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RESUMO 
 

As lagoas tropicais urbanas são comumente impactadas por assoreamento, esgoto 

doméstico, resíduos industriais, sendo que a dragagem de seus sedimentos é 

frequentemente necessária para minimizar os impactos econômicos, ecológicos e de 

saúde pública. No entanto, as implicações ambientais da disposição terrestre de 

sedimentos dragados ainda são pouco investigadas no Brasil, tornando extremamente 

importante a execução de estudos ligados a este tema. Com o objetivo de preencher 

esta lacuna, uma avaliação de risco ecológico foi realizada com sedimentos dragados 

da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ) usando diferentes linhas de evidência, 

incluindo a caracterização de solos e sedimentos, determinação de metais, bioensaios 

agudos e de fuga com minhocas (Eisenia andrei). Para tanto, duas amostras 

diferentes de sedimentos dragados, uma arenosa e outra lamosa, foram obtidas em 

dois setores distintos e espacialmente representativos da Lagoa da Tijuca. Os 

sedimentos foram misturados com um Solo Artificial, Latossolo e Espodossolo para 

obter doses entre 0 (solo puro) e 12%. A dose de sedimento que causou mortalidade 

(CL50) ou efeitos de fuga (CE50) para 50% dos organismos foi estimada através da 

análise PriProbit. As concentrações de metais e os níveis de toxicidade foram maiores 

no sedimento lamoso (Solo Artificial CL50 = 3,84%; Latossolo CL50 = 4,58%; 

Espodossolo CL50 = 2,85%) em relação ao arenoso (Solo Artificial CL50 = 10,94%; 

Latossolo CL50 = 14,36%; Espodossolo CL50 = 10,38%), uma vez que as partículas 

finas retêm mais matéria orgânica e contaminantes. As respostas de mortalidade e de 

fuga foram mais intensas no Espodossolo (em comparação aos demais solos) devido 

à sua textura extremamente arenosa (98% de areia). As concentrações de metais nos 

tecidos das minhocas sobreviventes foram, de maneira geral, baixas, exceto o sódio, 

cuja bioacumulação nos organismos foi alta. Por fim, a toxicidade provavelmente está 

ligada aos sais marinhos e as minhocas parecem acumular água em excesso para 

manter o equilíbrio osmótico, aumentando sua biomassa. 

 

Palavras-chave: Bioensaios. Latossolo. Espodossolo. Metais.  



 

 

ABSTRACT 
 

Urban tropical lagoons are commonly impacted by silting, domestic sewage and 

industrial wastes and the dredging of their sediments is often required to minimize 

ecological impacts. However, environmental implications of land disposal of dredged 

sediments are still poorly investigated in the tropics. Aiming to contribute to filling this 

gap, an ecotoxicological evaluation was conducted with dredged sediments from 

Tijuca Lagoon (Rio de Janeiro, Brazil) using different lines evidence, including soil and 

sediment characterization, metal determination, and acute and avoidance bioassays 

with Eisenia andrei. Two different dredged sediment samples, a sandy sediment and 

another muddy one, were obtained in two distinct and spatially representative sectors 

of the Tijuca lagoon. The sediments were mixed with an artificial soil, Ferralsol and 

Spodosol to obtain doses between 0 (pure soil) and 12%. The sediment dose that 

caused mortality (LC50) or avoidance responses (EC50) to 50% of the organisms were 

estimated through PriProbit analysis. Metal concentrations and toxicity levels were 

higher in the muddy sediment (artificial soil LC50 = 3,84%; Ferralsol LC50 = 4,58%; 

Spodosol LC50 = 2,85%) compared to the sandy one (artificial soil LC50 = 10,94%; 

Ferralsol LC50 = 14,36%; Spodosol LC50 = 10,38%), since fine grains tend to retain 

more organic matter and contaminants. Mortality and avoidance responses were the 

highest ones in Spodosol due to its extremely sandy texture (98% of sand). Metal 

concentrations in surviving earthworms were generally low, except sodium whose 

bioaccumulation in earthworms was high. Finally, the toxicity is probably linked to 

marine salts, and the earthworms seem to accumulate water in excess to maintain 

osmotic equilibrium, increasing their biomass. 

 
 

Keywords: Bioassay. Ferralsol. Spodosol. Metal. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

 Estuários urbanos brasileiros têm sido intensamente impactados por processos 

de assoreamento, descarte de lixo e lançamentos indiscriminados de esgoto 

doméstico e efluentes industriais – que podem causar efeitos nocivos à saúde humana 

e aos ecossistemas (ALONSO-HERNÁNDEZ et al., 2017; MOREIRA et al., 2019; 

MONTE et al., 2021). Nesse sentido, as obras de dragagem têm sido uma das 

alternativas mais usuais para minimizar os impactos ecológicos, econômicos e sociais 

relacionados à contaminação, assoreamento e eutrofização desses ecossistemas 

(BIANCHINI et al., 2019; RODRIGUES et al., 2020, AZIZ et al., 2023). No Brasil, as 

lagunas costeiras são especialmente mais vulneráveis a esses impactos, uma vez que 

são, muitas vezes, o destino final de rios altamente degradados – induzindo o acúmulo 

de contaminantes nos sedimentos de fundo destes ambientes (ERBAS et al., 2021; 

YAPI et al., 2023). Ainda, vale destacar que populações de baixa renda, 

especialmente aquelas que habitam áreas desprovidas de condições sanitárias 

adequadas, estão mais expostas aos impactos relacionados à poluição ambiental 

(KOTHARI 1994; BOYLE, 2012; LUZ e LEITE, 2017) – sobretudo no que diz respeito 

à disseminação de doenças derivadas da poluição química e biológica (SMITH e 

SCHINDLER 2009; LI et al., 2019). 

 As alternativas de destinação final de sedimentos dragados geralmente incluem 

seu uso como corretivos de solos na agricultura, em empreendimentos de 

engodamento de praias (quando os sedimentos são arenosos) ou como material de 

preenchimento/empréstimo (quando o horizonte A é removido, por exemplo, durante 

a lavra de minérios) e/ou aterro de zonas alagadas (MCHERGUI et al., 2014; DE 

VINCENZO et al., 2019; DONG et al., 2023). Nesse sentido, é preciso destacar que 

as alternativas mencionadas são extremamente importantes para reduzir os custos 

das intervenções de dragagem, mas devem ser cuidadosamente monitoradas com o 

intuito de evitar efeitos adversos à biota edáfica (MONTE et al., 2018; BEDELL et al., 

2023). Geralmente, os custos de transporte de sedimentos para áreas de disposição 

final são elevados e, como consequência, a disposição de sedimentos dragados em 

solos circunvizinhos é uma alternativa relativamente comum (FERREIRA et al., 2020; 

CESAR et al., 2015). Diante disso, é necessário salientar que uma das questões mais 

importantes relacionada ao descarte de sedimentos dragados em solos é a ocorrência 

de metais tóxicos e outros contaminantes nestes materiais. 
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 Uma vez nos ecossistemas terrestres, os agentes tóxicos (incluindo metais) 

podem bioacumular na fauna do solo (COELHO et al., 2018; WANG et al., 2018) e 

serem transferidos através da cadeia alimentar (SHAO et al., 2020) – podendo causar 

graves perturbações nos ecossistemas. Neste sentido, vale ressaltar que os serviços 

ecossistêmicos prestados pela fauna edáfica podem ser comprometidos, tais como: o 

aumento da porosidade, permeabilidade e agregabilidade; o aumento do teor de 

matéria orgânica e da estabilidade dos agregados do solo; a ciclagem de nutrientes, 

dentre outros (BLOUIN et al., 2013; SHARMA et al., 2017) – que são de suma 

importância para as atividades agrícolas e prevenção de processos erosivos. Ainda, 

no âmbito dos estudos de contaminação ambiental (sobretudo no que diz respeito aos 

metais), vale mencionar que estes elementos podem ser acumulados por hortaliças 

(principalmente quando os sedimentos dragados são utilizados como insumos na 

agricultura) – comprometendo seu consumo humano (DARMODY et al., 2004; 

HONGPING et al., 2016; FERRANS et al., 2022).  

 Neste contexto, é preciso destacar que em cenários de disposição terrestre de 

materiais dragados, as propriedades físicas, químicas e mineralógicas dos solos 

locais (e dos sedimentos dragados) desempenham um papel importante na toxicidade 

e biodisponibilidade de metais para a fauna do solo (VEZZONE et al., 2020; BEDELL 

et al., 2023). Assim, variações de textura, densidade das partículas, capacidade de 

retenção de água (CRA), pH, salinidade, teor de matéria orgânica, tipos de 

argilominerais, entre outros, são fundamentais à compreensão da mobilidade 

geoquímica de contaminantes (sobretudo os metais pesados) em ecossistemas 

terrestres (SUNGUR et al., 2015; HUANG et al., 2020, LOSOTA et al., 2020). Diante 

disso, o entendimento da mobilidade de agentes tóxicos é fundamental para 

selecionar as zonas terrestres mais apropriadas à disposição final dos sedimentos 

dragados – isto é, levando em consideração as propriedades dos solos locais, ou, em 

outras palavras, a geografia dos solos. Este tipo de informação é primordial para (i) 

prevenir a disseminação potencial de contaminantes para as águas subterrâneas, 

solos e sistemas fluviais circunvizinhos; (ii) identificar os receptores ecológicos do solo 

em maior risco; e (iii) avaliar a viabilidade de destinação de sedimentos dragados 

como corretivos de solos na agricultura e/ou outras alternativas de reciclagem. 

 No que se refere aos ecossistemas terrestres, as minhocas (Eisenia andrei) 

são os organismos-teste mais amplamente utilizados como bioindicadores na 

avaliação dos impactos ecológicos e ecotoxicológicos relacionados à deposição de 



19 
 

 

 

resíduos em solos (NIVA et al., 2016) – incluindo sedimentos dragados contendo 

metais tóxicos (MONTE et al., 2018; ZOUCH et al. 2021; BEDELL et al., 2023), rejeitos 

de distintas atividades de mineração (BIANCHI, 2013, DI CARLO et al. 2020; 

SIQUEIRA et al., 2022) e lodo de esgoto (BABIĆ et al., 2016; KARIMI et al., 2020). 

Vale ressaltar que a utilização de minhocas em testes ecotoxicológicos se deve, 

principalmente, ao seu curto ciclo de vida, relativa sensibilidade a contaminantes e 

grande relevância ecológica, além de serem organismos-chave para cadeia alimentar 

do solo (BLOUIN et al., 2013; SIVAKUMAR, 2015). Além disso, as minhocas 

consomem grandes quantidades de solo, estão em contato direto com as partículas 

minerais e orgânicas e são capazes de absorver metais e outros contaminantes – 

possibilitando a estimativa de teores potencialmente biodisponíveis de agentes tóxicos 

em sistemas terrestres (SIVAKUMAR, 2015; RICHARDSON et al., 2020). 

 Embora a toxicidade terrestre de sedimentos de lagunas urbanas ainda seja 

pouco estudada no Brasil, tal informação é extremamente necessária quando os 

empreendimentos de intervenção ambiental (por exemplo, as obras de dragagem) 

cogitam o descarte de sedimentos no solo. Neste contexto, por exemplo, vale destacar 

que a Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ) é um estuário urbanizado severamente 

impactado, há décadas, por esgoto doméstico, efluentes industriais, depósitos 

clandestinos de lixo e assoreamento (MAGALHÃES et al., 2017, TEIXEIRA et al., 

2022). Na década de 1990, os sedimentos de fundo da Lagoa da Tijuca foram 

dragados e depositados nos solos do entorno da lagoa sem avaliação ecotoxicológica 

prévia – visando minimizar os impactos relacionados ao assoreamento do estuário. 

Recentemente, a dragagem de sedimentos da Lagoa da Tijuca foi prevista, 

novamente, para atender às exigências dos Jogos Olímpicos de 2016 

(MASTERPLAN, 2015), com previsão de disposição de parte dos dragados nos solos 

do entorno das lagoas. No entanto, as obras não foram executadas – agravando a 

situação nos últimos anos. No ano de 2023, o Governo do Estado do RJ concedeu 

nova licença para dragagem do complexo lagunar de Jacarepaguá, incluindo Lagoa 

da Tijuca. A obra deverá deve abarcar a dragagem de 2,3 milhões de m3 de 

sedimentos/lodo do fundo lagunar, duração de 36 meses e um custo de 250 milhões 

de reais (O DIA, 2023). 

 Dessa forma, o presente trabalho consiste em uma avaliação focada na 

toxicidade terrestre associada à disposição em solo de sedimentos dragados da 

Lagoa da Tijuca. Para atingir esse objetivo, bioensaios agudos e de fuga com E. andrei 
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foram aplicados em misturas de sedimentos dragados (um dragado arenoso e outro 

lamoso) com dois tipos de solos distintos (Latossolo e Espodossolo). Além disso, a 

bioconcentração de metais pelas minhocas sobreviventes dos testes agudos também 

foi analisada. As principais hipóteses de trabalho são: (i) o sedimento lamoso é mais 

tóxico para as minhocas do que o arenoso; (ii) os níveis de toxicidade e de 

biodisponibilidade de metais tendem a ser maiores em Espodossolo em comparação 

com o Latossolo; e (iii) a ocorrência de sais marinhos nos sedimentos pode influenciar 

os níveis de toxicidade. 

 

2 OBJETIVOS 

 

2.1  Objetivo geral 

 

 Avaliar a toxicidade terrestre associado à disposição em solo de sedimentos 

dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ), utilizando testes ecotoxicológicos 

com minhocas (Eisenia andrei). 

 

2.2  Objetivos específicos 

 

i. Efetuar a caracterização física e química dos solos e sedimentos 

dragados; 

ii. Avaliar a toxicidade aguda e efeitos comportamentais de fuga de 

misturas solo:sedimento para organismos terrestres (minhocas), 

vislumbrando cenários de disposição terrestre de sedimentos dragados; 

iii. Estudar a biodisponibilidade potencial de metais tóxicos para minhocas, 

com base na determinação da concentração desses elementos em 

tecidos dos organismos sobreviventes; e 

iv. Estudar a influência das propriedades dos solos e dos sedimentos 

dragados na toxicidade associada à disposição terrestre de sedimentos 

de dragagem. 
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3 BASE TEÓRICA 

 

3.1 Contaminação e assoreamento de lagunas costeiras 

 

 As lagunas costeiras são caracterizadas como uma zona de transição entre os 

compartimentos continental e oceânico (isto é, estuários) e a gênese destes 

ambientes está intrinsicamente atrelada às oscilações quaternárias do nível do mar 

(GUERRA, 2003; TEIXEIRA, 2022; VEZZONE, 2019). Estes ambientes podem 

apresentar morfologias variadas, baixas profundidades e, via de regra, são 

preenchidas com água salgada ou salobra – uma vez que estão situadas em zonas 

costeiras e, além disso, muitas vezes, são o destino final de descargas fluviais 

(MEIRELES, 2014). Devido a estas características, as lagunas costeiras são 

importantes ambientes no que se refere ao transporte de águas e sedimentos 

continentais para o mar. Dessa forma, a qualidade das águas e dos sedimentos 

lagunares depende fortemente das atividades instaladas nas bacias hidrográficas que 

drenam para esses ambientes (TEIXEIRA et al., 2023). Além disso, estes 

ecossistemas apresentam, via de regra, baixa energia hidrodinâmica, elevadas taxas 

de bioprodutividade, grande diversidade biológica e prestam importantes serviços 

ecossistêmicos, tais como a proteção da linha de costa, estoque de carbono, pesca, 

navegação, ecoturismo, prática de esportes aquáticos, dentre outros (JUNK et al., 

2014; NEWTON et al., 2018). 

 No entanto, a qualidade dos ecossistemas lagunares tem sido afetada, 

principalmente, pela expansão urbana e industrial – tendo em vista o lançamento 

indiscriminado de resíduos industriais e descarga de esgoto doméstico nestes 

ambientes sem o tratamento adequado (BARLETTA et al., 2019; SILVA et al., 2019; 

PÉREZ et al., 2020). Especificamente no caso do Estado do Rio de Janeiro, diversos 

ecossistemas costeiros sofrem com o despejo de efluentes domésticos e industriais, 

incluindo a Baía de Guanabara, Baía de Sepetiba, o Complexo Lagunar da Região 

dos Lagos, a Lagoa Rodrigo de Freitas, o Complexo Lagunar de Jacarepaguá, dentre 

outros. A maior parte desses ecossistemas está eutrofizada, assoreada e requer 

medidas urgentes de obras de dragagem – visando o aumento da circulação de águas, 

a manutenção da vida aquática e de seus serviços ecossistêmicos (AGUIAR et al., 

2018; MORALES et al., 2019; TREVISAN et al., 2020). Ainda, a poluição dos referidos 
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sistemas lagunares parece ser especialmente agravada pela carência de fiscalizações 

restritivas e de um monitoramento sistemático da poluição.  

 No que diz respeito às principais fontes antrópicas de poluição dos 

ecossistemas costeiros tropicais, o lançamento de lixo, efluentes industriais e 

domésticos, runoff urbano, derrames de óleo, corrosão de cascos de embarcações e 

de galerias metálicas de águas pluviais merecem destaque (ARAÚJO et al., 2017; 

VEZZONE et al., 2018; TREVISAN et al., 2020). Vezzone et. al. (2019), por exemplo, 

destacam que as lagunas costeiras urbanas vêm sofrendo diversas transformações 

morfológicas (aterros e assoreamento, por exemplo) e não apenas químicas (isto é, 

contaminação e eutrofização). Estas alterações morfológicas e químicas estão 

relacionadas devido, principalmente, à especulação imobiliária atrelada a um 

crescimento urbano desordenado – a exemplo do que ocorre nas lagoas do Complexo 

Lagunar de Jacarepaguá e do que ocorreu no passado na Lagoa Rodrigo de Freitas 

(VEZZONE, 2019). 

 Eventos massivos de mortandades de peixes em ambientes lagunares estão 

geralmente atrelados à deterioração da qualidade das águas e sedimentos, sobretudo 

no que diz respeito ao aporte de matéria orgânica oriunda do descarte de esgoto 

doméstico não tratado – que induz baixas nas concentrações de oxigênio dissolvido 

nas águas (NOBRE et al., 2019; VEZZONE et al., 2019). Dessa forma, é importante 

também ressaltar que a degradação anaeróbica da matéria orgânica pode gerar gases 

tóxicos como o metano (CH4), amônia (NH3) e o sulfeto de hidrogênio (H2S – de odor 

pútrido) (COTOVICZ et al., 2021). Estes gases são extremamente tóxicos à ictiofauna 

e são frequentemente liberados para a coluna d’água durante eventos de 

ressuspensão e/ou remobilização de sedimentos de fundo (por exemplo, em obras de 

dragagem, entradas de frentes frias ou tráfego de embarcações) (FREITAS et al., 

2019) – contribuindo para as mortandades de peixes. Ainda, em decorrência do 

despejo de esgoto doméstico e aumento anormal da produtividade primária, a 

proliferação periódica de cianobactérias hepatotóxicas e de macrófitas (gigogas), 

principalmente durante o verão, é comum nas Lagoas da Tijuca e de Jacarepaguá, 

comprometendo a balneabilidade de praias, navegação e pesca (MAGALHÃES et al., 

2017) (Figura 1). 
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Figura 1- Grande volume de gigogas na praia da Barra da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ), 

próximo ao canal da Joatinga (janeiro de 2023). 

 

Fonte: Mário Moscatelli (2023). 

  

3.2 Metais pesados e seus impactos no meio ambiente 

 

 Os metais pesados são elementos reconhecidos por causarem efeitos tóxicos 

a diversos organismos, incluindo répteis (BEALS et al. 2023), peixes (CASTILHOS et 

al., 2015), anelídeos terrestres (HUANG et al. 2021), anfíbios (HU et al. 2021) e 

plantas terrestres (XU et al. 2023). A ocorrência destes elementos no meio ambiente 

pode estar associada a fontes de contaminação naturais (ou geogênicas) e antrópicas 

(LOUREIRO et. al., 2012; LOSKA et al., 2003). As fontes geogênicas de contaminação 

podem estar atreladas a erupções vulcânicas e a áreas que sofreram intenso processo 

de metamorfismo e hidrotermalismo no passado geológico. Tais áreas podem exibir 

litologias ricas em assembleias minerais sulfetadas, incluindo esfarelita (ZnS), 

calcopirita (CuFeS2), galena (PbS), arsenopirita (FeAsS), cinábrio (HgS), dentre 

outros (FERNANDES et al., 2018; REIMANN e GARRET, 2005; VICQ et al., 2015). O 

intemperismo destes minerais pode liberar espécies metálicas mais geoquimicamente 
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móveis para o meio ambiente (SILVA et al., 2007), e seus impactos à biota têm sido 

foco de pesquisas na área de geologia médica (WARRA et al. 2023). Por outro lado, 

as fontes antropogênicas de contaminação estão associadas ao descarte (sem pré-

tratamento adequado) de lixo, rejeitos de indústrias químicas, petroquímicas, 

metalúrgicas, de mineração, esgoto doméstico e à aplicação de agroquímicos 

(PEREIRA et .al., 2007, FONSECA et al., 2011; HANFI et al. 2020), com estaque para 

o zinco (Zn), cobre (Cu), chumbo (Pb), níquel (Ni), cromo (Cr), cádmio (Cd), arsênio 

(As) e mercúrio (Hg). 

 O Zn e o Cu são elementos químicos essenciais (micronutrientes) e 

desempenham papel fundamental no metabolismo de diversos animais (FERREIRA e 

WERMELINGER, 2013; LUKKARI et al., 2005). Porém, em excesso, esses elementos 

podem ser tóxicos à fauna de solo – incluindo minhocas (LUKKARI et al., 2005). No 

caso das minhocas, o Zn desempenha papel de suma relevância no desenvolvimento 

e regeneração dos tecidos desses organismos, enquanto o Cu atua diretamente no 

transporte de substâncias entre as células e os tecidos (LUKKARI et al., 2005). Alguns 

autores destacam que as principais fontes de poluição por esses metais estão 

associadas às indústrias químicas e metalúrgicas, como também ao descarte de 

esgoto doméstico sem pré-tratamento adequado, além da utilização desses 

elementos na agricultura como agroquímicos (AZZOUZI et al., 2016; SHARMA et al., 

2007). 

 No que se refere ao Pb, as principais fontes de poluição estão atreladas ao seu 

emprego em tintas, baterias, combustíveis, tubulações, além das atividades de 

mineração (NIEMEYER et al., 2015; LUO et al., 2015). Este metal pode atingir 

diferentes compartimentos por meio da deposição atmosférica (a partir de atividades 

vulcânicas, por exemplo), descarte inadequado de resíduos oriundos de indústrias 

metalúrgicas e de galvanoplastia ou pela lixiviação do solo, sendo capaz de causar 

danos importantes à biota terrestre (ROCHA, 2009; REBELO, 2016; ZULFIQAR et al., 

2019). Por exemplo, Vezzone (2019), ao aplicarem bioensaios agudos com minhocas 

(Eisenia andrei) para avaliação da toxicidade do nitrato de chumbo (Pb(NO3)2), 

revelaram que a concentração letal de Pb a 50% dos organismos era de 496 mg/kg 

em Latossolo. A referida autora também destaca a escassez de trabalhos voltados 

para o estudo da toxicidade do Pb em solos tropicais, cuja toxicidade pode variar 

fortemente em função das classes pedológicas.  
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 O Ni, por sua vez, é um metal frequentemente usado em baterias, ligas 

metálicas e fabricação de aço inoxidável (LACERDA et al., 2009; SILVA, 2008). Para 

além destas aplicações, este metal é utilizado na confecção de moedas e dispositivos 

eletrônicos, como também na indústria têxtil (KUMAR et al., 2018). O Ni é um elemento 

essencial para diversos organismos terrestres e, no caso das plantas, contribui para 

a assimilação de nitrogênio (KUMAR et al., 2020). Porém, Bargagli (1998) atenta para 

o fato de que pode haver fitotoxicidade em condições de excesso de íons de deste 

metal no meio ambiente – comprometendo as atividades metabólicas destes 

organismos. No caso das minhocas, a contaminação por Ni pode induzir a inibição do 

crescimento e reprodução, modificação nas atividades enzimáticas, alterações no 

DNA, danos aos tecidos, dentre outros efeitos (JOANA et al., 2011; WANG et al., 

2020). 

 O Cr é um metal de grande relevância na área da indústria, sendo amplamente 

utilizado, por exemplo, na galvanoplastia, na fabricação de ligas, fungicidas e 

pigmentos, no polimento de estruturas metálicas, dentre outros usos (CETESB, 2014). 

Ainda, alguns autores relatam que este metal é altamente tóxico para plantas e 

microrganismos (MOFFAT et al., 2018), sendo a forma oxidada (hexavalente) 

geralmente mais tóxica se comparada a espécie reduzida (trivalente). No que diz 

respeito aos impactos deste metal para a fauna terrestre, alguns autores estudaram a 

toxicidade das formas trivalente – Cr (III) e hexavalente – Cr (VI) para Eisenia fetida e 

relataram concentrações extremamente letais para Cr (VI) em relação ao Cr (III): 222 

e 1656 mg/kg, respectivamente (ARILLO e MELODIA,1991; SIVAKUMAR e 

SUBBHURAAM, 2005). 

 O Cd é usualmente utilizado em revestimentos de superfícies metálicas, 

pigmentos de tintas, produção de ligas metálicas, confecção de baterias, fungicidas e 

também na indústria de fabricação de plástico (LACERDA et al., 2009; CETESB, 

2014). Por outro lado, o cádmio é reconhecidamente tóxico para diversos organismos, 

podendo causar efeitos adversos para a flora e fauna terrestre e aquática (CARDOSO 

e CHASIN, 2001). Em ambientes aquáticos, alguns estudos indicam que este metal é 

capaz de bioacumular em distintos organismos, como peixes e camarões (WU e 

CHEN, 2004; DE CONTO et al., 1998). Já em ambientes terrestres, Alonso et. al. 

(2000) identificaram contaminação de gado bovino por meio da ingestão de plantas 

contendo este metal em seus tecidos. Além disso, a literatura destaca que o Cd pode 
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também induzir efeitos tóxicos em microrganismos e minhocas (ZANG et al., 2009; 

CALABRESE et al., 1999; NASCARELLA et al., 2003). 

 O As é frequentemente empregado em herbicidas, detergentes, bem como na 

indústria farmacêutica e têxtil (CETESB, 2014; RODRIGUES e MALAFAIA, 2008). 

Para além destas aplicações, este elemento é amplamente utilizado em indústrias de 

eletrônicos, clarificador de vidros, fogos de artifícios, dentre outros (BARRA et al., 

2000). Devida à reconhecida problemática ambiental do As, diversos estudos foram 

realizados para avaliar o comportamento biogeoquímico e o potencial tóxico deste 

metaloide (CHEN et al., 2001; FITZ e WENZEL, 2002; WANG et al. 2023a). A esse 

respeito, é preciso destacar que o efeito tóxico das espécies de arsênio depende, 

principalmente, de sua forma química e, geralmente, os compostos orgânicos são 

menos tóxicos que os inorgânicos (CHATTERJEE et al., 1995). Em relação ao 

ambiente terrestre, a literatura indica que o As inorgânico é altamente tóxico para 

diferentes espécies de minhocas (Eisenia foetida – FISCHER e KOSZORUS, 1992; 

KAUSHIK et. al. 2013; WANG et al., 2023b; e Lumbricus terrestris – MEHARG et al., 

1998). Os autores supracitados determinaram que, para E. foetida, concentrações a 

partir de 25 mg/kg de um sal de arsênio (na forma de As[V]), foram capazes de gerar 

mortalidade, bem como alterações na reprodução destes organismos (FISCHER e 

KOSZORUS, 1992). Ainda no âmbito dos estudos dos efeitos tóxicos do arsênio para 

a fauna edáfica, Kaushik et. al. (2013) destacaram que concentrações próximas à 5,0 

mg/kg de As[III] foram responsáveis pela morte de 50% dos organismos da espécie 

E. foetida – evidenciando uma maior toxicidade do As[III] em relação ao As[V].  

 O Hg é um metal que, à temperatura ambiente, ocorre no estado líquido e pode 

facilmente contaminar o ar por conta do baixo ponto de volatilização (temperaturas 

abaixo de 45 oC – JÚNIOR, 2010) e, consequentemente, ambientes terrestres e 

aquáticos (por meio da deposição seca e úmida). Suas fontes de contaminação estão 

atreladas, geralmente, às atividades de mineração, fundição de metais, produção de 

cloro-soda, queima de combustíveis fósseis, fabricação/reciclagem de lâmpadas 

fluorescentes e incineração de resíduos, dentre outras (GARCIA, 2017; PAVITHRA et 

al. 2023). A toxicidade do Hg depende do seu estado de oxidação e forma química, 

sendo suas formas orgânicas (por exemplo, o metilmercúrio – MeHg) as mais tóxicas 

e extremamente nocivas aos organismos (BERNHOF, 2012; CASTILHOS et al., 

2015). A metilação do Hg é mediada por bactérias anaeróbicas (típicas de 

ecossistemas aquáticos eutrofizados) e, uma vez no meio ambiente, o MeHg é 
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bioacumulado e biomagnificado ao longo de toda a cadeia trófica – causando 

anomalias fisiológicas, hematológicas e bioquímicas em peixes e outros vertebrados 

(CORREIA et al., 2014, RODRIGUES et al., 2018). Em solos, o Hg pode impactar 

seriamente a saúde de invertebrados edáficos, incluindo milípedes, minhocas, 

enquitreídeos e colêmbolos (BUCH et al., 2016; 2017a; 2017b; 2018) que habitam a 

serrapilheira. No caso das minhocas, Cesar et. al. (2008; 2010) mencionam que o Hg 

inorgânico pode ser metilado no trato intestinal dos organismos mencionados 

(mecanismo de biotransformação interna), causando sérios efeitos adversos a esses 

bioindicadores. 

 

3.3 Obras de dragagem: aspectos ambientais 

 

 As obras de dragagem (isto é, retirada mecânica do material de fundo 

depositado em ecossistemas aquáticos) têm se tornado uma das principais 

alternativas para minimizar os impactos provenientes da contaminação, eutrofização 

e, sobretudo, assoreamento (VEZZONE et al., 2020; TEIXEIRA et al., 2022). Assim, 

pode permitir, em algum grau, a preservação da biodiversidade e de diversos serviços 

ecossistêmicos, tais como: (i) a manutenção de recursos pesqueiros; (ii) práticas de 

populações tradicionais; (iii) ecoturismo e geoturismo; (iv) estocagem de carbono; (v) 

proteção da linha de costa; (vi) redução das taxas de erosão; (vii) balneabilidade, 

esportes aquáticos e comércio de praia, etc. (COSTA et al., 2018; NEWTON et al., 

2018). Além disso, Santos et. al. (2022) atentam para o fato de que a dragagem das 

lagunas costeiras e de sistemas fluviais pode ser estratégica à minimização de 

impactos eventuais decorrentes de inundações e enchentes. No caso da  

Baixada de Jacarepaguá, Santos et. al. (2022) também relatam que a dragagem do 

Complexo Lagunar de Jacarepaguá é medida urgente e preventiva contra eventuais 

inundações decorrentes do aumento potencial do nível do mar – que podem induzir o 

transbordamento de lagunas e de rios que drenam para elas.  

 Embora, muitas vezes, os empreendimentos de dragagem sejam considerados 

uma alternativa viável para remediação e/ou recuperação de ecossistemas aquáticos, 

é importante destacar que os materiais dragados geralmente apresentam múltiplos 

poluentes. A literatura indica que metais tóxicos, hidrocarbonetos de petróleo, 

fármacos, hormônios, microplásticos, produtos de higiene pessoal, patógenos fecais, 

dentre outros, são contaminantes comumente presentes em sedimentos aquáticos de 
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ambientes degradados da costa brasileira (LACERDA e GONÇALVES, 2001; COSTA 

et al., 2019; VEZZONE et al., 2019; TEIXEIRA et al., 2022). Além disso, é necessário 

salientar que as obras de dragagem podem induzir a remobilização de sedimentos de 

fundo, aumentando a biodisponibilidade potencial de contaminantes para a coluna 

d’água, bem como a emissão de gases tóxicos e de efeito estufa (por exemplo, o 

metano – CH4) para a atmosfera (MONTE et al., 2018). Para além das problemáticas 

mencionadas, é importante mencionar também que as ações de dragagem 

geralmente retiram grandes volumes de sedimentos (frequentemente caracterizados 

como materiais potencialmente perigosos) e, dessa forma, requerem destinação final 

adequada e sustentável (MONTE et al., 2018; SUZUKI et al., 2020). Diante disso, sua 

disposição final deve ser cuidadosamente monitorada – de modo a prevenir a 

ocorrência de danos ao ecossistema receptor deste material. 

 As obras de dragagem têm se tornado medida comum no Estado do Rio de 

Janeiro para a recuperação de ecossistemas estuarinos e fluviais degradados 

(VEZZONE et al., 2019; MONTE et al., 2018). No entanto, é preciso chamar atenção 

para o fato do transporte dos sedimentos dragados corresponder, geralmente, a uma 

grande parcela do custo total das obras – que, via de regra, envolve milhões de m3de 

material (CESAR et al., 2015; FERREIRA et al., 2020). No caso do Complexo Lagunar 

de Jacarepaguá, foi prevista a dragagem de aproximadamente 5 milhões de m3 de 

sedimentos, dos quais cerca de 40% deveriam ser retirados apenas da Lagoa da 

Tijuca (MASTERPLAN, 2015; TEIXEIRA, 2022). A referida obra visava atender as 

demandas dos Jogos Olímpicos de 2016, mas não foi concretizada devido, dentre 

outros fatores, à dificuldade de se encontrar um destino final economicamente viável 

para o material dragado. Mais recentemente, em 2023, o Governo do Estado do RJ 

concedeu nova permissão para a dragagem do complexo lagunar de Jacarepaguá, 

com a previsão da retirada de 2,3 milhões de m3 de material (O DIA, 2023). A Iguá 

(concessionária de saneamento básico da região da Barra da Tijuca, Recreio e 

Jacarepaguá) deverá realizar as obras, cujo período de execução é de 36 meses e 

deve custar cerca de 250 milhões de reais (IGUÁ SANEAMENTO, 2023). 

 Ainda no caso do complexo lagunar de Jacarepaguá, a última grande obra de 

dragagem depositou parte do material dragado sobre Organossolos do entorno da 

Lagoa do Camorim (Teixeira et al. 2022), sem prévia avaliação ecotoxicológicos de 

efeitos sobre a fauna de solo. A dragagem prevista para as Olímpiadas de 2016 (não 

executada) também previa a deposição de material dragado arenoso em 
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Espodossolos que ocorrem no entorno das lagoas (MASTERPLAN, 2015). A atual 

proposição de dragagem (de 2023) segue parte das diretrizes inicialmente idealizadas 

para a dragagem que deveria ter ocorrido para as Olimpíadas, o que inclui a 

disposição de dragados em solos. 

 Via de regra, a disposição de sedimentos dragados em solos circunvizinhos é 

comum, uma vez que reduz os gastos dos empreendimentos de dragagem 

(VEZZONE et al., 2020). Porém, a disposição do material dragado sobre o continente 

pode causar efeitos nocivos à flora e fauna terrestres (JHO et al., 2020). Ainda, é 

preciso destacar que, em cenários de disposição terrestre de sedimentos dragados, a 

lixiviação das águas das chuvas (ao percolarem os materiais contaminados) pode 

induzir a mobilização de potenciais contaminantes para ecossistemas aquáticos 

vizinhos – gerando reflexos à saúde da biota aquática (CESAR et al., 2014). 

No âmbito da legislação brasileira, a Resolução 454 (2012) do Conselho 

Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) estabelece as diretrizes e procedimentos para 

o manejo do material a ser dragado em águas sob jurisdição nacional (CONAMA, 

2012). A resolução supracitada indica valores orientadores para as mais variadas 

substâncias químicas (inorgânicas e orgânicas), como também determina limites de 

contaminação. Estes limites são definidos com base na “probabilidade de efeito 

adverso a biota”, onde o “nível 1” representa o limiar de baixa probabilidade e o “nível 

2” prevê um provável efeito adverso aos organismos (CONAMA, 2012). No entanto, é 

importante destacar que a referida resolução indica (no inciso “I”, do “Artigo 10”) que 

em casos de disposição do material dragado sobre solos, as concentrações das 

substâncias/elementos tóxicos nas amostras devem ser comparadas com os valores 

orientadores estabelecidos pela Resolução 420 (2009) do CONAMA – isto é, para 

qualidade de solos. 

De acordo com esta última resolução (isto é, n° 420), é possível utilizar três (3) 

grupos de valores orientadores, sendo eles: (i) “Valor de Referência” – que define as 

concentrações de substâncias tóxicas e classifica o solo como limpo. Este valor está 

basicamente relacionado às concentrações naturais de um dado elemento químico na 

pedologia regional (ou seja, seu background ou nível de base pedogeoquímico); (ii) 

“Valor de Prevenção” – o qual estipula os teores que podem causar efeitos adversos 

aos receptores ecológicos do solo; e (iii) “Valor de Investigação” – que indica as 

concentrações que têm potencial de impactar a saúde humana, tendo em vista 

determinados cenários de exposição (exposição agrícola, residencial e industrial) 
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(CONAMA, 2009). No entanto, Cesar (2014) chama a atenção para o fato de as 

resoluções mencionadas estarem fundamentadas em diretrizes de qualidade para 

ecossistemas de clima temperado. De fato, as resoluções 454 e 420 do CONAMA 

estão baseadas em limites preconizados pelas legislações canadense e holandesa, 

respectivamente – carecendo, portanto, de atributos que reflitam as particularidades 

da região tropical úmida. Por fim, no tocante à disposição continental de materiais 

dragados e preservação da biodiversidade terrestre, é imperativa a execução de 

estudos que busquem compreender as especificidades dos ecossistemas tropicais 

(referente à qualidade de sedimentos dragados e tipologias de classes pedológicas), 

haja vista a necessidade urgente de se estabelecer valores orientadores que reflitam 

as condições ambientais brasileiras. 

 

3.4 Comportamento pedogeoquímico de metais em cenário de disposição 

terrestre de sedimentos dragados 

 

 De fato, alguns autores atentam para o risco ecológico de metais pesados 

associado à disposição de materiais dragados em solos (MONTE et al., 2018; BEDEL 

et al. 2023), muito embora a temática ainda seja pouco estudada na região tropical. 

As características do substrato pedológico e sedimentar são condicionantes do 

comportamento biogeoquímico, mobilidade espacial e ecotoxicidade de metais 

(LOUREIRO et al., 2012, JHO et al. 2020). Portanto, propriedades físicas, químicas e 

mineralógicas dos solos e dos sedimentos dragados (por exemplo, granulometria, 

matéria orgânica, pH, salinidade, condutividade elétrica, tipos de argilominerais, 

salinidade, presença de óxidos e hidróxidos de Fe e Al, etc.) exercem papel importante 

na ecotoxicidade e biodisponibilidade de contaminantes.  

 O tamanho das partículas que compõem os solos e sedimentos (granulometria) 

desempenha papel relevante na fixação de metais (CIPULLO et al., 2018) em 

eventuais misturas de solo:sedimento sobre o continente. Dessa forma, as partículas 

finas (argilas, principalmente) apresentam uma elevada superfície específica de 

contato e, portanto, têm alta capacidade de adsorção de cátions quando comparadas 

às partículas grosseiras (areia) (HARIRI e ABU-ZIED, 2018; SCHEPIS et al., 2016). 

Assim, solos ou sedimentos de textura fina (isto é, com alta porcentagem de silte e 

argila) dispõem de maior capacidade de retenção de íons metálicos presentes no 

meio. A tipologia de argilominerais (1:1 ou 2:1) também exerce papel importante na 
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fixação de metais em solos e sedimentos, haja vista que argilas 2:1 exibem maior 

superfície especifica de contato e maior potencial de troca catiônica (KYPRITIDOU e 

ARGYKARI, 2021; LIU et al. 2021).  

 A matéria orgânica é outro atributo de suma importância no sequestro de metais 

e os principais indicadores desta propriedade em estudos ambientais são as 

quantificações do carbono, nitrogênio e fósforo (macronutrientes). As moléculas de 

matéria orgânica presentes no meio são responsáveis pela fixação de cátions 

metálicos em solução – induzindo à formação de complexos estáveis (BOTERO et al., 

2014; SANTOS et al., 2011) e à redução da biodisponibilidade de metais para a 

solução do solo. É importante destacar que a distribuição espaço-temporal da matéria 

orgânica em solos e sedimentos aquáticos, por exemplo, é estreitamente 

condicionada pela textura, uma vez que partículas finas se associam 

preferencialmente a detritos orgânicos (YAO et al. 2021). 

 O potencial hidrogeniônico (pH) é uma escala numérica logarítmica (de 0 a 14) 

usada para informar a acidez ou basicidade de uma solução. Soluções que 

apresentam valores próximos a 7,0 são consideradas neutras, uma vez que 

apresentam quantidades semelhantes entre íons de hidrogênio (H+) e hidroxila (OH-). 

Por outro lado, as soluções que possuem valores abaixo de 7,0 são classificadas 

como ácidas, enquanto que aquelas que estão acima do valor de neutralidade são 

chamadas de básicas. Em geral, um valor de pH afastado da neutralidade pode trazer 

alterações no meio – tendo em vista que o pH é um dos principais fatores que 

controlam a solubilidade de metais pesados (CHEN et al. 2020). Nesse sentido, alguns 

autores relatam que soluções com pH ácido tornam os metais mais biodisponíveis 

(mais dissolvidos em solução na forma de íon) e com maior potencial de mobilidade 

geoquímica, podendo ser absorvidas por diferentes organismos do solo e por plantas 

(WALKER et al., 2003; ZHOU et al. 2020). 

 A concentração de sais existentes em amostras ambientais (solos e 

sedimentos) é outro atributo de extrema importância no entendimento da mobilidade 

e distribuição espacial de metais no ambiente (URE e DAVIDSON, 2008; LI et al. 

2022). Neste contexto, Monte et. al. (2018) destacam que os sais presentes em 

ambientes salobros (por exemplo, os cloretos e carbonatos) possuem forte afinidade 

com metais. Esses autores avaliaram a sazonalidade das concentrações de metais 

em sedimentos dragados da Baía de Guanabara (RJ) e constataram que, durante a 

estação de inverno (período de estiagem), havia uma forte correlação entre os teores 
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de sais e metais. Via de regra, a determinação da condutividade elétrica é uma forma 

indireta de aferir a salinidade do meio que conta, por exemplo, com íons de Mg2+, 

Ca2+, Cl- e CO3
2-, dentre outros.  

 Outro aspecto importante da salinidade é que este parâmetro pode constituir, 

por si só, um fator de toxicidade para organismos terrestres – sobretudo em um 

cenário de disposição em solo de sedimentos dragados de sistemas estuarinos 

(MONTE et al., 2018; VEZZONE et al., 2019). Nesse sentido, Pereira et. al. (2015) e 

Santos et al. (2022), ao aplicarem bioensaios crônicos com minhocas (Eisenia andrei) 

para estudar a salinização de solos em cenário de transgressão marinha, mostraram 

que sais marinhos são de fato tóxicos aos invertebrados edáficos. Bianchi (2013) 

também relatou que a ecotoxicidade de rejeitos de mineração de bauxita para 

minhocas (Eisenia andrei) está intrinsicamente ligada à alta salinidade desses 

materiais. 

 Por fim, o comportamento dos metais no ambiente também pode ser 

influenciado pela presença de minerais formados por óxidos e hidróxidos de ferro e 

alumínio (Fe2O3, Fe(OH)3, Al2O3, Al(OH)3) – como a hematita, goethita e gibbsita 

(BIDONE et al. 2018; SIQUEIRA et al., 2022). Tais minerais geralmente estão 

presentes na composição de solos e sedimentos tropicais, tendo em vista que são 

produtos do intenso intemperismo químico que ocorre nessas regiões (WASSERMAN 

et al., 2003; MEMON et al. 2021). Nesse sentido, é preciso destacar que Cesar et. al. 

(2011), encontraram correlações positivas e significativas entre Zn e Cu com as 

concentrações de alumínio total – ao estudarem uma área de garimpo de ouro 

abandonado em Minas Gerais. Os autores supracitados indicaram que a provável 

abundância de gibbsita (hidróxido de alumínio) exerceu papel de suma relevância na 

redução da mobilidade espacial e da biodisponibilidade dos referidos metais. De forma 

similar, Lu et. al. (2016), ao estudarem a distribuição de metais pesados em 

sedimentos de um estuário localizado na China, também detectaram forte correlação 

entre os teores de ferro e alumínio com metais pesados – sugerindo afinidade 

geoquímica entre estas substâncias. 

 

3.5 Testes ecotoxicológicos como ferramenta de monitoramento 

 

 A Ecotoxicologia é definida como “o ramo da ciência que estuda os efeitos 

tóxicos de substâncias (naturais ou sintéticas) sobre a biosfera terrestre” (TRUHAUT, 
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1977) e leva em consideração distintos níveis de organização biológica (celular, 

tecidual, fisiológico, organismo, populações e comunidades). Nesse sentido, é preciso 

destacar que a Ecotoxicologia se trata de uma ciência multidisciplinar e interdisciplinar 

– uma vez que busca avaliar e compreender os efeitos de contaminantes no contexto 

biológico e/ou ecológico, e não apenas detectar a presença de substâncias químicas 

no meio ambiente. Assim, a Ecotoxicologia permite avaliar a interação simultânea de 

diferentes aspectos de determinada amostra/substância, por exemplo, físicos, 

químicos e biológicos. 

 A Ecotoxicologia dispõe de diversas técnicas que buscam compreender e 

avaliar as interações, as transformações, o destino e os efeitos dos contaminantes 

sobre a biota. Dentre tais ferramentas, os ensaios ecotoxicológicos (ou bioensaios) 

são amplamente utilizados na avaliação da qualidade de amostras ambientais (NIVA 

et al., 2019; HEISE et al. 2020; PARK et al. 2023; ALBERT e BLOEM, 2023). Tais 

ensaios merecem destaque, uma vez que a resposta individual de organismos (isto é, 

de determinada espécie) pode fornecer uma estimativa do risco potencial antes de 

comprometer comunidades (MAGALHÃES e FERRÃO FILHO, 2008). 

 De maneira geral, os bioensaios são procedimentos laboratoriais utilizados 

para detectar e avaliar os efeitos tóxicos de substâncias sobre a biota e consistem na 

exposição de organismos-teste (ou bioindicadores) a amostras e/ou substâncias por 

um determinado período de tempo (RAND et al., 1995). Estes testes podem indicar se 

as concentrações de determinadas substâncias/materiais são elevadas o suficiente 

para causar efeitos adversos. Tendo em vista que os organismos utilizados nos 

bioensaios devem fornecer respostas (ou não-respostas) quando expostos a 

amostras/substâncias, estes têm que ser reconhecidamente sensíveis a 

contaminantes (MARKERT et al., 2003; CESAR et al., 2014). Além disso, outros 

critérios devem ser levados em consideração, por exemplo: serem facilmente 

cultivados em laboratório, apresentarem grande relevância ecológica e possuírem 

uma grande abundância nos ecossistemas (NEUMANN-LEITÃO e ELDEIR, 2009; 

ROMERO-BLANCO e ALONSO, 2022).  

 Os efeitos avaliados a partir da utilização dos testes ecotoxicológicos 

dependem do tempo de duração do ensaio frente ao ciclo de vida do organismo-teste 

selecionado e podem ser classificados em dois tipos: agudos e crônicos (ZAGATTO, 

2006). Os testes denominados de bioensaios agudos são de curto período de 

exposição em relação ao ciclo de vida do organismo e, geralmente, avaliam a morte, 
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fuga, imobilidade, variação de biomassa, alterações morfológicas, dentre outras 

respostas. Já os ensaios que envolvem tempos maiores de exposição (denominados 

de bioensaios crônicos) avaliam, para além da mortalidade, outros efeitos subletais, 

como a capacidade de reprodução, além de alterações no metabolismo e crescimento 

dos organismos (MAGALHÃES e FERRÃO FILHO, 2008; BARETTA et al., 2019). 

Além disso, vale destacar que, geralmente, os bioensaios crônicos avaliam os efeitos 

da exposição às concentrações menores do que aquelas utilizadas em bioensaios 

agudos. 

 Há diferentes formas de representar os resultados obtidos a partir dos testes 

ecotoxicológicos e estes dados são estimados por meio do uso de métodos 

estatísticos. As concentrações capazes de gerar a morte e/ou efeitos 

comportamentais a 50% dos organismos expostos (Concentração Letal média – CL50 

e Concentração de Efeito média – CE50, respectivamente, em escala de Probit) são 

utilizadas como uma forma de expressar os dados de toxicidade aguda e crônica. 

Nesse sentido, é preciso salientar que quanto maior a CL50 e/ou CE50, menos tóxica 

a amostra/substância é considerada para o mesmo organismo. Por outro lado, a forma 

de representar os dados de toxicidade crônica é dada por meio da determinação da 

Concentração de Efeito Observado (CEO) e da Concentração de Efeito Não 

Observado (CENO). Em outras palavras, a CEO trata-se da menor concentração onde 

o efeito tóxico é observado, enquanto a CENO é a maior concentração em que o efeito 

toxico não é observado. Sendo assim, os dados de CENO são, muitas vezes, tratados 

como uma concentração do agente tóxico considerada “segura” (MAGALHÃES e 

FERRÃO FILHO, 2008).  

 No Brasil, os ensaios ecotoxicológicos foram introduzidos inicialmente para 

avaliação da qualidade de corpos de água doce, especificamente de efluentes 

industriais lançados em rios (ZAGATTO, 2006). Hoje, além dos organismos dulcícolas, 

os ensaios podem ser realizados com organismos marinhos, de sedimentos (fluviais 

e marinhos) e também terrestres. Em relação aos ambientes terrestres, diferentes 

bioindicadores têm sido utilizados em distintos estudos com o objetivo de avaliar os 

efeitos tóxicos de estressores químicos, tais como: minhocas (Eisenia andrei, Eisenia 

fetida), colêmbolos (Folsomia candida), enquitreídeos (Enchytraedus crypticus, 

Enchytraeuds albidus), ácaros (Hypoaspis aculeifer), dentre outros (DOMENE e 

ANDRÉS, 2007; OLIVEIRA et al., 2018; DAGHIGHI et al. 2023). A escolha dos 

organismos mencionados se deve ao fato de serem animais de alta relevância 
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ecológica, apresentarem sensibilidade a diversos contaminantes, além de prestarem 

importantes serviços ecossistêmicos (NIVA et al., 2019; PEREIRA et al., 2015). 

 No âmbito dos estudos voltados para a avaliação da ecotoxicidade terrestre, é 

preciso salientar que as minhocas merecem destaque por serem os organismos-teste 

(bioindicadores) mais utilizados (NIVA et al., 2016). Isso se deve ao fato de tais 

organismos representarem a maior parte da biomassa do solo, ingerirem grandes 

quantidades do solo, servirem de alimentos para outras espécies de animais, além de 

serem de simples cultivo em laboratório (BROWN e DOMÍNGUEZ, 2010; YADAV et 

al., 2023). Além disso, esses organismos desempenham uma série de atividades 

essenciais para a manutenção da qualidade do solo, tais como: a ciclagem de 

nutrientes; o aumento da porosidade e permeabilidade; melhorias na agregabilidade 

(induzindo a redução do potencial de erosão), dentre outros (BLOUIN et al., 2013; 

SINGH et al., 2016; JOUQUET et al., 2017). Por fim, é preciso destacar que os ensaios 

ecotoxicológicos constituem uma ferramenta importante para os estudos ambientais, 

haja vista que permitem gerar dados por meio de cenários prognósticos (predizendo 

potenciais problemas) e diagnósticos (identificando alterações relacionadas a um 

evento de contaminação). 

 

4 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

 A Figura 2 sintetiza a metodologia do trabalho, a qual consiste (i) na simulação 

laboratorial de dois materiais dragados oriundos de áreas distintas da Lagoa da Tijuca 

(setor arenoso e lamoso); (ii) na caracterização física e química das amostras de 

sedimentos dragados e dos solos; (iii) na determinação das concentrações de metais 

e teores biodisponíveis (por meio da quantificação em tecidos dos organismos 

sobreviventes); (iv) na execução de bioensaios agudos e de fuga com organismos de 

solo (minhocas - Eisenia andrei); (v) na aplicação de índices de poluição e 

comparação das concentrações de metais com os padrões das legislações vigentes; 

e (vi) na avaliação da ecotoxicidade terrestre frente à influência das características do 

substrato pedológico e sedimentar na mobilidade espacial e biodisponibilidade na 

toxicidade observada. 
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Figura 2 - Modelo metodológico utilizado para avaliar a ecotoxicidade terrestre oriunda da 

disposição de sedimentos de fundo da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ). 

 

 

4.1 Área de estudo 

 

4.1.1 Localização 

 

 A Lagoa da Tijuca (22º 59' 33''S, 43º 20' 10''W) está localizada na cidade do 

Rio de Janeiro (RJ) e encontra-se inserida no Complexo Lagunar de Jacarepaguá, 

situado na Zona Oeste do município. O complexo mencionado pertence à região 

hidrográfica de Jacarepaguá (Figura 3) e é constituído por cinco lagoas costeiras (e 

canais que as conectam – Figura 4). Dentre as cinco lagoas constituintes do complexo 

(Figura 4), a Lagoa de Jacarepaguá, situada mais no interior, ocupa uma área de 

espelho d´água de aproximadamente 3,7 km². Por sua vez, a Lagoa do Camorim (com 

uma área de 0,8 km²), é responsável pelo elo entre as Lagoas da Tijuca (localizada a 

leste do complexo) e Jacarepaguá (RIGUETTI, 2009). 
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Figura 3 - Mapa da bacia hidrográfica de Jacarepaguá (Rio de Janeiro, RJ), onde está 

inserida a área de estudo. 

 

Fonte: Jara (2014). 

 

  Do ponto de vista geomorfológico, portanto, a Lagoa do Camorim não é uma 

laguna de fato, mas sim um canal de conexão entre as Lagoas da Tijuca e de 

Jacarepaguá. A Lagoa da Tijuca é a maior do complexo, cobrindo 4,8 km² de área, 

enquanto a Lagoinha das Taxas é a menor – com apenas de 0,7 km² (Figura 4). A 

Lagoinha das Taxas é conectada à Lagoa de Marapendi pelo canal das Taxas, 

enquanto a Lagoa da Tijuca se conecta à Lagoa de Marapendi (área = 4,8 km²) através 

do canal de Marapendi. Assim, a Lagoa da Tijuca é o sumidouro final de todas as 

lagunas e rios que drenam para elas. 

 Ainda, o Complexo Lagunar de Jacarepaguá é cercado por maciços de rochas 

cristalinas neoproterozóicas (TEIXEIRA, 2022): os maciços da Tijuca e da Pedra 

Branca (Figura 4) – de onde drenam a maior parte dos rios que desembocam nas 

lagoas (SCHLEE et al., 2018, SANTOS et al., 2022). Dentre todas as lagoas 

pertencentes ao Complexo Lagunar de Jacarepaguá, a única que possui ligação com 

o mar é a Lagoa da Tijuca – sendo tal conexão realizada por meio do canal da Joatinga 

(Figura 4), permitindo o escoamento/renovação das águas de todo o Complexo. 
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Figura 4 - Localização da Lagoa da Tijuca, na cidade do Rio de Janeiro (RJ). 

 

 

4.1.2 Geologia 

 

 A planície costeira de Jacarepaguá apresenta um conjunto de lagoas 

relativamente paralelas à linhas de costa que são divididas por cordões arenosos – 

sendo estes, formados por processos de sedimentação ao longo dos últimos 7.000 

anos (CASTRO et al., 2007). A grosso modo, a gênese e evolução geológica da 

planície de Jacarepaguá está relacionada às variações do nível relativo do mar ao 

longo do período Quaternário (SANTOS et al., 2022; TEIXEIRA et al., 2023). Nesse 

contexto, os trabalhos conduzidos por Maia et al. (1984), Castro et al. (2007) e Pereira 

et al. (2012) são de grande importância no que se refere ao entendimento da 

construção desta planície costeira e são discutidos, de maneira mais aprofundada, 

nos trabalhos de Teixeira (2022) e Santos (2021). 

 De maneira geral, a configuração da baixada é resultado de processos cíclicos 

de erosão e sedimentação, originados por ciclos de regressão e transgressão marinha 

SANTOS et al., 2022). Durante os períodos de regressão, em que o nível do mar 
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estava em declínio, ocorreu a modificação do embasamento cristalino, seguida pela 

deposição de sedimentos continentais. Por outro lado, nos períodos de transgressão, 

as ondas marítimas (re)trabalharam esses sedimentos previamente depositados, 

moldando a formação dos cordões de praias (TEIXEIRA et al., 2023). Nesse sentido, 

vale destacar que Castro et al. (2007) e Pereira et al. (2012), ao analisarem a flutuação 

do nível do mar nesta planície, revelaram a ocorrência de duas oscilações durante um 

curto intervalo de tempo – sendo estas variações fundamentais para a formação da 

atual planície costeira. 

 Diante do exposto, vale destacar primeiramente que Maia et al. (1984) indicou 

que o nível do mar se encontrava 120 metros abaixo do atual – há aproximadamente 

17.000 anos (SANTOS, 2021). Com isso, a partir de processos erosivos, foi formado 

um grande depósito de sedimentos – onde hoje está localizada a Baixada de 

Jacarepaguá. A partir disso, iniciou-se um processo de transgressão do nível do mar 

sobre o continente, atingindo o seu “máximo transgressivo” por volta de 5.000 anos 

A.P. (cerca de 5 metros acima do atual) – seguida por uma estabilização, dando 

origem a uma enseada (CASTRO et al., 2007; PEREIRA et al., 2012). Ao final da fase 

da transgressão, foi formada uma ilha-barreira, alterando a configuração de enseada 

para uma ampla laguna (TEIXEIRA, 2022) (Figura 5). Em seguida, na primeira fase 

de regressão, a então ilha-barreira formada sofreu uma ampliação (isto é, 

progradação). 
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Figura 5 - Representação da configuração dos aspectos geológicos da planície costeira de 

Jacarepaguá ao final do primeiro período de regressão do nível do mar. 

 

Fonte: Pereira et al. (2012). 

 

 Após a primeira fase de regressão, uma nova elevação do nível do mar (por 

volta de 3.500 anos A.P.) fez com que ocorresse a inundação de porções mais baixas 

da planície costeira. Durante esta segunda fase de transgressão, a primeira ilha-

barreira (interiorana) foi parcialmente erodida. Concomitantemente, foi formada a 

segunda ilha-barreira (mais externa), sendo criada assim uma nova lagoa – menor 

que a primeira e isolada do mar (onde hoje está localizada a Lagoa de Marapendi). 

Após esta etapa, ocorreu mais uma vez o rebaixamento do nível do mar – provocando 

o retrabalhamento do material depositado e gerando uma pequena progradação da 

segunda ilha-barreira, até atingir a posição atual (Figura 6). 
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Figura 6 - Representação da configuração dos aspectos geológicos da planície costeira de 

Jacarepaguá desde a última regressão marinha, acarretando a formação da segunda ilha-

barreira (mais externa), até o os dias de hoje. 

 

Fonte: Retirado de Teixeira (2022). 

  

 A formação da planície costeira de Jacarepaguá ocorreu, portanto, por meio do 

acúmulo de sedimentos flúvio-marinhos e continentais depositados e retrabalhados 

(com distintas características) – principalmente durante todo o período de flutuações 

do nível relativo do mar. A esse respeito, a estratigrafia da Baixada de Jacarepaguá 

guarda o registro destes fenômenos – tendo em vista a sobreposição de sedimentos 

(de origem continental, lagunar e costeira) em dois grandes ciclos deposicionais 

durante o Quaternário: os do Pleistoceno e do Holoceno (TEIXEIRA, 2022). A Figura 

7 mostra uma representação esquemática das camadas sedimentares na Baixada de 

Jacarepaguá, elaborada por Roncarati e Neves (1975). Nessa descrição, são 

identificadas quatro camadas distintas: uma camada basal que compreende 

características de “complexo fluvial” (1), seguida por uma camada típica de “leques 

aluviais” (2), sobrepostas por uma camada de “areias provenientes do fundo de 

enseadas” (3), e, por fim, uma quarta camada orgânica (4). Com isso, a partir do ponto 

de vista geológico, é possível caracterizar esta área como uma planície fluviomarinha. 
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Figura 7 - Perfil esquemático das camadas estratigráficas da Baixada de Jacarepaguá, 

evidenciando o acúmulo de diferentes sedimentos com distintas características. 

 

Fonte: Adaptado de Roncarati e Neves (1975). 

 

4.1.3 Aspectos fisiográficos 

 

 Do ponto de vista geomorfológico, a Baixada de Jacarepaguá apresenta duas 

características distintas: uma de natureza serrana – isto é, caracterizado por maciços 

com elevadas altitudes (maciços da Pedra Branca e da Tijuca), e outra típica de 

baixadas, ou seja, uma planície litorânea, podendo conter morros e colinas de baixa 

altitude (Figura 8). A Figura 8 evidencia que a maior parte da área da Baixada de 

Jacarepaguá exibe, como esperado, uma topografia majoritariamente plana (com 

altitudes próximas ao nível do mar) – formada a partir de processos sedimentares ao 

longo do tempo geológico (SANTOS et al., 2022). Por se tratar de uma extensa área 

(cerca de 280 Km²), esta porção da cidade do Rio de Janeiro é caracterizada por uma 

densa e importante rede hidrográfica – tendo em vista que, de todos os 280 Km² de 

área total da Baixada de Jacarepaguá, aproximadamente 176km² correspondem à 

rede de drenagem e corpos d’água (FREITAS, 2009). 
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Figura 8 - Mapa geomorfológico da planície costeira de Jacarepaguá, destacando os 

sistemas de relevo presentes. 

 

Fonte: Silva et al. (2014). 

 

 As cristas dos Maciços da Pedra Branca e da Tijuca demarcam os divisores de 

água dessa região e, portanto, o escoamento (sub)superficial das águas pluviais – a 

partir, principalmente, das encostas – em direção às lagoas que compõem o 

Complexo Lagunar de Jacarepaguá (Figura 8). Além disso, o complexo recebe 

também um aporte hídrico oriundo de águas oceânicas que adentram às lagoas 

durante as oscilações de maré (MASTERPLAN, 2015), sobretudo na Lagoa da Tijuca 

e de Marapendi. No que diz respeito às contribuições fluviais, vale destacar que toda 

a região da Baixada de Jacarepaguá conta com a presença de mais de 40 rios/canais 

(MOREIRA, 2020). 

 Na Tabela 1 estão apresentados, de forma sucinta, os afluentes que desaguam 

em cada lagoa que compõe o Complexo Lagunar de Jacarepaguá. É preciso destacar 

que muitos destes rios contam com um progressivo processo de acúmulo de 

sedimentos e carga orgânica doméstica (RODRIGUES, 2020; SILVA e MOLISANI, 

2019). Vale lembrar também que o Complexo Lagunar de Jacarepaguá está 
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interligado ao mar pelo Canal da Joatinga (localizado na Lagoa da Tijuca – Figura 4), 

conforme mencionado. Levando em consideração o exposto, é possível perceber que 

a Lagoa da Tijuca é, portanto, o destino final de todas as contribuições fluviais, pluviais 

e lagunares de toda planície de Jacarepaguá (TEIXEIRA et al., 2023) (Figura 8).  

 

Tabela 1 - Rios e canais que desembocam nas lagoas constituintes do Complexo lagunar de 

Jacarepaguá (RJ). 

Lagoa Afluentes 

Jacarepaguá 

Rio Guerenguê, Rio Monjolo, Arroio Pavuna, Rio Areal, Córrego 

Engenho Novo, Rio Pavuninha, Rio Passarinhos, Rio Caçambé, 

Rio Camorim, Rio do Marinho, Rio Ubaeté, Rio Firmino, Rio 

Calembá, Rio Cancela, Rio Vargem Pequena, Canal do Portelo, 

Rio Canudo e Canal do Cortado. 

Camorim 

Arroio Fundo, Rio Banca da Velha, Rio Tindiba, Rio Pechincha, 

Riacho Palmital, Rio da Covanca, Rio Grande, Rio Pequeno, Rio 

Anil, Rio Sangrador, Rio Panela, Rio São Francisco, Rio Quitite e 

Rio Papagaio. 

Tijuca 

Rio das Pedras, Rio Retiro, Rio Carioca, Rio Muzema, Rio 

Itanhangá, Rio Leandro, Rio da Cachoeira, Rio Tijuca, Rio da 

Barra, Rio Gávea Pequena, Rio Jacaré e Córrego Santo Antônio 

Marapendi Rio das Piabas e Canal das Taxas 

Lagoinha Canal das Taxas 

Fonte: Adaptado de SEMADS (2001). 

 

 O clima da região é classificado como tropical úmido por conta, principalmente, 

das chuvas abundantes no verão e também pela proximidade com o mar (contribuindo 

para uma alta umidade do ar e ventos de brisa marítima) associadas a intensa 

radiação solar – resultando em temperaturas elevadas (SILVA, 2012). Essas 

condições favorecem a ocorrência de formações florestais exuberantes (Figura 9), 

sobretudo no seu entorno (principalmente nos maciços – GARCIA, et al., 2016), 

classificadas como floresta ombrófila densa/mista – típicas do bioma da Mata Atlântica 

(PIMENTA e MARQUEZ, 2017). Vale destacar que os fragmentos mais preservados 

de florestas ombrófilas densas nesta região constituem um atrativo para diversas 
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espécies da fauna e flora, se tratando, portanto, de uma área de valioso patrimônio 

natural (BAHIANA, 2007). 

 

Figura 9 - Aspecto de vegetação florestal exuberante nas encostas do Maciço da Tijuca no 

Parque Nacional da Tijuca (localizado no Parque Nacional da Tijuca, Rio de Janeiro, RJ). 

Visada para a baixada de Jacarepaguá. 

 

 

 Além disso, pelo fato do Complexo Lagunar de Jacarepaguá ocupar uma área 

de terrenos sedimentares e alagadiços, os seus arredores são marcados por vestígios 

de vegetações de ambientes típicos de restingas e manguezais – ecossistemas vitais 

para a biodiversidade (SANTOS et al., 2022; TEIXEIRA et al., 2023) e que também 

fazem parte do Bioma Mata Atlântica. Estas vegetações são mais evidentes em áreas 

circunvizinhas às lagoas, com destaque para os Parques Municipais Chico Mendes, 

Bosque da Barra e Marapendi (Figura 10). Outra característica marcante da região é 

a presença de uma grande extensão de praias arenosas (como a Praia da Barra da 

Tijuca e do Recreio dos Bandeirantes). Assim, toda a Baixada de Jacarepaguá se 

trata, portanto, de uma área de elevada biodiversidade – tendo em vista as 

características que conferem a essa região uma notável particularidade: a 

coexistência de ecossistemas florestais e costeiros (MASTERPLAN, 2015). 

 

Figura 10 - Vegetação de ambientes de restinga presentes no interior do Parque Municipal 

Chico Mendes (Rio de Janeiro, RJ), próximo à Lagoinha das Taxas. 
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Fonte: Detzel Consulting (2013). 

 

 No tocante à pedologia, a área em que a Baixada de Jacarepaguá exibe uma 

particularidades devido a sua localização geográfica e à influência de aspectos 

topográficos. Neste contexto, a região é composta predominantemente por: (i) solos 

arenosos (característicos de áreas de restinga); (ii) materiais que apresentam 

elevados teores de particulados finos (silte e argila), de matéria orgânica e de sais 

(inerentes a áreas de manguezais) e; (iii) solos mais bem desenvolvidos (mais 

profundos), próximos a morros e encostas dos maciços da Tijuca e da Pedra Branca 

(LEPSCH, 2011; SANTOS et al., 2022; TEIXEIRA, 2022). Nesse sentido, Santos et al. 

(2022), de fato, destacam que a planície costeira de Jacarepaguá apresenta, 

principalmente, as seguintes classes pedológicas: Espodossolos e Neossolos 

Quartzarênicos (solos arenosos), além de Gleissolos e Organossolos (solos 

hidromórficos com altos teores de matéria orgânica) (Figura 11). No entanto, é 

importante destacar que no trabalho de Lumbreras e Gomes (2004) é indicada a 

ocorrência de outras classes pedológicas na área que constitui a planície de 

Jacarepaguá, tais como: Latossolos e Argissolos (solos tipicamente argilosos e 

próximos às encostas), como também Planossolos e Neossolos Flúvicos (próximos a 
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planícies fluviais de inundação - Figura 11) – evidenciando, portanto, uma grande 

complexidade pedológica. 

 

Figura 11 - Mapa de solos da planície de Jacarepaguá (Rio de Janeiro, RJ), obtidos a partir 

de dados levantados pela EMBRAPA. 

 

Fonte: Organizado por Santos (2020). 

 

4.1.4 Evolução urbana e implicações ambientais e sanitárias 

 

 O processo de expansão urbana e ocupação do solo na Baixada de 

Jacarepaguá ocorreu de forma extremamente acelerada, sobretudo a partir da década 

de 1960 (ABREU, 2008) – quando ocorreu a transferência da então capital do Brasil 

(localizada no Rio de Janeiro) para Brasília. A esse respeito, Abreu (2008) destaca o 

incremento populacional nesta área sem o devido planejamento habitacional. 

Segundo o autor mencionado, os dados populacionais obtidos no CENSO de 1960 

indicavam valores na ordem de 160.000 habitantes, enquanto que no CENSO de 

2000, o total de habitantes estimado foi de aproximadamente 460.000 – ou seja, o 

número de habitantes nesta área praticamente triplicou em 40 anos (ABREU, 2008). 
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No entanto, tal crescimento não foi seguido pela adequada alocação de recursos em 

infraestrutura, o que inclui o setor de saneamento básico – comprometendo a 

qualidade ambiental até os dias de hoje, principalmente dos rios e lagoas da região 

(SILVA e MOLISANI, 2019; MACENA et al., 2020). 

 Do ponto de vista histórico, o repentino e acelerado processo de ocupação 

urbana da baixada de Jacarepaguá ocorreu em função da facilitação de acesso a esta 

área (FREITAS, 2009). Vale destacar que esta região foi umas últimas áreas da cidade 

do Rio de Janeiro a ser urbanizada – por estar localizada entre os grandes maciços 

(da Pedra Branca e Tijuca) e o mar (Figura 12). Neste contexto, Freitas (2009) ressalta 

que nas primeiras décadas do século XX a principal via de acesso a esta área da 

cidade (Zona Oeste) ocorria através dos bairros de Cascadura e Madureira 

(localizados na Zona Norte), por meio, principalmente, de bondes elétricos. No 

entanto, ao longo dos anos, foram criadas melhorias em infraestruturas de acesso que 

facilitaram a ocupação da Zona Oeste carioca, tais como: as estradas do Alto da Boa 

Vista e, mais tarde, a Autoestrada Lagoa-Barra (FREITAS, 2009). Na década de 1960, 

segundo Freitas (2009), foi concebido o “Plano de Diretrizes para Vias Arteriais na 

Planície de Jacarepaguá”. Segundo a autora, esse plano buscava estabelecer um 

aumento no número de vias paralelas, destinadas a adentrar o interior de Jacarepaguá 

(conectando esta região às principais vias da cidade) – visando atrair atividades de 

setores como a indústria, comércio e serviços (Figura 12). 
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Figura 12 - Evolução do processo de expansão urbana na área da Baixada de Jacarepaguá. 

A: área que compreende atualmente o bairro da Barra da Tijuca (RJ) registrado no início do 

século XX. B: início do processo de ocupação no entorno das lagoas e do Canal da Barra 

(década de 1960). 

 

Fonte: Freitas (2007). 

 

 Ao final da década de 1960, a partir de uma iniciativa do governo do Rio de 

Janeiro, o arquiteto Lúcio Costa elaborou o “Plano Piloto da Baixada de Jacarepaguá” 

– que visava ordenar a expansão da Baixada de Jacarepaguá (FREITAS, 2009; 

TEIXEIRA, 2022). Tal ordenamento ocorreria a partir da realização de obras de 

pavimentações, alargamento das principais vias e a construção de pontes e aterros. 

Para além disso, conforme destacado por Teixeira (2022), o Plano Piloto de Lúcio 

Costa visava principalmente integrar a região de Jacarepaguá ao restante da cidade. 

Basicamente, o propósito era garantir um equilíbrio entre a expansão urbana e 

questões ambientais e, para tanto, foram elaboradas orientações para o uso e 

ocupação do solo. Porém, diversas diretrizes estabelecidas não foram concretizadas 

(sobretudo as normas de uso e ocupação do solo) e, dessa forma, ocorreu um amplo 

crescimento desordenado – desencadeando uma série de modificações territoriais e, 

principalmente, ambientais e de ordem sanitária (TEIXEIRA, 2022). 

 De fato, a rápida expansão urbana sem ordenamento territorial apropriado 

(impulsionada, principalmente, por grandes empreendimentos imobiliários) resultou 

na manifestação de numerosos problemas ambientais – sendo a poluição dos corpos 

hídricos talvez o mais evidente (RODRIGUES, 2020; SILVA e MOLISANI, 2019). 

Somado a isso, a deficiência nos serviços de saneamento básico em praticamente 
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toda a região contribuiu para a intensificação da poluição – sobretudo devido ao 

descarte irregular de efluentes domésticos e industriais sem pré-tratamento adequado 

(HAUSER-DAVIS et al., 2015; MACENA et al., 2020). A esse respeito, é preciso 

salientar que a inexistência de fiscalizações restritivas (e não somente a falta de 

planejamento urbano) possibilitou a intensificação dos processos de eutrofização dos 

rios e lagunas da Baixada de Jacarepaguá (evidentes desde a década de 1980 – 

SAIEG-FILHO, 1986) (Figura 13). 

 

Figura 13 - Lagoa de Jacarepaguá com sua lâmina d’água em tom de verde, indicando um 

alto grau de eutrofização e proliferação descontrolada de cianobactérias hepatotóxicas. 

 

Fonte: Acervo fotográfico de Mário Moscatelli. 

 

 O Complexo Lagunar de Jacarepaguá possui mais de 40 rios cujo destino final 

são as lagoas (Tabela 1). Dessa forma, a qualidade ambiental das lagoas é também 

reflexo direto de toda a sorte de materiais contaminados lançados nos rios, 

especialmente esgoto doméstico, rejeitos industriais e lixo. Devido à eutrofização, 

emissões significativas de gases de efeito estufa, episódios de mortandade massiva 

de peixes, proliferações de macrófitas aquáticas e de cianobactérias hepatotóxicas 

são relatadas por alguns autores que estudaram as lagoas do Complexo Lagunar de 

Jacarepaguá (MAGALHÃES et al., 2017, COTOVICZ et al., 2021). Neste contexto, a 

Lagoa da Tijuca é o ponto crítico – uma vez que constitui o destino final de 

praticamente todas as contribuições fluviais e lagunares da planície costeira de 

Jacarepaguá. Durante as marés baixas (de sizígia), a troca das águas da Lagoa da 

Tijuca com o mar é reduzida (FERRÃO-FILHO e KOZLOWSKY-SUZUKI, 2011) e, 
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nestas ocasiões, principalmente no verão (quando a produtividade primária tende a 

aumentar), florações descontroladas de gigogas e de cianobactérias podem atingir o 

oceano, colocando em risco organismos que habitam o ecossistema de praias da 

Barra da Tijuca (Figura 14), além de comprometer a balneabilidade. 

 

Figura 14 - Águas da Lagoa da Tijuca com tom esverdeado sendo liberadas no mar através 

do canal da Joatinga (agosto de 2020). 

 

Fonte: Acervo fotográfico de Mário Moscatelli. 

 

 Por fim, para além das problemáticas relacionadas ao intenso processo de 

eutrofização, é importante destacar que a Lagoa da Tijuca vem sendo também 

impactada por processos acelerados de assoreamento e aterros irregulares (GARCIA, 

et al., 2016). Neste contexto, Garcia et al. (2016) mencionam que partes dos maciços 

rochosos (em especial, o maciço da Tijuca) foram irregularmente desmatados e 

ocupados (intensificando a ocorrência de processos erosivos) – cujos sedimentos 

contribuem para o assoreamento da Lagoa da Tijuca (Figura 15). Dessa forma, ocorre, 

gradativamente, o estrangulamento do canal da Joatinga, dificultando a troca de água 
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e sedimentos entre a lagoa e o mar (SILVA e MOLISANI, 2019), tornando os 

empreendimentos de dragagem indispensáveis.  

 

Figura 15 - Lagoa da Tijuca extremamente assoreada e água com cor esvedeada, indicando 

alto grau de contaminação. 

 

Fonte: Acervo do Mário Moscatelli. 

 

4.1.5 Geografia Física Crítica e Geoética do Complexo Lagunar de Jacarepaguá 

  

  O Complexo Lagunar de Jacarepaguá é uma região marcada por profundas 

disparidades sociais, políticas e socioeconômicas (TEIXEIRA, 2022; GARCIA, et al., 

2016). No entanto, os desafios socioambientais desta área não se limitam apenas às 

consequências da rápida expansão urbana sem ordenamento territorial apropriado. 

Para compreender as dinâmicas socioespaciais neste local, é necessário, portanto, 

uma abordagem holística. Nesse sentido, vale mencionar os conflitos e embates 

relativos às comunidades tradicionais (pescadores e barqueiros – que habitam e 

trabalham nas lagoas do complexo lagunar), além das problemáticas relacionadas aos 

abismos sociais e, atualmente, às constantes atividades do poder paralelo (milícias) 

sobre distintas regiões. Para tanto, destacam-se os preceitos e conceitos de recentes 

campos multidisciplinares em geociências, onde o foco de análise recai sobre (i) a 

interface entre os processos “físico-naturais x histórico-sociais”: a Geografia Física 

Crítica (SOUZA et al., 2020) e (ii) implicações éticas e culturais da prática profissional, 
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pesquisa e comunicação geocientífica: a Geoética (CASTRO et al., 2018; SILVEIRA 

et al., 2023). 

 Segundo Souza et al. (2020), a Geografia Física Crítica trata do estudo das 

interações mútuas entre os processos mencionados, especialmente levando em conta 

os desafios com os quais os geocientistas se deparam: o estudo dos componentes 

sociais e dos aspectos físico-naturais do espaço geográfico. Nesse sentido, vale 

mencionar que os fundamentos da Ecologia Política recaem de maneira essencial 

para as análises da então Geografia Física Crítica – uma vez que a Ecologia Política 

é o campo do saber que busca compreender as interações complexas entre o meio 

ambiente e os sistemas políticos e sociais (SOUZA, 2019). Para isso, este campo de 

estudo tem como objetivo valorizar e perpetuar o conhecimento gerado por atores e 

sujeitos externos aos contextos urbanos e metropolitanos (SOUZA, 2019). Em outras 

palavras, a Ecologia Política não é simplesmente um saber acadêmico, mas um saber 

que leva em consideração os conhecimentos de populações tradicionais (como 

ribeirinhos, indígenas, quilombolas, pescadores) que habitam, muitas vezes, espaços 

de grandes embates de (in)justiças ambientais (SOUZA, 2019). 

 De forma semelhante, a Geoética busca realçar a conscientização social de 

empreendimentos e profissionais ligados às geociências, sendo, atualmente, 

considerado um pilar essencial dentro da profissão (SILVEIRA et al., 2023). Neste 

contexto, Castro et al. (2018) e Silveira et al. (2023) destacam que 

megaempreendimentos geotécnicos, muitas vezes, além de causar danos severos e 

irreversíveis ao meio ambiente, geram custos sociais ocultos. Segundo os autores 

mencionados, esses custos sociais frequentemente não são considerados nas 

avaliações de impactos ambientais e, consequentemente, acabam sendo repassadas 

para a sociedade (ACOSTA, 2016). Por exemplo, no âmbito de grandes intervenções 

ambientais (especialmente na dragagem e destinação de materiais contaminados) 

surge uma importante dicotomia de valores monetários diretos e valores locais (muitas 

vezes difíceis de quantificar). Dentre estes últimos, destacam-se a utilização de 

sistemas ambientais (em escalas locais) por comunidades afetadas – como atividades 

de pesca, consumo humano e práticas recreativas. 

 No caso do Complexo Lagunar de Jacarepaguá, um ponto crucial a ser 

mencionado é a aparente (não) interação entre os atores locais e a gestão ambiental. 

No que se refere às habitações circunvizinhas às lagoas, por exemplo, a disparidade 

social merece destaque. As condições precárias de infraestrutura e serviços básicos 
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são evidentes na paisagem – perpetuando ciclos de pobreza e limitando o acesso à 

educação e saúde. Destacam-se, nesse contexto, as comunidades da Muzema e Rio 

das Pedras, caracterizadas por condições precárias de moradia e infraestrutura, em 

notável contraste com os condomínios de alto padrão – como o Península, e os 

luxuosos shopping centers destinados às populações de classe média e alta. Dessa 

forma, a ausência de políticas públicas inclusivas para esta parcela da população cada 

vez mais retroalimenta um ciclo de abismos sociais e contribui para a degradação 

ambiental. 

 De forma semelhante, as comunidades de pescadores e barqueiros (que 

dependem diretamente do ecossistema lagunar) enfrentam desafios consideráveis. 

Muitas vezes, as práticas de pesca tradicionais entram em conflito com interesses 

comerciais e urbanísticos – resultando em disputas pela gestão dos recursos naturais. 

Vale salientar que a pesca artesanal desempenha um papel economicamente 

importante para as comunidades de pescadores da área (COHIDRO, 2006). Além 

disso, tais comunidades são frequentemente marginalizadas em processos de 

decisão, enquanto interesses corporativos e políticos predominam. 

 Por último, mas não menos importante, outro desafio crítico que compreende a 

região do Complexo Lagunar de Jacarepaguá é o controle territorial exercido de forma 

ilegal pelas milícias. Esses grupos, além de promoverem insegurança, contribuem 

para a exploração desenfreada dos recursos naturais, comprometendo a preservação 

ambiental da área – fomentando, por exemplo, a prática de aterros ilegais (GARCIA, 

et al., 2016) e desmatamento para construção de moradias irregulares. Com isso, o 

envolvimento de milícias em atividades ilícitas intensifica a complexidade da gestão 

ambiental e do ordenamento do território. 

 Em suma, a óptica da Geografia Física Crítica oferece uma abordagem 

aprofundada ao buscar integrar processos físico-naturais e histórico-sociais no 

Complexo Lagunar de Jacarepaguá. Além disso, as discussões acerca da Ecologia 

Política e a Geoética possuem importância fundamental na área de estudo deste 

trabalho, tendo em vista as complexas relações entre meio ambiente, sistemas 

políticos e sociais. Nesse sentido, abordagens inovadoras e colaborativas tornam-se 

cruciais para enfrentar injustiças ambientais – desde os conflitos entre comunidades 

tradicionais até os desafios impostos pelas milícias. Ainda, a Geoética se destaca ao 

enfatizar não apenas os impactos ao meio ambiente, mas também os custos sociais 

ocultos associados a empreendimentos ambientais. Por fim, é possível que uma 
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abordagem integrada (balizada, por exemplo, pela Geografia Física Crítica) seja 

capaz de estabelecer um equilíbrio sustentável entre a equidade social e a 

conservação ambiental no Complexo Lagunar de Jacarepaguá. 

 

4.2 Amostragem e preparação dos materiais 

 

 Para a execução deste trabalho, foram coletados sedimentos de fundo 

superficiais da Lagoa da Tijuca, como também amostras de duas classes de solos 

naturais (Latossolo e Espodossolo). A simulação do cenário de disposição terrestre 

do material oriundo da Lagoa da Tijuca foi realizada com base na mistura dos 

sedimentos com os referidos solos. A escolha das classes supracitadas provém da 

intenção de avaliar a interação dos sedimentos com solos que possuem propriedades 

contrastantes, de modo a compreender as influências dos aspectos físicos, químicos 

e mineralógicos dos solos no potencial tóxico dos sedimentos coletados. As 

justificativas detalhadas da utilização destes materiais estão descritas nos itens 

seguintes. 

 

4.2.1 Sedimentos 

 

 Os sedimentos de fundo utilizados neste trabalho foram coletados por Teixeira 

et al. (2023), em agosto de 2019, e contemplou 23 pontos ao longo de toda a Lagoa 

da Tijuca. Do ponto de vista granulométrico, os autores supracitados identificaram dois 

setores distintos na Lagoa da Tijuca: um setor arenoso e outro lamoso (Figura 8). 

Segundo os autores, o setor arenoso (composto pelas amostras P1, P2, P3, P4, P5, 

P6, P22 e P23 – Figura 16) é mais fortemente influenciado por contribuições marinhas 

e fluviais de alta energia (por exemplo, o Rio das Cachoeiras) e apresenta menores 

concentrações de metais e matéria orgânica, enquanto que o setor lamoso 

(constituído pelas demais amostras) é menos influenciado pelo mar, está sob 

influência de rios de menor energia (por exemplo, o Rio das Pedras) e possui maiores 

teores de metais e nutrientes (TEIXEIRA et al., 2023) (Figura 16). 

Dessa forma, de modo a definir áreas prioritárias para dragagem na Lagoa da 

Tijuca e avaliar a eventual influência da granulometria no potencial tóxico dos 

sedimentos, as amostras de sedimentos coletadas por Teixeira et al. (2023) foram 

igualmente misturadas para obter duas amostras compostas espacialmente 
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representativas dessas duas áreas distintas da Lagoa da Tijuca. Assim, uma amostra 

composta de sedimento lamoso foi preparada a partir da mistura das amostras 

coletadas no setor lamoso (n = 15), e outra amostra composta de sedimento arenoso 

foi obtida a partir da mistura dos materiais amostrados no setor arenoso (n = 8) (Figura 

16). Depois de misturadas e homogeneizadas, cada amostra composta de sedimento 

foi moída em moinho de barras (Figura 17), seguindo o mesmo procedimento adotado 

por Cesar et al. (2014), Vezzone et al. (2018) e Monte et al. (2018) – que também 

estudaram a ecotoxicidade terrestre de sedimentos dragados de zonas estuarinas. 

 

Figura 16 - Distribuição espacial dos sedimentos coletados da Lagoa da Tijuca com a 

indicação de dois setores distintos. 

 

Fonte: Teixeira (2022). 
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Figura 17 - Aspecto do moinho de barras usado para moagem de sedimentos e preparação 

das amostras compostas: recipiente sem amostras (A); processo de moagem em 

andamento (B). 

 

 

4.2.2 Solos 

 

 Os solos foram colhidos com o auxílio de um trado e armazenados sacos 

plásticos vedados com identificação e, posteriormente, enviados para secagem (em 

temperatura ambiente) no Laboratório de Ecologia e Ecotoxicologia de Solos 

(LECOTOX) da Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ). Em laboratório, as 

amostras foram desagregadas e peneiradas a 10 mesh (2,0mm). Os materiais retidos 

na peneira (fragmentos de folhas, raízes e gravetos) foram descartados. Para 

mimetização da deposição terrestre de sedimentos dragados, foram escolhidas duas 

classes de solos: Latossolos e Espodossolos. Os critérios para a escolha dessas 

classes pedológicas e de seus horizontes estão descritos a seguir.  

 A amostra de Latossolo foi coletada no município de Duque de Caxias (22o 41’ 

34.2” S, 43o 17’ 14.5” O), no estado do Rio de Janeiro (Figura 18), em uma área livre 

de contaminações. A escolha pelo Latossolo decorre de sua ampla distribuição 

geográfica no Brasil, além do fato desta classe pedológica ser amplamente utilizada 

na produção agrícola (LEPSCH, 2011; CESAR, 2014). A amostragem foi efetuada no 

horizonte B, tendo em vista que se trata do horizonte diagnóstico – guardando, 

portanto, as características fundamentais do solo (LEPSCH, 2011). A utilização do 

Horizonte B pode ser justificada pelo fato deste trabalho tentar avaliar o potencial de 
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reutilização do sedimento dragado como regenerador de áreas degradadas 

(simulando cenários em que o horizonte A tenha sido erodido em áreas agrícolas) 

(FERREIRA et. al. 2020). Conforme destacado por Cesar (2014), tendo em vista que 

os sedimentos dragados apresentam, geralmente, altos teores de matéria orgânica – 

pretende-se, de forma semelhante aos estudos do autor mencionado, avaliar a 

possibilidade do uso potencial desses sedimentos como corretivos agrícolas ou na 

recuperação de áreas degradadas. 

 

Figura 18 - Coleta de horizonte B de Latossolo no município de Duque de Caxias (RJ). 

 

 

 A amostra de Espodossolo foi coletada no Parque Natural Municipal Chico 

Mendes (Rio de Janeiro, RJ), situado no bairro Recreio dos Bandeirantes, na baixada 

de Jacarepaguá (23o 01’ 24” S, 43o 28’ 16” O) (Figura 19). A coleta foi realizada no 

horizonte A (após a remoção da serapilheira), uma vez que este horizonte possibilita 

mimetização do descarte direto de sedimentos dragados em solos superficiais 

circunvizinhos às lagoas (neste caso, Espodossolos, abundantes no entorno das 

lagoas – Santos et al. 2021). Nesse sentido, ao se considerar um cenário de deposição 
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direta de sedimentos dragados no entorno da Lagoa da Tijuca, a coleta de uma 

amostra de Espodossolo no horizonte A pode ser considerada adequada. 

 Por último, mas não menos importante, vale ressaltar que, para ambas as 

classes de solos amostradas, foi observada a presença de organismos de fauna 

edáfica (por exemplo, minhocas, gongolos, colêmbolos, entre outros) no momento da 

coleta (Figura 19) – indicando, portanto, um cenário de risco potencial para a fauna 

terrestre em caso de deposição eventual de sedimentos dragados em solo.  

 

Figura 19 - Coleta de horizonte A de Espodossolo no Parque Natural Municipal Chico 

Mendes (Rio de Janeiro, RJ) (esquerda) e presença de organismos edáficos (minhocas) na 

amostra coletada (direita). 

 

  

4.3 Caracterização dos materiais 

 

 A caracterização dos materiais (sedimentos e solos) abrangeu a determinação 

das propriedades físicas (granulometria, capacidade de retenção de água – CRA, 

densidade das partículas e condutividade elétrica) e químicas (pH e Fósforo Total). O 

fósforo foi utilizado como indicador de matéria orgânica – levando em consideração o 

foco ambiental das análises realizadas neste trabalho. Além disso, foi realizada 

também a determinação dos teores totais de metais nas amostras e nos tecidos dos 
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organismos sobreviventes. Os parâmetros supracitados foram medidos conforme as 

metodologias descritas a seguir. 

 

4.3.1 Determinação granulométrica e da densidade das partículas 

 

 A análise granulométrica dos materiais foi realizada com base no método da 

pipetagem (EMBRAPA, 1997). A remoção prévia da matéria orgânica das amostras 

compostas de sedimento (setor arenoso e lamoso) foi realizada por meio da adição 

de peróxido de hidrogênio (H2O2) – tendo em vista que praticamente todos os pontos 

constituintes das amostras compostas apresentaram alto teor de carbono orgânico 

(TEIXEIRA et al., 2023). Após esta etapa, 20g de cada amostra foi colocada em copo 

plástico contendo 100 ml de água destilada e 10 ml de hidróxido de sódio (isto é, um 

dispersante) e mantidas em repouso por uma noite. 

 Em seguida, as amostras foram misturadas em um agitador automático durante 

15 minutos – com o objetivo de romper possíveis agregados de partículas finas. Após 

esta etapa, as amostras foram peneiradas a 0,053 mm (Figura 20), para retenção da 

fração areia, enquanto o silte e a argila foram transferidos para uma proveta de 1000 

ml (preenchida com água destilada). Subsequentemente, a solução contida na proveta 

foi então agitada e, posteriormente, deixada em repouso para que ocorresse a 

decantação das partículas em suspensão (Figura 20). O tempo de decantação é 

regulado de acordo com a temperatura da solução, baseado na Lei de Stokes 

(EMBRAPA, 1997). Findado o tempo, coletou-se 50 ml (com o auxílio de uma pipeta 

volumétrica – em profundidade de até 5 cm) da solução contida na proveta e colocou-

se em estufa. O percentual de argila foi determinado de acordo com a massa obtida 

após a etapa de secagem (a 105 oC). A determinação da fração areia foi feita a partir 

da pesagem do material seco retido na peneira. Por fim, a fração silte foi quantificada 

por diferença, considerando o somatório das frações argila e areia. Estas análises 

foram realizadas no Laboratório de Geomorfologia Maria Regina Mousinho de Meis, 

do Departamento de Geografia da UFRJ. 
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Figura 20 - Separação das frações grosseira (areia) e fina (silte e argila) (A); processo de 

decantação das partículas finas suspensas em provetas de 1000 ml (B). 

 

 

 A densidade das partículas foi determinada por meio da razão entre as massas 

secas de cada amostra e seus respectivos volumes. A metodologia empregada neste 

trabalho seguiu as recomendações estabelecidas pela EMBRAPA (1997). Para tanto, 

20g de cada amostra foram colocados em estufa (105 oC) durante 6 horas, para a 

remoção total da água. Após esta etapa, os materiais foram transferidos para balões 

volumétricos de 50 ml, devidamente identificados. Em seguida, foi adicionado álcool 

etílico absoluto (99,8%) em cada balão até completar o volume (Figura 21 – A). As 

bolhas de ar que eventualmente se formaram foram removidas com agitação (Figura 

21 – B). A diferença entre o volume total do balão e o volume de álcool utilizado para 

completá-lo representa o volume da amostra. Estas análises foram realizadas no 

Laboratório de Geomorfologia Maria Regina Mousinho de Meis, do Departamento de 

Geografia da UFRJ. 
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Figura 21 - Inserção de álcool etílico absoluto nas amostras por meio de uma bureta (A); 

remoção de bolhas existentes (através de agitação) entre as partículas (B). 

 

 

4.3.2 Capacidade de retenção de água (CRA) 

  

 A determinação da capacidade de retenção de água (CRA) dos solos e 

misturas de solo:sedimento foi realizada conforme o método descrito por Natal-da-Luz 

et. al. (2009). Para tanto, tubos de PVC (com dimensões conhecidas e um filtro de 

papel acoplado a sua base, Figura 22 – A), foram preenchidos com amostras de solo 

e/ou misturas de solo:sedimento. As massas dos tubos foram aferidas antes da adição 

das amostras. Após esta etapa, os tubos foram inseridos em um recipiente contendo 

água destilada até que os solos e/ou as misturas atingissem a saturação (Figura 22 – 

B) – verificada pela presença de uma fina camada de água na superfície dos materiais. 

Em seguida, os tubos foram colocados em um escorredor por 2 horas – para remoção 

do excesso de água. Novamente, as massas foram aferidas. Por fim, os tubos com as 

amostras escorridas foram colocados na estufa (105 ºC) durante 24 horas. Após isso, 

as massas obtidas foram novamente anotadas e, em seguida, foi determinado o 

volume de água necessário para a saturação das amostras (por diferença de massas). 

Essas análises foram realizadas no Laboratório de Ecologia e Ecotoxicologia de Solos 

do Departamento de Geografia da UFRJ. 
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Figura 22 - Dimensões do tubo utilizado para a determinação da CRA (A); processo de 

saturação das amostras através do fenômeno de capilaridade (B). 

 

 

4.3.3 Determinação do pH, da condutividade elétrica e da salinidade 

 

 O potencial hidrogeniônico (pH) das amostras foi medido com o objetivo de 

determinar a basicidade ou acidez dos materiais. Os dados foram obtidos por meio de 

eletrodo combinado imerso em uma mistura de amostras de solo e/ou sedimento com 

líquido (H2O destilada) na proporção 1:2,5 – conforme EMBRAPA (1997). Dessa 

forma, as medições foram realizadas após misturar de 10g de amostra em 25 ml de 

H2O destilada – com um intervalo de 1 hora entre a etapa de mistura e aferição dos 

pHs (EMBRAPA, 1997). O aparelho utilizado foi o pHmetro da marca ANALYSER, 

modelo 350M (Figura 23) – calibrado com solução tampão de pH 7,0 e pH 4,0. Essas 

análises foram realizadas no Laboratório de Ecologia e Ecotoxicologia de Solos do 

Departamento de Geografia da UFRJ. 
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Figura 23 - Equipamento utilizado para a determinação do pH das amostras. 

 

 

 A condutividade elétrica dos solos e sedimentos foi determinada no extrato 

obtido a partir de misturas entre sedimento:água (1:1) e filtração a vácuo conforme 

EMBRAPA (1997). O sistema de filtração consistiu em um funil de Buchner (com papel 

de filtro comum – qualitativo) acoplado a um frasco Kitassato, sendo, todo o conjunto 

ligado a uma bomba a vácuo (Figura 24). Para a realização da leitura dos extratos foi 

utilizado o condutivímetro da marca HANNA, modelo DiST 4 (Figura 25). A verificação 

da condutividade elétrica possibilita identificar a capacidade de uma solução em 

transmitir uma corrente elétrica (expresso em µS/cm) através da concentração de íons 

presentes. Além disso, tal método permite realizar a aferição da salinidade de maneira 

indireta. Para tanto, multiplica-se o dado de condutividade elétrica (em µS/cm) por um 

fator de 0,64/1000 (EMBRAPA, 1997) e, dessa forma, obtém-se a salinidade (em 

g/kg). Essas análises foram realizadas no LECOTOX-UFRJ e no Laboratório Via 

Úmida do Departamento de Geologia da UFRJ. 



65 
 

 

 

 

Figura 24 - Conjunto de filtração utilizado para obtenção dos extratos para posterior medição 

da condutividade elétrica. 

 

 

Figura 25 - Equipamento utilizado para a determinação da condutividade elétrica das 

amostras. 
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4.3.4 Determinação de metais e fósforo 

 

 A quantificação das concentrações totais de Zn, Cu, Pb, Ni, Cr, As, Cd, sódio 

(Na) e fósforo (P) nos solos, sedimentos e em tecidos de minhocas (organismos 

sobreviventes dos bioensaios agudos) foi efetuada com base na solubilização de 1g 

de amostra em uma solução composta de ácido clorídrico (HCl) e ácido nítrico (HNO3) 

– denominada de “água régia” – na proporção de 3:1. Antes de serem analisadas, as 

minhocas sobreviventes foram previamente congeladas, liofilizadas (Figura 26), 

moídas e homogeneizadas (Figura 27). Após esta etapa, a solução obtida foi enviada 

para medição em Espectrometria de Emissão com Plasma Indutivamente Acoplado 

(ICP-OES). Estas análises foram realizadas no Laboratório de Química Analítica da 

Coordenação de Análises Minerais do Centro de Tecnologia Mineral (CETEM). Os 

limites mínimos de detecção foram 0,2 mg/kg, 0,2 mg/kg, 0,2 mg/kg, 1,4 mg/kg, 0,2 

mg/kg, 0,01 mg/kg e 0,1 mg/kg para As, Cu, Zn, Pb, Ni, Cr e Cd respectivamente. 

 A determinação das concentrações de Hg total em amostras sólidas (de 

sedimentos e solos) foi realizada no Laboratório de Especiação de Mercúrio Ambiental 

(LEMA) – do CETEM. A técnica aplicada foi a de Espectrometria de Absorção Atômica 

acoplada a acessório de pirólise para decomposição térmica da amostra (AAS-TD). O 

equipamento utilizado foi o RA-915+ acoplado ao PYRO-915 – ambos da empresa 

LUMEX. A metodologia analítica utilizada foi validada utilizando os seguintes critérios: 

seletividade, linearidade, faixa de trabalho, limite de detecção, limite de quantificação 

e exatidão – no qual se incluem tendência e repetitividade. Para tanto, foram adotadas 

as orientações do Instituto Nacional de Metrologia, Normalização e Qualidade 

Industrial (INMETRO) – DOQ-CGCRE-008 (INMETRO, 2020). Após as etapas 

mencionadas, foi calculado a incerteza de medição do método – fornecendo o grau 

de confiança dos resultados. O cálculo da incerteza foi baseado nas diretrizes da 

publicação “Avaliação de dados de medição: Guia para a expressão de incerteza de 

medição” (INMETRO, 2012), que orienta sobre os procedimentos para o cálculo da 

incerteza de diversos tipos de medição. O limite de detecção calculado na validação 

foi de 0,0005 mg/Kg, enquanto o limite de quantificação foi de 0,0091 mg/kg. 

 No que diz respeito ao controle da qualidade dos resultados, o LEMA utiliza, a 

cada 10 amostras analisadas, materiais de referências certificados (MRC) para o 

cálculo da recuperação – e somente são aceitos valores entre 80-110%, dependendo 

da concentração do MRC. Além disso, a precisão é monitorada com análises em 
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triplicata e cálculo do desvio padrão relativo, que deve resultar abaixo de 15% – a 

depender da faixa de concentração das amostras. 

Ainda, o LEMA possui um Sistema de Gestão da Qualidade (SGQ), embasado pela 

Norma ABNT NBR ISO/IEC 17025 (2017), que visa a garantir e evidenciar a produção 

de análises precisas e acuradas (RAMOS et al., 2018) e se caracteriza por ser um 

laboratório multiusuários. Por fim, cabe destacar o excelente desempenho do LEMA 

nos ensaios de comparação interlaboratorial promovidos pela International Atomic 

Energy Agency (IAEA) e pela United Nation Environment Programm (UNEP) – 

Regional Office for Asia and the Pacific, coordenado pelo Japão, no âmbito da 

Convenção de Minamata. 
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Figura 26 - Processo de liofilização de minhocas sobreviventes dos bioensaios agudos, no 

Laboratório de Especiação de Mercúrio Ambiental (LEMA), do CETEM. 
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Figura 27 - Tecidos de minhocas liofilizadas sendo moídas e homogeneizadas para posterior 

análise das concentrações de metais. 

 

 

4.4 Avaliação da intensidade da poluição por metais 

 

 A intensidade da poluição por metais foi avaliada com base (i) na comparação 

com os padrões de qualidade ambiental estabelecidos pelas legislações brasileiras 

para qualidade de solos (Resolução 420 do Conselho Nacional de Meio 

Ambiental/2009 – CONAMA) e de sedimentos aquáticos (Resolução 454 do 

CONAMA/2012) e (ii) no cálculo do Índice de Geoacumulação (IGEO). 

 

4.4.1 Comparação com as legislações brasileiras de qualidade ambiental 

 

 As concentrações de metais nos sedimentos dragados foram avaliadas através 

da comparação com os valores orientadores da Resolução nº 454 do CONAMA 

(2012), que estabelece os valores de referência para disposição de sedimento de 

dragagem em águas sob jurisdição nacional. Esta resolução permite a classificação 
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do potencial tóxico do sedimento com base na probabilidade de baixa ou alta 

ocorrência de efeitos adversos à biota (nível 1 e nível 2, respectivamente) (CONAMA, 

2012). Já os valores orientadores para qualidade de solos estão descritos na 

Resolução nº 420 do CONAMA (2009) e, da mesma forma, as concentrações de 

metais foram comparadas com tal resolução. A referida resolução determina, dentre 

outros, os valores de “prevenção” – que representam as concentrações que, quando 

ultrapassadas, podem gerar alterações prejudiciais para a qualidade do solo 

(CONAMA, 2009). Os valores correspondentes aos níveis de classificação (de acordo 

com as resoluções mencionadas) dos elementos analisados neste trabalho estão 

presentes na Tabela 2. 

 

Tabela 2 - Teores orientadores (mg/kg) de metais recomendados pela legislação brasileira 

para qualidade de solos (CONAMA 420/2009) e de sedimentos estuarinos (CONAMA 

454/2012). 

Metais 
Valores para solos 

Valores para sedimentos 

(águas salinas/salobras) 

Prevenção Nível 1 Nível 2 

Zn 300 150 410 

Cu 60 34 270 

Pb 72 46,7 218 

Ni 30 20,6 51,6 

Cr 75 81 370 

As 15 19 70 

Cd 1,3 1,2 7,2 

Hg 0,5 0,3 1,0 

Na D.I. D.I. D.I. 

Fonte: Adaptado de CONAMA (2009) e CONAMA (2012). D.I. = Dado indisponível. 

 

4.4.2 Índice de Geoacumulação 

 

 O Índice de Geoacumulação (IGEO) é uma escala logarítmica baseada na 

razão entre o teor do metal obtido nos sedimentos e solos pela concentração 

encontrada no background geoquímico local, e permite a hierarquização da poluição 

em sete (7) classes – de zero (0) a seis (6) (MÜLLER, 1979; CESAR et al., 2011) - 
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onde zero corresponde à ausência de poluição e seis indica o nível máximo de 

degradação. As classes do IGEO e seus respectivos níveis de poluição estão 

apresentadas na Tabela 3. É importante destacar que esta metodologia de 

hierarquização da poluição vem sendo amplamente utilizada em diversos trabalhos 

focados na contaminação de metais (HARIRI e ABU-ZIED, 2018; BASIR et al., 2022; 

NASIR et al., 2023; ELEMILE et al., 2023) e, portanto, os resultados encontrados 

consistem em um bom parâmetro de comparação.  

 

Tabela 3 - Classes do Índice de Geoacumulação (IGEO). 

Classe IGEO Valor do IGEO Nível de Poluição 

0 IGEO  0 Praticamente não poluído 

1 0 < IGEO < 1 Pouco a Moderadamente poluído 

2 1 < IGEO < 2 Moderadamente poluído 

3 2 < IGEO < 3 Moderadamente a Fortemente poluído 

4 3 < IGEO < 4 Fortemente poluído 

5 4 < IGEO < 5 Fortemente a Extremamente poluído 

6 5 < IGEO Extremamente poluído 

Fonte: Adaptado de Müller (1979). 
 

 Na ausência de um background local, Müller (1979) recomenda a utilização de 

valores do folhelho padrão – uma rocha de granulometria fina e alto teor de matéria 

orgânica que, portanto, reúne características que favorecem a retenção de metais-

traços. No caso do presente estudo, foram utilizados os valores de background (de 

Zn, Cu, Pb, Ni, Cr e Hg) determinados na base de testemunhos sedimentares da 

Lagoa Rodrigo de Freitas (Rio de Janeiro, RJ), datados de 1840 (período pré-

industrial) por Loureiro et al. (2012). A escolha por esses valores de background 

decorre da ausência de níveis de base de metais para o Complexo Lagunar de 

Jacarepaguá, bem como ao fato de a Lagoa Rodrigo de Freitas ser relativamente 

próxima à Lagoa da Tijuca e possuir gênese semelhante (ligada à oscilação 

quaternária do nível do mar). Como os valores de background de As, Cd e Na não 

foram determinados para a Lagoa Rodrigo de Freitas, foram utilizadas as 

concentrações no folhelho padrão (TUREKIAN e WEDEPOHL, 1961). Assim, foram 

adotados os seguintes valores de background (em mg/kg): Zn = 98,0; Cu = 40,1; Pb 
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= 26,1; Ni = 26,6; Cr = 40,9; Hg = 0,0701; As = 13,0; Cd = 0,3 e Na = 9600,0. O IGEO 

é calculado conforme a equação 1: 

 

IGEO = log 2 ( 
Mamostra

M𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑
 )        Equação 1 

 

 Onde, Mamostra = concentração do metal em campo e; Mbackground = 

concentração do metal em um background regional. 

 

4.5 Bioensaios  

 

 A avaliação do potencial tóxico das misturas de solos:sedimentos foi baseada 

na execução de bioensaios agudos e de fuga utilizando minhocas (Eisenia andrei). As 

doses iniciais de material dragado aplicadas aos solos foram baseadas em trabalhos 

prévios (CESAR et al., 2015; MONTE et al., 2018; VEZZONE et al., 2018). Em um 

primeiro momento, foram realizados ensaios utilizando um Solo Artificial – visando 

reduzir o consumo das amostras de solos naturais. Os procedimentos empregados 

para a realização dos testes ecotoxicológicos estão descritos a seguir. Estes 

bioensaios foram realizados no LECOTOX, do Departamento de Geografia da UFRJ. 

 

4.5.1 Bioensaios agudos com minhocas (Eisenia andrei) 

 

 Os organismos utilizados em todos os ensaios realizados neste trabalho foram 

obtidos do cultivo controlado do LECOTOX – UFRJ. O bioensaio agudo com E. andrei 

tem duração de 14 dias e consistiu na exposição de 10 organismos adultos por réplica, 

de peso semelhante, expostos a 500g de solo – seguindo as recomendações da ISO 

(2012). Os espécimes adultos de minhocas foram identificados de acordo com a 

presença do clitelo (órgão reprodutor dos organismos) bem desenvolvido. Antes do 

início dos testes, os organismos foram separados e colocados em potes contendo 

papel umedecido com água destilada. Esta etapa tem como objetivo induzir o 

esvaziamento do conteúdo intestinal dos animais. Após isso, os organismos foram 

pesados individualmente e agrupados de acordo com suas massas. O peso dos 

animais utilizados neste trabalho variou entre 0,4 e 0,8 mg – evitando, portanto, a 

utilização de organismos “outliers”. 
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 Os ensaios foram realizados em recipientes plásticos cilíndricos (10 cm de 

diâmetro e 15 cm de altura – Figura 28). O teste contou com 4 réplicas para cada dose 

utilizada. A umidade dos solos e das misturas de solo:sedimento foi ajustada entre 40 

e 60% da capacidade de retenção de água (CRA) – cujo procedimento está descrito 

no item 4.3.2. Ao longo dos 14 dias de ensaio, os recipientes-teste contendo os 

organismos expostos às misturas de solo:sedimento foram mantidos sob temperatura 

controlada (20 ºC ± 2 ºC) e iluminação constante (Figura 29). A umidade das misturas-

teste (isto é, solos tratados com diferentes doses de dragado) foi verificada a cada 

três dias e, quando necessário, ajustada com água destilada. Ao final dos bioensaios, 

os organismos sobreviventes foram contabilizados e deixados novamente em potes 

contendo papel umedecido com água destilada durante 24h (para purgarem o 

conteúdo intestinal). Em seguida, estes animais foram pesados mais uma vez para a 

verificação de variações na biomassa corporal (baseada na diferença de peso médio 

aferido dos indivíduos antes e após a exposição). 

 

Figura 28 - Dimensões do recipiente-teste utilizado para os bioensaios agudos com 

minhocas da espécie Eisenia andrei. 

 

 

 Para garantir a qualidade dos resultados, réplicas contendo Solo Artificial puro 

foram adicionadas aos ensaios (ISO, 2012). A composição do Solo Artificial seguiu as 

recomendações de Garcia (2004): 70% de areia de quartzo, 20% de caulim e 10% do 
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pó da fibra de casca de coco. Vale destacar que o solo artificial consiste, na verdade, 

em substrato padrão largamente utilizado em ecotoxicologia terrestre e que garante 

boas condições de habitabilidade para os organismos-teste, ou seja, alta porosidade 

e aeração (70% de areia); alta disponibilidade de alimento (neste caso, matéria 

orgânica representada pela fibra de casca de coco); e retenção de umidade (garantida 

pela fibra de casca de coco e pelo caulim – um tipo de argila). Portanto, o solo artificial, 

a despeito do termo, não é um solo “real” do ponto de vista pedológico, mas sim 

apenas um substrato que garante a validação do ensaio ao término dos experimentos.  

 O teste foi considerado válido quando a mortalidade em Solo Artificial puro e 

também em solos naturais puros (Latossolo e Espodossolo) não excedeu 10% (ISO, 

2012). O fator de bioconcentração (FBC) foi utilizado para estudar a biodisponibilidade 

de metais nos solos naturais (Latossolo e Espodossolo) tratados com diferentes doses 

de sedimentos dragados (arenosos e lamosos). O FBC consiste em uma razão entre 

a concentração total de metais no tecido das minhocas e o teor total de metais no solo 

(neste caso, misturas dos solos com sedimentos), e é um índice amplamente utilizado 

para o estudo da biodisponibilidade de metais em solos para minhocas 

(RICHARDSON et al., 2020; HUANG et al., 2021; YUVARAJ et al., 2021; NFOR et al., 

2022). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



75 
 

 

 

Figura 29 - Aspecto do bioensaio agudo com minhocas (Eisenia andrei) em bancada. 

 

 

 Experimentos preliminares utilizando solos artificiais tratados com sedimento 

dragados foram inicialmente executados com o intuito de estabelecer estratégias de 

dose de sedimentos a serem aplicadas em solos reais (Latossolo e Espodossolo), 

evitando desperdício de solos e de organismos. Para estes ensaios preliminares, 

foram aplicadas doses entre 0 (solo artificial puro) e 15%. Este gradiente de dose foi 

definido com base em trabalhos prévios (Cesar et al. 2014; Monte et al. 2018; Vezzone 

et al. 2018) que avaliaram a ecotoxicidade aguda de sedimentos dragados para 

Eisenia andrei.  

 

4.5.2 Bioensaios de fuga com minhocas (Eisenia andrei) 

 

 O bioensaio de fuga tem duração de 2 dias (ISO, 2008) e foi conduzido com 3 

réplicas para cada dose (ou mistura-teste) utilizada. Levando em consideração o 

tempo de exposição deste teste ecotoxicológico, vale mencionar que tal bioensaio 

trata-se, portanto, de uma exposição aguda. O teste foi realizado em recipientes 

plásticos (com 20cm de comprimento, 12cm de altura, e 5cm de largura) divididos em 

duas seções de mesma área e volume, conforme as orientações da ISO (2008) (Figura 

30 – A). Este ensaio tem como objetivo avaliar o evitamento dos organismos às 

misturas potencialmente contaminadas. Para tanto, uma seção é preenchida com solo 

puro (não contaminado), enquanto a outra é completada com uma mistura de 

solo:sedimento – separadas por uma divisória (Figura 30 – A). 

 O bioensaio foi realizado com dez organismos adultos (identificados da mesma 

forma apresentada no tópico anterior) que foram introduzidos na interface entre os 

solos (Figura 30 – B). Durante as 48 horas de exposição, os recipientes foram 
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mantidos sob ciclos de 16 horas de luz e 8 horas de escuridão, como também em 

temperatura controlada (20 ± 2 oC) (Figura 31). Ao final do teste o número de 

organismos em cada uma das seções foi contabilizado. Quando 80% dos organismos 

foram encontrados na seção controle (com o solo não contaminado), considerou-se 

que o solo-teste apresentou “função de habitat limitada” (ISO, 2008). 

 

Figura 30 - Montagem do bioensaio de fuga com minhocas: recipiente-teste plástico com o 

divisor de seções (A); minhocas recém inoculadas na interface dos solos (B). 

 

 

Figura 31 - Visão geral do teste de fuga com minhocas. 

 

  

 As doses de sedimento dragado utilizadas nos bioensaios de fuga foram 

baseadas nos resultados dos testes agudos. Dessa forma, foram testadas somente 

dosagens que causaram efeito letal significativo sob exposição aguda. Devido à 

indisponibilidade de material, infelizmente, estes testes foram somente realizados com 

Solo Artificial e Espodossolo. 
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4.6 Análise estatística 

 

 Para estimar a dose de sedimento (expressa em % de sedimento adicionada 

ao solo) capaz de provocar a morte e fuga de 50% dos organismos expostos (CL50 e 

CE50, respectivamente), foi realizada a análise de PriProbit (SAKUMA, 1998). No 

caso dos bioensaios agudos, o número de organismos sobreviventes foi usado para 

estimar a CL50. Além disso, o teste de Kruskal Wallis, foi utilizado para verificar 

diferenças significativas entre a mortalidade de minhocas e/ou alterações de biomassa 

encontradas nas misturas de solo:sedimento e as encontradas nos solos puros (sem 

adição de sedimentos). 

 Já para o bioensaio de fuga, a estimativa da CE50 foi realizada com base no 

número de organismos-teste em cada em cada uma das seções. Neste ensaio, a 

significância das diferenças entre o número de organismos encontrados na seção de 

teste (seção preenchida com solo misturado com sedimento) com o número de 

organismos na seção controle (não contaminado) foi avaliada pelo teste exato de 

Fisher (p ≤ 0,05; NATAL-DA-LUZ et al., 2009). Os valores de CL50 e CE50 foram 

expressos em porcentagem de sedimento adicionado ao solo. 

 

5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1  Caracterização física e química dos materiais 

 

A Tabela 4 apresenta as propriedades físicas e químicas das amostras de solos 

e dos sedimentos dragados. A amostra de Latossolo é predominantemente argilosa, 

ácida (pH = 4,7), possui alta CRA (63,7%), porém apresentou baixas concentrações 

de salinidade (0,11 g/kg) (Tabela 4). Diante disso, é preciso destacar que os 

Latossolos são típicos de ambientes altamente intemperizados e lixiviados (SANTOS 

et al. 2018) e, como resultado, esta classe de solo apresenta, geralmente, textura 

argilosa, pH ácido, bem como baixas concentrações de nutrientes e sais (SANTOS et 

al. 2018, VEZZONE et al. 2020). Ainda, haja vista sua textura fina, esta classe 

pedológica geralmente apresenta alta CRA – associada principalmente à abundância 

de argilominerais de baixa atividade. De fato, Cesar et al. (2014), ao trabalharem com 

uma amostra de Latossolo (coletada no afloramento utilizado neste trabalho), 
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mostraram que sua mineralogia é composta predominantemente por caulinita, cuja 

ocorrência é comum em solos fortemente intemperizados (LEPSCH, 2011). 

Já a amostra de Espodossolo apresentou altos teores de areia (98%) e, como 

esperado, pH menos ácido (pH = 5,6) em relação ao Latossolo, além de exibir valor 

de CRA praticamente duas vezes menor que a amostra de Latossolo (30,4%). Além 

disso, esta amostra apresentou baixas concentrações totais de P (Tabela 4). Nesse 

sentido, é importante salientar que os Espodossolos são solos jovens, comumente 

formados a partir de depósitos flúvio-marinhos em planícies costeiras quaternárias no 

Brasil (SANTOS et al. 2018, SANTOS et al. 2022) e, por estas razões, a amostra 

utilizada neste estudo é altamente arenosa (98%). Além disso, sua mineralogia é 

composta principalmente por quartzo (LEPSCH, 2011) e, nesse sentido, a densidade 

das partículas encontrada nesta amostra (2,54 g/cm3) é relativamente semelhante à 

densidade do mineral quartzo (2,6 g/cm3) (LEPSCH, 2011). Devido à textura arenosa 

e à abundância de quartzo, o Espodossolo apresentou teores de CRA inferiores aos 

encontrados no Latossolo (Tabela 4). Embora ambos os solos não sejam 

reconhecidamente muito salinos (LEPSCH, 2011), a salinidade no Espodossolo foi 

ligeiramente maior em comparação com o Latossolo (Tabela 4). 

 Em relação às amostras de sedimento, a determinação granulométrica revelou 

a predominância da fração arenosa (73,9%), seguida da fração silte (18,8%) e argila 

(7,3%) para o sedimento arenoso – conforme esperado (Tabela 4). Já para a amostra 

lamosa, os maiores teores foram de silte (77,9%), seguidos de argila (11,9%) e areia 

(10,2%). No que diz respeito aos valores de pH, ambas as amostras de sedimentos 

dragados apresentaram valores ácidos e semelhantes entre si (em torno de 4,5), 

típicos de área afetadas pela eutrofização (enriquecidas de ácidos orgânicos e 

sulfetos que, quando oxidados, geram soluções ácidas – HAYNES et al. 2022). 

JOHNSON et al. (2022), de fato, relatam a geração de drenagem ácida a partir da 

deposição terrestre de sedimentos de dragagem, bem como mencionam a abundância 

de minerais sulfatados no solo como uma resultante deste processo. A abundância de 

sulfetos nos sedimentos decorre, a grosso modo, das condições anaerobiose 

encontradas no fundo lagunar eutrofizado (PELLERIN et al., 2018). 

 Em relação aos teores de P (indicador de matéria orgânica), o sedimento 

lamoso apresentou teores cerca de duas vezes maiores (1513 mg/kg) em comparação 

com o sedimento arenoso (647 mg/kg – Tabela 4). Ainda, tanto os dragados arenosos 

quanto os lamosos apresentaram altos níveis de salinidade (10,57 g/kg e 57,34 g/kg, 
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respectivamente – Tabela 4) em função, provavelmente, das contribuições marinhas 

na Lagoa da Tijuca. Porém, devido à textura fina e, consequentemente, ao aumento 

da superfície específica de contato, o sedimento lamoso apresentou concentrações 

muito maiores de P e maiores níveis de salinidade em relação ao sedimento arenoso. 

 

Tabela 4 - Aspectos físicos e químicos das amostras de sedimentos dragados e solos 

(Latossolo e Espodossolo) utilizados nos bioensaios. P = fósforo total. 

Parâmetros Latossolo Espodossolo 
Sedimento 

arenoso 

Sedimento 

lamoso 

Textura (%) 

Areia 36 98,2 73,9 10,2 

Silte 6 0,7 18,8 77,9 

Argila 58 1,1 7,3 11,9 

Densidade das partículas 

(g/cm3) 
2,62 2,54 2,45 2,27 

Capacidade de Retenção 

de Água (%) 
63,7 30,4 - - 

pH 4,7 5,6 4,4 4,5 

P (mg/kg) - 30,4 647 1513 

Condutividade elétrica 

(µS/cm) 
166 240 16520 89600 

Salinidade (g/kg) 0,11 0,15 10,57 57,34 

 

 Algumas características físicas e químicas dos solos acrescidos com diferentes 

doses de sedimentos dragados (isto é, misturas de solo:sedimento) estão 

demonstradas na Tabela 5. A adição de sedimento arenoso no Solo Artificial e 

Latossolo provocou uma ligeira redução dos níveis de CRA, mas não causou 

alterações expressivas na CRA das misturas com Espodossolo (Tabela 5). 

Especificamente em relação ao Espodossolo, é preciso destacar que as misturas de 

sedimento arenoso com esta classe pedológica não afetaram muito os valores de 

CRA, uma vez que tanto o solo quanto o sedimento são extremamente arenosos 

(98,2% e 73,9%, respectivamente). 

 No entanto, em contraste com o sedimento arenoso, a aplicação do sedimento 

lamoso induziu um ligeiro aumento dos níveis de CRA nas misturas com Solo Artificial, 

Latossolo e Espodossolo (Tabela 5). Tal resultado pode ser explicado em função da 
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elevada superfície específica de contato dos sedimentos lamosos e também altos 

teores de fósforo (indicador de matéria orgânica em estudos ambientais), que tendem 

a incrementar a CRA dos materiais (LIBOHOVA et al, 2018; OBOUR et al, 2018). 

Ademais, é importante salientar que a absorção potencial de água em solos 

acrescidos com sedimentos dragados é um fator-chave para prevenir processos de 

erosão do solo e para avaliar a viabilidade da ocorrência da biota edáfica nesses solos 

tecnogênicos (VEZZONE et al. 2020). 

 Por fim, ambos os sedimentos dragados (arenoso e lamoso) exibem teores 

mais elevados de nutrientes e sais em comparação com os solos naturais puros. 

Sendo assim, a aplicação dos sedimentos provocou um aumento nas concentrações 

de fósforo (P) nas misturas com Latossolo e Espodossolo, bem como seus valores de 

salinidade. Entretanto, é possível perceber que as doses mais baixas do sedimento 

lamoso foram capazes de induzir teores de nutrientes e salinidade semelhantes às 

doses mais altas usadas com o sedimento arenoso (Tabela 5). Por fim, os valores de 

pH nas misturas-teste (isto é, doses) não variaram muito em comparação com o solo 

puro (sem adição de sedimentos).
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Tabela 5 - Aspectos físicos e químicos das amostras de solo (Solo Artificial, Latossolo e Espodossolo) acrescidas com diferentes doses 

de sedimentos dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ). Dose 0% = solo puro (sem adição de sedimentos). CRA = capacidade 

de retenção de água. P = fósforo total. 
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Parâmetros 

Doses em Solo Artificial (%) Doses em Latossolo (%) Doses em Espodossolo (%) 

0 6 9 12 15 0 6 9 12 18 24 0 3 6 8 10 12 

CRA (%) 60,7 59,2 58,3 60,4 54,1 63,7 58,7 58,8 57,0 60,2 59,5 30,4 30,0 29,5 32,0 32,1 30,6 

pH  6,5 6,53 6,51 6,33 6,17 4,6 4,6 4,6 4,4 4,3 4,6 5,8 5,7 5,5 6,2 6,3 6,2 

P (mg/kg) - - - - - - - - - - - 30,4 48,9 67,4 79,7 92,1 104,4 

Salinidade (g/kg) 0,11 0,74 1,05 1,36 1,68 0,11 0,74 1,05 1,36 1,99 2,62 0,15 0,72 1,29 1,87 2,44 3,58 

S
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a
m

o
s
o

 

 0 1 2 4 6 0 2 4 5 6 - 0 1 2 3 4 6 

CRA (%) 60,7 69,6 67,5 73,2 69,9 63,7 59,7 62,7 65,4 62,1 - 30,4 30,5 32,2 32,8 31,0 32,4 

pH  6,5 6,7 6,6 6,4 5,9 4,6 4,5 4,4 4,3 4,1 - 5,8 6,4 5,9 5,5 6,1 4,7 

P (mg/kg) - - - - - - - - - - - 30,4 45,2 60,1 74,9 89,7 119,4 

Salinidade (g/kg) 0,11 0,68 1,25 2,40 3,54 0,11 1,25 2,40 2,97 3,54 0,11 0,15 0,15 0,16 0,16 0,17 0,18 
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5.2 Determinação de metais 

 

5.2.1 Avaliação da intensidade da contaminação por metais 

 

 As concentrações totais de metais nos sedimentos dragados oriundos dos 

setores arenoso e lamoso, bem como os teores estimados nos solos tratados com 

esses sedimentos estão mostradas na Tabela 6. Os teores de metais nos sedimentos 

puros e nas misturas-teste (isto é, doses) não excederam os limites definidos pela 

Resolução 420 do CONAMA (2009), para disposição terrestre de sedimentos 

dragados. No entanto, vale ressaltar que os valores para qualidade de solos 

estipulados pela Resolução supracitada foram copiados da legislação holandesa. 

Sendo assim, tais valores não refletem, necessariamente, padrões adequados de 

qualidade para solos brasileiros – tornando extremamente importante a execução de 

estudos ecotoxicológicos. Já em relação à Resolução 454 do CONAMA (2012) – que 

estabelece os valores de referência para os sedimentos a serem dragados em águas 

sob jurisdição nacional, os teores de zinco (Zn), cobre (Cu), níquel (Ni) e mercúrio (Hg) 

no sedimento lamoso puro ultrapassaram os limites estabelecidos para o “nível 1” (isto 

é, baixa probabilidade de ocorrência de efeitos adversos à biota aquática). Ainda em 

comparação com a Resolução 454 do CONAMA (2012), nenhum metal nos 

sedimentos puros atingiu o Nível 2, bem como nenhuma das misturas-teste excedeu 

os limites definidos pela Resolução mencionada (Tabela 6). 

 No que se refere aos sedimentos puros, as concentrações de Cd foram 

inferiores aos limites de detecção do método analítico para ambos os sedimentos. 

Ainda, constatou-se que os teores de metais foram maiores no sedimento lamoso do 

que no arenoso (Tabela 6). Nesse contexto, as concentrações de Zn, Cu, Pb, Ni, As, 

Hg e Na no sedimento lamoso puro foram 2,8; 2,5; 2,2; 1,5; 1,5; 3,1 e 3,2 vezes 

maiores do que as encontradas no sedimento arenoso puro, respectivamente. Além 

disso, a concentração de Cr foi inferior ao limite de detecção (< 0,2 mg/kg) no 

sedimento arenoso, mas sua concentração foi consideravelmente maior no sedimento 

lamoso (45,7 mg/kg) (Tabela 6). Tais concentrações mais elevadas no sedimento 

lamoso provavelmente estão associadas à baixa hidrodinâmica deste setor da lagoa 

(Figura 16). Dessa forma, é gerado uma maior deposição de grãos mais finos (de 

maior superfície específica de contato) e, portanto, com maior potencial de adsorção 

de metais (MONTE et al., 2018; VEZZONE et al., 2020; TEIXEIRA et al., 2023). Além 
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disso, é importante destacar que os metais têm grande afinidade geoquímica com a 

matéria orgânica (LOSOTA et al., 2020; WANG et al., 2020) e, nesse sentido, o 

sedimento lamoso é mais enriquecido em fósforo (um indicador de matéria orgânica) 

em comparação com o arenoso (Tabela 4), resultando, portanto, em maiores teores 

de metais. 

 Em termos de concentrações absoluta de metais em ambos os sedimentos, as 

maiores encontradas foram para Zn e Cu, seguido de Cr (no sedimento lamoso) e Pb 

(no sedimento arenoso) (Tabela 6). Em relação aos solos puros (isto é, doses 0%), os 

metais que apresentaram teores abaixo do limite de detecção (nas três classes 

utilizadas) foram: chumbo (Pb), cádmio (Cd) e cromo (Cr). No entanto, para além 

destes elementos, o Solo Artificial puro também apresentou concentrações abaixo do 

limite de detecção para arsênio (As) e mercúrio (Hg). O Latossolo puro também exibiu 

concentração de As inferior ao limite de detecção. Nesse sentido, vale destacar que 

no âmbito das comparações das concentrações de metais com a Resolução 420 do 

CONAMA (2009), as amostras de Latossolo e Espodossolo foram consideradas “não 

contaminadas” – tendo em vista que os teores de todos os elementos analisados 

ficaram abaixo dos valores de prevenção (Tabela 6).  

 No que diz respeito às misturas-teste, as concentrações de Cr e Cd foram 

menores do que seus respectivos limites de detecção para todos os solos misturados 

com os dois sedimentos. Ainda, é possível notar que a adição de ambos os 

sedimentos nos diferentes solos foi capaz de aumentar as concentrações de metais 

(Tabela 6). Entretanto, salienta-se que as doses mais baixas do sedimento lamoso 

foram capazes de gerar concentrações de metais semelhantes às doses mais altas 

utilizadas com o sedimento arenoso. 
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Tabela 6 - Concentrações de metais (em mg/kg) em Solo Artificial, Latossolo e Espodossolo tratados com diferentes doses de sedimentos 

dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, RJ). Dose 0% = solo puro (solo sem adição de sedimentos). Os limites estabelecidos pelo 

CONAMA 420/2009 (limite de prevenção) para disposição de sedimentos dragados em solos são: Zn = 300 mg/kg; Cu = 60 mg/kg; Pb = 72 

mg/kg; Ni = 30 mg/kg; Cd = 1,3 mg/kg; As = 15 mg/kg; Cr = 75 mg/kg; Hg = 0,5 mg/kg. Os limites estabelecidos pelo CONAMA 454/2012 (nível 

1 e nível 2, respectivamente) para referência de sedimentos a serem dragados são: Zn = 150 e 410 mg/kg; Cu = 34 e 270 mg/kg; Pb = 46,7 e 

218 mg/kg; Ni = 20,6 e 51,6 mg/kg; Cd = 1,2 e 7,2 mg/kg; As = 19 e 70 mg/kg; Cr = 81 e 370 mg/kg; Hg = 0,3 e 1,0 mg/kg. 

 Metais 
Doses em Solo Artificial (%) Doses em Latossolo (%) Doses em Espodossolo (%) Sedimento 

puro (100%) 0 6 9 12 15 0 6 9 12 18 24 0 3 6 8 10 12 

S
e
d

im
e
n

to
 a

re
n

o
s
o

 Zn 41,2 42,8 43,6 44,5 45,3 81,0 80,2 79,9 79,5 78,7 78,0 0,8 2,8 4,9 6,2 7,6 8,9 68,4 
Cu 4,8 5,8 6,2 6,7 7,2 8,0 8,8 9,2 9,5 10,3 11,1 0,2 0,8 1,4 1,9 2,3 2,7 20,9 

Pb < 0,2 0,3 0,3 0,4 0,4 < 2,0 2,8 3,2 3,6 4,4 5,2 < 2,0 2,4 2,8 3,1 3,3 3,6 15,3 
Ni 2,8 3,6 4,0 4,4 4,8 0,8 1,8 2,2 2,7 3,6 4,6 0,6 1,1 1,5 1,8 2,2 2,5 16,4 
Cd < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 

As < 0,2 0,3 0,3 0,4 0,4 2,5 2,5 2,5 2,4 2,4 2,3 < 0,2 <0,2 0,3 0,3 0,4 0,4 1,8 
Cr < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 
Hg < 0,005 0,012 0,015 0,018 0,022 0,097 0,098 0,099 0,099 0,100 0,101 0,017 0,020 0,023 0,025 0,027 0,029 0,115 

Na - - - - - 56,0 634,7 924,1 1214 1792 2370,8 62,0 351 640 833 1026 1219 9701,0 

  0 1 2 4 6 0 2 4 5 6 - 0 1 2 3 4 6  

S
e
d

im
e
n

to
 l

a
m

o
s
o

 Zn 41,2 42,7 44,2 47,2 50,2 81,0 83,2 85,4 86,6 87,7 - 0,8 2,7 4,6 6,5 8,4 12,3 192,0 

Cu 4,8 5,3 5,7 6,7 7,6 8,0 8,9 9,8 10,2 10,6 - 0,2 0,7 1,2 1,8 2,3 3,3 52,1 
Pb < 0,2 0,2 0,3 0,3 0,4 < 2,0 2,6 3,2 3,6 3,9 - < 2,0 2,3 2,6 2,9 3,2 3,9 33,1 
Ni 2,8 10,3 10,6 11,0 11,5 0,8 1,3 1,8 2,0 2,3 - 0,6 0,8 1,1 1,3 1,6 2,1 25,3 

Cd < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 - < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 < 0,1 
As < 0,2 3,0 3,3 3,7 4,2 2,5 2,5 2,5 2,5 2,5 - < 0,2 <0,2 0,3 0,3 0,3 0,4 2,7 
Cr < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 - < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 < 0,2 45,7 

Hg < 0,005 0,009 0,012 0,019 0,026 0,097 0,102 0,108 0,110 0,113 - 0,017 0,020 0,024 0,027 0,031 0,038 0,360 

Na - - - - - 56,0 683,9 1312 1626 1940 - 62,0 375,9 689,8 1004 1318 1945,5 31453,0 
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 Na Tabela 7, estão apresentadas as classes do Índice de Geoacumulação 

(IGEO) de metais obtidos para os dragados arenoso e lamoso da Lagoa da Tijuca. No 

sedimento arenoso, o IGEO indicou Classe 0 (“sem contaminação”) para todos os 

metais, exceto para Hg e Na que foram classificados como Classe 1 (“contaminação 

baixa a média”). Já para o sedimento lamoso, o IGEO revelou Classe 0 (“praticamente 

não poluído”) para Ni, Cd e As. Porém, os metais Zn, Cu, Pb e Cr apresentaram 

valores que permitiram classificá-los na Classe 1 (“pouco a moderadamente poluído”). 

Por fim, os maiores níveis foram para Na, classificado em Classe 2 (“moderadamente 

poluído”) e Hg – identificado como Classe 3 (“moderadamente a fortemente poluído”). 

É preciso destacar que os IGEOs no sedimento lamoso tendem a ser maiores em 

comparação ao sedimento arenoso, em concordância com as concentrações totais de 

metais quantificadas nestas amostras. Nesse sentido, vale ressaltar que as menores 

concentrações no sedimento arenoso se devem ao fato de ser uma amostra composta 

essencialmente por grãos grosseiros (localizados próximos à conexão da Lagoa da 

Tijuca com o mar), com menor teor de matéria orgânica (indicada, neste trabalho – de 

caráter ambiental, a partir da quantificação do fósforo) e, consequentemente, menores 

teores de metais. 

 Conforme destacado, de acordo com os resultados do IGEO, é possível 

perceber que os metais Zn, Cu, Pb e Cr (apenas para o sedimento lamoso), 

juntamente com Hg e Na (em ambos os sedimentos) apresentaram níveis maiores de 

poluição e/ou de anomalia geoquímica. A esse respeito, vale ressaltar que a 

contaminação de Zn e Cu pode estar atrelada, provavelmente, aos lançamentos de 

rejeitos de esgoto doméstico sem o devido tratamento – tendo em vista o reconhecido 

problema de saneamento básico no entorno da Lagoa da Tijuca (TEIXEIRA et al., 

2023; HAUSER-DAVIS et al., 2015; MACENA et al., 2020). Diante do exposto e no 

âmbito da poluição por Zn e Cu, a literatura indica que estes metais são considerados 

micronutrientes essenciais e desempenham papel fundamental no metabolismo de 

diversos organismos, inclusive de humanos (CESAR et al., 2011; LUKKARI et al., 

2005). Dessa forma, por se tratarem de micronutrientes essenciais, é pertinente supor 

que, quando estão em excesso no organismo humano, são eliminados via fezes e 

urina (CESAR et al., 2012) – embora a ocorrência simultânea de outras fontes 

(incluindo deposição de lixo e runoff urbano) não possa ser descartada. 

 A poluição por Pb, possivelmente, está relacionada à degradação de antigas 

redes de esgoto doméstico ou descarte de efluentes industriais em rios contaminados 
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da Região Hidrográfica de Jacarepaguá (SCHLEE et al., 2018; TEIXEIRA, 2022). Já 

no caso do Cr, a fonte de poluição deste metal nos sedimentos da Lagoa da Tijuca 

pode estar associada ao desgaste de tintas dos cascos de embarcações (LICCO, 

2008), haja vista a presença de barcos de pequeno porte que circulam pela lagoa. A 

anomalia geoquímica verificada para sódio (Na – Classe 1 e 2) provavelmente está 

vinculada aos sais marinhos, em função das trocas de águas da Lagoa da Tijuca com 

o mar (através do Canal da Joatinga – Figura 4), que são favorecidas durante as 

marés altas. Por fim, a poluição de maior magnitude para Hg (Classe 3), 

possivelmente está vinculada ao escoamento superficial urbano, descarte 

inapropriado de lâmpadas fluorescentes e termômetros, bem como ao despejo de 

esgoto oriundo de consultórios dentários – comuns no entorno da Lagoa da Tijuca 

(LOUREIRO et al., 2012; HOBOHM et al., 2017; KHWAJA; ABBASI, 2014). Vale 

lembrar que este metal é uma substância não-essencial e capaz de bioacumular e 

biomagnificar na cadeia trófica (XU et al., 2018). 

 

Tabela 7 - Classes do Índice de Geoacumulação (IGEO) para cada sedimento (arenoso e 

lamoso) oriundos da Lagoa da Tijuca, Rio de Janeiro (RJ). 

Metal 
Sedimento arenoso Sedimento lamoso 

Classe do IGEO Classe do IGEO 

Zn 0 1 

Cu 0 1 

Pb 0 1 

Ni 0 0 

Cd 0 0 

As 0 0 

Cr 0 1 

Hg 1 3 

Na 1 2 

Nota: 0 = sem contaminação; 1 = pouco a moderadamente poluído; 2 = moderadamente 

poluído; e 3 = moderadamente a fortemente poluído. Fonte: MÛLLER (1979). 
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5.3 Avaliação do potencial tóxico das misturas de solos com sedimentos 

 

5.3.1 Bioensaios agudos com Eisenia andrei 

 

 Nesta seção, serão apresentados os resultados referentes aos bioensaios 

agudos utilizando os dragados arenoso e lamoso. Os Fatores de Bioconcentração 

(FBC) de metais em minhocas serão apresentados em subtópicos referentes aos seus 

respectivos ensaios. 

 

5.3.1.1 Bioensaios agudos com Eisenia andrei utilizando o sedimento arenoso 

 

 Os resultados relativos aos bioensaios agudos com E. andrei (efeitos letais e 

de variação de biomassa dos organismos) utilizando o dragado arenoso estão 

apresentados na Figura 32. Em relação aos ensaios, é importante destacar que a 

validade dos testes foi atestada, uma vez que não houve mortalidade observada nas 

réplicas com Solo Artificial, Latossolo e Espodossolo puros (isto é, doses 0%) (ISO, 

2012). Os dados indicam que doses ≥ 9, 18 e 10% em Solo Artificial, Latossolo e 

Espodossolo, respectivamente, foram capazes de causar letalidade significativa aos 

organismos expostos, enquanto que as doses de 15, 18 e 12% provocaram a morte 

de todos os indivíduos (Figura 32). 

 O valor de CL50 estimado para o Espodossolo foi o menor (CL50 = 10,38%; 

intervalo de 95% de confiança = 10,09 e 10,68%) dentre os três tipos de solos, seguido 

do Solo Artificial (CL50 = 10,94%; intervalo de 95% de confiança = 10,18 – 11,75%) e 

Latossolo (CL50 = 14,36%; intervalo de 95% de confiança = 13,86 – 14,88%). Um 

aspecto importante a ser destacado é o fato do valor da CL50 encontrado para o 

Espodossolo ser muito próximo ao valor estimado para o Solo Artificial, indicando 

níveis de ecotoxicidade semelhantes. Por outro lado, o valor de CL50 encontrado para 

o Latossolo foi maior quando comparado às outras classes – sugerindo menor 

toxicidade do sedimento arenoso quando misturado com esta classe pedológica. 

A diferença das toxicidades agudas detectadas para os distintos solos 

utilizados pode ser explicada em função das propriedades físicas e químicas destes 

materiais (Tabela 4). Diante disso, vale ressaltar que a literatura indica que os 

contaminantes, de maneira geral, tendem a ser mais geoquimicamente móveis e mais 

biodisponíveis (para a solução do solo) em solos arenosos quando comparados aos 
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argilosos (BANDEIRA et al. 2019; HUANG et al. 2020) – possibilitando assim uma 

absorção mais efetiva de contaminantes pelas minhocas (sobretudo, via epiderme). 

Este comportamento pode ser justificado pelo fato de as partículas grosseiras 

apresentarem uma baixa superfície específica de contato e, com isso, não reterem 

altos teores de matéria orgânica – que tem potencial de complexação de 

contaminantes, reduzindo a biodisponibilidade de agentes tóxicos (BOTERO et al., 

2014; SANTOS et al., 2011). Além disso, é importante também destacar que partículas 

com elevada superfície específica de contato (neste caso, silte e argila), possuem um 

elevado potencial de atenuação da concentração de contaminantes para a solução do 

solo (por meio de mecanismos de adsorção – KONG et al., 2012). 

A concentração de agentes tóxicos na solução do solo (na forma de íon) é 

elemento-chave na interpretação de dados de letalidade de minhocas em 

ecotoxicologia, visto que a absorção de metais e sais por esses organismos é, via de 

regra, predominantemente via absorção dermal. Vijver et al. (2023) propuseram um 

método para distinguir a absorção dermal e intestinal de metais em minhocas, e 

revelaram que, de fato, a absorção dermal é mais relevante se comparada à ingestão 

de solo. Esta constatação sugere que suportes geoquímicos capazes de promover o 

sequestro de íons metálicos (por exemplo, argilas, matéria orgânica e óxidos e 

hidróxidos de ferro e alumínio) são capazes de reduzir fortemente a biodisponibilidade 

de metais para aqueles organismos.  

Tendo em vista a granulometria grosseira (98% de areia) e consequente baixo 

teor de P (30,4 mg/kg – Tabela 4) da amostra de Espodossolo, os níveis de toxicidade 

do dragado misturado a esta classe de solo foram os mais altos entre os solos 

estudados. Esta observação é reflexo direto, portanto, da ausência/escassez de 

suportes geoquímicos efetivos em Espodossolos capaz de reduzir a biodisponibilidade 

de contaminantes para a solução do solo. Embora o Solo Artificial também apresente 

elevados teores de areia (70%), este material, por outro lado, contém alto teor de 

matéria orgânica (10% do pó da fibra de casca de coco), a qual pode ter tido influência 

no sequestro de contaminantes e, consequentemente, redução da toxicidade. Além 

disso, este alto percentual de matéria orgânica representa maior disponibilidade de 

alimentos para os organismos e, dessa forma, organismos melhor alimentados podem 

exibir maior resistência à exposição a contaminantes (CESAR et al. 2012).  

Apesar de o horizonte B desta amostra de Latossolo apresentar baixíssimos 

teores de matéria orgânica (CESAR et al. 2012), este material possui alto percentual 
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de partículas finas (argila = 58% e silte = 6%) e também conta com abundância de 

argilominerais do tipo 1:1 (79% de caulinita, segundo CESAR et al., 2012 – que 

caracterizaram uma amostra do mesmo afloramento), favorecendo assim o sequestro 

potencial de contaminantes em função da superfície eletronegativa das argilas. Além 

disso, Cesar et al. (2012) também apontam a ocorrência de óxidos e hidróxidos de 

ferro na fração argila desta amostra de Latossolo, que são assembleias gerais comuns 

em solos tropicais (LEPSCH, 2011) e amplamente conhecidas por reduzir a 

mobilidade de geoquímica de íons metálicos e sua biodisponibilidade (SHI et al., 2021; 

WANG et al., 2024). Tais constatações parecem corroborar para a redução da 

toxicidade dos sedimentos em Latossolo, quando comparado ao Solo Artificial e ao 

Espodossolo. 

 Os dados relativos à variação de biomassa das minhocas mostraram 

incremento significativo para as menores doses testadas, isto é: ≥ 6, 6 e 3%, em Solo 

Artificial, Latossolo e Espodossolo, respectivamente (Figura 32). Para doses maiores 

de sedimento (doses ≥ 9, 12 e 8% em Solo Artificial, Latossolo e Espodossolo, 

respectivamente), constatou-se (em todos os solos) uma redução significativa dos 

níveis de biomassa (Figura 32), o que pode indicar condição de estresse. A variação 

da biomassa corporal das minhocas observada neste trabalho é função direta das 

características do sedimento dragado. Sob esse ponto de vista, é válido supor que as 

minhocas foram capazes de reconhecer a matéria orgânica (oriunda do sedimento 

arenoso da Lagoa da Tijuca) como fonte de alimento (RENAUD et al. 2017; VEZZONE 

et al., 2018) – haja vista o elevado teor de P presentes nos sedimentos dragados (647 

mg/kg – Tabela 4).  

Outra hipótese para o incremento de biomassa que merece destaque é que a 

exposição potencial à desreguladores endócrinos (por exemplo, hormônios e 

fármacos) pode ter favorecido o aumento da biomassa destes organismos (KAVLOCK 

et al. 1996; CESAR et al. 2015). Neste sentido, vale destacar que a Lagoa da Tijuca 

recebe altas cargas de esgoto doméstico sem tratamento adequado, e que este tipo 

de efluente geralmente exibe altas concentrações de hormônios, incluindo estrogênio 

(CIŚLAK et al., 2023; SILORI et al., 2023). De fato, Verdú et al., (2018) relatam que 

as minhocas possuem receptores de estrogênio e que, dessa forma, a exposição a 

hormônios pode induzir anomalias no crescimento e biomassa desses organismos, 

além de deprimir o sistema imunológico.  
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Para além hipóteses supracitadas, a exposição a sais (abundantes em 

sedimentos estuarinos) talvez possa também elucidar o aumento da biomassa das 

minhocas. Nesse sentido, Monte et. al. (2018) e Vezzone et. al. (2018) indicaram que 

a exposição aguda de E. andrei a sedimentos dragados da Baía de Guanabara e 

Lagoa Rodrigo de Freitas (RJ) (isto é, com a presença de sais) induziu acúmulo 

excessivo de água pelos organismos (com o intuito de manter o equilíbrio osmótico), 

resultando, portanto, em um falso incremento de biomassa. Bianchi (2013), ao avaliar 

a toxicidade crônica de rejeitos de mineração de bauxita para E. andrei, também 

sugeriu que a abundância de sais (comum nestes rejeitos) poderia causar um 

aumento anormal da biomassa de minhocas. Na mesma linha, Santos et al. (2021), 

ao estudarem a toxicidade de solos salinizados em laboratório com NaCl e sal 

marinho, também indicaram incremento da biomassa de E. andrei sob exposição 

aguda em dosagens subletais. Dessa forma, aparentemente, o aumento da biomassa 

(para as menores doses testadas – Figura 32) em todos os solos pode também estar 

associada a mecanismos de absorção excessiva de água pelos organismos, visando 

à manutenção do equilíbrio osmótico. 

 

Figura 32 - Sobrevivência (colunas) e variação da biomassa (círculos) (média % ± desvio 

padrão; n = 4) de Eisenia andrei expostas a misturas de Solo Artificial, Latossolo e 

Espodossolo com sedimento dragado do setor arenoso da Lagoa da Tijuca. + = mortalidade 

significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05). * = biomassa significativamente diferente 

do controle (p ≤ 0,05). 
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5.3.1.1.1 Fatores de Bioconcentração (FBC) de metais em minhocas expostas ao 

sedimento arenoso 

 

As concentrações de metais nas minhocas sobreviventes do teste agudo 

utilizando o sedimento arenoso e seus respectivos FBCs estão apresentadas nas 

Tabelas 8 e 9. É importante lembrar que os dados aqui apresentados correspondem 

apenas aos organismos expostos aos solos naturais (isto é, Latossolo – Tabela 8 e 

Espodossolo – Tabela 9), tendo em vista o potencial de disposição destes sedimentos 

sobre o continente. Em relação especificamente aos teores de metais nos tecidos das 

minhocas, os dados mostram que em ambas as classes pedológicas as 

concentrações de Pb, Cd, Cr e Hg ficaram abaixo dos limites mínimos de detecção do 

método analítico para todas as doses testadas (Tabelas 8 e 9). A constatação destes 

resultados indica que houve uma baixa capacidade de captação destes metais pelas 

minhocas, que são, reconhecidamente, tóxicos para a fauna edáfica (VEZZONE, 

2019; ZANG et al., 2009; SIVAKUMAR e SUBBHURAAM, 2005; CESAR et al., 2010). 

Ainda, os teores de Ni e As em tecidos de minhocas expostas ao Latossolo 

foram relativamente baixos e muito similares entre si (valores próximos a 1 mg/kg) ao 

longo do gradiente de dose aplicado (Tabela 8). Entretanto, as concentrações desses 

elementos nos organismos aumentaram ligeiramente quando expostos ao 

Espodossolo (Tabela 9). Este fato merece destaque, tendo em vista que essas 

substâncias não são, via de regra, essenciais ao metabolismo de organismos edáficos 

e, portanto, são capazes de causar sérios danos à saúde da biota (STRAALEN et al., 

2005; WANG et al., 2020; KAUSHIK et al., 2013). Por conta disso, apesar das baixas 

concentrações nos organismos, estes resultados merecem destaque – uma vez que 

podem ter contribuído para o aumento da mortalidade das minhocas. 

Já as concentrações de Zn e Cu nos tecidos das minhocas (em ambas as 

classes de solo) foram consideravelmente maiores do que os outros metais, e 

permaneceram praticamente constantes nas diferentes dosagens de sedimento, ou 

seja, aparentemente o incremento de dose do dragado arenoso nos solos não resultou 

em maior potencial de bioconcentração (Tabelas 8 e 9). Diante disso, vale ressaltar 

que a aparente constância nas concentrações de Zn e Cu (a despeito do incremento 

de dose) pode estar associada ao fato de que tais metais estavam pouco disponíveis 

para as minhocas. Além disso, ambos os metais são considerados essenciais ao 
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metabolismo das minhocas (LUKKARI et al., 2005; FERREIRA e WERMELINGER, 

2013), o que justifica suas elevadas concentrações absolutas em tecidos de 

minhocas, em relação aos demais metais. A esse respeito, a literatura indica que o Zn 

tem função no metabolismo, desenvolvimento, crescimento e regeneração dos tecidos 

destes organismos, enquanto o cobre desempenha um papel importante no transporte 

de substâncias nas células e nos tecidos (LUKKARI et al., 2005; CESAR et al., 2008). 

Assim, a elevada concentração aparente desses metais nos tecidos dos organismos 

analisados pode, talvez, ser tratada como um background natural desses animais e 

não necessariamente um incremento causado por mecanismos de incorporação (isto 

é, bioconcentração). 

 Por fim, em contraste com os demais elementos analisados, as concentrações 

de Na exibiram tendência de aumento nos tecidos dos organismos com o incremento 

de dose (sobretudo em Latossolo, Tabela 8) – indicando captação pelas minhocas. Já 

em Espodossolo, foi observado também elevados teores de Na nos tecidos analisados 

na menor dose testada (isto é, 3%) (Tabela 9), seguida de uma tendência de redução 

das concentrações para doses maiores de sedimento (Tabela 9). Dessa forma, tais 

resultados apontam para um aparente mecanismo de saturação, ou seja, em doses 

mais altas as minhocas parecem não absorver o sódio na mesma proporção que o 

elemento aumenta nas misturas do solo com o dragado. No entanto, é preciso 

destacar que a maneira pela qual o Na é incorporado por estes organismos (e também 

suas respectivas rotas metabólicas) é ainda pouco estudada, e pode estar atrelada a 

questões de equilíbrio osmótico (corroborando o aumento da biomassa dos 

organismos expostos a doses subletais de sedimento dragado). 

No que se refere aos Fatores de Bioconcentração, é importante considerar os 

teores determinados para as misturas-teste, tendo em vista que o FBC consiste em 

uma razão entre a concentração de metais no tecido dos organismos e o teor de 

metais no solo (neste caso, misturas dos solos com sedimento). Vale lembrar que, 

segundo WANG et al. (2018), um valor de FBC acima de 1 indica que ocorreu, de fato, 

absorção da substância analisada – à exceção de metais essenciais, como Zn e Cu. 

De maneira geral, os dados indicaram que os valores de FBCs foram muito maiores 

no Espodossolo do que no Latossolo (Tabelas 8 e 9). Com isso, a ocorrência de altos 

FBCs em Espodossolo está associada, provavelmente, às concentrações muito 

baixas encontradas nas misturas-teste com esta classe pedológica (em contraste com 
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os teores obtidos para os tecidos dos organismos) – resultando no aumento dos 

valores de FBC. 

No que diz respeito especificamente ao sódio (Na), este elemento foi, em 

ambos os solos, o único que apresentou valores de FBC extremamente altos, 

principalmente em Espodossolo (Tabelas 8 e 9). Além disso, seus respectivos FBCs 

tenderam a aumentar nas menores dosagens de sedimento, seguido de diminuição 

(nas maiores doses). Levando em consideração os resultados obtidos nos bioensaios 

agudos, os dados mostram que os elevados teores de Na (nos tecidos e nas misturas-

teste), juntamente com os altos FBCs, aparentemente estão em concordância com o 

alto nível de mortalidade observado. Nesse sentido, é preciso destacar que estas 

constatações indicam que a salinidade pode ser, de fato, um fator preponderante na 

toxicidade observada nos testes ecotoxicológicos.
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Tabela 8 - Concentrações de metais em minhocas sobreviventes (MN; em mg/kg), solos (SL; em mg/kg) e Fatores de Bioconcentração (FBC) 

após 14 dias de exposição a Latossolo acrescido com diferentes doses de sedimentos arenosos dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, 

RJ). DI = dados indisponíveis (a concentração de metal no tecido das minhocas estava abaixo do limite de detecção). Dose 0% = solo puro 

(solo sem adição de sedimentos). 

Metais 

Doses em Latossolo (%) 

0 6 9 12 

MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC 

Zn 96,3 81,0 1,2 95,2 80,2 1,2 89,8 79,9 1,1 90,5 79,5 1,1 

Cu 10,5 8,0 1,3 8,8 8,8 1,0 8,9 9,2 1,0 9,1 9,5 1,0 

Pb <0,2 < 2,0 DI <0,2 2,8 DI <0,2 3,2 DI <0,2 3,6 DI 

Ni 1,3 0,8 1,6 1,4 1,8 0,8 1,2 2,2 0,5 1,7 2,7 0,6 

Cd <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI 

As 1,4 2,5 0,6 1,6 2,5 0,7 1,0 2,5 0,4 1,3 2,4 0,5 

Cr <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI 

Hg <0,005 0,097 DI <0,005 0,098 DI <0,005 0,099 DI <0,005 0,099 DI 

Na 78,0 56,0 1,4 5596,0 634,7 8,8 6322,0 924,1 6,8 6978,0 1214,0 5,8 
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Tabela 9 - Concentrações de metais em minhocas sobreviventes (MN; em mg/kg), solos (SL; em mg/kg) e Fatores de Bioconcentração (FBC) 

após 14 dias de exposição a Espodossolo acrescido com diferentes doses de sedimentos arenosos dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de 

Janeiro, RJ). DI = dados indisponíveis (a concentração de metal no tecido das minhocas estava abaixo do limite de detecção). Dose 0% = solo 

puro (solo sem adição de sedimentos). 

 

Metais 

Doses em Espodossolo (%) 

 0 3   6   8 10 

 MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC 

 Zn 92,6 0,8 115,8 93,3 2,8 33,0 89,4 4,9 18,4 88,3 6,2 14,2 95,4 7,6 12,6 

 Cu 7,9 0,2 39,5 9,7 0,8 11,8 10,8 1,4 7,5 10,0 1,9 5,4 9,3 2,3 4,1 

 Pb <0,2 < 2,0 DI <0,2 2,4 DI <0,2 2,8 DI <0,2 3,1 DI <0,2 3,3 DI 

 Ni 1,7 0,6 2,9 1,6 1,1 1,5 2,3 1,5 1,5 16,7 1,8 9,0 2,1 2,2 1,0 

 Cd <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI 

 As <0,2 < 0,2 DI 2,4 <0,2 9,7 2,1 0,3 7,1 1,5 0,3 4,6 3,1 0,4 8,6 

 Cr <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI 

 Hg <0,005 0,017 DI <0,005 0,020 DI <0,005 0,023 DI <0,005 0,025 DI <0,005 0,027 DI 

 Na 87,9 62,0 1,4 13649,0 351 38,9 6896,0 640 10,8 6943,0 833 8,3 9310 1026 9,1 
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5.3.1.2 Bioensaios agudos com Eisenia andrei utilizando o sedimento lamoso 

 

 Os resultados referentes à determinação da ecotoxicidade aguda com E. 

andrei, utilizando o dragado lamoso, estão apresentados na Figura 33. Da mesma 

forma que nos ensaios anteriores, a validade dos testes foi verificada, uma vez que 

não houve mortalidade observada nas réplicas com Solo Artificial, Latossolo e 

Espodossolo puros (isto é, doses 0%) (ISO, 2012). Os resultados relacionados ao 

sedimento oriundo do setor lamoso apontam que as doses ≥ 4, 5 e 3% em Solo 

Artificial, Latossolo e Espodossolo, nesta ordem, causaram efeitos letais significativos 

para os organismos (Figura 33). 

 Ademais, os dados revelaram que as dosagens ≥ 6 e 4% (para Solo Artificial e 

Espodossolo, respectivamente) foram letais a 100% das minhocas expostas, 

enquanto que para Latossolo a dose ≥ 6% foi capaz de causar a morte da quase 

totalidade dos organismos. Dessa forma, o valor de CL50 encontrado no Espodossolo 

foi o menor (CL50 = 2,85%; 2,70 – 3,01%) entre os três solos utilizados, seguido do 

Solo Artificial (CL50 = 3,84%; 3,45 – 4,28%) e Latossolo (CL50 = 4,58%; 4,44 – 

4,72%). Sendo assim, os níveis de toxicidade no Espodossolo foram os mais 

elevados, seguido do Solo artificial e do Latossolo. Tal ordem de toxicidade é similar 

àqueles observados para os solos misturados com o sedimento arenoso, descritos no 

item “5.3.1.1”. 

Estes resultados aparentemente estão relacionados, novamente, às 

propriedades físicas e químicas dos solos utilizados. O Espodossolo apresenta, 

reconhecidamente, baixa capacidade de troca catiônica (CTC) (LEPSCH, 2011) em 

função do baixíssimo teor de argilas (1% – Tabela 4). Somado a isso, a mineralogia 

essencialmente quartzosa (quimicamente inerte) também parece não ter contribuído 

para um maior sequestro geoquímico de contaminantes, conforme destacado por 

SANTOS et. al. (2022). Por conta disso, e associado também aos ínfimos teores de 

nutrientes (P = 30,4 mg/kg – Tabela 4), aparentemente, a biodisponibilidade dos 

contaminantes para as soluções dos solos foi mais efetiva, resultando em maior nível 

de ecotoxicidade aguda. 

Embora o Solo Artificial também seja constituído majoritariamente por areia 

(70%), este solo é igualmente composto por 20% de “caulim” (isto é, caulinita, um 

argilomineral com alto grau de adsorção de contaminantes – WEI et al., 2014), o que 

possivelmente acarretou maiores taxas de sequestro geoquímico de xenobióticos. 
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Além disso, conforme discutido anteriormente, a presença de 10% de matéria 

orgânica (isto é, pó de fibra de casca de coco), parece ter contribuído para a redução 

da biodisponibilidade de contaminantes. Dessa forma, o Solo Artificial (em 

comparação com o Espodossolo) detém atributos físicos e químicos que contribuem 

para um maior potencial de sequestro de contaminantes, justificando, ao menos em 

parte, a menor toxicidade em relação ao Espodossolo. 

Ainda, os resultados de mortalidade indicam, novamente, o importante papel 

da mineralogia da fração argila do Latossolo na redução da ecotoxicidade das 

misturas dos sedimentos lamosos (quando comparado aos demais solos). Estes 

dados, de fato, são semelhantes àqueles obtidos com o sedimento arenoso 

(discutidos no item 5.3.1.1) e podem ser explicados a partir da elevada capacidade de 

adsorção de potenciais contaminantes pelas argilas cauliníticas (KONG et al., 2012; 

VEZZONE et al., 2019). Além disso, os reconhecidos elevados teores de óxidos e 

hidróxidos de ferro e alumínio desta classe pedológica podem também ter contribuído 

para a redução da toxicidade frente aos outros solos, a exemplo do reportado em 

outros estudos (SHI et al. 2021). 

É importante destacar um aspecto referente à letalidade dos organismos 

observado em ambas as classes de solos naturais (Espodossolo e Latossolo) quando 

misturados com o sedimento lamoso: uma queda brusca de sobrevivência entre 

pequenos intervalos de doses (Figura 33). Resultados similares foram observados 

para os solos misturados com o sedimento arenoso (descritos no item 5.3.1.1, Figura 

32). Neste contexto, Monte et. al. (2018) também relataram resultados semelhantes 

ao avaliarem a toxicidade de sedimentos dragados de alta salinidade para E. andrei 

(oriundos da Baía de Guanabara – RJ) utilizando Latossolos. Na mesma linha, Santos 

et. al. (2022), ao trabalharem com Espodossolos contaminados com sais marinhos 

(utilizando também bioensaios agudos com E. andrei), identificaram igualmente a 

ocorrência de quedas bruscas da sobrevivência de minhocas em pequenos intervalos 

de aplicação de sais nesta classe pedológica. 

As autoras supracitadas chamam a atenção para estes resultados, uma vez a 

diferença entre a dose de efeito “terapêutico” (não tóxico) e a dose tóxica (letais) às 

minhocas é muito pequena, o que exige um monitoramento cuidadoso e cauteloso em 

cenário de disposição terrestre desse dragado (SANTOS et al., 2022). Nesse sentido, 

vale lembrar que as minhocas compõem a maior parte da fauna edáfica em 
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ecossistemas de solos tropicais e possuem grande relevância ecológica (FRAGOSO 

et al., 1999). 

No que diz respeito aos resultados de variação de biomassa, os dados 

indicaram novamente, para todos os solos, uma tendência significativa de aumento 

da biomassa dos organismos em baixas dosagens de aplicação de sedimento (Figura 

33). Neste contexto, é possível observar mudanças significativas na biomassa de 

minhocas nas doses ≥ 2, 2 e 1%, para Solo Artificial, Latossolo e Espodossolo, 

respectivamente (Figura 33). Além disso, semelhante ao que foi constatado nos 

resultados anteriores (com o sedimento arenoso), foi identificado (em todos os solos) 

uma redução dos níveis de biomassa nas maiores doses testadas. 

O aumento substancial de biomassa corporal das minhocas é um aspecto 

importante a ser ressaltado, pois pode ser considerado um indicativo de estresse por 

parte destes organismos. Conforme mencionado no item relativo aos bioensaios 

agudos com o sedimento arenoso (5.3.1.1), os efeitos tóxicos relacionados à 

exposição ao sal em minhocas (Eisenia andrei) são relativamente bem documentados 

na literatura (OWOJORI et al. 2014; BIANCHI, 2013; SANTOS et al. 2022), e podem 

induzir anomalias na biomassa e crescimento das minhocas. Outras hipóteses, como 

exposições a hormônios e reconhecimento da matéria orgânica do esgoto como fonte 

de alimento, também não podem ser descartadas, conforme mencionado no item 

anterior.  

Por fim, a comparação dos valores de CL50 obtidos com sedimentos arenoso 

e lamoso sugere que os níveis de toxicidade encontrados nas misturas dos solos com 

o dragado lamoso são maiores (isto é, mais baixos valores de CL50). Neste contexto, 

vale salientar que a CL50 obtida para o sedimento lamoso em Solo Artificial (3,84%), 

Latossolo (4,58%) e Espodossolo (2,85%) foram praticamente três (3) vezes menores 

do que aquelas encontradas para o sedimento arenoso (Solo Artificial: CL50 = 

10,94%; Latossolo: CL50 = 14,36% e Espodossolo: CL50 = 10,38%). Tais resultados 

podem ser decorrentes das maiores concentrações de metais presentes no sedimento 

lamoso em relação ao arenoso (Tabela 6), como consequência de sua textura fina e 

alto teor de nutrientes e matéria orgânica (altas concentrações de P – Tabela 4) 

(LOSOTA et al. 2020; HUANG et al. 2020). Ainda, vale destacar que esta constatação 

está em concordância com as maiores concentrações de sais encontradas no 

sedimento lamoso em relação ao arenoso – com valores 5 (cinco) vezes maiores no 
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sedimento lamoso (Tabela 4). Neste sentido, de fato o sal marinho pode ser também 

um importante fator de toxicidade para minhocas.  

 

Figura 33 - Sobrevivência (colunas) e variação da biomassa (círculos) (média % ± desvio 

padrão; n=4) de Eisenia andrei expostas a misturas de Solo Artificial, Latossolo e 

Espodossolo com sedimento dragado do setor lamoso da Lagoa da Tijuca. + = mortalidade 

significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05). * = biomassa significativamente diferente 

do controle (p ≤ 0,05). 

 

 

A despeito dos teores de metais nas misturas-teste (misturas de solos com 

ambos os sedimentos) estarem enquadrados em níveis aceitáveis perante à lei 

brasileira para a disposição de dragados em solo (CONAMA 420), os resultados 

indicaram que os sedimentos (dos dois setores – arenoso e lamoso) apresentaram 

toxicidade elevada aos organismos testados. Esta constatação realça a necessidade 

imperativa de revisão da lei brasileira (CONAMA 420) que, além de estar baseada em 

materiais e organismos de clima temperado, não considera a salinidade como 

parâmetro para disposição de dragados em solos. Além disso, a atual legislação leva 

em consideração somente a exposição individual de metais e outros agentes tóxicos 

(isto é, valores orientadores individuais para cada elemento ou substância), sem 

considerar a complexa dinâmica de interação de múltiplos poluentes comumente 

presentes em amostras ambientais.  

De fato, em cenários de exposição a múltiplos contaminantes, a 

individualização do agente tóxico preponderante da causa de efeitos tóxicos é 
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invariavelmente um desafio – sobretudo no que diz respeito à influência simultânea 

(efeitos sinérgicos, aditivos e antagônicos) de diferentes agentes tóxicos sobre 

organismos de solo (CESAR et al., 2014; YU et al., 2019; JEGEDE et al. 2020, TENG 

et al. 2022). Neste contexto, vale lembrar que a Lagoa da Tijuca é um sistema 

estuarino intensamente impactado pelo lançamento de efluentes domésticos e 

industriais (TEIXEIRA et al., 2023; SANTOS et al., 2022) e, por consequência, seus 

sedimentos exibem classes diversas de contaminantes de reconhecida toxicidade, tais 

como microplásticos, hidrocarbonetos de petróleo, fármacos, patógenos fecais, 

produtos de higiene pessoal, dentre outros (TEIXEIRA et al., 2023; SANTOS et al., 

2022).  

 A realização de um inventário da toxicidade terrestre de sedimentos dragados 

de distintos sistemas estuarinos fluminenses, utilizando bioensaios agudos com E. 

andrei como ferramenta, pode auxiliar na identificação de ecossistemas críticos a 

serem priorizados em medidas de remediação. Além disso, este tipo de informação 

poderá subsidiar as tecnologias de remediação em conformidade com a identificação 

de contaminantes-chaves ocorrentes nos dragados. Por fim, a comparação dos 

resultados desses bioensaios agudos com dragados de diferentes localidades pode 

revelar também tendências temporais (variações sazonais), além de diferenças 

espaciais (considerando mudanças nas concentrações de poluentes nos sedimentos) 

– a exemplo do obtido no presente trabalho (ou seja, setores arenoso e lamoso da 

Lagoa da Tijuca). Tal esforço pode otimizar a compreensão das dinâmicas de 

contaminações difusas em ambientes estuarinos e seus de danos à biota. 

 

5.3.1.2.1 Fatores de Bioconcentração (FBC) de metais em minhocas expostas ao 

sedimento lamoso 

 

As concentrações de metais nos tecidos das minhocas sobreviventes do 

bioensaio agudo utilizando o dragado lamoso, bem como seus FBCs, estão 

demonstrados nas Tabelas 10 e 11. Em relação às concentrações absolutas de metais 

nos tecidos das minhocas, os dados referentes às misturas com Latossolo indicaram 

a seguinte ordem decrescente: Na > Zn > Cu > Ni > As (Tabela 10). Os dados obtidos 

para as misturas com Espodossolo foram similares: Na > Zn > Cu, porém os teores 

de As, neste caso, foram, via de regra, superiores aos de Ni (Tabela 11). Da forma 

análoga aos resultados encontrados para as misturas de solos com sedimento 
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arenoso, os dados indicam que as concentrações de Pb, Cd, Cr e Hg nos tecidos das 

minhocas (em ambas as classes pedológicas) ficaram abaixo dos limites mínimos de 

detecção (Tabelas 10 e 11) – denotando, mais um vez, uma baixa captação potencial 

desses metais pelos organismos. O Na, por outro lado, seguiu o mesmo 

comportamento observado nos bioensaios agudos com o sedimento do setor arenoso: 

aumento dos teores nos tecidos dos organismos com o incremento de dose de 

sedimento no solo (Tabelas 10 e 11). Levando em consideração os teores obtidos nos 

tecidos dos organismos (para todos os elementos), o comportamento em relação ao 

incremento das doses utilizadas (relação dose-resposta) com o sedimento lamoso (em 

ambos os solos) foram muito semelhantes àqueles determinados para o sedimento 

arenoso. 

O comportamento dos FBCs para todos os elementos, mais uma vez, foi muito 

semelhante àqueles determinados para o sedimento arenoso: maiores FBCs para as 

misturas de Espodossolo em relação as de Latossolo (Tabelas 10 e 11). Vale lembrar 

que, de maneira similar ao verificado anteriormente, a ocorrência de altos FBCs em 

Espodossolo está associada a baixas dosagens de sedimento aplicadas a esta classe 

pedológica (Tabelas 10 e 11). Além disso, também de maneira semelhante aos 

sedimentos arenosos, os dados indicam que, em ambos os solos, o Na, Zn, Cu e Ni 

(principalmente o Na) foram os elementos com maior potencial de bioconcentração 

(Tabelas 10 e 11), tendo em vista os resultados de FBC maiores que a unidade (1) 

(WANG et al., 2018). Já para aqueles metais reconhecidamente tóxicos (isto é, Pb, 

Cd, Cr e Hg) não foi possível calcular os valores dos FBCs, haja vista que as 

concentrações destes elementos foram inferiores ao limite de detecção (Tabelas 10 e 

11), conforme mencionado.  

É importante chamar atenção para os dados de Na observados em ambos os 

sedimentos misturados com ambos os solos. Conforme mencionado na seção 

correspondente ao sedimento arenoso, o Na indicou valores de FBC extremamente 

elevados em Latossolo e Espodossolo (com FBCs > 8 e > 38, respectivamente – 

Tabelas 8 e 9). Nos ensaios com o sedimento lamoso, o comportamento foi igualmente 

elevado: valores na ordem de FBC > 8 (em Latossolo – Tabela 10) e > 18 (em 

Espodossolo – Tabela 11). De maneira semelhante ao identificado anteriormente, 

estes altos valores (nas menores dosagens de sedimento lamoso), foram seguidos de 

uma redução significativa do FBC (para as maiores doses de sedimento). Esta 

constatação, de fato, corrobora as variações de biomassa corporal das minhocas 
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observadas nos ensaios agudos com ambos os sedimentos: incremento em doses 

mais baixas de sedimento, seguido da redução da biomassa em doses mais altas – 

Figuras 32 e 33. Portanto, os dados de Na encontrados aqui neste trabalho, aliados 

ao perfil de variação dos FBCs para os ambos os solos e sedimentos, parecem, de 

fato, apoiar a hipótese de que o sal marinho exerce papel de suma relevância na 

toxicidade encontrada nos bioensaios. 
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Tabela 10 - Concentrações de metais em minhocas sobreviventes (MN; em mg/kg), solos (SL; em mg/kg) e Fatores de Bioconcentração (FBC) 

após 14 dias de exposição a Latossolo acrescido com diferentes doses de sedimentos lamosos dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de Janeiro, 

RJ). DI = dados indisponíveis (a concentração de metal no tecido das minhocas estava abaixo do limite de detecção). Dose 0% = solo puro 

(solo sem adição de sedimentos). 

Metais 

Doses em Latossolo (%) 

0 2 4 

MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC 

Zn 96,3 81,0 1,2 93,5 83,2 1,1 94,4 85,4 1,1 

Cu 10,5 8,0 1,3 8,3 8,9 0,9 9,3 9,8 1,0 

Pb <0,2 < 2,0 DI <0,2 2,6 DI <0,2 3,2 DI 

Ni 1,3 0,8 1,6 1,6 1,3 1,2 1,7 1,8 0,8 

Cd <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI 

As 1,4 2,5 0,6 1,1 2,5 0,4 1,4 2,5 0,6 

Cr <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI 

Hg <0,005 0,097 DI <0,005 0,102 DI <0,005 0,108 DI 

Na 78,0 56,0 1,4 5931,0 683,9 8,7 7780,0 1312 5,9 
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Tabela 11 - Concentrações de metais em minhocas sobreviventes (MN; em mg/kg), solos (SL; em mg/kg) e Fatores de Bioconcentração (FBC) 

após 14 dias de exposição a Espodossolo acrescido com diferentes doses de sedimentos lamosos dragados da Lagoa da Tijuca (Rio de 

Janeiro, RJ). DI = dados indisponíveis (a concentração de metal no tecido das minhocas estava abaixo do limite de detecção). Dose 0% = solo 

puro (solo sem adição de sedimentos). 

Metais 

Doses em Espodossolo (%) 

0 1 2 3 

MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC MN SL FBC 

Zn 92,6 0,8 115,8 111,0 2,7 40,9 87,8 4,6 19,0 91,3 6,5 14,0 

Cu 7,9 0,2 39,5 11,4 0,7 15,9 9,9 1,2 8,0 9,2 1,8 5,2 

Pb <0,2 < 2,0 DI <0,2 2,3 DI <0,2 2,6 DI <0,2 2,9 DI 

Ni 1,7 0,6 2,9 1,4 0,8 1,7 1,2 1,1 1,1 1,6 1,3 1,2 

Cd <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI <0,1 < 0,1 DI 

As <0,2 < 0,2 DI 1,9 <0,2 8,4 1,5 0,3 6,0 1,3 0,3 4,7 

Cr <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI <0,2 < 0,2 DI 

Hg <0,005 0,017 DI <0,005 0,020 DI <0,005 0,024 DI <0,005 0,027 DI 

Na 87,9 62,0 1,4 6954,1 375,9 18,5 7105 689,8 10,3 8534 1004 8,5 
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5.3.2 Bioensaio de fuga com Eisenia andrei 

 

Nesta seção, serão apresentados os resultados referentes aos bioensaios de 

fuga utilizando os diferentes sedimentos estudados (arenoso e lamoso) nos 

subtópicos “5.3.2.1” e “5.3.2.2”, respectivamente. As doses de material dragado 

aplicadas aos solos foram baseadas nos resultados obtidos previamente nos 

bioensaios agudos, ou seja, foram selecionados gradientes de dose sub-letais em 

exposição aguda. É preciso destacar que estes ensaios não contemplaram a amostra 

de Latossolo, uma vez que não havia disponibilidade suficiente de solo para a 

execução dos testes. 

 

5.3.2.1 Bioensaios de fuga com Eisenia andrei utilizando o sedimento arenoso 

 

 As respostas de fuga determinadas em misturas de Solo Artificial e 

Espodossolo com os dragados arenosos estão representadas na Figura 34. A 

validade dos testes de fuga foi cumprida, pois (i) não foi observada mortalidade no 

teste de controle duplo (com Solo Artificial puro ou Espodossolo puro em ambas as 

seções – doses 0%); e (ii) os organismos foram igualmente distribuídos entre as 

seções do solo (ISO, 2008).  

 Os dados indicam que doses ≥ 4 causaram respostas significativas de fuga em 

Solo Artificial (Figura 34). Já para o Espodossolo, todas as dosagens testadas 

causaram efeitos significativos de fuga aos organismos, inclusive a menor dose 

testada (1%) (Figura 34). Dessa forma, o valor de CE50 de fuga estimado para o 

Espodossolo foi menor (CE50 = 2,91; intervalo de 95% de confiança = 2,72 - 3,13%) 

do que aquele encontrado para Solo Artificial (CE50 = intervalo de 95% de confiança 

= 3,88%; 3,71 – 4,05%). Tais resultados indicam uma maior ecotoxicidade para as 

misturas de Espodossolo em comparação às de Solo Artificial, conforme já apontaram 

os bioensaios agudos. 

É importante salientar que respostas mais intensas de fuga encontradas para 

o Espodossolo podem estar atreladas, novamente, às características físicas, químicas 

e mineralógicas dos solos utilizados. Novamente, o alto teor de areia do Espodossolo 

(98%) associado, a baixos teores de matéria orgânica, aparentemente não 

possibilitaram a adsorção/complexação efetiva de potenciais contaminantes da 

solução do solo. Por outro lado, o Solo Artificial conta com teores maiores de partículas 
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finas (20% de caulim) em sua composição, como também alto teor de matéria orgânica 

(10%), resultando, portanto, em um maior potencial de sequestro de contaminantes (e 

menor biodisponibilidade de contaminantes para a solução do solo) – justificando, ao 

menos em parte, as menores respostas de fuga constatadas em Solo Artificial (Figura 

34). 

 Além disso, é possível perceber que as dosagens ≥ 4%, em Solo Artificial, e ≥ 

3%, em Espodossolo, limitaram a função de habitat do solo, visto que excederam o 

valor de 80% de fuga dos organismos (Figura 34). Diante disso, é necessário chamar 

atenção que quando o referido limite é excedido, considera-se que todos os serviços 

ecossistêmicos prestados pelas minhocas são comprometidos, tais como: (i) a 

ciclagem de nutrientes do solo; (ii) o aumento da aeração, porosidade e 

permeabilidade; (iii) melhorias na fertilidade; (iv) aumento da agregabilidade, 

induzindo a redução das taxas de erosão dos solos, entre outros (JOUQUET et al., 

2017; VEZZONE et al., 2018). 

 De forma semelhante aos dados obtidos neste trabalho, Santos et al. (2022), 

ao realizarem bioensaios de fuga utilizando E. andrei em Solos Artificiais e 

Espodossolos salinizados em laboratório com água do mar, também detectaram 

respostas de fuga significativas e funções de habitat limitadas em doses de sais muito 

baixas (1 g/kg e 2 g/kg para Solo Artificial e Espodossolo, respectivamente). Esta 

constatação é particularmente interessante, tendo em vista os elevados teores de Na 

determinados nos sedimentos (Tabela 6), nas misturas de solos:sedimento (Tabela 

Y), bem como os altos FBCs dessa substância encontrados para as referidas misturas 

(Tabelas 8, 9, 10 e 11). Assim, é válido supor que os teores de sais presentes em 

sedimentos estuarinos podem contribuir significativamente para fortes respostas de 

fuga das minhocas. 
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Figura 34 - Respostas de fuga de Eisenia andrei expostas a diferentes misturas de Solo 

Artificial e Espodossolo com sedimento dragado do setor arenoso da Lagoa da Tijuca (Rio 

de Janeiro, RJ). Os valores são as porcentagens médias de fuga (± desvio padrão; n = 3). * 

= porcentagem significativamente maior de organismos na seção controle do que na seção 

teste. Nota: As porcentagens acima da linha a tracejada significam função de habitat 

limitada da mistura de teste (ISO, 2008). 

 

 

5.3.2.2 Bioensaios de fuga com Eisenia andrei utilizando o sedimento lamoso 

 

 As respostas de fuga encontradas em misturas de solos (Solo Artificial e 

Espodossolo) com dragados lamosos estão demonstradas na Figura 35. Novamente, 

os testes foram considerados válidos – uma vez que a distribuição dos organismos 

em ambas as seções das réplicas de controle duplo foi homogênea e não foi detectada 

mortalidade significativa de organismos ao término dos experimentos (ISO, 2008).  

 Os resultados apontam que doses ≥ 2 (em Solo Artificial) e 1% (em 

Espodossolo) foram capazes de causar respostas de fuga significativas e, ainda, 

limitarem a função de habitat dos solos utilizados – tendo em vista o valor de 80% de 

fuga dos animais (Figura 35) como referência (ISO, 2008). O valor de CE50 

determinado em Espodossolo foi de 0,80% (intervalo de 95% de confiança = 0,52 - 

1,01%), enquanto que para o Solo Artificial a CE50 foi estimada em 1,37% (não sendo 

possível, neste caso, estimar os intervalos de confiança). Dessa forma, os resultados 
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indicam que as respostas de fuga no Espodossolo foram maiores do que aquelas 

encontradas no Solo Artificial (Figura 35), na mesma linha dos resultados observados 

com o dragado arenoso.  

 Tais resultados de fuga corroboram aos demais ensaios realizados, ou seja, 

confirmando o papel fundamental das propriedades físicas e químicas dos solos sobre 

a atenuação da ecotoxicidade do material dragado, conforme exposto anteriormente. 

Ainda, é possível perceber que, na menor dose de sedimento testada em Solo Artificial 

(0,5%), os organismos mostraram preferência pelo solo acrescido com sedimento, em 

oposição ao controle (Solo Artificial puro). Uma provável hipótese pela preferência dos 

organismos ao solo contaminado é o possível reconhecimento da matéria orgânica 

(contida no sedimento) como fonte de alimento (RENAUD et al. 2017; VEZZONE et 

al., 2018). 

 Novamente, a constatação de limitação da função de habitat em doses 

baixíssimas de sedimentos chama atenção para o alto grau de toxicidade do material. 

Nesta linha, Vezzone et al. (2018)indicam que sedimentos estuarinos da Lagoa 

Rodrigo de Freitas (RJ) também foram capazes de limitar a função de habitat de E. 

andrei em doses muito baixas para Latossolo Chernossolo (doses ≤ 3%). Os autores 

supracitados chamaram atenção para o fato de que um curto intervalo de dose de 

sedimento no solo pode comprometer a perpetuação da espécie, como também a 

prestação dos serviços ecossistêmicos pelas minhocas.  
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Figura 35 Respostas de fuga de Eisenia andrei expostas a diferentes misturas de Solo 

Artificial e Espodossolo com sedimento dragado do setor lamoso da Lagoa da Tijuca (Rio de 

Janeiro, RJ). Os valores são as porcentagens médias de fuga (± desvio padrão; n = 3). * = 

porcentagem significativamente maior de organismos na seção controle do que na seção 

teste. Nota: As porcentagens acima da linha tracejada significam função de habitat limitada 

da mistura de teste (ISO, 2008) 

 

 

 Por fim, é importante novamente destacar que os resultados encontrados nos 

testes de fuga corroboram aqueles determinados nos bioensaios agudos 

(apresentados no item “5.3.1”) – isto é, níveis de toxicidade maiores para o sedimento 

lamoso em relação ao arenoso. Esta constatação se baseia nos menores valores de 

CE50 obtidos no sedimento lamoso (Solo Artificial = 1,37%; Espodossolo = 0,80%) 

em comparação àqueles determinados para o sedimento arenoso (Solo Artificial = 

3,88%; Espodossolo = 2,91%). Ainda de forma similar aos resultados de CL50 

encontrados nos bioensaios agudos, os valores de CE50 para o sedimento lamoso 

sendo praticamente três (3) vezes menores do que aqueles encontrados para o 

sedimento arenoso para Solo Artificial e Espodossolo, indicando, portanto, maior 

toxicidade. 
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5.4  Influência potencial da salinidade na ecotoxicidade e panorama geral 

dos resultados 

 

A Tabela 12 apresenta uma comparação entre as concentrações de metais em 

sedimentos dragados da Lagoa da Tijuca (determinados neste trabalho) e os teores 

de metais encontrados em dragados diversos de outros sistemas estuarinos do 

Estado do Rio de Janeiro. Além disso, a Tabela 12 apresenta uma comparação 

envolvendo dados de condutividade elétrica (indicador de salinidade) e mortalidade 

de minhocas sob exposição aguda (valores de CL50 para E. andrei) utilizando a 

mesma amostra de Latossolo e o mesmo cultivo laboratorial de E. andrei utilizados 

neste trabalho. Tratam-se, na verdade, de dados secundários gerados pelo LECOTOX 

– UFRJ para diferentes dragados do estado do RJ, contemplando cenários de 

disposição de dragados em Latossolos.  

Os dados indicam que tanto os sedimentos lamosos quanto os arenosos 

apresentaram concentrações de metais muito mais baixas em comparação com 

outros sedimentos dragados de diferentes estuários degradados fluminenses (Tabela 

12). Nesse sentido, é preciso destacar que o valor de CL50 determinado para o 

dragado arenoso em Latossolo (14,36%) é, de fato, maior do que os encontrados em 

outros sedimentos dragados de outros estuários, sugerindo níveis de toxicidade 

menores em comparação com a outras áreas (em cenário de disposição em 

Latossolo). As exceções foram a foz do rio São Francisco (na baía de Sepetiba) e os 

portos do Rio de Janeiro e Niterói no verão (na baía de Guanabara), cuja textura é 

predominantemente arenosa (MONTE et al. 2018) e os valores de CL50 foram 

elevados (Tabela 12). 

No entanto, é preciso salientar que, embora as concentrações de metais 

encontradas no sedimento lamoso sejam menores do que aquelas determinadas em 

outros sedimentos dragados, o valor de CL50 deste sedimento (isto é, 4,58%) é um 

dos mais baixos, indicando, portanto, alta toxicidade aguda em comparação a outros 

estuários fluminenses (Tabela 12). Nesse sentido, é importante também destacar que 

tal valor de CL50 (4,58%) é muito semelhante ao encontrado no sedimento dragado 

da APA (Área de Proteção Ambiental) de Guapimirim (Baía de Guanabara) na estação 

do inverno (4,60% – Tabela 12), cuja toxicidade para E. andrei está fortemente 

fundamentalmente ligada ao sal em excesso no sedimento (MONTE et al. 2018). 
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Assim, tais dados sugerem, novamente, que a salinidade pode ter desempenhado, de 

fato, um papel relevante na toxicidade observada nos bioensaios com o Latossolo.
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Tabela 12 - Condutividade elétrica (CE; em µS/cm), concentrações de metais (em mg/kg) e valores de CL50 (bioensaio agudo – 14 dias) com 

Eisenia andrei expostas a Latossolos acrescidos com sedimentos dragados: comparação entre sedimentos dragados de diferentes estuários 

do Estado do Rio de Janeiro. Os valores de CL50 estão expressos em porcentagem de sedimentos adicionados a uma mesma amostra de 

Latossolo e a estimativa dos intervalos de 95% de confiança estão apresentadas entre parênteses. I = amostra coletada no inverno. V = 

amostra coletada no verão. APA = Área de Proteção Ambiental. a = Os dados não permitiram estimar intervalos de 95% de confiança. 

Área de estudo Zn Cu Pb Ni Cd As Cr Hg CE CL50 (%) Referência 

Lagoa da Tijuca 
Setor arenoso (I) 68,4 20,9 15,3 16,4 < 0,1 1,8 < 0,2 0,115 16520 14,36 (13,86 – 14,88) 

Este estudo 
Setor lamoso (I) 192,0 52,1 33,1 25,3 < 0,1 2,7 45,7 0,360 89600 4,58 (4,44 – 4,72) 

Lagoa Rodrigo de Freitas (I) 233,0 51,6 72,0 15,6 - - 41,6 1,143 55031 7,60a
 

Vezzone et al. 

(2018; 2019)  

Baía de 

Guanabara 

Porto do Rio de Janeiro (I) 453,0 114,0 86,7 48,0 < 0,1 < 0,4 0,052 104,0 91600 7,30 (5,6 – 8,3) 

Monte et al. (2018) 

Porto do Rio de Janeiro (V) 203,0 32,0 42,9 15,4 < 0,1 < 0,4 26,4 0,032 38070 19,64 a 

Porto de Niterói (I) 297,0 129,0 87,0 14,8 < 0,1 < 0,4 0,064 42,0 95200 12,34 (12,0 –12,7) 

Porto de Niterói (V) 192,0 100,0 59,44 10,6 < 0,1 < 0,4 26,4 0,021 33630 17,52 (17,2 – 17,9) 

Foz do rio Meriti (I) 791,0 134 145,0 45,1 2,90 3,4 0,856 507,0 89232 6,64 (6,3 – 6,9) 

Foz do rio Meriti (V) 551,0 70,5 96,9 25,6 1,10 3,9 112,0 0,466 50670 12,55 (11,0 – 11,7) 

Foz do rio Iguaçu (I) 106,0 12,5 35,9 18,8 < 0,1 12,5 0,019 140,0 51925 12,67a 

Foz do rio Iguaçu (V) 331,0 62,2 70,9 18,8 0,69 3,5 140,0 0,006 67760 11,58 a 

APA de Guapimirim (I) 105,0 18,5 33,2 17,0 0,15 5,8 0,006 47,8 110580 4,60a 

APA de Guapimirim (V) 100,0 18,2 53,2 18,2 0,15 5,0 47,6 0,006 108180 3,99 a 

Canal do Cunha (V) 329,0 92,0 124,0 20,3 - - 1,080 94,5 - 9,9 (7,9 – 11,9) Cesar et al. (2014) 

Baía de 

Sepetiba 

Foz do rio Saco de Engenho (I) 1200,0 15,0 36,8 58,4 7,20 - - 133,0 - 13,06a 
Ferreira et al. (2020) 

Foz do rio São Francisco (I) 206,0 11,1 30,2 13,0 < 0,1 - - 43,5 - 28,02a 
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A Figura 36 apresenta um modelo de regressão linear envolvendo valores de 

CL50 (expressos em % de sedimento adicionado a Latossolo) para E. andrei e dados 

de condutividade elétrica (µS/cm) determinados para os sedimentos dragados da 

Lagoa da Tijuca (este estudo); Lagoa Rodrigo de Freitas (dados retirados de 

VEZZONE et al. 2018; 2019) e diferentes locais da Baía de Guanabara (dados 

retirados de MONTE et al. 2018). Esses dados também estão disponíveis na Tabela 

12. Os resultados obtidos a partir da regressão linear indicam uma correlação negativa 

e significativa (R2 = - 0,7) entre os valores de CL50 e os dados de condutividade 

elétrica (Figura 36), sugerindo, portanto, que a salinidade pode ser de fato um dos 

fatores de grande relevância na influência da toxicidade dos sedimentos dragados 

para minhocas. 

 Neste contexto, Santos et al. (2022) realizaram testes de toxicidade aguda com 

E. andrei com Espodossolo (a mesma amostra utilizada neste trabalho) utilizando 

diferentes concentrações de sais marinhos. Os resultados obtidos pelos autores 

mencionados indicam que a CL50 de sais em Espodossolo foi de 2,8 g/kg. Levando 

em consideração a salinidade do Latossolo puro (0,11 g/kg) e do sedimento lamoso 

(57,34 g/kg) (Tabela 4), é possível estimar que a concentração de sais na CL50 do 

sedimento lamoso em Latossolo (4,58%) corresponde a 2,7 g/kg, isto é, quase o 

mesmo valor encontrado por Santos et al. (2022) – indicando, mais uma vez, um papel 

relevante dos sais na ecotoxicidade. 
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Figura 36 - Correlação significativa e negativa (regressão linear; n = 13) envolvendo valores 

de CL50 (%) para minhocas e condutividade elétrica (µS/cm) determinadas em sedimentos 

dragados de diferentes estuários do Estado do Rio de Janeiro: Lagoa da Tijuca (este 

estudo); Lagoa Rodrigo de Freitas (dados obtidos de VEZZONE et al., 2018; 2019), e 

diferentes setores da Baía de Guanabara (MONTE et al., 2018). 

 

 

 Um aspecto importante a ser ressaltado é que tomadores de decisão à época 

das Olimpíadas de 2016 (no Rio de Janeiro), na tentativa de cumprir alguns requisitos 

ambientais, consideraram realizar a dragagem da Lagoa da Tijuca e, posteriormente, 

efetuar a disposição de dragados arenosos em Espodossolos localizados ao redor 

das lagoas do Complexo Lagunar de Jacarepaguá (MASTERPLAN, 2015). Na época, 

assumiu-se, de forma equivocada, que os níveis de contaminantes nos sedimentos 

arenosos do complexo lagunar eram insignificantes e que não causariam efeitos 

adversos aos receptores ecológicos do solo (MASTERPLAN 2015). Nesse contexto, 

é de suma importância destacar que os resultados encontrados neste trabalho 

sugerem que o descarte de sedimentos dragados da Lagoa da Tijuca em Espodossolo 

(e também em Latossolo) pode causar efeitos extremamente tóxicos à biota do solo, 

e que este tipo de prática deve ser fortemente desencorajada.  

 Finalmente, é preciso salientar que, de fato, a dragagem do Complexo Lagunar 

de Jacarepaguá (e de outros estuários localizados no Estado do Rio de Janeiro) é 

urgente. Porém, alternativas ecologicamente seguras e economicamente viáveis de 
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disposição destes materiais em ecossistemas terrestres permanecem, 

invariavelmente, um desafio – especialmente devido às grandes quantidades de 

sedimentos a serem removidos, além dos altos custos relacionados ao transporte de 

materiais contaminados (FERREIRA et al. 2020). Os resultados aqui apresentados 

podem contribuir para o selecionamento mais sustentável de zonas terrestres em caso 

de disposição de dragados, em função do tipo de solo e das características do material 

dragado. Além disso, podem indicar dosagens ecologicamente mais seguras de 

sedimentos a serem dispostas no continente.  

 

6 CONCLUSÕES 

 

Os sedimentos dragados da Lagoa da Tijuca, quando misturados com o 

Espodossolo e o Latossolo, causaram efeitos tóxicos significativos (mortalidade, 

variação de biomassa e respostas de fuga) para as minhocas. À vista disso, destaca-

se que tanto as propriedades dos sedimentos quanto as dos solos estudados 

desempenharam papel crucial na ecotoxicidade, com ênfase à granulometria, 

concentração de sais e teor de matéria orgânica. Neste contexto, vale ressaltar que o 

sedimento lamoso foi mais tóxico que o arenoso, pois as partículas finas (juntamente 

com a matéria orgânica) tendem a reter mais contaminantes.  

Em relação aos solos, vale destacar que as propriedades físicas e químicas 

desses materiais também desempenharam papel importante na mobilidade 

geoquímica e biodisponibilidade de contaminantes (metais e sais). Assim, tendo em 

vista que os níveis de toxicidade foram maiores nas misturas de dragados com 

Espodossolo do que com Latossolo, a textura grosseira encontrada do Espodossolo 

contribuiu para o incremento da mobilidade de sais (e outros contaminantes) para a 

solução do solo, induzindo níveis maiores de toxicidade para as minhocas. 

A biodisponibilidade de metais para as minhocas foi baixa, mesmo em 

tratamentos com sedimento lamoso – onde as concentrações totais de metais foram 

superiores àquelas encontradas no sedimento arenoso. Neste trabalho, 

aparentemente a salinidade parece ter desempenhado papel crucial na toxicidade 

observadas nos bioensaios com ambos sedimentos dos setores arenonso e lamoso 

da Lagoa da Tijuca, embora o papel de outros contaminantes (não quantificados neste 

trabalho) não possa ser descartado. Neste sentido, vale ressaltar os altos valores de 

FBC para Na, associados a um aumento da biomassa de minhocas, que foram 
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observados nos testes de toxicidade aguda, indicando que os sais marinhos tiveram 

um papel relevante na toxicidade. A esse respeito, sugere-se que as minhocas, 

quando expostas aos sais, seriam capazes de acumular água em excesso para 

manter seu equilíbrio osmótico, resultando, assim, no aumento de sua biomassa.  

Por fim, em trabalhos futuros, de modo a aprofundar a avaliação 

ecotoxicológica da disposição terrestre dos sedimentos da Lagoa da Tijuca, 

recomenda-se:  

(i) A execução de bioensaios utilizando outras classes de solo abundantes 

na planície costeira de Jacarepaguá (por exemplo, Gleissolos e 

Organossolos), haja vista que as propriedades dos solos exercem 

influência na toxicidade. Isto pode ser fator-chave no selecionamento 

mais sustentável de áreas destinadas à disposição terrestre dos 

dragados.  

(ii) A determinação de outras classes de contaminantes potencialmente 

presentes nos sedimentos dragados da Lagoa da Tijuca – como 

hormônios, fármacos, hidrocarbonetos de petróleo, microplásticos, 

dentre outros, visando o detalhamento dos níveis de ecotoxicidade 

encontrados neste trabalho.  

(iii) A realização de bioensaios com outros organismos edáficos 

ecologicamente representativos e menos sensíveis a sais (por exemplo, 

ácaros – Hypoaspis aculeifer, colêmbolos – Folsomia candida e 

isópodos terrestres – Armadillidium vulgare) (PEREIRA et al. 2015), 

visando uma compreensão mais ampla e sólida da ecotoxicidade dos 

dragados.  

(iv) A aplicação de métodos de extração sequencial (KHADAR et al., 2020; 

WU et al., 2023) para melhor esclarecer a mobilidade geoquímica e a 

biodisponibilidade de metais e sais para organismos edáficos.  
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