and water contaminated with petroleum
hydrocarbon: A review. Environmental Technology & Innovation, Elsevier, v. 17, p.
100526, 2020.

PAGNOUT, C. et al. Ecotoxicological assessment of PAHs and their dead-end
metabolites after degradation by Mycobacterium sp. strain SNP11. Ecotoxicology and
environmental safety, Elsevier, v. 65, n. 2, p. 151–158, 2006.

PARK, J.; CRAGGS, R. Wastewater treatment and algal production in high rate algal
ponds with carbon dioxide addition. Water Science and Technology, IWA Publishing,
v. 61, n. 3, p. 633–639, 2010.

PARVEZ, S.; VENKATARAMAN, C.; MUKHERJI, S. A review on advantages of
implementing luminescence inhibition test (Vibrio fischeri) for acute toxicity prediction
of chemicals. Environment international, Elsevier, v. 32, n. 2, p. 265–268, 2006.

PEREIRA, C. M. M. et al. Use of a portable x-ray fluorescence spectrometry
(pXRF) for chemical analysis of eucalyptus (Eucalyptus sp.) wood biochar. In: VII
INTERNACIONAL SYMPOSIUM ON AGRICULTURAL AND AGROINDUSTRIAL
WASTE MANAGEMENT, 7., 2021, Online. Concórdia, SC: Sbera, 2021.

PETROBRÁS. Óleo Diesel: Informações técnicas. 2021. Disponível em: https:
//petrobras.com.br/data/files/04/93/72/4C/5A39C710E2EF93B7B8E99EA8/
Manual-de-Diesel_2021.pdf. Acesso em: 12 jun. 2023.

PETROBRÁS. Óleo diesel: o combustível que movimenta o país. 2024. Disponível em:
https://petrobras.com.br/quem-somos/oleo-diesel. Acesso em: 20 jan. 2024.

PINCELLI, A.; MOURA, L. d.; BRITO, J. Quantificação dos resíduos da colheita em
florestas de eucalyptus grandis e pinus caribaea var. hondurensis. Scientia Forestalis,
v. 45, n. 115, p. 519–526, 2017.

PINTO, C. d. S. Curso Básico de Mecânica dos Solos em 16 Aulas. 3. ed. [S.l.]: Oficina
de Textos, 2006.

https://petrobras.com.br/data/files/04/93/72/4C/5A39C710E2EF93B7B8E99EA8/Manual-de-Diesel_2021.pdf
https://petrobras.com.br/data/files/04/93/72/4C/5A39C710E2EF93B7B8E99EA8/Manual-de-Diesel_2021.pdf
https://petrobras.com.br/data/files/04/93/72/4C/5A39C710E2EF93B7B8E99EA8/Manual-de-Diesel_2021.pdf
https://petrobras.com.br/quem-somos/oleo-diesel


95

QIN, G.; GONG, D.; FAN, M.-Y. Bioremediation of petroleum-contaminated soil by
biostimulation amended with biochar. International Biodeterioration & Biodegradation,
Elsevier, v. 85, p. 150–155, 2013.

QUILLIAM, R. S. et al. Life in the ‘charosphere’–does biochar in agricultural soil provide
a significant habitat for microorganisms? Soil Biology and Biochemistry, Elsevier, v. 65,
p. 287–293, 2013.

R Core Team. R: A Language and Environment for Statistical Computing. Vienna,
Austria, 2023. Disponível em: https://www.R-project.org/. Acesso em: 15 fev, 2024.

RABELO, T. S. et al. Otimização de ensaios de germinação para avaliação toxicológica
de solos contaminados por efluentes oleosos. In: XV CONGRESSO BRASILEIRO DE
ECOTOXICOLOGIA - ECOTOX 2018, 15., 2018, Sergipe. Anais do XV Congresso
Brasileiro de Ecotoxicologia. Sergipe, 2018. p. 2998–1000.

RAHMAN, M. K.; HOSSAIN, M. S. Assessing the water quality of canals in Dhaka
City, Bangladesh. Scientific and Academic Publishing, 2020.

RANDALL, J. D.; HEMMINGSEN, B. B. Evaluation of mineral agar plates for the
enumeration of hydrocarbon-degrading bacteria. Journal of microbiological methods,
Elsevier, v. 20, n. 2, p. 103–113, 1994.

RICE, E. W. et al. Standard methods for the examination of water and wastewater. [S.l.]:
American public health association Washington, DC, 2012. v. 10.

RIO DE JANEIRO. NOP Inea 45 - Estabelece critérios e padrões de lançamento de
esgoto sanitário. 2021.

ROBLES-GONZÁLEZ, I. V.; FAVA, F.; POGGI-VARALDO, H. M. A review on slurry
bioreactors for bioremediation of soils and sediments. Microbial Cell Factories, Springer,
v. 7, p. 1–16, 2008.

ROCHA, V. Comparative study on biochar salt absorption capacity in different saline
concentrated solutions. Bionatura, Clinical Biotec, v. 6, n. 4, p. 2150–2155, nov. 2021.
ISSN 1390-9355. Disponível em: http://dx.doi.org/10.21931/RB/2021.06.04.3.

RONQUIM, C. C. Conceitos de fertilidade do solo e manejo adequado para as regiões
tropicais. Campinas, SP: Embrapa Monitoramento por Satélite, 2010., 2010.

RUSSELL, D. L. Remediation manual for contaminated sites. [S.l.]: CRC press, 2011.

SABATÉ, J.; VINAS, M.; SOLANAS, A. Laboratory-scale bioremediation experiments
on hydrocarbon-contaminated soils. International biodeterioration & biodegradation,
Elsevier, v. 54, n. 1, p. 19–25, 2004.

SAEED, M. et al. Development of novel kinetic model based on microbiome and biochar
for in-situ remediation of total petroleum hydrocarbons (TPHs) contaminated soil.
Chemosphere, Elsevier, v. 324, p. 138311, 2023.

SAEZ, J. M. et al. Enhanced lindane removal from soil slurry by immobilized
streptomyces consortium. International Biodeterioration & Biodegradation, Elsevier,
v. 93, p. 63–69, 2014.

https://www.R-project.org/
http://dx.doi.org/10.21931/RB/2021.06.04.3


96

SAWYER, C. N.; MCCARTY, P. L.; PARKIN, G. F. Chemistry for environmental
engineering and science. [S.l.]: McGraw-Hill, 2003.

SHEN, C. et al. Controlled synthesis of innovative carbon-based cao2 materials
with boosted oxygen release performance in the aqueous environment. Journal of
Environmental Chemical Engineering, Elsevier, v. 11, n. 3, p. 109616, 2023.

SHIN, K.-H. et al. Earthworm toxicity during chemical oxidation of diesel-contaminated
sand. Environmental Toxicology and Chemistry: An International Journal, Wiley Online
Library, v. 24, n. 8, p. 1924–1929, 2005.

SOARES, C. R. F. S. et al. Fitotoxidez de cádmio para eucalyptus maculata e e.
urophylla em solução nutritiva. Revista Árvore, SciELO Brasil, v. 29, p. 175–183, 2005.

SOUZA, W. R. d. Análise de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos – HPAs – em
sedimentos do Ribeirão do Funil na região de Ouro Preto – MG. 2007. 79 f. Dissertação
(Mestrado em Engenharia Ambiental) — Instituto de Ciências Exatas e Biológicas, Ouro
Preto, 2007.

STEFANIUK, M.; OLESZCZUK, P.; RÓŻYŁO, K. Co-application of sewage sludge with
biochar increases disappearance of polycyclic aromatic hydrocarbons from fertilized soil
in long term field experiment. Science of The Total Environment, Elsevier, v. 599, p.
854–862, 2017.

SUN, L.; WAN, S.; LUO, W. Biochars prepared from anaerobic digestion residue, palm
bark, and eucalyptus for adsorption of cationic methylene blue dye: characterization,
equilibrium, and kinetic studies. Bioresource technology, Elsevier, v. 140, p. 406–413,
2013.

SWAGATHNATH, G. et al. Influence of biochar application on growth of oryza sativa
and its associated soil microbial ecology. Biomass Conversion and Biorefinery, Springer,
v. 9, p. 341–352, 2019.

TEIXEIRA, P. C. et al. Manual de métodos de análise de solo. 3. ed. Brasília, DF:
Embrapa, 2017. Disponível em: https://ainfo.cnptia.embrapa.br/digital/bitstream/
item/181717/1/Manual-de-Metodos-de-Analise-de-Solo-2017.pdf. Acesso em: 15 fev.
2024.

THURMANN, U. et al. Correlation between microbial ex situ activities of two
neighbouring uncontaminated and fuel oil contaminated subsurface sites. Biotechnology
techniques, Springer, v. 13, p. 271–275, 1999.

TIWARI, N.; SATYAM, N. An experimental study on the behavior of lime and silica
fume treated coir geotextile reinforced expansive soil subgrade. Engineering Science and
Technology, an International Journal, Elsevier, v. 23, n. 5, p. 1214–1222, 2020.

USEPA. ACID DIGESTION OF SEDIMENTS, SLUDGES, AND SOILS. Washington,
DC, 1996. Technical Report.

USEPA. Alumina Column Cleanup. Washington, DC, 1996. Hazardous Waste Test
Methods.

USEPA. Silica Gel Cleanup. Washington, DC, 1996. Hazardous Waste Test Methods.

https://ainfo.cnptia.embrapa.br/digital/bitstream/item/181717/1/Manual-de-Metodos-de-Analise-de-Solo-2017.pdf
https://ainfo.cnptia.embrapa.br/digital/bitstream/item/181717/1/Manual-de-Metodos-de-Analise-de-Solo-2017.pdf


97

USEPA. Soxhlet Extraction. Washington, DC, 1996. Hazardous Waste Test Methods.

USEPA. Best Management Practices for Soil Treatment Technologies. Washington, DC,
1997. Technical Report.

USEPA. Nonhalogenated Organics by Gas Chromatography. Washington, DC, 2007.
Hazardous Waste Test Methods.

USEPA. Ecological effects test guidelines. OCSPP 850.4100, Seedling Emergence and
Growth. Washington, DC, 2012. Technical Report.

VARJANI, S. J.; UPASANI, V. N. A new look on factors affecting microbial degradation
of petroleum hydrocarbon pollutants. International Biodeterioration & Biodegradation,
Elsevier, v. 120, p. 71–83, 2017.

VOLNOV, I. I.; PETROCELLI, A. Peroxides, superoxides, and ozonides of alkali and
alkaline earth metals. [S.l.]: Springer, 1966.

WAITE, A. J.; BONNER, J. S.; AUTENRIETH, R. Kinetics and stoichiometry of
oxygen release from solid peroxides. Environmental engineering science, v. 16, n. 3, p.
187–199, 1999.

WANG, L. et al. Biochar composites: Emerging trends, field successes and sustainability
implications. Soil Use and Management, Wiley Online Library, v. 38, n. 1, p. 14–38,
2022.

WANG, Y. et al. Remediation of petroleum-contaminated soil using bulrush straw
powder, biochar and nutrients. Bulletin of environmental contamination and toxicology,
Springer, v. 98, p. 690–697, 2017.

WANG, Y. et al. Toxicity evaluation of the metabolites derived from the degradation of
phenanthrene by one of a soil ubiquitous PAHs-degrading strain Rhodococcus qingshengii
FF. Journal of Hazardous Materials, Elsevier, v. 415, p. 125657, 2021.

WANG, Z. et al. Calcium peroxide alleviates the waterlogging stress of rapeseed by
improving root growth status in a rice-rape rotation field. Frontiers in Plant Science,
Frontiers, v. 13, p. 1048227, 2022.

XIANG, Y. et al. Effects of biochar application on root traits: a meta-analysis. GCB
bioenergy, Wiley Online Library, v. 9, n. 10, p. 1563–1572, 2017.

XIONG, B. et al. Enhanced biodegradation of PAHs in historically contaminated soil by
m. ágilvum inoculated biochar. Chemosphere, Elsevier, v. 182, p. 316–324, 2017.

YERGIN, D. The prize: The epic quest for oil, money and power. New York, NY: Free
Press, 2009.

ZHANG, B.; ZHANG, L.; ZHANG, X. Bioremediation of petroleum hydrocarbon-
contaminated soil by petroleum-degrading bacteria immobilized on biochar. RSC
advances, Royal Society of Chemistry, v. 9, n. 60, p. 35304–35311, 2019.

ZHAO, L. et al. Potential toxicity risk assessment and priority control strategy for PAHs
metabolism and transformation behaviors in the environment. International Journal of
Environmental Research and Public Health, MDPI, v. 19, n. 17, p. 10972, 2022.



98

ZHEN, M. et al. Combination of rhamnolipid and biochar in assisting phytoremediation
of petroleum hydrocarbon contaminated soil using Spartina anglica. Journal of
Environmental Sciences, Elsevier, v. 85, p. 107–118, 2019.

ZHU, F. et al. Efficiency assessment of ZVI-based media as fillers in permeable reactive
barrier for multiple heavy metal-contaminated groundwater remediation. Journal of
Hazardous Materials, Elsevier, v. 424, p. 127605, 2022.

ZHU, X. et al. Effects and mechanisms of biochar-microbe interactions in soil
improvement and pollution remediation: a review. Environmental pollution, Elsevier,
v. 227, p. 98–115, 2017.


	Introdução 
	OBJETIVOS 
	Objetivo geral
	Objetivos específicos

	REFERENCIAL TEÓRICO 
	Indústria do Petróleo
	Óleo diesel
	Contaminação do solo por diesel

	Áreas contaminadas
	Biorremediação
	Biochar
	Compostos liberadores de oxigênio

	MATERIAIS E MÉTODOS 
	Coleta e caracterização do solo
	Peróxido de cálcio
	Produção e caracterização do biochar
	Ensaio de biodegradação
	Preparo dos biorreatores de bancada
	Análises físico-químicas
	pH
	Condutividade
	Salinidade
	Demanda Química de Oxigênio (DQO)
	Dureza

	Determinação de hidrocarbonetos de petróleo no solo
	Análises microbiológicas
	Bactérias heterotróficas totais
	Bactérias degradadoras de diesel


	Ensaios ecotoxicológicos
	Lactuca sativa
	Vibrio fischeri
	Artemia sp.

	Análises estatísticas

	Resultados e discussão 
	Caracterização do solo
	Caracterização do biochar
	Caracterização do peróxido de cálcio
	Ensaio de biodegradação
	Análises físico-químicas
	Análises microbiológicas
	Bactérias heterotróficas totais
	Bactérias degradadoras de diesel


	Ensaios ecotoxicológicos
	Lactuca sativa
	Vibrio fischeri
	Artemia sp.

	Análise de componentes principais e correlação

	Conclusão 
	Referências 

		2024-04-30T15:09:00-0300




