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RESUMO

Lixiviados sao, por definicdo, uma mistura de diferentes materiais inorganicos
incluindo metais pesados, e matéria organica recalcitrante que engloba os acidos
himicos e fllvicos, compostos aromaticos, hidrocarbonetos entre outros. Acidos
Humicos (AH) sdo compostos organicos naturais derivados da decomposicdo de
plantas e animais, podendo ser encontrados em diversos ambientes (solos, aguas
superficiais e subterraneas), o que lhes proporciona pequenas variacdes em suas
caracteristicas quimicas, tais como peso molecular e acidez. Apesar de ndo serem
considerados contaminantes de grande impacto ao meio ambiente, podem prover
cor e sabor improprio a agua e devido a sua estrutura com inumeras funcdes
organicas (possiveis sitios ativos) podem adsorver e concentrar poluentes organicos
emergentes. Visando a resolucdo destes problemas, como exemplo o lixiviado
gerado por decomposicao do material descartado nos aterros sanitarios, 0 processo
tipo foto-Fenton (utilizando acido oxalico (AOx) como auxiliar organico de reacao) foi
utilizado para a degradacdo dos acidos humicos. Inicialmente, a influéncia das
variaveis do processo tipo foto-Fenton na degradacdo de AH ([AH] = 100 mg L™) foi
avaliada em um simulador solar em escala de bancada. Através dos resultados
obtidos foram consideradas como condic8es 6timas: [Fe**] =40 mg L™ pH 2,8; T =
30°C; [Fe*'J/[AOX] = 1:6; [H20,] = 50 — 250 mg L™*; radiacdo incidida= 41,3 W m?)
obtendo 93% de remocdo de carbono orgéanico dissolvido apdés 120 min de
irradiacdo. Com essas condicdes consideradas 6timas, foi verificada a eficiéncia do
processo em reator de escala piloto para a observacédo dos resultados utilizando
uma fonte de foétons natural (radiacdo solar). Entre os parametros estudados,
observou-se que o aumento da radiagéo incidida favoreceu a taxa de velocidade da
reacdo do processo tipo foto-Fenton. Com o incremento da radiacdo de 20,9 W m™
para 41,3 W m?, h& um aumento na remocdo de COD de 52,1% para 93,3%,
respectivamente. A influéncia da temperatura foi suprimida pela presenca do
complexo ferrioxalato (FeOx) até metade do tempo de desenvolvimento dos
experimentos, quando a concentracdo do FeOx diminuiu significativamente néo
influenciando mais o processo termal Fenton. Outro fator observado foi a diminuigéo
da taxa de degradacdo com o aumento da concentracdo do AH devido ao aumento
da intensidade da coloracédo da solucéo que inibiu a passagem da radiacdo para a
solugdo. Com aumento de 50 para 100 mg L™ de AH obteve-se um decaimento da
taxa de remocdo de COD em torno de 5%, e quando a concentracdo de AH foi
aumentada para 200 mg L™ obteve-se um decréscimo de cerca de 35% de remocao
de COD. Através do experimento tipo foto-Fenton realizado em escala piloto obteve-
se completa degradacao do AH, resultando em mais de 70% de biodegradabilidade
antes de 180 min de irradiacdo, inicialmente estipulado para os experimentos
fotoquimicos, de acordo com o teste de Zahn Wellens. Isto demostrou a eficiéncia do
processo para remocéo de AH e a possibilidade de aplicagcdo em amostras reais de
lixiviado. Neste contexto, foi realizado um estudo da degradacdo de lixiviado de
efluente real coletado do Aterro Sanitario Municipal de Campo Grande — MS. Atraves
das analises de caracterizac¢des fisico-quimicas realizadas e de comparacdes destes
resultados com os valores da literatura verificou-se que o efluente coletado possui
caracteristicas de todas as denominacgfes, ou seja, lixiviado novo, intermediario e
maduro, devido o lixiviado ser coletado no aterro sanitario que foi construindo onde
anteriormente era um lixdo a céu aberto e por isso o lixiviado ainda possui dejetos
do antigo lixdo. Ensaios de coagulacéo utilizando Al>(SO4)3.18H,0, FeS0O,4.7H,0 e



FeCls.6H,O como coagulante em concentracdes na faixa de 240-800 mg L™ foram
realizados para avaliar o coagulante e a concentragdo com maior capacidade de
remocdo de DQO e COD. Através dos resultados obtidos considerou-se como ideal
o coagulante FeCl;.6H,O na concentracéo de 240 mg L™, removendo 86% e 58,4%
de COD e DQO, respectivamente. Pelos experimentos fotoquimicos realizados em
escala de bancada, a concentracdo de 240 mg L™ de FeCl;.6H,O apresentou um
melhor desempenho, com cerca de 58% de remocdo de COD. Deste modo este
coagulante foi utilizado para os experimentos fotoquimicos em reator de escala
piloto com energia solar como fonte de radiacdo natural. Os experimentos de
fotodegracao do lixiviado bruto (sem o processo de coagulacdo) e com o lixiviado
pré-tratado com 240 mg L™ de FeCl;.6H,O como coagulante, mantendo as demais
condicées iguais: [Fe*1=+100 mg L™, pH=2,8 e [H,0,] = 50 — 250 mg L™, mostraram
uma taxa de remocdo de COD semelhantes, atingindo 81% de remocdo de COD
para o lixiviado bruto e 74% de remocao de COD para o lixiviado degradado com
pré-tratamento por coagulacdo ap6s 180 min de experimento. Comparando o0s
resultados de remocao de COD para o efluente bruto na presenca e auséncia de
auxiliar organico, AOx, verificou-se que a taxa de remocdo ndo aumentou na
presenca do AOx, obtendo 86% de remocédo de COD em comparagédo a 81% de
remocdo na presenca do auxiliar organico. Os efluentes finais tratados (efluente
bruto tratado com tipo foto-Fenton e tipo foto-Fenton com AOX; o efluente coagulado
utilizando FeCl3;.6H,O como coagulante antes e ap6s o tratamento por tipo foto-
Fenton) e o efluente bruto sem nenhum tratamento foram submetidos a testes
biologicos para confirmacéo da biodegradabilidade do efluente final. Os testes de
microorganismos aerobios e anaerobios, Zahn Wellens e Atividade Metanogénica
Especifica (AME), respectivamente, mostraram que os efluentes tratados por
metodologia de tipo foto-Fenton tiveram sua biodegradabilidade aumentada. Um
aumento de 80 e 94% foi obtida na biodegrabilidade pelo teste Zahn Wellens ap6s
tratamento por tipo foto-Fenton para a amostra de efluente bruto e pré-tratado com
coagulacao, respectivamente. Ja para o teste de AME 100% de biodegradabilidade
foi alcancada para ambos efluentes finais. Testes de ecotoxicidade aguda com
Lactuca sativa, Allium cepa e Artemia salina também mostraram que o tratamento
avancado (processo tipo foto-Fenton) diminui a toxicidade do lixiviado estudado.

PALAVRAS-CHAVE: acidos humicos, tipo foto-Fenton Solar, reator de escala piloto,
biodegradabilidade, lixiviado de aterro sanitario, ecotoxicidade.



ABSTRACT

Leachates are by definition a mixture of different inorganic materials, that include
heavy metals, and recalcitrant organic matter which includes humic and fulvic acids,
aromatic compounds, hydrocarbons among others. Humic Acids (HA) are organic
compounds derived from plant and animal decomposition and can be found in
different environments (soil, surface and ground water), which gives them small
variations in their chemical characteristics, such as molecular weight and acidity.
Despite not being considered great impact contaminants to the environment, they
may provide improper color and flavor to water and due to its structure with
numerous organic functions (possible active sites) can adsorb and concentrate
emergent organic pollutants.Aiming to solve these problems, for example the
leachate generated by decomposition of the waste material in landfills, the photo-
Fenton like process (using Oxalic Acid as reaction organic auxiliary) was used for
the degradation of humic acids in bench scale. Through the obtained results the
following variables were considered optimal:: [Fe®*] = 40 mg.L™, pH 2,8; T = 30°C;
[Fe**/[oxalic acid] = 1:6, [H,0,] = 50 — 250 mg.L™?, focused radiation = 41,3 W.m™)
obtaining 93% of dissolved organic carbon removal after 120 min irradiation. With
these optimal conditions, the process efficiency was verified in a pilot scale reactor
for the observation of the results using a natural source of photons (solar radiation).
Among the parameters studied, it was observed that increasing focused radiation
favored the reaction speed ratio of the photo-Fenton like process. With the radiation
increase from 20,9 W m™ to 41,3 W m™ there is an increase in DOC removal from
52,1% para 93,3%,respectively. radiation increased from The influence of
temperature was suppressed by the presence of ferrioxalate complex (FeOx) until
half the development time of the experiments, when the concentration of FeOx
significantly decreased not influencing anymore over the thermal Fenton process.
Another observation was the decrease of the rate of degradation by increasing the
HA concentration due to the rising color intensity of the solution which inhibited the
passage of radiation to the working solution. With the HA concentration increase from
50 to 100 mg L™ the DOC removal rate decrease around 5% and when the HA
concentration was increased to 200 mg L™ a drecrease fo the DOC removal of 35%
was obtained. By means of the photo-Fenton like experiment, conducted in pilot
scale, complete degradation of HA was obtained, resulting in more than 70%
biodegradability before the irradiation time of 180 min established for the
photochemical experiments, according to the Zahn Wellens test. This showed the
efficiency of the process to the removal of the HA and the possibility of application to
real leachate samples. In this context, a degradation study with landfill leachate
collected from the Municipal Sanitary Landfill from Campo Grande — MS was
conducted. Through analysis from physical and chemical characteristics and
comparisons of these results with literature values, it was verified that the collected



effluent kept characteristics from all denomination, that is new, intermediate and
mature leachate, fact that is due to the leachate being collected in the sanitary landfill
that was built where previously was a dumping ground and because of this the
leachate still had waste from the olddumping ground.. Coagulation assays using
Al>(S04)3.18H,0, FeS0,4.7H,0 and FeCl;.6H,O as coagulants in concentrations in
the range of 240 — 800 mg L™ were conducted to evaluate the coagulant and the
concentration with the better removal of COD and DOC. Though the obtained results
it was considered ideal the 240 mg L™ FeCl;.6H,0 coagulant, that removed 86% and
58,4% of DOC and COD, respectively. By the photochemical bench scale
experiments, the 240 mg L™ FeCls.6H,0 also presented the best performance, with
58% DOC removal. So, this coagulant was used for the pilot scale photochemical
experiments with solar radiation. The photodegradation experiments with raw
leachate (without the coagulation process) and with the 240 mg L™ FeCl;.6H,0O
coagulant pretreated leachate FeCl;.6H,O pre treated leachate, keeping the
conditions as: [Fe®*"]=+100 mg L*, pH=2,8 e [H,0,] = 50 — 250 mg L™, exhibited
similar DOC removal rates, reaching 81% for the raw leachate and 74% for the pre
coagulated leachate after 180 min reaction time. Comparing the results for DOC
removal in the raw effluent with or without organic auxiliar, Oxalic Acid, it was verified
that the removal rate for DOC was not improved in the presence of Oxalic Acid,
reaching 81% and 86%, respectively. The final treated effluents ( raw treated with
photo-Fenton like and photo-Fenton like with oxalic acid; the FeCl3.6H,O coagulated
efluent before and after the photo-Fenton like process) and the raw effluent without
treatment were submitted to biological tests for biodegradability confirmation.The
aerobic and anaeriobic microoganisms tests, Zahn Wellens and Specific
Methanogenic Activity (SMA), respectively, showed that the photo-Fenton like treated
effluents had their biodegradability improved. An increase of 80% and 94% was
obtained in the Zahn Wellens biodegradability test for the photo-Fenton like treated
raw leachate and pretreated with coagulant, respectively. As for the SMA both final
effluents reached 100% biodegradability. It was also performed an accute ecotoxicity
test using Lactuca sativa seeds that showed that the advanced treatment (photo-
Fenton like process) reduced the toxicity of the studied leachate.

KEYWORDS: humic acids, Solar photo-Fenton like, pilot scale reactor, landfill
leachates, biodegradability.
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1. JUSTIFICATIVA

O crescimento populacional progressivo e o desenvolvimento econémico
acelerado sdo diretamente responsaveis pelo aumento no volume de lixo gerado.
Aterros sanitérios sao o principal meio de descarte do lixo residencial no Brasil.

Atualmente sdo gerados cerca de 200 mil toneladas de lixo por dia no
pais, e apenas cerca de 15% deste lixo é coletado e destinado a tratamento
adequado. A Figura 1 mostra a composi¢do aproximada dos residuos gerados em
um municipio de médio porte, considerando um municipio entre 50 e 100 mil

habitantes, no Brasil.

Figura 1. Composicao dos residuos urbanos

Fracao seca reciclavel

319%

2,4% vidro

Qutros

681%

13,5% Plastico

13,1% Papel e papelao

2,9% Metais

Fonte: Adaptado de CEMPRE (Compromisso Empresarial para Reciclagem), 2015.

Sabe-se que poucos lugares (capitais e alguns municipios de médio-
grande porte) tém coleta seletiva de lixo no Brasil e a grande maioria das cidades
brasileiras descarta o lixo residencial sem separacdo adequada diretamente em
aterros sanitarios. Cerca de 7% dos municipios brasileiros possuem coleta seletiva e
destes 7% a regido Centro-Oeste é a responsavel por apenas 4%. A cidade de
Campo Grande, onde se localiza a Universidade Federal de Mato Grosso do Sul,
UFMS, é uma das poucas cidades da regido centro-oeste que possui coleta seletiva,

ainda que nao cubra todos os bairros da cidade.
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Todo o material ndo reciclado € direcionado aos aterros sanitérios,
construidos para a substituicido dos “lixdes” a céu aberto onde eram depositados os
residuos sem nenhuma precaucdo colaborando para a contaminacdo do solo e
fontes subterraneas de agua potavel.

Sancionada ha quase seis anos, a Lei 12.305/2010 (BRASIL, 2012), que
instituiu a Politica Nacional de Residuos Solidos (PNRS), abriu horizontes e
representou 0 marco de uma nova era para a gestdo do lixo urbano no Brasil,
extremamente importante para o desenvolvimento econdmico, reducdo da
desigualdade e melhoria das condi¢cbes de vida da populagédo. Citando em especial

o0 artigo 7° que diz:

Art. 7° S&o objetivos da Politica Nacional de Residuos Solidos:

| — protecdo da saude publica e da qualidade ambiental;

Il — néo geracdo, reducdo, reutilizacdo, reciclagem e tratamento dos
residuos sélidos, bem como disposicao final ambientalmente adequada dos
rejeitos;

Il — estimulo & ado¢éo de padrbes sustentaveis de producéo e consumo de
bens e servigos;

IV — adocao, desenvolvimento e aprimoramento de tecnologias limpas como
forma de minimizar impactos ambientais;

V —reducdo do volume e da periculosidade dos residuos perigosos;

VI — incentivo a industria da reciclagem, tendo em vista fomentar o uso de
matérias-primas e insumos derivados de materiais reciclaveis e reciclados;
VIl — gestéo integrada de residuos sdélidos;

VIl — articulacéo entre as diferentes esferas do poder publico, e destas com
0 setor empresarial, com vistas a cooperacao técnica e financeira para a
gestdo integrada de residuos sélidos;

IX — capacitacdo técnica continuada na &rea de residuos solidos;

X — regularidade, continuidade, funcionalidade e universalizacdo da
prestacéo dos servigcos publicos de limpeza urbana e de manejo de residuos
sélidos, com adocdo de mecanismos gerenciais e econbmicos que
assegurem a recuperacdo dos custos dos servigcos prestados, como forma
de garantir sua sustentabilidade operacional e financeira, observada a Lei n°
11.445, de 2007;

XI — prioridade, nas aquisi¢des e contratacdes governamentais, para:

a) produtos reciclados e reciclaveis;

b) bens, servicos e obras que considerem critérios compativeis com
padrées de consumo social e ambientalmente sustentaveis;

Xl — integrac@o dos catadores de materiais reutilizaveis e reciclaveis nas
acbes que envolvam a responsabilidade compartilhada pelo ciclo de vida
dos produtos;

XIIl — estimulo a implementacgé&o da avaliacao do ciclo de vida do produto;
XIV — incentivo ao desenvolvimento de sistemas de gestdo ambiental e
empresarial voltados para a melhoria dos processos produtivos e ao
reaproveitamento dos residuos soélidos, incluidos a recuperagdo e o
aproveitamento energético;

XV — estimulo a rotulagem ambiental e ao consumo sustentavel.

Onde se destaca os incisos IV, V e VI que compreende também o

tratamento dos residuos gerados nas instalacdes de coleta de lixo e abre espaco
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para a integracdo entre aterros sanitarios e estagfes de tratamento de esgoto, bem
como também a possibilidade de uma unido com universidades e centros de
pesquisa na area de remediacdo ambiental para desenvolvimento de metodologias
mais eficazes de tratamento e estocagem dos residuos dispostos e também gerados
in situ.

O material organico e todo o material que ndo se encaixa nas regras de
reciclagem é mandado aos aterros sanitarios. Esta mistura de diversos materiais
sofre degradacao e, somado a agua das chuvas resulta no lixiviado.

Lixiviados sdo por definicho uma mistura de diferentes compostos
organicos e inorganicos incluindo metais pesados, compostos nitrogenados e uma
vasta gama de outros compostos, e sua composi¢cdo depende da idade do aterro
sanitario, tipo de residuo descartado, condi¢Bes climaticas, atividade microbiologica
e tipo de solo (ROCHA et al, 2011).

Lixiviados de aterros novos sdo mais facilmente tratados que os de
aterros mais antigos, isto porque conforme o lixiviado se torna mais antigo as taxas
das demandas quimica e bioquimica de oxigénio (DBOs/DQOQO) decai, resultando em
um lixiviado contendo matéria organica altamente persistente e dificil de tratar
(POBLETE et al, 2011). Matéria organica recalcitrante, incluindo acidos humicos,
acidos fulvicos, compostos aromaticos, hidrocarbonetos de cadeia longa e
halohidrocarbonetos sdo abundantes no lixiviado e colocam em perigo potencial o
ambiente ao redor (HE et al, 2015).

Nas ultimas décadas, substancias humicas (SH) tem recebido atencao
crescente por diversos motivos, entre os quais se destacam: a utilizagdo como
auxilio (adubo) no crescimento de plantas, formacdo de subprodutos durante a
desinfeccdo no processo de tratamento de esgotos, e o fato de poder afetar o
destino de poluentes organicos persistentes e metais pesados visto que estes
compostos podem agir como complexantes (TONG et al, 2015).

Estruturalmente falando, SH sé@o associa¢fes supramoleculares de moléculas
heterogéneas reunidas por interagfes hidrofobicas e ligagbes de hidrogénio. A
percolacdo da agua de chuva atraves do lixo arrasta as SH que dao uma coloragao
que varia do amarelo ao marrom ao meio aquoso. Geralmente sdo abundantes do
lixiviado representando 90% do carbono organico dissolvido (COD), sendo que o0s
acidos humicos representam 0,4 — 44% deste total e os acidos fulvicos 23 — 56%
(TONG et al, 2015).
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2. INTRODUCAO

2.1. Acidos HUmicos

Acidos Humicos (AHs) s&o compostos organicos naturais, constituinte das
substancias humicas derivadas da decomposi¢cdo de plantas e animais (TRYBA et
al, 2011). Grande parte dos pesquisadores em matéria humica a dividem em trés
classificagdes principais baseados nas suas solubilidades: (I) acidos hamicos: que
sdo soluveis em meio alcalino, mas precipitam em ambientes acidos; (Il) acidos
fulvicos: que s&o solaveis tanto em ambientes alcalinos quanto acidos e (lll) humina:
que é insoluvel em solugcdo aquosa independente do pH apresentado (SCHULTEN &
SCHNITZER, 1995). A Tabela 1 apresenta a classificacdo dos compostos do Humus

e suas caracteristicas.

Tabela 1. Classificacdo e caracteristicas das substancias Himicas

Acido Fulvico Acido HUmico Humina

Soltvel em acido SolGvel em base insolUvel

Aumento na intensidade da cor

Aumento no grau de polimerizacéo

2000 > Aumento da massa molecular 300000
45% Aumento na quantidade de carbono 62%
48% Aumento na quantidade de oxigénio < 30%
1400 Diminuicéo da acidez 500

Diminuicéo da solubilidade

Fonte: adaptado de STEVENSON, 1982.

Apesar do grande numero de artigos publicados sobre os AHs (LIU et al,
2004; GEORGI et al, 2007; RYAN, TAB & ARNOLD, 2010, GU et al, 2011; MELO,
MOTTA & SANTANA, 2016) ndo existe um consenso sobre sua estrutura e massa
molar, possuindo diferencas de acordo com a localizacdo onde este é encontrado.
Os AH sao bem conhecidos pela alta massa molecular, podendo ser encontrados
nos mais variados ambientes (solos, lamas e aguas de rios), o que Ihes proporciona

diferentes caracteristicas.
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Conforme estudos de SCHULTEN e SCHNITZER (1993) de dados
analiticos obtidos através de diversas técnicas como ressonancia magnética nuclear
de carbono 13 (RMN *3C), microscopia eletrdnica de varredura (MEV), cromatografia
gasosa acoplada a espectrometria de massas (CG/EM), pirdlise e degradacao
quimica redutiva e oxidativa e entre outras técnicas, gerou uma versao da estrutura
dos AH mostrada na Figura 2. Carboidratos tém sido reportados como responsaveis
por cerca de 10% da massa dos AH e um valor semelhante foi sugerido para

materiais proteicos.

Figura 2. Esquema da estrutura macromolecular do acido humico.
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Diversos grupos funcionais podem ser encontrados na composicdo da
estrutura dos AH tais como acidos carboxilicos, hidroxilas (fendlicas, endlicas e
alcodlicas), quinona, hidroquinona, lactona e éter. Os elementos em maior propor¢cao
em composi¢do quimica nos AH séo carbono e oxigénio sendo respectivamente 50-
60% e 30-35%, havendo também, em menores propor¢des cerca de 4 a 6% de
hidrogénio, 2 a 6% de nitrogénio e 0 a 2% enxofre (STEVENSON, 1982).

Apesar de ndo serem considerados poluentes emergentes eles podem
dar cor e sabor inadequados a agua além de adsorver e concentrar poluentes
organicos e produtos de decomposicdo bioquimica (PATSIOS, SARASIDIS e

KARABELAS, 2013). Por possuirem muitos grupos aromaticos tornam-se insolaveis
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quando seus grupos carboxilatos sdo protonados a baixos valores de pH, esta
estrutura permite que eles funcionem como um tipo de surfactante por reduzirem a
tensdo superficial em uma solucdo aquosa. Devido a presenca de unidades
estruturais hidrofilicas e hidrofébicas existentes simultaneamente nas moléculas de
AH, eles sdo considerados anfifilicos, caracteristica que contribui para a sua
afinidade significativa da sua interface aquosa com a atmosfera, particulas, bolhas e
sedimentos. Em contraste com surfactantes sintéticos, sdo capazes de interagir com
poluentes hidrofobicos sem a necessidade de formacdo de micelas como preé-
requisito (RAMUS, KOPINKE & GEORGY, 2012). Sua funcdo surfactante,
combinada com o fato de se comportarem como coloide sol, que é definido como
particulas sélidas finamente divididas dispersas em um meio liquido que ao contrario
de solucdes € passivel de decantacdo da fase sélida através de centrifugacédo. Este
fato permite que os materiais humicos e fulvicos se comportem como agentes
efetivos no transporte de contaminantes organicos e inorganicos no ambiente,
fazendo que sejam considerados alvos para tratamento de agua. O contetdo humico
dos solos varia de 0 a 10%. Em aguas superficiais € expresso em concentracao de
carbono organico dissolvido (COD) e varia de 0,1 a 50 mg L™ em pantanos de a4gua
escura, o que justifica a coloracdo da agua uma vez que AH possuem coloracédo
variando do marrom para o cinza. Nos oceanos varia de 0,5 a 1,2 mg L™* e em
amostras de agua subterranea varia de 0,1 a 10 mg L™. Também, cerca de 10% do
COD em &guas superficiais € encontrado como material em suspensdo (GAFFNEY,
MARLEY & CLARK, 1996).

A remocado de AH de aguas pode ser realizada por métodos tradicionais,
como coagulacédo e floculacdo, que removem de 50 a 80% do carbono organico
dissolvido COD, sendo possivel o aumento da porcentagem de remocédo de AH
através do aumento na carga de coagulantes utilizada, porém, tal fato acarreta o
aumento de sedimentos (lodo) bem como aumento do tempo e custo do tratamento
(MURRAY & PARSONS, 2004). Substancias humicas podem contribuir para o
entupimento dos poros de membranas e formagédo de complexos com varios metais
pesados e poluentes organicos e promover também a formacdo de biofilmes nas
tubulacdes de distribuicdo de agua (LIU at al, 2008).

Também é de conhecimento que as substancias humicas quando sob
cloragdo (usada para propésitos de desinfeccdo) reagem formando compostos

halogenados potencialmente mutagénicos tais como: haloacetonitrilos, acidos
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haloacéticos, trialometanos e derivados instaveis da furanona, levando a
necessidade de reduzir drasticamente a concentracdo dos &cidos antes da cloracao
em agua potavel (PALMER, EGGINS & COLEMAN, 2002).

2.2.Lixiviado

Aterros sanitarios sdo os locais de armazenamento primario de uma
ampla gama de produtos para consumo no fim de sua vida atil. Produtos que séo
rotineiramente despejados em aterros incluem: produtos téxteis e carpetes que
podem estar contaminados com compostos fluorados; contéineres que podem ter
guantidades residuais de pesticidas, inseticidas ou solventes; e medicamentos néo
utilizados e/ou vencidos (CLARKE et al, 2015). O ambiente esta sofrendo as
consequéncias negativas do aterramento dos dejetos sdélidos municipais, ja que
muitos dos antigos locais de descarte ndo incorporaram o desenho de engenharia
necessario para melhor isolamento entre lixo e vizinhancas. Até mesmo nos aterros
desenhados com camadas protetoras, o lixiviado e gases podem ser liberados sem
controle devido a defeitos no sistema de revestimento envelhecido. O descarte
descuidado de lixiviado € uma ameaga a corpos d’agua e lengdis subterraneos,
levando a um aumento da carga organica e das concentracdes de nutrientes, ions
inorganicos, metais pesados e compostos xenobioticos nestas aguas (TONG et al,
2015).

O lixiviado de aterro sanitario € um liquido escuro com uma composicao
altamente variavel de materiais recalcitrantes derivado da degradacédo do lixo
urbano. As condicdes de formacao e sua composicao sao extremamente complexas
e variaveis, dependendo de um grande numero de fatores como condicbes
ambientais, caracteristicas do lixo despejado e particularidades da operacdo do
aterro sanitario (MULLER et al, 2015). O lixiviado tipicamente contém altas
concentragbes de matéria organica (MO) dissolvida e finamente suspensa e
compostos inorganicos como amdnia, o que faz com que o descarte impréprio deste
material pode acarretar uma série de problemas para o ambiente ao redor. Apesar
dos avancos da engenharia atual o descarte deste material de maneira segura ainda
€ um grande desafio devido a sua dindmica quimica complexa e caracteristicas
mutéveis de acordo com a composi¢do do material lixiviado. Este efluente gerado

por aterros novos contém uma fracdo alta de MO biodegradavel de baixa massa
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molecular que sao eficientemente removidos utilizando um processo biologico
secundério como lama ativada. Por outro lado, lixiviados gerados de aterros antigos,
contém fracGes pequenas desta MO biodegradavel, gerada principalmente pela fase
de metanogénese dos aterros, e € dominado por compostos refratarios como acidos
hamicos e falvicos. Estes componentes reduzem a efetividade dos tratamentos
biol6gicos e necessitam de um tratamento fisico-quimico prévio (SINGH, TANG &
TACHIEV, 2013).

Uma abordagem comum para o tratamento de lixiviados € a transferéncia
do mesmo para uma estacdo de tratamento de esgoto (ETE), onde € submetido a
um tratamento biol6gico ap6s ser misturado com esgoto municipal, que € o
procedimento seguido no municipio de Campo Grande, MS. Entretanto, a baixa
biodegradabilidade do lixiviado estabilizado, se comparado com o esgoto municipal,
reduz o desempenho das plantas de tratamento de esgoto, que sao na maior parte
desenhadas apenas para tratar a mistura de matéria organica comum no esgoto
municipal. Por este motivo, a combinacdo ou ndo de métodos fisico-quimicos é
usada para melhorar a biodegradabilidade do lixiviado como pré-tratamento dos
processos bioldgicos (RENOU et al, 2008).

Os processos mais comuns usados para reduzir a quantidade de MO no
lixiviado sdo: coagulacao-floculagéo, troca ibnica, adsor¢do em carbono ativado e
oxidacdo quimica. No entanto, estas técnicas sao limitadas por altos custos
operacionais, grande quantidades de reagentes necessarios, dificuldade de manejo
dos subprodutos formados e baixa eficiéncia de remocdo. Os processos oxidativos
avancados (POAs) tem recebido um interesse crescente devido a sua habilidade de
aumentar a biodegradabilidade de compostos recalcitrantes no lixiviado para um
nivel adequado para subsequente tratamento biolégico de custo mais baixo
(OULEGO et al, 2016), as vezes podendo até levar a completa destruicdo dos
compostos recalcitrantes.

Estes processos envolvem principalmente a geracao de radical hidroxila
(HO") livre, um radical ndo seletivo com alto potencial padrao de reducéo (Eo = +2,80
V) (ARAUJO et al, 2016). Entretanto a geracdo deste radical requer alto custo, mas
a destruicdo completa dos compostos nao € necessaria. Deste modo, os POAs sao
eficientes e viavelmente econdmicos para serem aplicados como um tratamento
primario seguido de tratamento bioldgico, onde os materiais quimicos de custo mais

elevado sao utilizados na parte recalcitrante do efluente, minimizando assim a carga
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organica recalcitrante e aumentando a biodegradabilidade, consequentemente os
subprodutos gerados podem ser facilmente tratados por métodos bioldgicos (DEL
MORO et al, 2013), minimizando o custo operacional.

2.3.Processos Oxidativos Avancados (POAS)

Os processos biologicos convencionais nem sempre ocasionam
resultados satisfatorios, especialmente para tratamento de efluentes industriais, uma
vez que muitas das substancias produzidas pela industria quimica sédo téxicas,
recalcitrantes ou resistentes ao tratamento biolégico (BOWERS et al., 1989; ADAMS
et al.,, 1996; PULGARIN & KIWI, 1996; GARCIA et al., 2001; LAPERTOT et al.,
2006). Esta situacdo demanda a busca por métodos eficientes para a eliminacéo
destes compostos, ou a formacdo de compostos menos toxicos e de tratamento
possivel pelos métodos tradicionais a fim de minimizar custos. Neste contexto, 0s
Processos Oxidativos Avancados (POASs) sdo alternativas viaveis para o tratamento
de efluentes industriais recalcitrantes (OLLER et al, 2011) e sua combinagdo com
métodos tradicionais vem sendo investigada para encontrar a melhor metodologia de
tratamento de acordo com o efluente estudado (MOREIRA et al, 2012; SOARES et
al, 2016).

Os POAs podem ser amplamente descritos como métodos de oxireducéo
baseados na formacédo de espécies altamente reativas, levando a destruicdo dos
poluentes alvos (MANTAZAVINOS, 2004). Eles tém sido tradicionalmente definidos
como baseados na formacdo de radicais HO" e o0 mesmo deve se encontrar em
concentracfes fixas relativamente altas a fim de afetar os contaminantes organicos
dissolvidos e/ou dispersos com alta eficiéncia (LEGRINI et al, 1993).

Diversas vantagens ampliam o interesse em estudar estas tecnologias,
entre essas se destaca a mineralizacdo do poluente e ndo somente transferéncia de
fase; sdo muito usados para compostos recalcitrantes, que sdo compostos de dificil
degradacdo, hidrofobicos e bioacumulativos, que apresentam alta estabilidade
guimica, fotoquimica e taxa de biodegradacdo muito lenta; transformando-os em
compostos biodegradaveis. Podem ser usados com outros processos como a
utilizag&o de filtros, tratamento biolégico pré ou pos POAs dependendo do efluente a
ser tratado. Tém forte poder oxidante, com cinética de reagéo elevada; mineralizam

0 contaminante e ndo formam subprodutos; melhoram as qualidades organolépticas
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da agua tratada e, em muitos casos (onde se usa fonte de radiacdo natural),
consomem menos energia o que leva a um custo menor; possibilitam tratamento in
situ (MANSILLA et al, 1997 DOMENECH, JARDIM & LITTER, 2001; CAVALCANTE,
et al, 2015).

A pesquisa e o desenvolvimento envolvendo os POAs tém sido
extensamente realizados por duas razdes: (a) a diversidade de tecnologias
envolvidas que se dividem em processos homogéneos (com reagentes/catalisadores
soluveis) e heterogéneos (com presenca de catalisadores solidos), mostrada na
Tabela 2 e (b) as diversas areas de aplicacdo potencial que incluem o tratamento de
efuentes industriais e hospitalares, remoc¢do de patégenos, compostos persistentes,
micropoluentes e metais pesados e condicionamento e estabilizacdo de lodo
bioldgico para estacdes de tratamento de dgua (COMNINELLIS, 2008; DEL MORO
et al, 2013; FERRO et al, 2015 e LELARIO et al, 2016).

Tabela 2. Tecnologias utilizadas em processos oxidativos avancados

Com irradiagcao

05UV

H,O0,/UV

Feixe de elétrons

Ultrassom

. H,O,/Ultrassom

SISTEMAS HOMOGENEOQOS
UV/Ultrassom

H,0,/Fe**/UV (foto-Fenton)

Sem irradiacao
H,0,/04

O3/HO

H,O,/Fe*" (Fenton)

Com irradiagcao
TiO,/0,/UV
TiO,/H,0,/UV

SISTEMAS HETEROGENEOS
Foto Eletro-Fenton

Sem irradiacéo

Eletro-Fenton

Fonte: MACHULEK JR et al, 2013.
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Dentro da divisdo de processos homogéneos e heterogéneos ainda
existem diversas outras variando conforme o tipo de oxidante empregado para a
geracdo dos radicais como 0 0zdnio ou peroxido de hidrogénio, o tipo de radiacéo
utilizada (ultravioleta ou visivel artificial ou natural) e catalisadores tais como ions
metalicos ou semicondutores (NOGUEIRA et al, 2005).

Os POAs sao considerados como uma alternativa de tratamento viavel
quando a matriz contaminada tem concentracdo organica baixa (centenas de mg L™)
e 0s contaminantes ndo sao biodegradaveis. Além disso, sédo indicados quando o
tratamento convencional ndo é possivel ou mesmo adequado, por exemplo, no caso
de compostos téxicos, recalcitrantes, misturas complexas e/ou muito concentradas.
No entanto € necessario que um estudo de viabilidade econdémica seja realizado
para avaliar a aplicacdo em grande escala deste tipo de tratamento visto que, em
alguns casos a utilizacdo de energia elétrica e de reagentes utilizados, tais como a
utilizacdo de lampadas especiais de Xe, podem elevar o custo para a implantacao
do método (DOMENECH, JARDIM & LITTER, 2001; MANSILLA et al, 1997). Estes
métodos visam a mineralizacdo dos poluentes, isto é, converté-los inteiramente a
CO,, H,O e &cidos minerais, como o HCI. A maioria dos processos oxidativos
avancados sao realizados a temperatura ambiente, e utilizam energia para produzir
intermediarios altamente reativos de elevado potencial de oxidacao ou reducao que

entdo atacam e destroem os compostos-alvo (BAIRD, 2002).

2.3.1. Radical hidroxila

O radical hidroxila (HO") é um dos agentes oxidantes mais poderosos
conhecidos, ficando atras apenas do Fltor, com seu potencial redox de 2,8 V. A taxa
de reacdo de oxidacdo de um composto mediante a acéo do radical HO’, que é da
ordem de 108 - 10 mol L™ s, é geralmente varias vezes maior do que a do 0zénio
molecular sob as mesmas condi¢bes (KLEISER & FRIMMEL, 2000). As reacoes
entre radicais HO" e a matéria organica natural procedem de trés maneiras
diferentes: por adicdo do radical as duplas ligagbes mostrada na equacdo 1, por
abstracdo de atomos de hidrogénio mostrada na equacdo 2 e por mecanismo de
reacdo onde o radical recebe um elétron de um substituinte organico mostrado na
equacado 3 (MATILAINEN, 2010), onde temos Ph — estrutura benzénica, RH —
hidrocarboneto e RX — composto com um halogénio como heteroatomo.
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HO - +PhX — HOPhX - (1)
HO - +RH - R - +H,0 2)
HO - +RX > RX - +HO~ (3)

Estas reacdes geram radicais organicos como intermediarios submetidos
a reacOes posteriores, eventualmente resultando produtos finais correspondentes a
degradacdo oxidativa liquido da molécula de partida (MACHULEK JR et al, 2013).
Os processos oxidativos avancados sao diferenciados quanto a forma de producéo
dos radicais HO', podendo ser classificados em duas principais classes: os
processos heterogéneos e 0s processos homogéneos com uso ou nao de radiacao
UV (HUANG et al, 1993).

2.3.2. Fotoélise direta

A fotdlise consiste na interacdo da luz ultravioleta e/ou visivel com as
moléculas do composto alvo, induzindo uma série de reacbes fotoquimicas,
dependendo diretamente da habilidade do composto em absorver a luz emitida
(MATILAINEN, 2010).

O tratamento de agua por irradiacdo UV ja € um método estabelecido
para desinfeccdo de agua para consumo humano (KAAS, 1983; BODENSTEIN,
1988; MANSIL, 2000).

Lembrando que, mesmo quando a radiacdo UV é combinada com outros
oxidantes, como o 0z6nio ou o peroxido de hidrogénio, os caminhos da fotdlise tem
um grande papel na degradacdo dos compostos organicos. Um ponto muito
importante nos estudos fotocataliticos € saber a extensao da fotdlise no processo
para avaliar a eficacia do processo/catalisador utilizado, levando em consideracao
as taxas de degradacdo ligadas unicamente a fotdlise do material estudado
(DANTAS et al, 2010).

2.3.3. Processos Fenton e foto-Fenton

A mais de 100 anos atras, em 1894, Henry John Hortsman Fenton

(FENTON, 1894) publicou um estudo descrevendo como fons Fe?" na presenca de
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certos agentes oxidantes produziam uma solugdo com capacidades oxidantes
poderosas, esta solugdo ficou conhecida como reagente de Fenton, constituido da
unido de Fe** e H,0,, s6 comecando a ser utilizado em processos de oxidacgéo para
destruicdo de organicos toxicos no final dos anos 60 (NEYENS e BAEYENS, 2003).

A maior vantagem da reacdo de Fenton € sua simplicidade: os
componentes sdo facilmente encontrados e nao existe a necessidade de
equipamentos especiais tais como lampadas UV, frascos reacionais complexos,
particulas de TiO,, ou geradores de ozobnio. Esta simplicidade faz com que exista
potencial para uso amplo em tecnologias de protecdo ambiental. A abundéancia e
baixo custo do ferro e a facil manipulacéo do H,O; juntamente a sua seguranca para
0 meio ambiente fazem o reagente de Fenton uma ferramenta muito atrativa para a
degradacao de contaminantes, sem a formacéo de subprodutos téxicos convertendo
0s contaminantes a compostos inofensivos, H,O e sais inorgéanicos, oferecendo uma
fonte de espécies altamente oxidantes com custo efetivo razoavel com adequacao
para tratar residuos aquosos que mostram composicdo variavel (BARBUSINSKI,
2009).

A reacdo de Fenton causa a cisdo do oxidante H,O, e a formacdo dos
radicais HO' altamente reativos (Equacédo 4) que atacam e destroem os poluentes

organicos.
Fe?* + H,0, - Fe3* + HO - +HO" (4)

A reacdo de Fenton é conhecida por ter diferentes funcdes de tratamento
dependendo da taxa H,O./Fe: “Coagulacdo quimica” quando quantidade de Fe**
excede a de H,0,, que pode também ser chamada de coagulacdo melhorada devido
ao aspecto oxidativo e coagulante que ocorre em duas etapas sendo a primeira uma
oxidacdo do material em pH baixo e a segunda constituindo na coagulagdo do
restante do material ndo mineralizado a um pH 7 — 8; e “Oxidacao quimica” quando
as duas quantidades sdo inversas e o Fe?" age apenas como participante das
reacoes de oxidacdo e na geracao de radicais HO" (NEYENS et al, 2003).

Descobriu-se que a reacdo poderia ser melhorada por irradiagcdo UV-
visivel (A< 580 nm). Na reagdo foto-Fenton, a luz irradiante produz radicais HO’
adicionais e influencia a reducdo do fotocatalisador (FREITAS et al, 2005). A

fotorreducdo de Fe® a Fe?* (Equacdo 5) é considerada responsavel pelo
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enriquecimento do efeito oxidante. Em um processo ciclico, o Fe*" regenerado pode
reagir com o H,O, (Equacao 4), gerando outro radical HO' (NOGUEIRA et al, 2005)

Fe(OH)** + hv -» Fe?* + HO - (5)

Para uma fotodegradacéo ocorrer no ambiente (GROVER et al, 1991), o
composto de interesse deve absorver energia da luz solar direta ou indiretamente.
Devido a fina camada de O3 acima da atmosfera que absorve praticamente toda a
radiacao solar emitida abaixo de 290 nm, é geralmente aceito que a Unica faixa de
luz para absorcéo no espectro solar sdo comprimentos de onda acima dos 290 nm.

Além da contribuicdo da radiacdo UV-C na cisdo do H,0,, a radiacdo UV-
A, UV-B e visivel contribuem para a aceleracdo da reacdo. Com a aplicacdo de
radiacdo UV a um processo baseado na reagao catalisada do tipo Fenton do H,O,
pode-se entdo produzir um sistema mais eficaz de degradagéo oxidativa (LEGRINI
et al, 1993).

Os fons Fe®* geralmente existem em solucdo aquosa como um
complexo hexadquo [Fe(H.O)s]**, que se dissocia em pH 2,0-4,0 para formar a
espécie [Fe(H,0)s(OH)]** (Equacdo 6) que absorve luz de comprimentos de onda de

até 410 nm.

[Fe(H,0)6]3* + H,0 - [Fe(H,0)s0H]** + H;0* (6)

Esta reacdo favorece o aumento da concentracdo de fons Fe®* em
solucao, produzindo mais radicais HO" que o sistema Fe**/H,0, n&o irradiado. Como
consequéncia desses efeitos, o processo foto-Fenton é muito mais rapido que o
processo térmico Fenton convencional. Como o Fe* é gerado pela
fotodecomposicéo do complexo Fe** com a &gua e n&o pela reducdo por H,O,, 0
processo foto-Fenton consome menos H>O, e requer somente quantidades
cataliticas de Fe?*. A reducdo do HO' pelo Fe?* também é minimizada (Equagéo 7),
ja que este ultimo é gerado in situ sob baixas concentragbes (PIGNATELLO &
OLIVERQS, 2006)

HO - +Fe?* > HO™ + Fe3* @)
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O processo foto-Fenton tem ainda como vantagens especificas ligadas a
sua natureza fotoquimica a possibilidade da utilizacdo da irradiacdo solar que é
intensa na maior parte do Brasil, principalmente nos estados localizados nas regifes
Centro-oeste e Nordeste. Ao final do processo, os ions ferro presentes podem ser
precipitados por elevacdo do pH, enquanto o peréxido de hidrogénio é consumido
durante a reacdo. A simplicidade e o baixo custo sdo caracteristicas importantes do
processo proposto e viabiliza sua aplicacdo no tratamento de agua de lavagem de
frutas, verduras, equipamentos de aplicacdo de biocidas e na remediacédo de corpos
d’agua ja contaminados. Esse depende basicamente do pH da solucdo, da
irradiacao solar, do H,O, e da fonte de ferro (TROVO et al, 2005).

O processo Fenton é extremamente dependente do pH da solucéo devido
as diferentes espécies de ferro e do H;0,. O pH considerado 6timo é 3,0
independente do subtrato-alvo do tratamento. A atividade da reacdo de Fenton é
reduzida em pH mais altos devido a presenca de oxohidroxidos de ferro
relativamente inativos e a formacdo de precipitado de Fe(OH),. O potencial de
reducédo dos radicais HO' também é reduzido em quando o pH aumenta, variando de
2,59 Vem pH 0 para 1,64 V em pH 14. Em pH abaixo de 3,0 uma diminui¢do da
eficiéncia também é observada, isto porque em pH muito baixos existe o complexo
[Fe(H,0)e]**, que reage muito mais lentamente com o H,O, do que as outras
espécies de ferro, como por exemplo o Fe(OH)?*. Quando se fala em reacéo do tipo
foto-Fenton, o melhor desempenho de reacdo acontece também em pH 3,0 devido a
maior solubilidade dos complexos hidroxi-ferro e o Fe(OH)," é mais fotoativo
(BABUPONNUSAMI & MUTHUKUMAR, 2014).

2.3.4. Acido Oxalico como auxiliar da reacéo de foto-Fenton

O acido oxalico (AOx) foi escolhido como auxiliar para o experimento por
ser um acido carboxilico, ter vasta pesquisa utilizando-o como modificante da reacéo
de foto-Fenton e a possibilidade de anédlise do mesmo (NOGUEIRA, TROVO
&MODE, 2002; GULSHAN et al, 2010; MACHULEK JR et al, 2012.). Policarboxilatos
(oxalato, malonato e citrato) formam complexos fortes com Fe** os quais sofrem
reacOes fotoquimicas réapidas sob-radiagdo solar gerando Fe?*. O ferrioxalato é
amplamente utilizado como actinbmetro quimico, devido a sua fotossensibilidade e

ter um rendimento quantico conhecido (Pac)), de aproximadamente 1,24, necessario
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para medicao do fluxo de fétons em um reator fotoquimico (BRAUN et al., 1991) e
sua fotdlise segue como apresentado nas Equacdes 8 — 10:

[Fe(C,04)313” + hv — Fe?* + 2C,0%™ + C,0;” (8)
C,0; + [Fe(C,0,)3]3~ = Fe?* +3C,02™ + 2C0, 9
C,0;5 + 0, — 05 +2C0, (10)

Na presenca de ferrioxalato ocorre a geracéo continua de Fe®", que reage
rapidamente com o peroxido de hidrogénio na reacdo de Fenton, e impede a
formacao de outros radicais menos oxidantes (KWAN e CHU, 2003). Outro aspecto
a ser considerado € que pode ser utilizada radiacdo solar devido a alta absorcao
entre 450 e 550 nm do complexo ferrioxalato (NOGUEIRA et al, 2005).

2.3.5. Radiag&o Solar em POAs

O uso de irradiacdo solar no tratamento de aguas residuais €
particularmente vantajoso pela reducdo de gastos energéticos, especialmente em
paises tropicais como o Brasil, onde se tem incidéncia solar abundante e
insuficientemente explorada (NOGUEIRA, TROVO & MODE, 2002). Em &reas com
intensidade de radiacdo solar marginal (no sentido de margem, lateral) ou
inadequada, métodos utilizando reatores com lampadas UV ou mesmo hibridos
(reatores com lampadas UV + solar) podem ser utilizados.

A capacidade de tratamento utilizando energia solar esta diretamente
dependente do fluxo energético e sua aplicacdo esta geralmente na faixa de
dezenas a centenas de m3 por dia (GALVEZ et al, 2001). Isto aplicado & desinfeccéo
de agua em paises em desenvolvimento com climas ensolarados facilita 0 acesso a
agua potavel para uma populacdo que nao tem acesso aos sistemas de tratamento
de &gua alternativos (no caso, nosso sistema de tratamento convencional de agua).
Além dos efeitos impulsionados pelos fotons, a inativagdo de microrganismos
presentes na agua pode ser induzida por efeitos térmicos, que mimetizam o
processo de pasteurizagdo (COMNINELLIS et al, 2008; TEODORO et al, 2014 ).
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Figura 3. Espectro solar e suas regioes.
1.8

UV . VISIVEL . IV
1.440%] @6%) :(47%)

Irradiacdo Espectral (W/m?/nm)

v 1 L 1 v 11 v ] v ] w v v

L) L) 1 o
400 600 800 1000 1200 1400 1600 1800 2000 2200 2400
Comprimento de onda (nm)

Fonte: adaptado de MISHRA & KHUSHALANI, 2013.

A faixa de 250 — 400 nm correspondente a regido do ultravioleta,
mostrada na Figura 3, € a mais comumente usada em processos de degradacao
fotoquimica. Uma vez que luz ultravioleta € um componente natural da radiacdo
solar, o sol fornece uma fonte renovavel e de baixo custo de radiacdo ultravioleta
necessarios para os POAs (MACHULEK JR et al, 2012).

A regido Central do Brasil recebe a maior incidéncia de radiacdo solar
durante as estacdes secas (Outono e Inverno), particularmente entre os meses de
julho e setembro, quando a precipitacdo é baixa e 0 nimero de dias com céu claro é
maior, como observado na Figura 4, pagina 47, que mostra o mapa da radiacao
solar no Brasil.
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Figura 4 Mapa da radiacdo global média sazonal no Brasil
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Fonte: Atlas Brasileiro de Energia Solar adaptado de ABINEE, 2016.

2.4. Fundamentos das técnicas usadas na caracterizacao do lixiviado

Diversas técnicas sdo utilizadas na caracterizacdo dos lixiviados. A
combinacdo entre técnicas fisico-quimicas e biolégicas provém um conjunto de
resultados mais completo e interessante para analise dos tratamentos realizados na
amostra, ainda mais esta sendo uma amostra de matriz complexa, que exige

diversas analises para uma melhor compreensao.
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2.4.1. Técnicas fisico-quimicas

A espectroscopia de absorcdo atdbmica € uma forma sensivel para a
determinacdo quantitativa de mais de 60 metais ou metaldides. A técnica de
atomizacdo por chama possui limites de deteccdo de 1 a 20 ng mL™ para alguns
elementos e seus erros relativos sao na casa de 1 a 2%, fazendo com que seus
resultados sejam muito confiaveis na deteccdo de elementos traco. Em um
atomizador por chama a amostra € nebulizada por um fluxo de oxidante gasoso,
misturada com um combustivel gasoso e levada a chama onde ocorre a atomizagao.
Sua instrumentacéo consiste em uma fonte de radiagcdo, um suporte para amostra
(no caso da atomizacdo por chama € a célula atomizadora), um seletor de
comprimento de onda, um detector e um processador de sinais e um dispositivo de
saida (SKOOG, HOLLER & NIEMAN, 2002).

A demanda quimica de oxigénio (DQO) é um parametro global utilizado
como indicador do contetdo organico de aguas residuarias e superficiais e pode ser
determinada pelos métodos titulométrico e colorimétrico. Produzira DQO a amostra
que contiver substancias organicas e inorganicas passiveis de oxidagdo por
dicromato de potassio, que é o oxidante usado para digestdo da amostra (AQUINO,
SILVA & CHERNICHARO, 2006).

A principal vantagem do método titulométrico € a possibilidade de sua
utilizacdo em amostras de elevada turbidez e cor residuais ap6s a digestdo com
dicromato em meio acido. O que foi de extrema importancia para o estudo, pois, as
amostras de lixiviado apresentaram cor mesmo quando pré-diluidas para a analise
de DQO. Como desvantagens incluem o consumo e preparo de agente titulante e
indicador, o uso de grande quantidade de vidraria, e a potencial relativizacdo do
ponto final da titulacdo, ou seja, a analise das amostras pelo mesmo analista se
torna vital para evitar o erro operacional na medida do término da titulagdo com o
sulfato ferroso amoniacal (FAS) (AQUINO, SILVA & CHERNICHARO, 2006).

A demanda bioquimica de oxigénio (DBO) é um procedimento de
laboratorio padronizado usado para determinar o consumo de oxigénio dissolvido
por uma populacdo de microorganismos, que consome a matéria organica
biodegradavel presente na amostra, em um determinado periodo de tempo
(APHA,1999).
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O teste de turbidez consiste na comparacdo do efluente com padrées ja
estabelecidos de turbidez, que séo utilizados para a calibracdo do turbidimetro que
através do espalhamento da luz pela amostra faz as comparacées com os padrdes
dando uma resposta em unidades nefelométricas de turbidez (Nephelometric
Turbidity units - NTU). O nefeldmetro consta de uma fonte de luz, para iluminar a
amostra e um detector fotoelétrico com um dispositivo para indicar a intensidade da
luz espalhada em angulo reto ao caminho da luz incidente (PORTAL TRATAMENTO
DE AGUA, 2017).

2.4.2. Testes de biodegradabilidade e ecotoxicidade.

A avaliacdo da biodegradabilidade e toxicidade sado parametros de suma
importancia para complementar a identificacdo dos impactos potenciais do lixiviado
nos ecossistemas passiveis de contaminacédo (terreste ou aquatico). Identificar os
inimeros poluentes existentes no lixiviado pode ser muito complicado devido a
ampla gama de substancias presentes, o numero limitado de compostos analisados
rotineiramente, a complexidade e a diversidade de cada lixiviado, assim como a
incerteza da biodisponilidade dos contaminantes para 0S organismos impactados.
Além disso, a medicdo quimica por si s6 ndo € o suficiente para obter dados
suficientes para avaliacdo de riscos, especialmente pertinente a organismos vivos. O
uso de bioensaios € necessario para complementacédo dos dados quimicos, pelo fato
de este teste mostrar diretamente os efeitos em organismos ou parte de organismos
(BUDI et al, 2016).

A atividade metanogénica especifica (AME) pode ser definida como a
capacidade maxima de producdo de metano por um consorcio de microrganismos
anaerobios, realizada em condi¢des controladas de laboratorio, para viabilizar a
atividade bioquimica maxima de conversdo de substratos organicos a biogas. A
determinacdo da capacidade do lodo anaerébio em produzir metano € importante
porque a remocgdo de compostos causadores da demanda quimica de oxigénio
(DQO) da agua residuéaria a ser tratada sé ocorrera de fato com a formacéo do
metano, que por ser praticamente insolivel em agua, escapa facilmente da fase
liguida. Desta forma, a AME pode ser utilizada como um parametro de

monitoramento da “eficiéncia” da populacdo metanogénica presente em um reator
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biologico. A falta de uma padronizagdo internacionalmente aceita para o teste de
AME dificulta a comparacao dos resultados absolutos obtidos (AQUINO et al, 2007).

Apesar de o teste AME ser avaliado através da geracdo de metano no
meio, pode-se adotar a remocdo de DQO como parametro de eficiéncia do lodo
anaerébio em comparacdo com o envio do efluente para uma lagoa que utiliza este
tipo de lodo para tratamento primario do efluente.

O teste de Zahn-Wellens é determinado pelo protocolo da Comunidade
Européia, diretiva 88/303/EEC da Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados
Unidos (EPA, 1998). Este protocolo estabelece a metodologia para avaliacdo de
biodegradabilidade de amostras baseada na comparagcdo da eficiéncia do
tratamento com lodo ativado durante o periodo de 28 dias de contato com a amostra
em comparacdo com um padrdo controle 100% biodegradavel. Estas amostras
devem ser mantidas em ambiente com pouca iluminacdo e temperatura constante
entre 20 — 25°C e agitacdo minima para manter a aeracao da solucéo.

A diretiva da Comunidade Econbmica Européia (European Economic
Community — EEC) 91/689/EEC (EEC, 1991) define 14 critérios de caracterizacéo de
residuos perigosos. O critério H14 do anexo Il da diretiva refere-se a ecotoxicidade
e define “ecotdxico” como residuos perigosos todas as “substancias e preparagdes
gue apresentam risco imediato ou em longo prazo para um ou mais compartimentos
ambientes”.

Para estimar a ecotoxicidade pode-se usar abordagens quimicas e
biologicas. As informacdes quimicas sdo referentes a identidade da substéncia e
suas propriedades, que na maioria das vezes sao poucos dados e nédo incluem a
possivel interacdo destas substancias com outros compostos quimicos. Além disso,
ainda ha de se considerar a impraticabilidade de identificar e quantificar a inGmera
guantidade de substancias que podem ser encontradas em um efluente real.
Bioensaios integram os efeitos de todos os contaminantes, efeitos sinérgicos e
antagonistas, e sdo sensiveis a fracado bioavalidvel dos residuos, o que faz com que
sejam metodologias extremamente interessantes para avaliar a toxicidade intrinseca
de residuos como complemento a andlise quimica (WILKE et al, 2008).

Entre os diversos testes de toxicidade disponiveis, os testes de
germinacado e crescimento de raiz se mostra como um teste de fitotoxicidade rapido
e acurado, mostrando sensibilidade, simplicidde, baixo custo e grande aptiddo para

amostras e substancias instaveis (WANG et al, 2001). Recentemente, testes
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fitotoxicos utilizando plantas como a alface (Lactuca sativa) tem sido propostos para
avaliar o impacto de efluentes industriais, devido a apresentarem vantagens, tais
como, simplicidade, rapidez, baixo custo e confiabilidade (RIZZO, 2011; CRINI, et al,
2014; REDE et al, 2016; PRIAC, BADOT & CRINI, 2017). O fato de ser um
experimento que utiliza materiais de baixo custo embutido e ndo necessita de
equipamentos foi determinante para a escolha deste teste como indicador de
toxicidade aguda (CRINI, et al, 2014). O teste é baseado na germinagcdo e
crescimento da raiz e permite a analise da toxicidade aguda tanto de uma mistura
complexa quanto do poluente puro. Entre os possiveis poluentes ambientais,
amonia, acidos huamicos e fulvicos, compostos aromaticos, metais pesados e
diferentes sais podem causar a inibicdo da germinacdo ou crescimento da raiz
(KLAUCK, RODRIGUES & SILVA, 2015).

Para tratamento estatistico dos resultados gerados no teste com Lactuca
sativa utilizamos o0 método o teste F e a Analise de Variancia (ANOVA).

O teste F é utilizado para comparacdo de duas variancias. Através da
razado entre o quadrado médio dos tratamentos e residuos € possivel calcular o F
que serd comparado ao F tabelado correspondente ao nivel de significancia, no caso
do estudo fixado em 5% de probabilidade (BUSSAB, 2004). O F calculado é obtido
por meio da razao dos quadrados médios dos tratamentos e residuos. A Tabela 3
mostra os dados obtidos a partir da quantidade de tratamentos, que € uma condi¢ao
imposta ao objeto que se deseja medir a variancia, representado pela letra | (6
concentracOes diferentes) e as repeticOes realizadas, representadas pela letra J (5

vezes), em que esses dados serdo utilizados para confirmar a significancia do teste.

Tabela 3. Tabela da analise da variancia

Graus de liberdade de tratamentos -1 5
Graus de liberdade do residuo 1(J-1) 24
Grau de liberdade total 1J-1 29

Depois da determinacdo da existéncia de diferenca significativa entre
tratamentos por meio do teste F usamos o teste de Tukey para comparacédo multipla
das variancias. Este teste permite testar qualquer contraste entre duas médias de
tratamentos (BUSSAB, 2004). Baseado na diferenca minima significativa, sua

estatistica se da na forma da Equacéo 11.
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A= q(QMRes/r)* (11)

Onde q é a amplitude total tabelada retirada da tabela 16 do anexo,
pagina 153; QMRes € o quadrado médio do residuo (erro) e r € 0 numero de
repeticbes. Como teste de comparacdo de médias € necessario que seja adotado
um valor de significancia, geralmente 5% ou 1%, para o teste, que vai indicar a
tabela correta para obtencéo do valor de q (BUSSAB, 2004).

A Anadlise de Variancia (ANOVA) é um procedimento usado para
comparar trés ou mais tratamentos e necessita da comparacdo de duas estimativas
da variancia. Um dos testes possiveis € o teste F, apresentado na tabela da Andlise
de Variancia (Tabela 3, pagina 51) que utiliza os graus de liberdade para
comparacao dos valores apresentados na tabela de distribuicdo F (Figura 50, pagina
152 do anexo). Se um valor desproporcionalmente grande € obtido a hipotese nula é
rejeitada, notando-se que a rejeicao pode ser devido a (i) m& distribuicdo dos valores
ou (i) as variancias sdo desiguais ou a hip6tese ndo € verdadeira (DRISCOLL,
1996).

Outro teste utilizado é a estratégia de Tukey, que consiste em definir a
menor diferenca significativa. Quando o tamanho das amostras sao diferentes
(dados nao balanceados), o teste de Tukey é modificado e é chamado por varios
escritores de Teste de Tukey-Kramer (PORTAL ACTION, 2017). O teste de Tukey-
Kramer sobrepfe a deficiéncia do tratamento ANOVA por testar simultaneamente.
Enquanto o procedimento de Tukey-Kramer parece ser mais util do que a ANOVA no
sentido de que especifica que meios de tratamento tém uma diferenca
estatisticamente significativa, contudo, as estatisticas que devem ser primeiramente
determinadas para o procedimento de Tukey-Kramer requerem o célculo de muitas
estatisticas que sao provenientes da ANOVA. Consequentemente, os analistas que
utilizam o procedimento de Tukey-Kramer geralmente o empregam como um
suplemento do tratamento ANOVA e ndo como um substituto para ele (DRISCOLL,
1996).

Bioensaios com plantas sdo bem aceitos e recomendados para rastreio e
monitoramento da toxicidade de poluentes ambientais. Entre eles, o teste com Allium
cepa tem sido utilizado rotineiramente para a deteccdo de danos genéticos

resultantes de agentes fisicos e quimicos, bem como de misturas complexas. O



53

teste com Allium também tem sido utilizado para detectar efeitos induzidos por
diferentes classes de poluentes, incluindo metais, pesticidas, hidrocarbonetos
aromaticos, acidos huamicos (MOROZESK et al, 2017) tintas de industria téxtil,
misturas complexas entre outros agentes toxicos. Muitos estudos foram realizados
utilizando o teste Allium para avaliar misturas ambientais complexas, como residuos,
aguas superficiais e subterraneas de uma area urbana (RADIC et al, 2010), lodo de
estacdes de tratamento municipais e amostras de solo (KWASNIEWSKA et al,
2012). Seu uso como organismo de teste de ecotoxicidade pode ser realizado
semelhante a L. sativa para determinacao de ecotoxicidade aguda pelo crescimento
de raiz, e também pode gerar resultados de genotoxicidade pelo estudo das
mutacdes celulares.

A Artemia salina € comumente usada como alimento em aquicultura e
representa uma das espécies marinhas invertebradas adequadas para testes de
ecotoxicidade padroes (MIGLIORI et al, 1997). Sua aptiddao para testes de
ecotoxicidade aguda é bem documentada na literatura cientifica nos ultimos 80 anos
(LIBRALATO et al, 2016). Seu uso em diversos tipos de avalia¢gfes toxicoldgicas
como, triagem de compostos bioativos em produtos naturais, deteccao de toxicidade
de cianobactérias e algas na agua, deteccdo de produtos quimicos antropogénicos
no meio ambiente e investigacdes sobre processos bioquimicos que medem
respostas téxicas agudas (RIZZO, 2011),.se da por seu féacil cultivo, baixo custo e
disponibilidade comercial em cistos secos (SHAALA et al, 2015). A. salina €, de
longe, um dos exemplos mais marcantes de organismos bem adaptados as praticas
de laboratério, desde que seja mantido um controle rigoroso sobre procedimentos e
metodologias laboratoriais. Seu uso como organismo de teste € representativo do
esforco para reduzir a escala dos organismos de teste, com redug¢do concomitante
nos volumes, quantidade de residuos produzidos e espago necessario para a
realizacdo de protocolos de teste (NUNES et al, 2006).

2.5.Publicacdes na area

As publicagcbes na area de Processos Oxidativos Avancados vem
crescendo mais a cada ano. A figura 5 mostra o crescimento na pesquisa da area
utilizando os termos “AOPs” e "Advanced Oxidation Processes” como base inicial

das pesquisas, e foi possivel encontrar um grande numero de publica¢des, onde
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tomou-se o intervalo de tempo entre 2010 e 2017 como base para a comparacao da
pesquisa de termos. Ainda na Figura 5 pode-se observar que com termos mais
especificos referentes ao trabalho aqui apresentado, o numero de publicacbes
diminui drasticamente, o que mostra a diversidade de temas relacionados com POAs

devido a diversidade de métodos que podem ser vistos na Tabela 2, pagina 39.

Figura 5. Buscas no Science Direct de acordo com o ano de publicacao
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E importante ressaltar que o termo “leachate” referente ao lixiviado foi
pesquisado independente do tipo de tratamento utilizado (BRENNAN et al, 2015).
Quando pesquisado o termo "leachate” em conjunto com os termos referentes aos
POAs o0 numero de publicacbes é mais reduzido ainda, porém continua com o
namero crescente de publicacdes ao longo dos anos, como pode ser visto na Figura

6, pagina 55.
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Figura 6. Buscas no Science Direct para o termo “leachate” em conjunto com os
termos correspondentes aos termos de interesse de acordo com o0 ano de

publicacao.
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As pesquisas relacionadas ao lixiviado também devem levar em
consideracdo a localizacdo do grupo de pesquisa, bem como o local de onde é
retirado o lixiviado usado para estudo, pois a localizacdo geogréfica tem grande
influéncia nas caracteristicas do lixiviado como foi dito anteriormente no tépico 2.2.

A maior parte das pesquisas relacionadas a lixiviados se encontra no
continente europeu (WOJCIECHOWSKA, 2017; BIS et al, 2015; CASSANO et al,
2011), onde Portugal (SILVA et al, 2015; VILAR et al, 2011) e Espanha (DE
TORRES-SOCIAS et al, 2015; ANFRUNS et al, 2013) se destacam, e também é
muito expressiva na Asia (NIVYA & MINIMOL PIEUS, 2016; ROJVIROON,
ROJVIROON & SIRIVITHAYAPAKORN, 2015; ), principalmente na China (YAO,
2017; YE, 2016), mas o numero de publicagdes no continente americano (POBLETE
et al, 2017; YUAN, JIA & POVEDA, 2016; MEEROFF et al, 2012; VEDRENNE et al,
2012; DENG & ENGLEHARDT, 2006) também vem aumentando ano a ano,
principalmente no Brasil, onde existem grupos de pesquisa que vem desenvolvendo
pesquisas relacionadas ao lixiviado nos diversos ramos dos Processos Oxidativos
Avancados(NAPOLEAO et al, 2016; DA COSTA et al, 2015; MAIA et al, 2015;
ROCHA et al, 2015; FERRAZ et al,2014; SILVA, DEZOTTI & SANT'ANNA JR, 2004;
MORAVIA, AMARAL & LANGE, 2013).
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3. OBJETIVOS

3.1.Objetivos Gerais

v Estudar o comportamento dos Acidos Humicos em solugdo usando o

processo tipo foto-Fenton solar para aplicacdo em lixiviado de Aterro Sanitario.

3.2.0bjetivos Especificos

v Avaliar a influéncia dos seguintes parametros: temperatura; concentragcédo de
Fe®*; proporcdo de &cido oxalico; pH; intensidade de radiacéo e concentracdo de
acidos humicos na sua mineralizacdo em meio aquoso via processo tipo foto-Fenton

em um fotoreator de escala de bancada;

v Avaliar a influéncia da luz no processo através da comparacdo dos métodos:

tipo foto-Fenton; tipo-Fenton e fotdlise direta na degradacédo dos acidos humicos;

v Avaliar a influéncia da reacéo tipo foto-Fenton na degradacdo de &cidos
hamicos em uma instalagcdo piloto em um reator com coletores parabdlicos

compostos usando radiacdo solar como fonte de radiacao.

v Estudar a coagulagcdo do lixiviado com diferentes coagulantes (sulfato de
aluminio, sulfato ferroso e cloreto férrico) e determinar a melhor razao
carga/remocdo de COD e adicionalmente estudar o comportamento da reacéo tipo

foto-Fenton para cada concentracdo considerada étima de cada coagulante.

v Avaliar a mineralizacdo da carga orgéanica do lixiviado em escala piloto em

reator solar comparando o lixiviado bruto e tratado por coagulacao.
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4. METODOLOGIA

4.1.Estudo do efluente sintético de Acidos Humicos

Para todos os estudos foi usado o Acido Hamico (AH) obtido
comercialmente da Alfa Aesar com pureza de 98% e concentracdo de carbono
organico total igual a 362,9 mgc/gan determinado por analise de carbono organico
total solido um analisador de carbono TC-TOCTN (Shimadzu, modelo TOC-VCSN).
Agua ultrapura e pura (destilada) foram produzidas por sistema Millipore (Direct-Q) e

sistema de osmose reversa (Panice) respectivamente.
4.1.1. Estudo da interacdo AH e FeCl3.6H,0

Para avaliar a influéncia da concentracéo de Fe** na precipitacdo dos AH,
foram realizados testes com as seguintes concentraces de Fe**: 0,0; 2,5; 5,0; 7,5;
10,0; 12,5; 15,0; 17,5 e 20,0 mg L*, mantendo constante em 100 mg L* a
concentracdo de AH, usando como fonte de Fe** o FeCls.6H,0 (99%, Chemlab).

Os testes foram realizados em uma mesa agitadora (VWR modelo ADV
3500 Shaker) para 12 erlenmeyers. As solu¢cdes foram mantidas em agitacao
constante e vigorosa necessaria para uma mistura homogénea. Adotou-se o tempo
de 15 minutos de agitacdo, para homogenizacdo das amostras, em local
parcialmente coberto para evitar a incidéncia direta de luz no experimento para
evitar possivel interferéncia nos resultados de carbono organico dissolvido (COD).
Todas as amostras tiveram o pH ajustado com solucfes de acido sulfurico (99,8%,
Pronalab) 50% (v/v) em 3,0+0,2 ap6s a adicdo da fonte de ferro para que o minimo
de ions externos fossem adicionadas a solucao teste.

A concentracdo residual de Fe foi medida por método colorimétrico de
1-10-fenantrolina de acordo com a ISO 6332 (ISO, 1988) e o COD medido por
TC-TOCTN equipado com auto amostrador ASI-V. A determinacdo de Ferro total
dissolvido (FTD) foi realizada pela adicdo de 4 mL de amostra diluida, para obtencéo
de concentracdo de +4 mgL™ de FTD para que esteja o mais perto da concentracdo
média da curva de calibracdo, em 1 mL de 1-10 fenantrolina e 1mL de &cido acético

para leitura de Fe*" e consequente adicdo de acido ascérbico para leitura de ferro
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total. Para o calculo das concentracdes do complexo de ferro-fenantrolina formado
foi utilizada uma curva de calibracao descrita por:

Fe (mg L'1) =5,4679 x Abss10nm*0,00483, com correlacdo de R = 0,9990.

4.1.2. Ensaios em escala laboratorial

Todos os experimentos-teste (variando a concentracdo de Fe®,
proporcdo de AOx, pH, concentracdo de AH, radiacdo e temperatura) foram
realizados utilizando 1,2 L, volume minimo para a coleta de amostras pontuais
durante todo o experimento sem que fosse removido mais de 10% do volume total,
de uma solucdo de 100 mg L™ de &cidos humicos (AH) previamente preparada e
concentracdo de H,O, mantida na faixa de 50-250 mg L. Nos experimentos de tipo
foto-Fenton foram utilizados Acidos Humicos como poluente modelo, solu¢do 50%
(viv) de H,0; (30%, Merck Millipore), FeClz.6H,0O como fonte de Fe** e solucbes de
H,S0O,4 50% (v/v) e NaOH (97%, Maialab) 30% (m/v) para ajuste de pH.

Todos os reagentes utilizados possuiam grau analitico e todas as
solugbes foram preparadas utilizando agua destilada. Foram realizados
experimentos para observar a influéncia das seguintes variaveis: propor¢do de
AOx:Fe**, temperatura, radiacdo, concentracdo de AH e pH. Também foram
realizados experimentos para analisar a eficiéncia da fotdlise e do processo tipo-
Fenton.

Nos ensaios onde se utilizou o 4cido oxdlico (>99%, Sigma Aldrich) como
auxiliar organico da reacdo de foto-Fenton foram adicionados o0s reagentes na
seguinte ordem: AH-> AOx >Fe®*. Testou-se também o caminho inverso,
adicionando o Fe*" primeiro e em seguida 0 AOx, porém, tomando em conta que 0
AOx melhora a solubilizacédo do AH, o mesmo fosse adicionado primeiramente para
facilitar a dissolucdo do AH da solugdo, bem como facilitar o ajuste do pH de
aproximadamente 8,0 para 2,8, visto que apenas a adicdo do AOx ja reduzia o pH
para proximo de 4,0 e a adicdo do cloreto férrico em seguida levava esse pH para
cerca de 2,6+0,2, demandando menor uso de acidos e bases para correcao do pH .
Para garantir a reprodutibilidade no conjunto dos experimentos, foi preparada uma
solugéo estoque de 5L de AH, mantida em ambiente protegido da luz e temperatura

ambiente de 20°C, visto que cada conjunto de experimentos contava com ao menos
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3 experimentos, por este motivo néo foi testado a combinagédo de AOx>AH->Fe*,
apesar do AOx facilitar a solubilidade do AH.

4.1.2.1. Esquema de funcionamento do reator fotoquimico de bancada.

A solucéo foi transferida para um recipiente de recirculagéo do fotoreator
em escala laboratorial provido de simulador de radiacdo solar (SUNTEST).

O Sistema em escala laboratorial consistiu em (I) um simulador de
radiacdo solar (ATLAS, modelo SUNTEST XLS+) com area de exposicao de 1100
cm?, lampada de arco de Xe refrigerada por ar de 1700 W com filtro de quartzo e
revestimento infravermelho; (2) coletor parabdlico composto (CPC), com area
iluminada de 0,023 m2 com refletores de aluminio anodizado e um tubo de
borossilicato (Schott-Duran tipo 3.3, com cut-off em 280 nm, diametro interno de
46,4 mm, comprimento de 160 mm e espessura de 1,8 mm); (3) frasco encamisado
de capacidade de 1,5 L acoplado em um banho termostatico (Lab. Companion,
modelo RW-0525G) para manter a temperatura constante durante a reacao; (4)
agitador magnético (Velp Scientifica, modelo ARE) para homogeneizacdo da
solucéo; (5) bomba peristaltica (Ismatec, modelo Ecoline VC-380 Il, com fluxo de
0,63 L min™) para recirculacéo entre o reator e o frasco encamisado; (6) medidor de
pH e temperatura (VWR symphony—SB90M5). Em todo o sistema do reator
fotoquimico utilizou-se tubulacdes de Teflon para as conexdes. A radiacdo foi
medida por um radidmetro de largo espectro (Kipp & Zonen B.V, modelo CUV5)
encontrado dentro do simulador solar no mesmo nivel do centro do fotoreator, tendo
os dados recolhidos em unidades W/m2. A Figura 7 mostra o esquema de montagem

do reator e a Figura 8 mostra a foto do equipamento (pagina 62).
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Figura 7. Representacao esquematica do reator em escala laboratorial de simulacéo
de radiacao solar onde: TC: controle de temperatura, PP: bomba peristaltica, AP:
bomba de ar, C: controlador, O2-S: sensor de O2 dissolvido, pH: phmetro, TM:
termdémetro, MSB: barra magnética, MS: agitador magnético, CPC: coletor
parabdlico, SS: sistema solar, SP ponto de coleta.
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Fonte: Adaptado de SOARES et al, 2014.

Figura 8. Vista frontal do reator SUNTEST onde 1 = lampada de Xe e 2 = CPC.

Fonte: autoria prépria.

4.1.2.2. Monitoramento dos parametros de controle dos experimentos.

O monitoramento da concentracéo constante de H,0, (50 — 250 mg L™)
durante o experimento foi determinada por espectroscopia UV-visivel em
comprimento de onda fixo de 450 nm por reacdo com metavanadato de amonio
(NOGUEIRA et al, 2005). A determinacéo foi realizada pela adicao de 0,5 mL de
amostra a 1 mL de metavanadato de aménio 0,06 mmol L™ e completado o volume

com &gua destilada para 5 mL. Para o céalculo das concentragbes do complexo
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formado foi  utiizada uma curva de calibragdo  descrita  por:
H,0, (mg L™) = 90,866 x AbSssonm — 0,549, com correlacdo de R = 0,9990.

A concentracdo de ferro foi medida pelo método colorimétrico com
1,10-fenantrolina em 560 nm de acordo com o descrito no item 4.1.1.

Para ambas as analises, foi utilizado um espectrofotbmetro Merck
Spectroquant® Pharo 100. As aliquotas analisadas foram previamente centrifugadas
por 1 minuto a 5000 RPM em uma centrifuga Heraeus modelo Labofuge 200. Por se
tratarem de amostras inicialmente coloridas, foi realizada a leitura utilizando um
“branco” para evitar a interferéncia da cor nas analises realizadas.

As amostras de efluente sintético coletadas durante os processos de
degradacdo foram analisadas por COD e cromatografia liquida de alta eficiéncia
(CLAE), técnicas descritas a seguir. Para a realizacdo destas medidas, as amostras
foram centrifugadas em uma centrifuga VWR modelo Himac CT6E por 3 minutos a
5000 RPM para retirar as possiveis particulas suspensas na solucdo provenientes
da precipitacdo do Fe* e do AH.

O Carbono Organico Dissolvido (COD) foi medido em um analisador
TC-TOCTN equipado com auto amostrador ASI-V (Shimadzu, model TOC-VCSN) e
calibrado com solucdes padréo de ftalato de potassio (carbono total) e uma mistura
de bicarbonato de sddio/carbonato de sédio (carbono inorganico). Foi medido o COD
no lugar do Carbono Organico Total (COT) pois ndo podemos considerar total se
existe uma metodologia de centrifugacao prévia, que infere a remocédo de parte do
carbono que nao se encontrava dissolvido na amostra.

O &cido oxalico foi quantificado por CLAE, usando um cromatégrafo
liquido VWR Hitachi ELITE LaChrom (Merck-Hitach, Téquio, Japao) com uma coluna
RezexTM ROA-Organic Acid H" (8%) 300 mm x 7,8 mm (Phenomenex) especifica
para acidos carboxilicos e eluicdo isocratica a uma temperatura de 25 °C. A fase
movel foi acido sulfarico 0,0025 mol L™ com fluxo de 0,5 mL min™. Amostras de
10 pyL foram injetadas no cromatégrafo e o detector de arranjo de diodos (DAD) foi
ajustado a A = 210 nm (MOREIRA et al, 2014). As aliquotas utilizadas para analise
de acido oxalico foram diluidas utilizando agua ultrapura, e filtradas em membranas
de Nylon de 0,45 um. A Tabela 4, pagina 64, mostra as curvas de calibracdo e os
respectivos coeficientes de correlagdo. Foram feitas 3 curvas pois como se utiliza
uma planilha para os calculos de concentracdo de AOx que seleciona

automaticamente a melhor curva de calibragcéo pra area de pico encontrada.
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Tabela 4. Faixas de calibracdo do CLAE para o acido oxalico e suas respectivas
equacdes e coeficientes de correlacao.

GAMA EQUA(;AO COEFICIENTE R
Alta [AOX] = (Apico + 29175)/ 67002 0,9989
Intermediaria [AOX] = (Apico + 14851)/ 63178 0,9974
Baixa [AOX] = (Apico + 15763)/ 28327 0,9983

A temperatura e o pH foram acompanhados utilizando um pHmetro
HANNA HI 4522.

4.1.3. Ensaio em escala piloto

Foi escolhida a melhor condicdo experimental a partir dos experimentos
em escala de bancada, sendo estes [AH] = 100 mg L™, [Fe*] = 40 mg L%, pH 2,8;
T = 30°C; [Fe*']/[AOX] = 1:6, [H,O,] = 50 — 250 mg.L™, radiacdo incidida =
41,3 W m 2. Os ensaios em escala piloto foram realizados em um reator localizado
no terraco do Departamento de Engenharia Quimica da Faculdade de Engenharia
do Porto (FEUP), Portugal.

4.1.3.1. Esquematizacdo do reator piloto

A planta piloto consistia em um sistema fotocatalitico com coletores
parabdlicos compostos (CPC), que sdo captadores estaticos com uma superficie
refletora que envolve parte do reator cilindrico. Este desenho de reator consegue
concentrar no reator toda a radiagédo que chega dentro do chamado “angulo de

aceitagao” do captador, ilustrado na Figura 9 , pagina 65 (DE LA CRUZ, et al. 2013).
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Figura 9. Comportamento da radiacdo incidente no coletor parabdlico composto
(CPC) e fotoreator solar CPC.

Fonte: adaptado de SPASIANO et al, 2015.

O CPC utilizado era composto de quatro tubos de borossilicato Duran
(Schott-Duran tipo 3.3, Alemanha, cut-off a 280 nm, didametro interno de 50 mm,
comprimento de 1500 mm e espessura de 1,8 mm) conectados em série por juncdes
de polipropileno com seus espelhos CPC em aluminio anodizado suportados em
uma estrutura de aluminio orientada para o Sul e inclinada em 41° (terraco do
Departamento de Engenharia Quimica da Universidade do Porto, Portugal, 41° 9' N /
8° 37' W), dois tanques de estocagem de 50 e 100 L, duas bombas de recirculagéao
(20 L/min da ARGAL, modelo TMB), dois medidores de fluxo (Stiibe, modelo DFM
165-350), valvulas de polipropileno (FIP) e tubos conectores, operando em regime
de batelada. O esquema de montagem da planta pode ser visto na Figura 10, pagina
66.
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Figura 10. Planta piloto (a) vista frontal; (b) vista traseira; (c) esquema do fotoreator:
PR — fotoreator, R — radidmetro, P1 e P2 — bombas de recirculacdo, RT1 (10 L) e
RT2 (20 L) — tanques de recirculacdo, FM1 e FM2 — medidores de fluxo V1 e V3 —

valvulas de coleta de amostra e descarga; V2, V4 — controladores de fluxo; V6 e V7

— valvulas de operacéo.

Fonte: Adaptado de PEREIRA et al, 2011.

A planta piloto pode ser operada de duas maneiras: a) usando a area total
dos CPCs ou b) usando a metade dos tubos, tornando possivel a realizacédo de duas
reacOes simultdneas sob as mesmas condigbes experimentais. Neste caso utilizou-
se apenas 0,455 m? (metade da capacidade total) devido a utilizacdo de amostras
sintéticas de acidos humicos, que possui um custo alto em sua forma pura, optou-se
por trabalhar com 20 L, para economizar padrdo e manter a possibilidade de
repeticdo do teste se necessario. A intensidade da radiagédo solar foi medida por um
radiometro UV global (ACADUS 85-PLS) instalado no mesmo angulo de incidéncia
de radiacdo que a planta piloto, o que provém dados em termos de radiacéao

incidente em Wy/m?.
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4.1.3.2. Ensaio de biodegradabilidade

Antes de serem realizados os testes biolégicos o H,O,, que ainda estiver
em excesso nas aliquotas da reacédo, deve ser removido utilizando-se um pequeno
volume de solucéo de catalase 0,1 g L™ (2500 U por mg de figado bovino) apés
elevar o pH para 6,5 — 7,5. Lembrando que “U” € uma unidade de concentracéo de
atividade enzimatica que corresponde a quantidade de enzima que catalisa uma
reacdo com velocidade de formacdo de 1 micromol de produto por minuto, neste
caso o produto sendo o H,O,. Preparou-se um branco de 4gua destilada com a
mesma quantidade de catalase adicionada nas amostras para corre¢cao das medidas
de COD.

Para o ensaio foram coletadas amostras de 250 mL em diferentes tempos
da reacédo de tipo foto-Fenton, sendo que esta retirada dos volumes é levada em
consideracdo nos calculos de energia acumulada e concentracdo de H,O,, FTD e
AOx durante o experimento, o H,O, residual foi retirado e o pH foi ajustado para 7,0.
Estas amostras foram adicionadas em um frasco de vidro de borossilicato, agitados
magneticamente no escuro em temperatura de 25°C. Adicionou-se 0,2 g de lodo
ativado obtido de uma estacao de tratamento de aguas residuais (ETAR) localizada
no Porto, e foram adicionados os nutrientes minerais, apresentados na Tabela 5,

para alimentacdo dos lodos bioldgicos.

Tabela 5. Solucdes e respectivos volumes adicionados como nutrientes nas
aliquotas estudadas no teste de Zahn Wellens.

Solugdes Reagentes e concentracao Volume adicionado (mL)

A 62,5 mmol L™ de KH,PO, 2,4
124,8 mmol L™ de K;HPO,
110,6 mmol L™ de Na,HPO,.2H,0
9,35 mmol L™ de NH4CI

B 247,6 mmol L de CaCl,.2H,0 0,24
91,285 mmol L™ de MgS0,.7H,0 0,24
D 0,92 mmol L™ de FeCls.6H,0 0,24

O experimento controle e o branco foram preparados utilizando glicose

(100% biodegradavel) como fonte de carbono e agua destilada, respectivamente,
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com acréscimo suplementar de nutrientes minerais e lodo ativado nas mesmas
qguantidades adicionadas nas aliqguotas do experimento tipo foto-Fenton. Amostras
pré-tratadas com foto-Fenton sdo consideradas biodegradaveis quando a taxa de
degradabilidade se encontra acima dos 70% (SILVA et al, 2013).

4.2 Estudo com Lixiviado de Aterro Sanitéario

4.2.1. Coleta do Lixiviado e carateristicas do local de coleta

O lixiviado estudado foi coletado no Aterro Sanitario Municipal de Campo
Grande MS, localizado na Avenida Zild Corréa Machado - Jardim Corcovado (ou
anel rodoviario km 2, Parque do Lageado), Campo Grande - MS, Brasil. Este aterro
se encontra atualmente sob os cuidados da empresa CG SOLURB Solucdes
Ambientais - SPE Ltda, responsavel tanto pela coleta de lixo, quanto pelo
aterramento do material recebido diariamente. A empresa também € responsavel
pelo tratamento dos restos do antigo lixdo que se localizava onde agora € o Aterro
Sanitario.

O sistema de lagoas de estabilizacdo (local de armazenamento
temporario) do lixiviado do aterro de Campo Grande € composto por duas lagoas:
uma com 800 m3 de armazenamento total e outra com capacidade de
armazenamento de 7500 m? total, sendo que estas sdo consideradas cheias quando
atingem 80 — 90% de seu volume total. As lagoas sdo compostas por uma manta de
impermeabilizacdo de geomembrana de polietileno de alta densidade de espessura
de 1 mm para evitar a contaminac¢éo do solo. Por sua vez, o aterro é isolado do solo
pela mesma membrana, porém com espessura de 2 mm. O lixiviado é escoado do
aterro sanitario para as lagoas de estabilizacdo através de caixas de passagem que
vao acumulando os liquidos que escoam para as lagoas através da forca da
gravidade. A Figura 11A, pagina 69, mostra a lagoa de recepc¢édo e a figura 11B
mostra o atual cenario do Aterro que ainda esta realizando as melhorias e o
tratamento do antigo lixao.

O lixo recebido pelo aterro sanitario de Campo Grande é da média de 800
t/dia. As lagoas sao utilizadas para manter constante o fluxo de lixiviado enviado
para tratamento na Estacéo de Tratamento de Esgotos (ETE) Los Angeles. Parte do

lixiviado € reenviado ao aterro para auxiliar a fermentacédo do material em época de
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seca, e durante a época de chuvas a lagoa ajuda a conter os picos de chuva que
séo imponderaveis nesta época.

O lixiviado semi-estabilizado, que contém o lixiviado estabilizado com o
lixiviado escoado diariamente, € entdo enviado para a ETE Los Angeles para
tratamento junto do esgoto comum urbano. O volume é enviado através de uma
tubulacéo de cerca de 500 m de extens&o, com vazdo maxima de 5 L h™* com média
de vazdo de 2 L h'. Para tanto é utilizada uma bomba autoescovante com
capacidade de 18 m3 h™ com poténcia de 10 cv, para envio do lixiviado para a ETE.
A figura 11C mostra a vista aérea do Aterro e da ETE onde é possivel ver que a

distancia entre eles ndo € muito grande, sendo viavel este sistema de tubulacdes.

Figura 11. (A) Lagoa de estabilizacdo de lixiviado do Aterro Sanitario de Campo
Grande, MS; (B) lixdo sendo aterrado e escape de gas metano do aterro novo ja
fechado; (C) vista aérea do aterro e da ETE Los Angeles.

OJETE!Los'Angeles

@
Fonte: (A) e (B) Autoria prépria (2016) e (B) Google Maps.

O lixiviado utilizado em todos os testes foi estocado em ambiente de

temperatura controlada variando de 20 a 25°C. Os contéineres eram abertos
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periodicamente para verificacdo da formagdo de gases durante o tempo de
estocagem e medidas de COD foram realizadas para acompanhar se houve
alteracdo nas caracteristicas iniciais deste parametro conforme o passar do tempo.
O tempo de estocagem foi o periodo de 2 meses, necessario para realizacdo de

todos os experimentos.

4.2.1.1. Caracterizacao do lixiviado

Foram realizadas andlises de carbono organico dissolvido no laboratorio
do Grupo de Fotoquimica e Eletroquimica Aplicada do INQUI/UFMS utilizando um
analisador de Carbono Orgéanico Total da Shimadzu modelo TOC-V CPN. As
analises de Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) e Demanda bioquimica de
Oxigénio (DBOs), condutividade, turbidez, cloreto, nitrogénio total e amoniacal,
nitrito, fosfato sdlidos totais e dissolvidos foram realizadas no LAQUA/UFMS
seguindo as normativas do Standard Methods procedimento 5210 e 5220D do
Standard Methods for Examination of Water and Wastewater (APHA, 1999) e os
metais Al, Ba, Ca, Hg, Cr, Cu, Cd, Pb, Zn, Mg e Ni foram analisados no laboratério
de andlises do IMASUL por espectroscopia de absor¢cdo atbmica em chama.

O teste de Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) consistiu na digestéao
de um volume de 2,5 mL de amostra com 1,5 mL de solucdo de dicromato de
potassio (K.Cr,O7) 0,02 mol L™ com HgSO,4 de concentracdo 0,1125 mol L™, para
evitar interferéncia de cloretos, e 2 mL de acido sulfirico concentrado com
catalisador sulfato de prata (5,5 g Ag.SO4/kg H,SO4) em um tubo de vidro (Hach)
préprio para a digestdo das amostras. O tempo de digestdo foi de 2 h a 150°C em
um digestor de bloco onde todas as amostras foram tratadas da mesma maneira.
Apbs o periodo de resfriamento das amostras as mesmas foram transferidas para
erlenmeyers onde foram adicionadas 3 gotas do indicador Ferroin (solucéo contendo
1,485 g de 1,10-fenantrolina monohidratada e 695 mg de FeSO,-7H,O em &agua
destilada para um volume de 100 mL). As amostras foram tituladas com sulfato
ferroso amoniacal (FAS) com concentracdo 0,05 mol L™ até atingir o ponto de
viragem (coloracdo amarelo palido).

O célculo das concentracdes de DQO se fez utilizando uma equacao que
relacionou os valores do volume de FAS usado para a leitura do branco (A), e o

volume de FAS utilizado na titulagdo da amostra lida (B) com a concentracdo do
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FAS padronizado (M) e a massa em miliequivalentes do oxigénio vezes o fator de
conversdo de mL para L, tudo isso dividido pelo volume de amostra digerido, como

pode ser visto na Equacgéo 12:

(A—B)x M x 8000 (12)

DQO(mg0,L™1) =

Vamostra

Se for necesséria a diluicdo da amostra o resultado obtido da equacédo 11
deverd ser multiplicado pelo fator de diluicdo pertinente a cada amostra (APHA,
1999).

Para realizar o teste de Demanda Bioquimica de Oxigénio, € necessario
que as amostras e/ou diluicbes esteja com pH entre 6,5 e 7,5. O método consiste em
preencher com amostra um frasco até que transborde evitando a formacdo de
bolhas no processo. Agua contendo os nutrientes (NH4Cl, MgSO,, FeCls, CaCl,) é
aerada por cerca de duas horas. O teste é feito em duplicatas sendo que a primeira
é lida no primeiro dia e a segunda é lida apés transcorrido cinco dias de incubacédo
em temperatura controlada de 20°C. O uso de sementes de microorganismos pode
ser necessario, porém em se tratando de amostras de lixiviado sanitario nao foi
necessario.

O resultado de DBOs € determinado pela diferenca do oxigénio dissolvido
medido no primeiro dia (D;) e o oxigénio medido ap6s 5 dias (Ds), utilizando a
Equacédol3 (APHA, 1999).

D, — Ds (13)

Vamostra

DBOs(mg 0, L) =

A analise da turbidez foi feita com o parelho turbidimetro, Thermo
Scientific, modelo orion AQUAfast, A analise da condutividade foi feita com um

condutivimetro Hach modelo sension5.
4.2.2. Estudo da coagulacéo por diferentes agentes coagulantes

O processo de coagulacdo de efluentes € responsavel por uma boa

remocgdo do COD presente. Foram estudados trés coagulantes diferentes a fim de
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observar qual deles se adaptaria melhor na remocédo da carga organica em relacao a
concentragdo de coagulante utlizada. Também foi levada em consideragdo a
turbidez final da solucdo devido a sua capacidade de influenciar na degradacéo por
POAs.

4.2.2.1. Ensaios Jar Test

Os ensaios de coagulacdo foram realizados nos recipientes teste com
agitacdo controlada levando em consideragéo a velocidade e o tempo de atuacéo.
Para os ensaios foram utilizados dois Jar Test modelo Floc Control da PoliControl
com capacidade de seis frascos cada, como pode ser visto na Figura 12.

O arranjo de velocidade foi utilizado baseando-se no trabalho de SILVA et
al. 2016, onde o autor também utilizou lixiviado como efluente, porém o mesmo
possuia caracteristicas fisico-quimicas diferentes, visto que os valores destes
parametros variam conforme a localizacdo do local de coleta.

Apos a adicdo do coagulante a solucdo foi mantida sob agitacdo com
velocidade de 120 RPM por 5 min para a coagulagdo. Em seguida, a velocidade foi
reduzida para 20 RPM para a formacao dos flocos, o que permaneceu por 20 min, e
por fim deixou em repouso por 60 min para que a decantacdo dos flocos

acontecesse de forma natural.

Figura 12. Equipamento Jar test adaptado para pequenos volumes.

Realizaram-se testes de coagulagdo com trés diferentes coagulantes ja
descritos na literatura, sendo estes, Aly(S0,4)3.18H,0, FeS0O,4.7H,O (99%, Vetec) e
FeCl3.6H,O (97%, Vetec). Para cada coagulante foram testadas seis diferentes
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concentracOes a fim de encontrar a melhor concentracdo de coagulante levando em
consideracdo dois fatores: a maior remocdo de carga organica e a menor
concentracdo de coagulante. As concentracfes utilizadas foram: 240, 400, 500, 600
700 e 800 mg L™ do fon coagulante (SILVA et al, 2016).

Os experimentos de coagulacéo utilizando sulfato de aluminio e o sulfato
ferroso como coagulante foram testados em pH fixo de 8,0 +0,4. O cloreto férrico foi
analisado em dois pHs diferentes: 3,0 e 6,0 (AMOR et al, 2015); afim de avaliar qual
pH de trabalho seria mais eficiente para a remocéo da carga organica, visto que

para o tratamento por foto-Fenton optou-se por trabalhar com um pH préximo a 3,0.

4.2.2.1.1. Analise dos parametros fisico-quimicos pés-tratamento

por coagulacéo

Para avaliar a eficiéncia dos coagulantes testados levaram-se em
consideracdo os seguintes parametros fisico-quimicos: pH, condutividade, turbidez,
DQO, DBOs e COD. Estes parametros foram analisados para comparar o lixiviado
bruto e ap6s o mesmo ser submetido ao processo de coagulacdo. Os testes
seguiram os métodos do Standard Methods e, exceto o COD que foi realizado no
LP6/INQUI/UFMS, foram realizados no LAQUA/UFMS. Para a medida de turbidez
usou-se um turbidimetro da Thermo Scientific modelo orionAQUAfast, a
condutividade foi medida em um condutivimetro da Hach modelo sension5 e o pH foi
medido utilizando um pHmetro da TECNAL, modelo TEC-3MP

4.2.2.2. Montagem do reator para os processos de degradacao em

escala de bancada

Um reator em escala de bancada foi montado no LP6/INQUI/UFMS para
realizar a degradacdo dos lixiviados apds serem submetidos a coagulacdo como
pré-tratamento. Os experimentos foram realizados com as amostras de lixiviado
tratadas com as concentracfes dos trés coagulantes consideradas como o6timas
dentre as concentracdes do intervalo de concentracdes estipulado em 4.2.2.1.

Como fonte de radiagdo foram utilizadas duas lampadas de luz negra
(TechLux, Poténcia total igual a 54W), em paralelo uma em relacdo a outra,

posicionadas na parte superior da caixa (Figura 13B). Como reator fotoquimico
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foram utilizados dois tubos de vidro de borossilicato com diametro externo de 26
mm, 2 mm de espessura e comprimento de 125 mm, interligados por mangueiras
transparentes de PVC flexivel. Estes tubos foram posicionados transversalmente as
lampadas. Este aparato experimental possui um reservatorio externo com
capacidade méaxima de 2 L (Figura 13A), onde foi realizado o monitoramento da
temperatura e pH in situ, bem como a adicdo dos reagentes durante a reacdo e

também a coleta das amostras para analise.

Figura 13. (A) Vista externa do reator de bancada, (B) vista interna do reator em
funcionamento.

l ';Lg-.m

Fonte: autoria propria (2016).

4.2.2.2.1. Monitoramento dos parametros de controle dos

experimentos

Durante os experimentos foram monitorados 0s seguintes parametros:
pH, Temperatura, COD, H,O, e Ferro Total Dissolvido (FTD).

Para o monitoramento da temperatura foi utilizado um termémetro de
mercurio comum e para a medida de pH foi utilizado um multiparametros portatil
(Hach, modelo SensION1).

O monitoramento do COD foi realizado em um analisador de Carbono
Organico Total Shimadzu modelo TOC-V CPN.

A concentracdo de H,O, (na faixa de 50 — 250 mg L™) durante os
experimentos foi determinada por espectroscopia UV-visivel seguindo a mesma

metodologia descrita no tépico 4.1.1.2. Para o calculo das concentracdes do
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complexo formado entre H,O, e metavanadato de amonio foi utilizada uma curva de
calibracdo descrita por: H,O, (mg L™) = (AbS4sonm — 0,0062)/ 0,0077, com correlacdo
de R = 0,9973. As medidas foram realizadas em um espectrofotobmetro T80+ UV/Vis
da PG Instruments Ltd.

A concentracdo de ferro residual foi medida pelo método colorimétrico
com 1,10-fenantrolina como complexante em 560 nm de acordo com o descrito no
item 5.1.1. E a curva de calibracdo usada foi FTD (mg L) = (AbSsgonm —
0,0212)/0,132 com R = 0,9995. As medidas foram realizadas em um
espectrofotometro da KASUAKI.

As aliquotas em diferentes tempos de amostragem foram coletadas e
previamente centrifugadas por um minuto a 5000 RPM em uma centrifuga Daiki,
modelo DT 20000 BIl. Por se tratarem de amostras inicialmente coloridas foi
realizada a leitura utilizando um “branco” que consiste de uma amostra sem o

complexante, para evitar a interferéncia da cor nas analises realizadas.

4.2.3. Estudo da degradacéo do lixiviado utilizando radiacdo solar em escala

piloto

Usar energia gratuita e renovavel foi o principal foco deste trabalho entao,
por isso, foram realizados ensaios com radiacdo solar para diminuir os gastos
intrinsecos dos POAs e também viabilizar a possibilidade da instalacdo de uma

planta de pré-tratamento do lixiviado no local das lagoas de estabilizacéo.
4.2.3.1. Montagem do reator solar

O reator solar (Figura 14, pagina 72) constitui de coletores parabdlicos
compostos (CPC) formados por dez tubos de vidro borossilicato (diametro interno de
28 mm, comprimento de 851 mm e espessura de 4 mm) conectados em série por
juncdes de polipropileno (Figura 14A). Os CPC foram colocados sobre espelhos em
aluminio anodizado suportados em uma estrutura de aluminio orientada para o Leste
e inclinada em 15° (gramado lateral ao LP6 no Instituto de Quimica da Universidade
Federal do Mato Grosso do Sul, Campo Grande, MS, Brasil, 20°30'20,6"S
54°37'02,1"W). O aparato experimental contém dois tanques de estocagem de 20L,

duas bombas de recirculacdo (Dancor, CP-4R, ¥4 cv M), dois medidores de fluxo
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(1200 L h), valvulas de polipropileno e tubos conectores, operando em regime de
batelada (Figura 12B). A inclinacdo do CPC esta ligada diretamente ao grau de
latitude onde se localiza o reator. Esta inclinacédo deve ser igual ao angulo da latitude
para interceptar 70% da radiac&o solar total anual (GALVEZ, 2001).

A planta piloto pode ser operada de duas maneiras: usando a area total
dos CPCs (40L) ou usando a metade dos tubos (20L), tornando possivel a
realizacdo de dois experimentos simultdneos sob as mesmas condi¢des
experimentais. Neste caso utilizou-se apenas 0,3743 m? (metade da capacidade
total). A intensidade da radiacdo solar foi medida por uma célula de calibracdo de
radiacao solar de 1 cm? de area para medida de radiacao global, isto €, toda a faixa
de radiacdo mostrada na Figura 3, pagina 46, adaptada a um voltimetro PC_g da
V&A Instruments, que fazia a correspondéncia de 100 mV para 1 sol que
corresponde a 100 mW cm™. Este aparato foi instalado no mesmo angulo de
incidéncia de radiacdo que a planta piloto, para obter os dados de radiacdo emitida

pelo sol in situ no momento dos experimentos.

Figura 14. Vista (A) frontal e (B) lateral do Reator em escala piloto do
LP6/INQUI/UFMS.

Fonte: autoria propria (2017)
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4.2.3.2. Testes Biologicos

4.2.3.2.1. Testes de biodegradabilidade anaerdbio e aerdbio

Testes de biodegradabilidade foram realizados utilizando microrganismos
aerdbios e anaerdbios para verificar qual tipo de lagoa bioldgica ou se ambas seriam
ideais para o pos-tratamento das amostras, que foram numeradas conforme

mostrado na Tabela 6. Este cédigo numérico foi usado para ambos os testes.

Tabela 6. Codigo numérico e descricdo das amostras, utilizado nos testes de
biodegradabilidade conforme método de tratamento.

CODIGO DESCRICAO
BRUTO Lixiviado Bruto
TFF_B Lixiviado Bruto tratado com tipo foto-Fenton
TFFAOx_B  Lixiviado Bruto tratado com tipo foto-Fenton auxiliado por AOx
COAG Lixiviado coagulado com Fe®*
TTF C Lixiviado coagulado com Fe®* tratado com foto-Fenton

4.2.3.2.1.1. Teste de Atividade Metanogénica Especifica (AME)

Os testes foram realizados em duplicata com cinco aliquotas de amostras
de tratamentos diferentes como mostrada na Tabela 7 do tépico 4.2.3.2.1. O teste
consistiu na adicdo da massa de inéculo calculada em um volume de 200 mL de
amostra previamente diluida para chegar a uma concentracdo proxima a
260 mg O, L™ de DQO. Os frascos entéo séo fechados com uma tampa que possui
um septo por onde a amostra sera coletada com agulhas e seringas a fim de néo
deixar que a atmosfera dentro do mesmo seja alterada.

A coleta de amostras ocorreu no periodo de 15 dias, em que foram
coletadas aliquotas a cada trés dias, com excecdo que a ultima coleta foi realizada
depois de transcorrido 5 dias. O acompanhamento da degradacdo da matéria
organica foi feita por analise da DQO seguindo a metodologia do Standard Methods,
como descrito no item 4.2.1.1, pagina 63. Os ensaios de DQO foram todos
realizados no LAQUA/UFMS. O substrato (in6culo) anaerébio utilizado foi coletado

na lagoa de tratamento biologico da industria FEMSA/Coca-cola, localizado em
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Campo Grande-MS e cedido pelo Laboratério de Efluentes (LabE) da
FAENG/UFMS. Os experimentos foram realizados em uma sala com temperatura

controlada a 30°C, necessaria para a manutencdo das col6nias de microrganismos.

4.2.3.2.1.2. Teste de Zahn Wellens

O procedimento para o teste de Zahn Wellens, que é o teste de
biodegradabilidade com colbénias aerdbia foi realizado de acordo com o especificado
no topico 4.1.3.2. O in6éculo utilizado para os experimentos foi cedido também pelo
LabE da UFMS e é proveniente da Estacdo de Tratamento de Esgoto (ETE) Los
Angeles da Aguas Guariroba, localizada na cidade de Campo Grande-MS.

Para a realizacdo deste teste foram feitas analises simultaneas dos
pontos finais (180 min) dos diferentes experimentos descritos na Tabela 7 do tdpico
4.2.3.2.1. Isto foi realizado para comparar todos 0S processos nas mesmas
condicBes experimentais. Esta abordagem da amostragem foi diferente do ensaio
realizado com efluente sintético de acidos humicos, onde as aliquotas analisadas
foram coletadas de um Unico experimento, pois neste caso ndo foram realizados
experimentos comparativos. Os experimentos foram realizados no LabE nas
mesmas condicdes de temperatura e umidade ambiente do experimento de AME
descrito no item 4.2.3.2.1.1.

4.2.3.2.2. Ecotoxicidade aguda

4.2.3.2.2.1. Teste com Lactuca sativa

Para este teste utilizou-se sementes de Alface Boston Branca (ISLA
MULTI, 99,9%). As sementes foram obtidas sem a adi¢cdo de defensivos agricolas,
visto que os mesmos podem interferir na andlise. Neste teste foi determinada a
toxicidade do efluente bruto e coagulado, pré e pos-tratamentos (Tabela 6), em
diversas concentracbes a fim de obter a concentracdo em que a amostra torna
atoxico para a espécie testada.

O teste foi realizado em cinco réplicas em seis concentra¢des: 100; 50;
25; 12,5; 6,25 e 3,125 em % (v/v), e um controle definido como branco constituido

somente de agua ultrapura. O teste foi realizado em placas de Petri contendo papel
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de germinacdo. Neste papel foi adicionado um volume de 3 mL de cada
concentragdo da amostra em estudo. Em seguida foram colocados 20 sementes de
alface. As placas foram fechadas e deixadas em ambiente com pouca luz por um
periodo de 72 horas. No final deste periodo foram realizadas as leituras dos
resultados, que consistiu na medida do tamanho obtido das radiculas e cauliculas
das sementes que germinaram, bem como a quantidade de sementes que nao
foram germinadas.

Os dados obtidos foram tratados estatisticamente para analise dos
resultados. A analise de variancia dos dados foi realizada utilizando os testes F e de
Tukey.

4.2.3.2.2.2. Teste com Allium cepa

O teste foi realizado em 5 réplicas nas concentracées de 100% e 50%
(v/v). Um padrdo de a&gua mineral foi utilizado como controle de crescimento das
raizes.

As raizes secas das cebolas foram removidas para exposicado das células
novas as solugdes. Inicialmente os bulbos sdo mantidos com as células submersas
em agua mineral por um periodo de 24h para estimular o crescimento das novas
raizes. ApoOs este periodo, as raizes novas foram expostas as solugdes descritas na
tabela 6 (pagina 75) e ao controle de agua mineral pelo periodo de 48h, em um
ambiente protegido da incidéncia direta de luz e temperatura ambiente (KLAUCK,
RODRIGUES & SILVA, 2015), como pode ser visto na Figura 15.

Figura 15. Configuracao dos ensaios de ecotoxicidade aguda com Allium cepa.
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Os resultados sédo obtidos através da medida do comprimento das 3
maiores raizes de cada bulbo sdo medidas, das quais é feita uma média simples que

foi comparada com os resultados obtidos no controle.

4.2.3.2.2.3. Teste com Artemia salina

Para os testes com Artemia salina, primeiramente foi necessario eclodir
os ovos em ambiente salino com concentracéo de sal marinho a + 30 g L™. Todas as
diluicdes e solucbes concentradas foram padronizadas com a mesma concentracao
salina que o meio de eclosdo e seu pH foi levado para a faixa de 8,0 a 10,0. Os
testes foram realizado em triplicata em uma placa de acrilico com 5 individuos por

poco, como disposto na Figura 16.

Figura 16. Disposicado das concentracdes nas
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Foram realizados testes nas concentragbes: 100; 50; 25; 12,5; 6,25 e
3,125 em % (v/v), e um controle de agua mineral também com sal marinho
adicionado, como controle. Os resultados foram analisados através da comparacao
da populacdo viva e morta de individuos e o ICsq foi calculado utilizando o software
Trimmed Spearman-Karber Method verséo 1.5.
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1.Estudos com Acidos HUumicos isolados
5.1.1. Estudo da interacdo AH e FeCl;.6H,0

Com base em testes anteriores com lixiviado realizados por VILAR e
colaboradores (2012) e levando em consideragcdo que o0 mesmo possui quantidades
significativas de AH, escolheu-se a concentracdo de 60 mg L™ de Fe* como
concentracao inicial para os testes, devido a carga organica em estudo ser menor do
gue a encontrada comumente nos lixiviados e sem saber o quanto desta era
realmente acidos huamicos.

No experimento realizado pelo processo de foto-Fenton foi observada a
precipitacdo da amostra. Inicialmente, pensou-se em realizar uma comparagao com
duas espécies de ferro: Fe** e Fe®*". No entanto, quando realizados os experimentos
notou-se a precipitacdo do AH com ambas espécies. Deste modo, a alternativa foi
utilizar o ferro complexado com um auxiliar organico, sendo assim, necessario a
utilizacao do FeCl3.6H,0O como fonte de ferro, mantendo a concentragao inicial de 60
mg L™ de Fe*" de acordo com os estudos de VILAR e colaboradores (2012).

Realizou-se, entdo, um experimento de precipitacdo de AH com Fe** para
verificar a quantidade de Fe®" necessaria para que ocorresse total precipitacdo dos
AH. Foi adicionado primeiramente o FeCl3;.6H,0, visto que 0 mesmo ja contribuia
para a reducdo do pH inicial das amostras de AH (que se encontravam em pH a
cerca de 8,0) para a faixa de pH podendo variar de 3,0 a 6,0 conforme a quantidade
de FeCl;.6H,0 adicionada.

Os testes de precipitacdo tiveram a finalidade de comprovar a forte
interacdo entre o AH e o Fe** e verificar a quantidade necesséria para precipitacdo
total. Como o AH nao possui uma estrutura fixa (variando de acordo com o local ou
meétodo no qual é formado) ndo é possivel estipular uma razdo Fe:AH de interacao,
podendo apenas ter uma estimativa da razdo baseada em propor¢cdes de massa.

Na Figura 17, pagina 82, apresentamos um grafico que relaciona o COD
relativo a0 AH em funcdo do Fe®" adicionado nas amostras e, também, o Fe**

residual, ou seja, o ferro em solucdo, (eixo Y em vermelho na Figura 17) em
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comparacdo com o Fe*" adicionado. No inicio pode se observar que a concentracdo
de Fe*' residual é semelhante & concentracdo de Fe** adicionada, provavelmente
devido & pouca concentracdo de Fe®** no meio reacional disponivel para interagir
com o AH em solugdo. No intervalo das concentracdes de Fe** adicionado de 7,5 a
12,5 mg L, verifica-se que n&o é possivel a deteccdo de Fe** residual (dissolvido
em solucdo) e continua-se a verificar o decaimento da concentracdo de COD. Apés
0 ensaio com concentracdo de 12,5 mg L™ de Fe®*" adicionados a solucdo, pode-se
observar que a concentracdo de Fe*' residual comeca a aumentar, sempre
mantendo a diferenca entre o adicionado e o residual como os 12,5 mg L™ de Fe*
gue precipitam totalmente o AH.

Figura 17. Estudo de precipitacdo do Fe*" com [AH] = 100 mg L™
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Para analisar qualquer tipo de proporg¢ao de interacdo entre Fe* e AH
deve-se levar em conta que uma das possibilidades é a capacidade do AH se
comportar como um complexo polidentado, se rearranjando de forma a maximizar o
ndmero de sitios ativos conforme encontra uma maior concentracdo de Fe®*, até
chegar ao seu ponto de ocupacdo total, neste caso, quando foi adicionado

12,5 mg L™ de Fe** (onde a razdo AH/Fe = 8).
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5.1.2. Ensaios em escala laboratorial

A radiacdo UV solar € um parametro essencial para a avaliacdo correta
dos dados obtidos durante experimentos fotocataliticos em plantas piloto de
descontaminacao de 4gua. Uso de tempo como unidade de calculo pode gerar ma
interpretacdo de resultados pelo fato de o reator consistir de elementos iluminados
(CPC) e néo iluminados (reservatorio).

Um método matematico para o tratamento dos dados obtidos em
experimentos solares reais usa uma relacédo entre tempo experimental (te), volume
da planta (Vp), area do coletor (Acpc) € a densidade de poténcia (I = Wyy m?) medida
em um radidbmetro especifico. A equacao gerada por estas relagdes ( Equacéo 14)
nos da a quantidade de energia acumulada Quy (por unidade de volume — kJyy L™

do inicio do tratamento até cada amostra que €é coletada (MALATO et al, 2006).

_ Quy-1 +AtlAcpc (14)
oy =
4

aonde Quv € a energia acumulada na amostra a ser calculada, e Quy.1 a energia
acumulada da amostra anterior.

Como exemplo, observa-se abaixo, o calculo baseado nos dados da
planilha mostrada na Figura 49 do anexo (pagina 153), e utilizando a equacéo 14,
para o intervalo de 30 — 45 minutos de reacdo onde temos Quv.1 = 0,37kJuy Lt
Ate=900s, 1 =21 W m? Acpc =0,0233 m?e V,=1,2 L.

Quv = Quv-1 + Ate.l.Acpc/Vy
Quv =0+ 900. 21.0,0233/1,2/1000
QUV = 0,73 k\JUV L_l

Utilizando esta metodologia foram montados os graficos para estudo dos

ensaios realizados, tanto em escala laboratorial, como no ensaio em planta piloto.
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5.1.2.1. Concentracdo de Fe*" e proporcdo de Acido Oxalico (AOX)

Na Figura 18, pagina 85, sdo apresentados os gréaficos referentes ao
desenvolvimento do ensaio foto-Fenton e das reacdes assistidas pelo ligante
organico auxiliar AOx nas proporcdes de 1:3 e 1:6 AOx:Fe** em funcdo da energia
absorvida (Quy) para as seguintes varidveis: COD (Figura 18A), [AOX] (Figura 14B),
H,0, consumido (Figura 18C) e ferro total dissolvido, FTD (Figura 18D)

Inicialmente pode se observar nas figuras 18A e 18B que todas as curvas
apresentaram concentracdes proximas de zero, obtendo no final Quy igual a 7kJ L™
para o monitoramento por COD e AOx presentes no meio reacional,
respectivamente, levando a interpretacdo errbnea que todas as reacdes eram
efetivas.

Analisando a figura 18D € possivel observar o decaimento da
concentracdo de FTD, principalmente para o experimento de foto-Fenton,
provavelmente devido a interacdo entre Fe e AH como observada no item 5.1.1. A
precipitacdo dos AH foi observada visualmente (precipitado de coloracdo castanho
escura caracteristica dos AH) durante o experimento logo de inicio, antes do
consumo de 2 kJ L™ de energia.

Ja no caso do experimento realizado com auxiliar organico na proporcéo
1:3 é observado que a variacdo na concentracdo do Fe*' se inicia por volta dos
4 kJL* de energia absorvida, quando é observado na figura 18B que houve o
consumo quase completo do AOx em solucdo. Nas Figura 18C e 18D, podemos
observar que, simultaneamente com a queda da concentracdo de FTD, ha um

aumento no consumo de H,O; no experimento com razdo 1:3 AOX, este aumento se
deve a precipitacdo do AH deixando os radicais HO' livres para sofrerem reacdes de

recombinacdo e degradacdo, como ilustradas nas equacbes 15 a 17 (MELO et al,
2009):

HO + HO" > H,0, (15)
H,0.+ HO' > H,0 + HO (16)
HO, + HO' > H,0 + O, (17)
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Figura 18. Mineralizacdo de uma solucéo de AH pela reacéo tipo foto-Fenton e tipo
foto-Fenton mediada por complexos ferrioxalato, [AH]=100 mg L-1, [Fe**]=60 mg L™
pH = 2,8 e T=30°C, I= 41,3 W m?2,
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Além da confirmacao visual da precipitacdo dos AH, que foi confirmado

também pelos resultados dispostos na Figura 18D, foi realizado um teste em que o

pH das amostras foi neutralizado e a mesma foi homogeneizada e centrifugada

novamente para realizacdo de novas medidas de COD, neste caso foi observado um

aumento dos valores como apresentados na Tabela 7.

Tabela 7. Comparacéo dos valores de COD em pH reacional e pH neutro para
observacdo da matéria organica precipitada no final dos experimentos com e sem

auxilio de AOx.

Experimento COD (mg L™

pH 2,8 pH neutro
Sem Aox 3,0 50,0
Fe’*/AOx —1:3 4,0 20,0
Fe**/AOx — 1:6 5,0 7,0
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Analisando os resultados da Tabela 7, verifica-se que houve uma
diferenca muito grande na concentracdo de COD das amostras que apresentaram
precipitacdo do AH durante os experimentos. Isto porque, apés a elevacdo do pH
para préximo do neutro, verificou-se a ressolubilizacdo dos AH redisponibilizando em
solucéo a carga organica anteriormente precipitada.

Pelos resultados obtidos, observou-se que o experimento realizado
utilizando a razéo 1:6 de AOx ndo apresentou variacao significativa na concentracao
de FTD e os ensaios de COD néo tiveram diferencas significativas, caindo dentro do
erro esperado do analisador de carbono organico total utilizado para medigédo do
COD (1 mg L™, uma vez que o AOx manteve-se disponivel durante todo o tempo
de reacdo nao houve possibilidade de precipitacdo do AH antes de sua
mineralizacao.

De acordo com a literatura, os resultados mostrados na Tabela 7 podem
ser explicados pelo fato dos acidos carboxilicos (e carboxilatos) interagirem com as
moléculas de AH formando ligacGes de hidrogénio entre eles. Interacdes estas que
podem modificar as ligacbes de hidrogénio pré-existentes entre moléculas de AH
guebrando forcas hidrofébicas, consequentemente deixando espacos livres para que
os carboxilatos penetrem nos agregados de AH, com isso a interacdo dos
carboxilatos com AH permite a desagregacao e conseguinte melhora na solubilidade
dos AH (BRIGANTE, ZANINI & AVENA, 2009).

Os anions caboxilatos também podem agir como ligantes de metais, como
o Fe**, fazendo com que as ligacbes dos grupos funcionais do AH previamente
ocupadas pelos metais sejam trocadas por ligacbes com as moléculas reagentes
favorecendo a dissolucdo (BRIGANTE, ZANINI & AVENA, 2009). A utilidade do AOx
como ligante do Fe* no ferrioxalato também é de grande importancia para o
processo foto-Fenton, como visto no item 1.2.4.

Como pode ser verificado na figura 18D, utilizando a razdo 1.6 de AOXx
ndo ocorre mudanca consideravel na concentracdo de FTD, deste modo buscou-se
realizar um estudo com menores concentracées de Fe®" para avaliar se uma menor
concentracdo manteria 0 mesmo perfil de reacdo. Deste modo, foram escolhidas as
concentragdes de 20 e 40 mg L™ para fins de comparacdo com os 60 mg L™
utilizados no estudo anterior. Estes resultados estdo apresentados na Figura 19,

pagina 87.
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O COD é apresentado na Figura 19A, em que se verifica diferencas
significativas na concentracdo devido a presenca do AOxXx que aumenta a carga
organica. Esta diferenca fica mais nitida na Figura 19B onde sdo apresentadas as
curvas relativas as diferentes concentracbes de AOX, que Sao proporcionais as

quantidades de Fe®* e ndo a concentracdo de AH que sempre se manteve a
100 mg L™.

Figura 19. Influéncia da concentracéo de Fe** na mineralizacdo de uma solugéo de
AH pela reacao de foto-Fenton mediada por complexos ferrioxalato com
[AH]=100 mg L™, razdo Fe**/AOx = 1:6, pH=2.8, T=30°C, |= 41,3 Wm™.
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Através dos resultados mostrados nas Figuras 19A e 19B, onde foi
possivel observar que tanto com concentracdo de 60 quando 40 mg L™ de FTD foi
possivel obter uma boa mineralizagcdo da matéria organica presente, e devido a isso
foi escolhida a concentracdo de 40 mg L™ como base para os estudos posteriores,

principalmente por causa da reducédo da quantidade de FTD utilizada mas também
devido ao bom controle em relagdo a temperatura, pH e quantidade de H,0;
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adicionado, como observou-se na Figura 19C, onde vemos que o consumo foi
menor durante toda a reagdo e sO tornou-se equivalente no ponto final, onde a
guantidade de COD ja era muito pequena.

Ap6s escolhida a melhor concentracdo de Fe®', foram realizados novos
experimentos variando a razdo de AOx adicionada na reacdo com propésito de
averiguar se a proporcao 1:6 ainda seria a melhor ou se novas proporgdes exibiriam
melhores resultados. Estes resultados sédo apresentados na Figura 20, pagina 89.

Observando a Figura 20B pode se verificar a comparacao das razdes de
AOx. Na Figura 20A apresentam-se as curvas referentes a mineralizagdo do COD
nas diferentes razées de AOx, mantendo a concentracdo de Fe** constante em
40 mg L*, adotados como concentracdo considerada 6tima no conjunto de
experimentos anterior.

Pelas curvas de decaimento do COD pode se observar uma diminui¢cao
significativa da carga organica atingindo valores préximos de zero apés os 8 kJ L™
de energia acumulados que determinam o final da reacéao.

Para o experimento onde se dividiu a massa de AOx adicionada na razéo
1:6 em duas parte iguais, ou seja duas adicbes de massa de AOx na razao 1:3 (linha
azul na Figura 20), ndo alterando a quantidade de Fe*' para manter a mesma
concentracao inicial considerada como 6tima, é possivel observar uma elevacédo na
concentracdo de COD e AOx referente a segunda parte de massa de AOX
adicionada ilustrada nas Figuras 20A e 20B, respectivamente. Como mostrado na
Figura 20A, este aumento se da devido a ressolubilizacdo do AH (visualmente
precipitado) pelo AOx, na aliquota retirada no ponto referente a 4 kJ L™ de energia

acumulada, correspondente a adicdo da nova parcela de AOx na proporcao 1:3.
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Figura 20. Influéncia da razdo de AOx na mineralizacado de uma solucao de AH pela
reacdo de foto-Fenton mediada por complexos ferrioxalato, [AH] = 100 mg L™,
[Fe*1=40mg L™, pH=2,8eT=30°C, |=41,3W m>.
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A Tabela 8 apresenta os resultados de COD em funcdo do aumento do
pH de trabalho (pH = 2,8) para valores préximos da neutralidade. Este estudo foi
realizado para fundamentar a necessidade da adicdo de carga de AOX relativa a
razdo 1:6 em duas partes iguais ou adicdo completa, pois mostra que o precipitado

observado visualmente é realmente AH que ressolubiliza-se pelo aumento do pH.

Tabela 8. Valores de COD para o ponto de adi¢cdo da segunda carga de AOx no
experimento tipo foto-Fenton auxiliado AOx 1:3 +1:3

Energia Acumulada (kJyy L7) COD (mg LY
pH 2,8 pH neutro
2,9 (ponto anterior & precipitag&o) 78,39 91,46
4,0 (ponto central) 28,09 73,34
4,3 (ponto seguinte a adi¢cdo de AOX) 92,96 100,35

Ambos os experimentos utilizando AOx na razédo 1:6 — adigéo total no

inicio ou dividida em duas partes de 1:3 (no inicio e no meio da reacdo) —
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alcancaram resultados semelhantes de mineralizacdo, atingindo cerca de 93% para
ambos o0s experimentos. Por isso, foi adotada a adi¢do direta no inicio para
continuar como constante nos experimentos seguintes, por ndo ter o contratempo de

uma precipitacdo na metade do experimento que poderia levar a perda de parte do
AH na forma de precipitado antes da nova solubilizacao.

5.1.2.2. Influéncia do pH

ApGs a definicdo da melhor proporcdo de AOx a ser utilizada nas reagoes,
foram realizados experimentos variando o pH para verificar se 0 aumento do mesmo
seria possivel, dado que é sempre melhor trabalhar em um pH préximo da
neutralidade para evitar que em futuras aplicacdes em efluentes reais, o baixo pH de
operacdo nao interfira no sistema aquético ou sistema de tratamento biolégico
posterior onde este efluente podera ser langado.

O AOx permite a realizacdo de experimentos em pH mais elevado devido
a concentracdo do complexo [Fe(C»0.)s]*, que é o responsavel pela fotogeracdo de
Fe?* para restauracéo da geracéo de radicais HO" por via Fenton, ser maior em uma
faixa de pH mais elevada como pode ser visto na Figura 21, ao contrario do

[Fe(H-0)e]** no foto-Fenton tradicional que é estavel no pH 2,8.

Figura 21. Simulacdo da especiacdo do Fe** com a presenca de AOx em fungéo do

pH.
100 ‘
80
3
> 60
-
(7]
2
o .
Q 40 == Fe(OH),
3 Fe(C.0,)"
= 90 — F6(C,0.),
m Fe(C,0,),"

Fonte: adaptado de JEONG & YOON, 2005.
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Foram realizados experimentos com os valores de pH controlados em 2,8;
3,5; 4,0, escolhidos por serem intermediarios (média) entre o pH ideal para foto-
Fenton e o 7,0 (neutro), e um experimento sem o controle do pH que foi iniciado em
2,8, este pH foi alcancado apenas pela adicdo do Fe®* e do AOx, ndo havendo a
necessidade de adicdo de acidos.

A principio, em uma analise superficial do perfil de COD das curvas
presentes na Figura 22A, observa-se que todas as reacdes possuem a mesma
degradacéo final do AH. Apesar de uma reacdo sem controle de pH ser mais
vantajosa devido ao menor gasto com reagentes para a correcdo do pH, a total
mineralizacdo do AH observada na Figura 22A ndo é realmente referente a
mineralizacdo completa, mas, referente a precipitacdo do AH observada visualmente

e corroborada pela diminuicdo da concentracdo de FTD observada na Figura 22D.

Figura 22. Influéncia do pH na mineralizacdo de uma solucdo de AH pela reacéo de
foto-Fenton mediada por complexos ferrioxalato, [AH]=100 mg L, [Fe**]=40 mg.L™
razdo Fe*"/AOx = 1:6, T=30°C e | = 41,3W.m?,
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Nota-se, também, em relacdo ao experimento sem controle do pH
(representado pela linha amarelo escuro nas Figuras 22 A — D), que a precipitacao
nado se deve a queda da concentracdo de AOXx pois esta se manteve alta, ao
contrario das reacdes com controle de pH apresentado na Figura 22B. Neste caso,
observa-se que ocorreu a precipitagdo do Fe pelo aumento do pH e nao precipitacao
com o AH, que ainda se encontrava em quantidade significativa juntamente ao AOX,
excluindo assim esta opcao para continuidade dos testes.

Os ensaios envolvendo pH definido (2,8; 3,5 e 4,0) durante todo o
experimento possuiam variagdo minima de COD final, porém, é possivel observar
uma pequena diminuicAo na concentracdo de Fe (grafico 22D), indicando
precipitacdo de parte do AH. A variacdo mais evidente de decaimento do FTD é
observada para o pH 3,5 (linha azul do grafico 22D), onde observa-se a queda dos
45 mg L™ inicialmente adicionados em solugéo para 26,29 mg L™ ap6s acumulados
7,17 kJ L™ de energia, chegando a 5,95 mg L™ de FTD quando alcancado o ponto
final da reacdo aos 8 kJ L™* acumulados, que marca o final do experimento.

Na Tabela 9 é possivel verificar que os 18,34 mg L™* de COD do AOx
presentes na aliquota final do experimento sem controle de pH corresponde a cerca
de 40% do COD total, mostrando que houve precipitacdo do FTD pelo aumento do
pH, atingindo valor de aproximadamente 7,0.

Tabela 9. Valores de COD para as aliquotas finais dos experimentos sem controle e
com pH fixado em 3,5 e 4,0.

COD (mg L™ AOx (mgcL™®)  Remocdo de
pH original pH neutro COD (%)
(£8,2)
Sem controle 45,87 - 18,34 74,0
3,5 6,67 12,70 5,95 93,7
4,0 18,17 14,48 1,44 91,6

A precipitacdo do Fe®* e dificuldades técnicas, como a velocidade de
variacdo do pH, durante os procedimentos foram cruciais para escolha do pH 2,8
como considerado ideal, visto que se mantém melhor o controle do pH com variacao
de + 0,1, enquanto que a pH 3,5 e 4,0 a variagdo passava de = 0,5, demandando

maior quantidade de material para manter a estabilidade do pH durante os testes,
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aumentando assim o custo do processo e dificultando a manutencdo em escala
piloto.

5.1.2.3. Influéncia da temperatura

Foram realizados testes a 20°C, 30°C e 40°C, a fim de observar as
possiveis alteracdes na velocidade da reacdo em funcdo da temperatura. Variacdes
significativas na mineralizacdo do AH sdo esperadas devido a influéncia da
temperatura na reacdo de Fenton, pelo aumento da geragao de radical HO  com o
aumento da temperatura (BABUPONNUSAMI & MUTHUKUMAR, 2014). Os
experimentos foram realizados até a temperatura de 40°C, a fim de evitar a
decomposicao do H,O,, antes da formacdo dos radicais HO' necesséarios para
degradacéo do AH.

A Figura 23, pagina 94, apresenta os resultados correspondentes ao
estudo da variacéo da temperatura em funcéo da quantidade de energia acumulada.
Como é possivel observar na Figura 23A, onde se verifica 0 comportamento do COD
em relacdo a temperatura de reacdo, ndo houve variacdo perceptivel na primeira
metade dos experimentos, o que pode ser atribuido a utilizagdo do AOx como
auxiliar na reacao, modificando o comportamento esperado e impedindo a alteracao
com a temperatura. No entanto, a partir de 4 kyy L™ acumulados pode se perceber

que a reacdo em maior temperatura (40°C) se desenvolve de maneira mais rapida.
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Figura 23. Influéncia da temperatura na mineralizacdo de uma solucdo de AH pela
reacéo de foto-Fenton mediada por complexos ferrioxalato [AH]=100 mg L™,
[Fe*1=40 mg L?, razdo Fe**/AOx =1:6, pH=2,8 e 1=41,3 W m™2.
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Para melhor compreender a influéncia do AOx nos experimentos de
variacdo de temperatura foram realizados estudos da especiacédo do Fe®* utilizando
o MineQL+ 4.8, que € um software utilizado para modelagem de equilibrios quimicos
que facilita a observacdo da interacdo entre 0s ions presentes em solucdo em
funcdo do pH, nos momentos iniciais e metade do periodo de reacdo, dispostos na
Figura 24 , pagina 95.

Nas Figuras 24A — C foi possivel observar as diversas espécies quimicas
presentes inicialmente nas reacdes tipo foto-Fenton nas temperaturas estudadas.
Pode-se ver que independentemente da temperatura de trabalho as concentracdes
do ferrioxalato, que é a espécie predominante e responsavel pela eficiéncia de uma
reacao foto-Fenton auxiliada por AOx, ndo apresentaram diferenca significativa na
sua concentracao, explicando o comportamento similar das trés curvas na Figura
23A, correspondentes aos experimentos de variacdo de temperatura em funcéo do
COD.
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Figura 24. Curvas de especiacéo do inicio do experimento [AH] = 100 mg L,
[Fe®*1 =40 mg.L™, razdo Fe**/AOx = 1:6, T = 20°C (A), 30°C (B) e 40°C (C), pH = 2,8
el=41,3W.m2,
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A partir do ponto de 4 kJ L™ de energia acumulada, referente ao ponto
central dos experimentos que também corresponde a metade do tempo determinado
de reacdo, do conjunto de experimentos mostrados na Figura 23, pagina 94, foram
feitos as curvas de especiacdo das diferentes espécies de ferro que estdo
apresentados nas Figuras 25 A — C, pagina 96. Através destes dados foi possivel
observar uma diminuicdo da concentracdo do ferrioxalato para cerca de 5%, para
todas as temperaturas em estudo, fazendo com que a influéncia da presenca de
ferrioxalato seja minimizada e deixando que a etapa Fenton da reacdo seja
responsavel pelas diferengas observadas na figura 23 A — D. A figura 25D reune as
curvas correspondentes a concentracdo de ferrioxalato para todos os casos, a fim de

melhor visualizac@o da diferenca entre o inicio e 0 meio do experimento em pH 2,8.
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Figura 25. Curvas de especiacéo do meio do experimento [AH] = 100 mg L™,
[Fe®*1 =40 mg.L™, razdo Fe*"/AOx = 1:6, T = 20°C (A), 30°C (B) e 40°C (C), pH = 2,8
el=41,3W.m2,
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Devido a interferéncia no processo pelo AOx e 0 comportamento
semelhante dos experimentos com valor de COD praticamente iguais, optou-se por
manter 30°C como temperatura de trabalho, por ser o mais proximo da temperatura
ambiente, visto que em escala piloto a temperatura ndo seriam controlada por um

banho termostatizado.
5.1.2.4. Influéncia da Intensidade de Radiacao

Foram realizados experimentos a fim de observar a eficiéncia da remocéo
de AH como funcédo da intensidade de radiacdo utilizando valores de radiacéo:
20,9W m? 41,3 W m™ e 58,5 W m, simulando, respectivamente, um dia nublado,
um dia de sol e um dia com muito sol e sem nuvens.

Na Figura 26A, pagina 98, estdo apresentadas as curvas de

monitoramento de COD relativas aos experimentos realizados em diferentes
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intensidades de radiagdo. E visivel a diferenca na velocidade de degradacdo em
relagdo a quantidade de radiagdo incidida na solugdo. Quando incidida maior
guantidade de radiacéo tanto o monitoramento do COD quanto o do AOXx ilustrados
nas Figuras 26A e 26B demonstram o aumento na velocidade de mineralizagéo,
observado de forma mais aparente na figura 26B onde é possivel acompanhar a
mineralizacdo mas rapida do AOx pela diferenca na inclina¢éo das curvas referentes
a cada experimento, enquanto em 26A observou-se esta diferenca na mineralizacao
conforme o aumento da radiacdo passando de 52,1% para 93,3%, respectivamente
quando a radiacdo foi de 20,9 W m™ para 41,3 W m?, respectivamente. A Figura
22D corroborou esta linha de pensamento pois foi possivel observar que ndo houve
decaimento na concentracéo de Fe**, o que provou que ndo foi simplesmente efeito
da precipitacdo e sim a remocéao real do COD.

Ressaltou-se também que o aumento da radiacdo incidida de 41,3 para
58,5 W m™ diminui a quantidade necessaria de H,O, para a eficiéncia da remocao
de COD, como pode ser observado na Figura 22C. A diminuicdo da quantidade de
radiacéo incidida para 20,9 W m™ também diminui o consumo de H,O, por reducéo
dos numeros de fétons que, consequentemente, diminuem a velocidade da

conversao deste a HO' inibindo a degradacao.
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Figura 26. Influéncia da intensidade de radiacdo na mineralizacdo de uma solucéo
de AH pela reacao de foto-Fenton mediada por complexos ferrioxalato,
[AH]=100 mg L™, [Fe**] -40 mg L?, razdo Fe®**/AOx =1:6, T=30°C e pH=2,8.
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Foi escolhido trabalhar com a radiac&o intermediaria de 41,3 W m™ por se

assemelhar mais ao esperado para o experimento com radiacéo natural.
5.1.2.5. Comparacao da concentracdo de acidos humicos

ApoOs a otimizacdo dos parametros fundamentais do processo (quantidade
de radiacdo, temperatura, pH, proporcées de Fe®*" e razdo de AOx), foram estudadas
diferentes concentracbes de AH para verificar se 0 comportamento da degradacao
era diretamente proporcional a concentracdo do mesmo.

Como esperado, é possivel verificar através dos resultados apresentados
na Figura 27A, pagina 99, que, aumentando a concentracdo de AH um decréscimo
na taxa de mineralizagdo do COD foi observado. Este fato deu-se devido ao
aumento da intensidade de coloracdo do AH que esta diretamente relacionado ao
incremento da concentragdo do mesmo, isto porque as solu¢gdes com concentracdes

maiores que 100 mg L™ apresentam uma coloracdo cada vez mais escura que,
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consequentemente, bloqueia a passagem da radiagdo para o meio da solucao,
diminuindo a quantidade de fotons disponiveis no meio reacional, como resultado
impediu a etapa répida de conversdo de Fe®*" a Fe** caracteristica fundamental da
reacao de foto-Fenton e etapa principal na degradacao dos AH.

A falta da passagem de luz na solu¢cdo também diminui a taxa de
degradacgédo do AOx, como pode ser visto na Figura 27B. Adicionalmente, este fator
também influencia no consumo de H,O,, como pode ser visto na Figura 27C sendo
gue quanto mais clara a solugdo maior o consumo de H,O, por maior quantidade de

fétons disponiveis no centro da solucédo, pois maior a quantidade de radicais HO

gerados pela reacdo Fenton catalisada por luz.

Figura 27. Mineralizacdo de AH em diferentes concentracfes pela reacao de
foto-Fenton mediada por complexo ferrioxalato, [Fe**]= 40 mg L™, razdo Fe*/AOXx
=1:6, T=30°C, pH=2,8 € I=41,3 W m™2,
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5.1.2.6. Comparagdo dos métodos tipo Fenton e tipo foto-Fenton

A fim de verificar a influéncia da utilizacdo de radiacdo (foto-Fenton) foi
realizado um experimento de Fenton modificado, que nada mais € do que realizar o
experimento nas melhores condicdes encontradas por este trabalho
([AH] = 100 mg L™"; [Fe®*] = 40 mg L™, razdo Fe*/AOx = 1:6, T = 30°C, pH = 2,8)
sem a influéncia da luz no processo. Como nao existia a influéncia da radiacdo no
experimento tipo Fenton, utilizou-se 0 mesmo periodo de tempo empregado nos
experimentos tipo foto-Fenton e os mesmos intervalos de coleta.

Como pode ser visto na Figura 28A, somente com a reacdo de Fenton
nenhuma remocdo de COD foi obtida e o consumo da concentracdo de AOx se
manteve constante em todo o periodo no experimento tipo Fenton (Figura 28B). O
experimento teve comportamento similar a fotolise, concluindo entdo que a
combinacdo do reagente de tipo Fenton ([Fe(C.04)s]*+ H,0,) e luz é de extrema
importancia no tratamento do AH, isto porque a geracdo de HO' Pela unido de

[Fe(C,04)s]>e H-0; s6 se realiza através da fotélise do complexo.

Figura 28. Comparacdo dos métodos tipo Fenton e tipo foto-Fenton com [AH] = 100
mg.L?, [Fe*] =40 mg L™, razdo Fe**/AOx = 1:6, T= 30°C, pH=2,8 e 1=41,3 W m
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5.1.3. Ensaio em escala piloto e radiagao solar natural

O ensaio com radiacao natural foi realizado durante o horéario de sol mais
intenso em um dia ensolarado e sem nuvens do verao portugués (més de julho), no
periodo entre as 11:00 e as 14:00 horas.

Foram utilizados os parametros otimizados nos experimentos realizados
no simulador solar ([AH] = 100 mg L™?; [Fe**]= 40 mg L™, Fe**:AOx = 1:6, pH = 2,8),
levando em conta ser impossivel controlar quantidade de radiacdo e temperatura
devido a dependéncia do Sol no dia escolhido, e os resultados foram dispostos na
Figura 29, pagina 102.

Devido a alta incidéncia solar no dia do experimento, aproximadamente
48 W m™ de intensidade, o consumo de H,O, foi muito rapido e pode ser visto na
Figura 29C. Durante cerca de 1:30 h de experimento a reacao foi lenta e a coleta de
aliguotas muito espacada. A partir deste tempo, quando a radiacdo acumulada ja se
encontrava por volta de 11 kJ L™ os pontos de coleta de aliquota para anélise foram
coletadas em tempos mais curtos de acordo com a contagem de H,O, consumido
(+ 150 mg L), o que ndo comprometeu o estudo. Esta mudanca de velocidade
observada no experimento deve-se a descoloracédo da solucdo de AH, facilitando a
penetracdo da radiacdo no centro dos tubos do reator.

O perfil da reacdo, apesar de indicar maior velocidade na taxa de
remocao de COD atingindo de 99% de remoc¢do como observado na Figura 29A,
seguiu o comportamento semelhante ao observado nos experimentos em escala de
bancada utilizando o simulador solar (92% de remoc¢&o). A solugcdo apresentou
precipitado que foi visualizado no final da reacdo, porém, com o aumento do pH
necessario para a solubilizacdo de eventual AH precipitado, ndo se notou diferenca
significativa nos valores de COD. Este fato confirma que trata-se de lama de Fe
precipitada visualizado nos resultados que compde a Figura 29D correspondente ao
FTD.
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Figura 29. Ensaio tipo foto-Fenton em planta piloto com uso de radiacao solar com
[AH] = 100 mg L™, [Fe**]=40 mg.L™, razdo Fe*/AOXx = 1:6, Tampiente = 30°C,
Tsolucao = +40°C, pH =28el=48W m=2
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5.1.3.1. Ensaios de biodegradabilidade

O método de Zahn-Wellens foi escolhido para testar a biodegradabilidade
da solucdo apoés o tratamento, a fim de verificar quanto tempo de incidéncia solar
seria necessaria, nas condicfes estudadas, para que a solucdo de trabalho se
encontrasse na faixa de porcentagem considerada biodegradavel (>70%). Este teste
€ uma diretriz da Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos da América
(Environment Protection Agency — EPA) para determinacdo da biodegradabilidade
em diversos laboratérios de anélises fisico-quimicas ao redor do mundo. E um teste
relativamente facil e isento do uso de organismos de maior complexidade.

As primeiras amostras (ndo tratada, com adicdo de AOx, com adicao de
Fe e apOs ajuste de pH) apresentaram taxa de biodegradabilidade menor que os

70% requeridos para serem considerados biodegradaveis. Logo apés o consumo de
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14 mmol L™ de H,0, j& se obtém taxas de degradacdo acima dos 84%, que esta
ilustrado na Figura 30.

Figura 30. Teste de biodegradabilidade para o experimento tipo foto-Fenton em
planta piloto com uso de radiagédo solar: controle (-=-), inicial (-#-), adicdo de
AOx (@) adicdo de Fe* e ajuste do pH (&), 1 (¥), 14 (4), 18 (- »), 24 (®),
28 (-®), 32 (®), 34 (%) e 38 (-®) mmol.L* de H,O, consumidos.
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As taxas de biodegradabilidade obtidas demonstraram que pouco tempo
de exposicdo a radiacdo solar (densidade de poténcia média de 48,46 W m?2 e
energia acumulada de 10,81 kJ L™) em um dia ensolarado e sem nuvens, no periodo
entre as 10 e as 15 horas, basta para deixar o material biodegradavel o suficiente
para que seja tratado com métodos convencionais de tratamento de &guas.
Inicialmente, a amostras apresentavam 92 mg L™ de COD com energia acumulada
de 10,81 kJ L™, ao passo que a energia acumulada foi para 11,98 kJ foram
consumidos 18 mmol L™* de H,O, e o valor de COD cai para 53 mg L™ e
consequentemente com esta reducdo de COD a taxa de biodegradabilidade subiu
para 86,64%. Isto foi obtido com apenas cerca de + 10,8% de aumento de energia.
Isto é uma vantagem extremamente importante do processo, visto que 0S custos sdo

extremamente reduzidos por utilizar uma fonte de radiacdo gratuita e renovavel.
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5.2.Estudo com Lixiviado de Aterro Sanitéario

Os estudos realizados com o AH foram etapas preliminares para a
compreensao de como um efluente sintético padréo, feito para se assemelhar ao
lixiviado real, se comportaria sob condi¢des pré-determinadas a fim de escolher um
ponto de partida para a fotodegradacdo de um efluente real. O aumento da
biodegradabilidade e reducdo de compostos persistentes nocivos € o foco deste
trabalho, sendo assim, escolheu-se o AH que além de ser o composto responsavel
pela coloracdo intensa do lixiviado, € também um composto altamente refratario e
ndo biodegradavel. Apesar dos estudos iniciais serem extremamente importantes
para o entendimento de como o lixiviado pode se comportar, a complexidade da
matriz na amostra real € um fator que tem grande influéncia na determinacédo das
variaveis mais propicias para o tratamento avancado do efluente real e deve ser
levado em consideragéo. Deste modo, estudos realizados em amostras de efluentes

reais de lixiviado derivado de aterro sanitario sdo de suma importancia.

5.2.1. Caracterizacao do lixiviado

Foi realizada a coleta do efluente bruto semi-estabilizado, ou seja, parte
do efluente que permanece na lagoa de estocagem, com a parte que chega
diariamente através das caixas de transferéncia, antes do mesmo ser enviado para a
ETE Los Angeles, localizada em Campo Grande — MS, que funciona sob a dire¢céao
da concessionaria Aguas Gariroba. Apos a coleta foram realizadas as
caracterizacdes fisico-quimicas descritas no item 4.2.1.1. Os resultados estéo

apresentados na Tabela 10, pagina 105.
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Tabela 10. Resultados de caracterizacdo fisico-quimica do lixiviado bruto.
Caracteristicas fisico-quimicas

pH 8,36
Condutividade (mS cm™) 16,8
Turbidez (NTU) 254
Cloreto (mg CI'L™) 2395,8
NHz-N (mg L™) 1470
NO; (mg L™ 28,0
Nitrogénio total (mg L™) 2900
Sélidos totais (mg L™) 10860
Sélidos dissolvidos (mg L™) 10090
PO,* (mg L™ 44,0
DQO (mg O, L™) 3488,94
DBOs (mg O, L™) 1909,58
DBOs/DQO 0,5
COD (mgC L™ 3268,5
L.D. (mg L™

Al (mg L™ 0,03882 1,62
Ba (mg L™) 1,00 1,67
Ca(mg L™ 5,00 238,48
Zn (mg L™) 0,01458 0,434
Mn (mg L™) 0,100 0,396
Ni (mg L™) 0,100 0,158
Hg (mg L ™) 0,00007 -
Cr(mg L™ 0,01038 -
Cd (mg L™ 0,00039 -
Pb (mg L™) 0,01804 -

A implementacdo do Aterro Sanitério pela SOLURB iniciou-se trés anos
atrds, o que levou ao pensamento inicial de que se trata de um aterro com
caracteristicas novas, como as caracteristicas apresentadas na Tabela 11, pagina
106.
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Tabela 11. Classificacdo do lixiviado de aterro sanitario de acordo com as variacdes
na composicao.

Tipo de Lixiviado Novo Intermediario Estabilizado
Idade (anos) <5 5-10 >10
pH <6,5 6,5-75 >7,5
DQO (mg L") >10000 4000 - 10000 <4000
DBOs/DQO 05-1,0 0,1-0,5 <0,1
Componentes 80% acidos 5-30% AGV +  Acidos htimicos e
Organicos graxos volateis  acidos humicos e falvicos
(AGV) fulvicos
NHs—N (mg L™) <400 - >400
COD/DQO <0,3 0,3-0,5 >0,5
Metais pesados (mg L)  Baixo a médio Baixo Baixo
Biodegradabilidade Significativa Média Baixa

Fonte: Adaptado de Foo & Hameed, 2009.

Lembrando que o aterro municipal de Campo Grande foi implementado no
local de um lixdo, consequentemente existe uma mistura do lixiviado derivado do lixo
‘velho” ao lixiviado “novo”, derivado do lixo coletado diariamente nos bairros de
Campo Grande. Esta mistura proporciona ao lixiviado parcialmente estabilizado nas
lagoas de chorume, caracteristicas Novas, Intermediarias e Maduras
simultaneamente (Tabela 11), levando a impossibilidade de insercdo do material de
estudo em apenas uma destas categorias.

De acordo com as caracteristicas apresentadas na Tabela 11, foi possivel
concluir que o lixiviado semi-estabilizado ndo se adequam a nenhuma das divisdes
de idade possiveis, apresentando caracteristicas que combinam as trés divisdes
possiveis (novo, intermediario e maduro). Enquanto a idade de 3 anos de operacédo
do aterro caracteriza o lixiviado como novo (<5 anos), seu pH é caracteristico de um
lixiviado maduro (>10 anos). Outro ponto relevante € a DQO ser caracteristica de um
aterro maduro, porém, a razdo de biodegradabilidade DBOs/DQO encontrada
caracteriza este como um aterro novo. Estes resultados de caracterizacdo que
conferem ao lixiviado aspectos de classificacdo como novo, intermediario e maduro
pode ser explicado pelo fato do aterro sanitario ter sido implementado na mesma

area onde se encontrava um lixdo a céu aberto. Com isso, o lixiviado gerado do lixo
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novo aterrado corretamente e do lixo proveniente do antigo lixdo sao misturados na
mesma lagoa de estabilizagdo onde foi realizada a coleta do material de estudo,
provendo dados que impedem a classificacdo do lixiviado estudado em uma destas

categorias isoladas.

5.2.2. Estudo da coagulacéo do lixiviado por diferentes agentes coagulantes

Foi realizado um estudo utilizando Aly(SO4)3.18H,0, FeS04.7HO e
FeCl;.6H,O como coagulante, para determinar qual seria considerado ideal para
remocdo da carga organica com menor quantidade possivel de coagulante. Apés a
escolha das concentracfes do coagulante foram realizados os experimentos de
fotodegradacdo de bancada a fim de estabelecer o melhor coagulante para ser

aplicado no reator solar piloto.

5.2.2.1. Ensaios Jar-Test

Para aplicacdo dos coagulantes com fonte de Fe(lll) o pH foi ajustado
para valores menores (pH = 3,0 e 6,0) do que o original do lixiviado bruto (pH = 8,2 =
0,1). Com isso, foi possivel observar que cerca de 50% da MO (matéria organica)
inicial (2558 mg L™) foi precipitada devido ao abaixamento do pH prévio a
coagulacéo para ambos os pH nos testes com Fe(lll).

Este fendbmeno pode ser explicado pela presenca dos acidos humicos,
estudados previamente na se¢do 5.1 que precipitam quando expostos a um pH
muito baixo. Isto € visivel a olho nu, pois a coloracdo do lixiviado passa de um
castanho escuro para um marrom acobreado.

Apds o ajuste do pH para a coagulacdo utilizando cloreto férrico, foi
realizada a coagulacdo. Para os demais coagulantes foi utilizado o pH original do
lixiviado.

Pelos resultados obtidos que estdo apresentados na Figura 31A — C
(pagina 108) verificou-se que a maior remocao de coloracéo foi utilizando o sulfato

de aluminio como coagulante.
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Figura 31. Efluente tratado com os coagulantes: (A) Al2(SO4)3.18H,0, (B)
FeS0,.7H,0 e (C) FeC|3.6HgO
—— - ; c =

Entretanto houve um aumento na turbidez da solucéo utilizando sulfato de
aluminio e sulfato ferroso como coagulante, mostrado no grafico da Figura 32. Este
comportamento foi observado no trabalho de SILVA et al (2016), onde os autores
concluiram que o excesso de ferro tende a competir com a MO pelos radicais HO". A
subdosagem de coagulantes resulta em metal residual na agua tratada e pode
causar um aumento na turbidez (MATILAINEN, LINDQVIST & TUHKANEN, 2005),
isto é valido para ambos Fe?" e AI*".

Figura 32. Grafico da turbidez nos experimentos com coagulantes em relacao a
concentracdo do ion coagulante.
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A Figura 33, pagina 109, mostra o comportamento do COD em fungao
das diferentes concentracdes dos ions coagulantes estudados. Pode se verificar que
0 COD diminuiu consideravelmente como esperado em todos os coagulantes, com
destaque para o cloreto férrico e sulfato de aluminio. Para ambos coagulantes

observou-se que o COD diminuia com o aumento da concentragdo. Utilizando
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sulfato ferroso como coagulante, ndo se observou uma remocao significativa do
COD com o aumento da concentracdo, provavelmente devido ao pH néao estar
alcalino o suficiente (pH >10) para a formacdo do Fe(OH),, responsavel pelo efeito
coagulante, que ocorre quando o Fe®" precipita como hidréxido de ferro, capaz de
absorver anions devido a presenca de cargas elétricas em sua superficie.
Entretanto, para pH mais proximos ou menores que 7,0 as espécies predominantes
sdo Fe®" e Fe(OH)*, que ndo possuem a mesma caracteristica coagulante que o
Fe(OH), (RODRIGUES, MADEIRA & BOAVENTURA, 2013). Como o pH usado foi o
mais baixo na faixa de concentracdo de trabalho, que é descrita do trabalho de
AMOR e colaboradores (2015) como variando entre 8,0 a 11,0, a presenca do
Fe(OH), é reduzida em comparacdo com pH mais elevados.

No trabalho de AMOR e colaboradores (2015) que também aborda o
tratamento de lixiviados de aterro sanitario com coagulacdo combinada com
tratamento foto-Fenton, os resultados obtidos nos levaram a crer que 0s ensaios
com FeCl;.6H,O em pH 6 deveriam ter atingido bons resultados de remoc¢ao com
carga de 800 mg L™ de Fe**, o que nao foi observado nos experimentos conduzidos.
Possivelmente as diferencas na formacéao do lixiviado de ambos os trabalhos seja
responsavel pela diferenca de porcentagem de remocao observada. No mesmo
trabalho os pesquisadores também concluiram que os sais de Fe®*" e AI** sdo mais
eficientes pra remocao de COD para lixiviados de aterro sanitario, o0 que condiz com

0S N0ssos resultados obtidos.

Figura 33. Grafico em barras das concentracfes de COD obtidas na coagulacéo do
efluente bruto com diversos ions coagulantes.
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A Figura 34, pagina 111, mostra o comportamento da DQO em funcao
das diferentes concentracbes dos ions coagulantes estudados. Ao contrario do
observado pela analise do COD, neste caso houve uma baixa remocdo da DQO
dissolvida.

Para uma andlise mais detalhada deste comportamento foi analisado o
namero médio de oxidagdo de carbono (NMOC), que é a relagdo COD/DQO
(carbono organico dissolvido dividido pela demanda quimica de oxigénio). Esta
relacdo foi utilizada para avaliar com mais precisdo a remoc¢ao da MO. Uma baixa
razdo COD/DQO, geralmente, indica baixa concentragcdo de carbono orgéanico. A
presenca de heteroatomos tende a aumentar a polaridade de compostos organicos o
gue pode aumentar o numero de oxidacdo média do carbono, e consequentemente
aumenta a relacdo COD/DQO. A regra geral diz que quanto maior o niumero de
insaturacbes ou presenca de heteroatomos maior sera o NMOC o que tende a
baixar o valor da DQO (AQUINO, SILVA & CHERNICHARO, 2006). A alta remocao
de COD e baixa remocdo da DQO pode ser consequéncia da presenca de
substancias inorganicas que sao oxidadas também pelo dicromato de potassio
juntamente com a MO, visto que o COD n&o visualiza este tipo de oxidagao.

Vale destacar que, utilizando a concentracéo de 700 mg L™ de sulfato de
aluminio, obteve-se a maior remoc¢ao de DQO, atingindo cerca de 71% de remocéao
(barra apresentado de cor preta no grafico da Figura 34). Em contrapartida,
utilizando sulfato ferroso observou-se um aumento gradativo da concentracdo da
DQO conforme o aumento da concentracdo do ion coagulante que pode ser
explicado pelo aumento da matéria inorganica (sulfato ferroso) passivel de oxidagcao
por dicromato de potassio. Espécies inorganicas reduzidas como fons Fe®*, S%, Mn?*
sdo oxidadas também durante o teste de DQO (APHA, 1999) o que pode explicar o
aumento visto na Figura 34, uma vez que a concentracdo de ions metélicos
permanece em solucéo.

Utilizando cloreto férrico em pH ajustado para 3,0 foi possivel observar
uma diminuicdo na DQO conforme aumento da concentracdo do ion coagulante.
Estes resultados estdo proporcionais aos valores encontrados para o0
comportamento em relacdo ao COD observado na Figura 34. A remocao da turbidez
€ menos eficiente na regido de pH alcalino para sais férricos, onde os coldides
organicos sdo mais favoravelmente floculados em pH 4 — 4,5 (AMOKRANE, COMEL

& VERON, 1997), como os coloides organicos nao séao floculados, e esta € a carga
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organica removida durante a coagulagdo, o pH também influencia na remocéo de
COD e DQO. A influéncia do pH na coagulacdo quimica pode ser considerado o
balanco entre duas forcas competitivas: (i) ions H* e produtos de hidrélise metélica
competindo pela interacdo com ligantes organicos e (ii) ions HO™ e anions organicos
competindo pela interagdo com produtos de hidrolise metélica. Cloreto férrico como
coagulante, geralmente, tem sua eficiéncia melhor em pH 4,0 £0,4 para a remocao
de coldides orgéanicos ( AZIZ et al, 2007).

Figura 34. Grafico em barras das concentracdes de DQO obtidas na coagulacdo do
efluente bruto com diversos ions coagulantes.
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Levando em consideracdo a razdo entre a remoc¢ao da matéria organica e
a quantidade de coagulante usado, foram escolhidas 500 mg L™ de AI**, 400 mg L™
de Fe?*e 240 mg L™ de Fe* para serem usadas como concentracdes ideais
coagulantes para o pré-tratamento do lixiviado bruto, antes de serem tratadas pelos
POAs.

A tabela 12, pagina 113, mostra os resultados de caracterizacdo do
efluente bruto e apdés o processo de coagulacdo, utilizando as concentractes
escolhidas. Através dos resultados obtidos é possivel observar a alta taxa de
remocdo de DQO e COD pelo coagulante de AI**, cerca de 72% e 73%,
respectivamente. No entanto, a turbidez aumenta excessivamente quando utilizado

este coagulante, atingindo valor acima de 1000 NTU. Outro fato importante € o
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decaimento da razdo DBOs/DQO que é um parametro de biodegradabilidade. Se o
valor da razdo DBOs/DQO for 0,5 ou maior, o efluente pode ser considerado tratavel
por meios biolégicos, porém, se esta razdo se encontra abaixo de 0,3 este efluente
pode conter componentes toéxicos que impedem a degradacao biolégica da carga
organica do efluente (METCALF & EDDY, 2003).

Apesar da razdo DBOs/DQO demonstrar que o lixiviado estudado se
encontra na faixa de tratavel por meios bioldgicos, os ensaios de biodegradabilidade
anaerobio e aerobio, com resultados mostrados nos itens 5.2.3.2.1.1 e 5.2.3.2.1.2,
respectivamente, contradiz este valor de biodegradabilidade aparente do efluente
bruto. A mistura de caracteristicas de aterro novo, intermediario e maduro pode ser a
causadora desta discrepancia de resultados de biodegradabilidade. Mesmo com a
remocdo de DQO e COD apéds a coagulacdo, houve também uma diminuicdo da
DBOs, que causou a reducdo da biodegradabilidade. Esta reducdo foi mais
significativa nos coagulantes que continham sulfatos como contra-ion. Devido aos
valores de biodegradabilidade encontrados, faz-se necessaria a utilizacdo de um
tratamento avancado antes do envio para lagoas bioldgicas, visando o aumento da
biodegradabilidade para evitar a morte da populagéo de microrganismos. Portanto, o
tratamento preliminar com POAs é de suma importancia.

Apesar do coagulante sulfato de aluminio apresentar uma maior remogao
de COD e DQO, a biodegradabilidade foi extremamente baixa (DBOs/DQO = 0,05).
Em relacdo aos coagulantes baseados em ion de Fe, a utilizacdo de cloreto férrico
como coagulante se destaca em relagcdo ao sulfato ferroso, comprovado pela alta
remocdo de COD, DQO e DBOs (66%, 54% e 78%, respectivamente) o que fez com
gue a razdo DBOs/DQO, que foi de 0,26, apesar de ndo ser uma razao considerada
de amostra biodegradavel, fosse um resultado melhor do que os outros coagulantes.

Outro fator relevante para a escolha do cloreto férrico como coagulante foi
a remocéao da turbidez do efluente passando de 254 NTU para 70 NTU (Figura 32), o
qgue melhora as condi¢Bes para a realizacdo da reacdo de foto-Fenton ao contrario
ao sulfato de aluminio, que foi observado um grande aumento da turbidez, variando
do inicial de 254 NTU do lixiviado bruto para >1000 NTU.
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Tabela 12. Condic8es fisico-quimicas do lixiviado bruto e coagulado com 240 mg L™
de Fe®*, 500 mg L™ de A** e 400 mg L™ de Fe*".

Parametros BRUTO FeCl3 6H,0 Al3(S04)3.18H,0 FeS0,4.7H,0
DBOs (mg O, L™ 1909,6 404,8 47,6 190,5
DQO (mg O, L™ 3488,9 1579,8 972,2 2855,7

Condutividade (mScm™) 16,8 18,8 17,1 16,2

pH ~8,5 2,1 7,6 8,3

Turbidez (NTU) 254 70,8 >1000 97,8
COD (mg L™ 3268,5 11175 1544.4 2246,3

FTD (mg L™ - ~150 - ~ 40

DBOs/DQO 0,55 0,26 0,05 0,07

% biodegradabilidade

DGO - 52,72 70,90 14,53

5.2.2.1.1. Estudo da fotodegradacao do efluente em escala de

bancada apos a coagulacao.

Inicialmente teve-se como hip6tese que o lixiviado tratado com sulfato de
aluminio apresentaria uma maior taxa de degradacdo e mineralizacdo, devido a
maior remocao de cor (ver Figura 31A). No entanto, isto ndo foi observado porque a
solugcdo apresentava uma turbidez extremamente alta, inibindo assim a passagem
de luz no processo. A Figura 35, pagina 114, apresenta os resultados referentes aos
ensaios do efluente tratado com sulfato de aluminio. Para a fotodegradacéo
utilizando o processo tipo foto-Fenton com e sem auxiliar organico, foi utilizado a
concentracdo de 100 mg L™ de Fe**, H,0, = 50 — 250 mg L™ e proporcdo de AOX
1:6, conforme melhores condi¢cdes obtidas no estudo para o AH (item 5.1.2). O fato
de usarmos uma concentracdo de 100 mg L™ de FTD é para comparacdo com a
concentracdo encontrada em solugéo apods a coagulacéo utilizando Fe (lII).

Através dos resultados de COD mostrados na Figura 35A, verifica-se uma
drastica queda do COD antes do inicio do experimento para o processo foto-Fenton.
Este fato se deve a precipitacdo da MO pelo abaixamento do pH (3,0+0,3). No
experimento tipo foto-Fenton, em que tem a presenga de AOx nao ocorreu a

precipitacdo por ser um experimento realizado a um pH préoximo do neutro (7,0+0,3).
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Analisando estes dados, observa-se que ndo houve redugcao da MO. A presenca do
FTD foi monitorada ao longo do experimento (Figura 35C).

Figura 35. Comparativo entre técnicas para o lixiviado coagulado com 500 mg L™ de
Alx(S04)3.18H,0. [FTD] = 100 mg L™; [H,0,] = 50 — 250 mg L™,

—il—Fotolise
—@— tipo Foto Fenton
—&— tipo Foto Fenton_AOx

©

o

o
1

COD (mg L")

300

FTD (mg L")

60 -
50 rd L]

40

30

20 -

e >

Cc

H,0, cons. (mmol L")
>

10 -

-30 0 ' 30 60 90 I 150 . 150 ' 1i|30
Tempo (min)



115

Na Figura 36, pagina 116, sdo apresentados os dados referentes aos
ensaios de fotodegradacao do efluente coagulado com sulfato ferroso. Observa-se
que o tratamento tipo foto-Fenton, em que o pH néo foi ajustado mantendo-se em
cerca de 7,90, nédo foi eficiente. Este comportamento pode ser verificado na Figura
36A. Foi possivel manter o pH proximo ao pH original do efluente devido a presenca
do complexante organico, que permite trabalhar nesta faixa de pH. Entretanto, a
impossibilidade da formacéo de complexo entre o AOx e Fe?" e a provavel formacéo
de Fe(OH),, necessaria para 0 processo de coagulacdo, comprometeu o
desenvolvimento da reacdo de foto-Fenton, ou seja, ndo houve reducéo significativa
do COD. Verifica-se através dos resultados descritos na Figura 36C que o consumo
de H,0O, na reacdao tipo foto-Fenton foi muito maior que o consumo na reacéo foto-
Fenton, mesmo ndo removendo a carga organica presente. Isto indica que houve a
recombinacdo dos radicais HO’, como demostrado pelas equacdes 15-17 na pagina
82, item 5.1.2.1. A presenca de fons sulfato diminui a fotoconversdo de Fe** a Fe®'
principalmente a pH 3,0 que é o pH de trabalho da reacéo foto-Fenton, devido a sua
complexacdo com ambos os cétions formando FeSO, e FeSO,, respectivamente.
As concentragbes de sulfato ndo precisam ser necessariamente altas para que
ocorra a inibicdo da etapa fotoquimica da reacao de foto-Fenton. Os sulfatos, em pH
3,0, também agem como sequestrantes do radical HO', que contribui para inibicdo
da reacdo de foto-Fenton (MACHULEK et al, 2009). A soma da concentracdo de
sulfatos presente em solucédo pela adicdo de FeSO,4.7H,O para utilizagdo como
coagulante com a concentracdo de H,SO, que foi adicionada para o ajuste do pH
inicial da amostra até pH 3,0 £0,3, necessario para que ocorresse 0 processo foto-
Fenton, agiu como uma cooperacdo entre fatores que contribuiu para a baixa

mineralizacdo da MO do efluente apos o tratamento.
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Figura 36. Comparacéo dos meétodos para tratamento do lixiviado coagulado com
400 mg L™ de FeS0,4.7H,0. [FTD] = + 100 mg L™*; [H,0,] = 50 — 250 mg L™
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Na Figura 37, pagina 117, sdo apresentados os resultados de tratamento
do efluente coagulado com cloreto férrico. A Figura 37A mostra o decaimento do
COD. E vélido ressaltar que o comportamento de reducdo de COD é similar ao
observado nos experimentos realizados com amostra de AH preparados em H,O
destilada, mostrado no item 5.1.2. Na Figura 37A é possivel observar um aumento
na carga organica na reacdo de tipo foto-Fenton e isto se deve a adicdo do
complexante AOx. Para a reacdo de foto-Fenton verifica-se uma queda inicial do
COD devido a precipitagdo inicial da matéria organica presente com o Fe(lll). Esta

precipitacdo ocorreu pelo fato da mudanca do pH que inicialmente se encontrava a
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2,4 devido a coagulacao e foi ajustado para 3,0 £ 0,2 para inicio da reacdo. Apéos
adicao do H,0, houve novamente uma pequena redugao do COD, cerca de 10%. No
final do processo obteve-se cerca de 56% de remocao de COD. O consumo de H,0,
foi maior na reacdo tipo foto-Fenton em comparacdo a reacdo tipo foto-Fenton
auxiliada por AOx(Figura 37C), devido a maior quantidade de radicais HO que
levaram a uma maior remoc¢édo de COD, como verificado na Figura 37A. Isto € uma
vantagem para o processo, pois ndo necessita de um auxiliar organico que aumenta

a MO e os custos do processo.

Figura 37. Comparacéo dos métodos para o tratamento do lixiviado coagulado com
240 mg L™ de FeCls.6H,0. [FTD] = + 150 mg L™*; [H,0,] = 50 — 250 mg L™.
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A Figura 38, mostra uma comparacao entre os métodos que foram mais
eficientes para a degradacdo do lixiviado pré-tratado com os diferentes coagulantes
estudados. Analisando os resultados, observou-se que utilizando Fe(ll) e Al(lll) como
coagulantes, uma queda brusca do COD foi encontrada antes do inicio da
fotodegradacé@o. Apds o inicio da reagdo de foto-Fenton, onde houve adigdo de
Fe(lll), como fonte de ferro da reacéo tipo foto-Fenton, para o lixiviado tratado com
Al(I1), ndo foi observada remocédo do COD. A Unica reducdo que se observou foi

referente ao COD precipitado pela acdo da diminuicdo do pH, podendo levar a uma

interpretac&o errénea dos resultados.

Figura 38. Comparagédo normalizada da mineralizagéo do efluente gerado pela
coagulacéo do lixiviado bruto com diferentes coagulantes, tratado por foto Fenton.
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Para melhor visualizagdo da comparacdo entre os métodos foi construido
um grafico de barras dos trés coagulantes e seus trés métodos de pds-tratamento,
que esta demonstrado pela Figura 39. E possivel observar que a porcentagem de
mineralizacao do lixiviado foi realmente maior utilizando a metodologia foto-Fenton

somada & coagulac&o prévia com 240 mg L™ de Fe(lll) proveniente de FeCls.6H,0.

Figura 39. Comparac¢édo de métodos de oxidacdo avancada e coagulantes.
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A Figura 40, pagina 120, indica a taxa de mineralizacdo real em
comparacdo com a precipitacdo do material organico que ocorreu durante o
tratamento foto-Fenton e tipo foto-Fenton nas amostras pré-tratadas com Al(lll) e
Fe(ll). O Fe(lll) ndo foi considerado nesta comparacao, pois ja se encontrava a pH
baixo desde sua coagulacao.

Analisando o gréfico da Figura 38A verifica-se que a utilizagdo de cloreto
férrico foi a mais vantajosa em relacdo aos demais coagulantes, pois se observa
uma reducédo de COD ap0és o inicio da reacéo foto-Fenton, que foi gradativa durante
todo o tempo reacional. Isto demonstra que a MO foi mineralizada e nao precipitada
COmMO Nnos casos anteriores. Este comportamento fica mais claro na Figura 40 que
compara a mineralizacdo da MO e a precipitacdo da mesma por influéncia do pH.
Analisando esta figura observa-se que aproximadamente 70% da MO foi
mineralizada utilizando como ion coagulante o Fe(lll), em contrapartida utilizando os
demais ions coagulantes, Fe(ll) e Al(Ill), a mineralizag&o foi inferior a 15%, ou seja,
quase 1/5 da mineralizacdo obtida com cloreto férrico o qual foi utilizado em uma

guantidade menor do que os demais coagulantes.



120

Figura 40. Comparacéo entre a remocao de matéria organica por precipitacao ou
mineralizacdo no estudo da reacéo foto-Fenton com lixiviado pré-tratado com 500
mg L™ de AI"3, 400 mg L™ de Fe?* e 240 mg L™ de Fe**

mm % precipitado == % mineralizado
Fe (ll)

Al (1)

Fe (Ill)

5.2.3. Estudo utilizando reator solar em escala piloto

Apos escolhido o coagulante com melhor resposta de remocéo de COD,
foram realizados experimentos em escala piloto com radiacdo solar. Os
experimentos foram realizados no final do més de setembro e inicio de outubro de
2016, sendo estes realizados em trés dias diferentes com condicBes climaticas
semelhantes, dias sem nuvens e no mesmo horario, entre 11:00 horas €15:00 horas,
com periodo de reacéo total de 180 min.

Os experimentos realizados foram: (i) com o lixiviado bruto pelo processo
tipo foto-Fenton (TFF_B); (i) com o lixiviado bruto pelo processo tipo foto-Fenton
com AOx como complexante (TFFAOx_B); e (iii) com o lixiviado previamente
coagulado com 240 mg L™* de Fe* proveniente do cloreto férrico, tratado pelo
processo tipo foto-Fenton (TFF_C).

A Figura 41A, péagina 121, mostra a remo¢do de COD dos diferentes
experimentos em relagcdo ao tempo, com as respectivas intensidades de radiacao
meédia, coletadas ao longo dos experimentos, mostradas nas respectivas legendas.
Observa-se que a variacdo de radiacdo média obtida se deve ao fato da radiacéo
solar natural que variar nos diferentes dias, mesmo que as condi¢ées sejam as mais
préximas possiveis.

Como observado nos experimentos em escala de bancada o ajuste do pH
para inicio da reacdao tipo foto-Fenton é responsavel pela remocéo de parte da MO,
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este mesmo comportamento foi observado nos experimentos TFF_B e TFFAOx_B.
Ja para o experimento TFF_C a precipitacdo da MO ndo foi observada, pois o
lixiviado pré-tratado se encontrava em pH baixo (3,0 £ 0,3).

Analisando os resultados da Figura 41 A e C verifica-se que as reacdes
do tipo foto-Fenton tanto no lixiviado bruto (TFF_B) como no lixiviado apds o pré-
tratamento com coagulante (TFF_C), a remocédo de COD foi semelhante, inclusive
no consumo de H,0O,. Para fins de comparacdo, nos experimentos com efluente
bruto utilizou-se 100 mg L™ de Fe(lll), pois esta foi a concentracdo média que
permaneceu em solucdo ap6s a coagulacdo do lixiviado com 240 mg L™ de Fe(lll)

proveniente do cloreto férrico.

Figura 41. Comparagéao entre resultados dos experimentos em reator de escala
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Comparando os processos, verifica-se que no final do experimento a
remogéo de MO para o processo TFF_B e TFF_C foi praticamente igual. Deste
modo, ndo é necessaria a etapa preliminar de coagulacdo, que elimina gastos
energéticos e de materiais. Comparando as técnicas de degradacdo aplicadas ao
efluente bruto, observou-se que com a utilizacdo de AOx néo teve uma melhora no
desempenho do processo, através dos resultados apresentados na Figura 41B,
encontrou-se que a remocdo de COD no final foi de 80% menor até do que o
experimento realizado sem o auxiliar organico, que obteve 86% de remocao total de
COD.

Por estes fatores, o processo TFF_B foi considerado como o melhor
tratamento, além de utilizar menor quantidade de reagentes possui também um
menor numero de etapas. Deste modo, este processo é considerado viavel para um
tratamento preliminar do lixiviado, pois utiliza pouca quantidade de reagentes e
radiacdo solar como fonte de luz, diminuindo os custos energéticos, por esta ser

uma fonte renovavel e gratuita de energia.
5.2.3.1. Testes bioldgicos
5.2.3.1.1. Testes de biodegradabilidade anaerdbio e aerdbio
5.2.3.1.1.1. Teste de Atividade Metanogénica Especifica (AME)

A Tabela 13, pagina 123, mostra as diluicdes feitas e a quantidade de
in6culo calculada para cada teste.

Esta quantidade de in6culo foi baseada em estudos de BERTOLINO e
colaboradores (2008) e AQUINO e colaboradores (2007). O calculo leva em
consideracdo a DQO e a quantidade de sélidos volateis totais (SVT) por grama do
lodo. Para isto, foi determinada a quantidade de sélidos por grama do lodo,
encontrando um valor de 0,030 g SVT g'1|0d0. Depois de encontrado o valor de
massa de SVT foi utilizada a equacéo 18 pra calcular a massa de indculo necessaria
pra cada experimento.

_ (10do:DQO X V(L) X DQOumostra)/1000 (18)

Minéculo = SVT E.D
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Esta equacao relaciona a razao escolhida de lodo/DQO (2:1), o volume de
amostra, a DQO inicial da amostra, o valor de SVT e o fator de diluicdo (FD) utilizado

no experimento.

Tabela 13. DQO e diluicdo das amostras e massa de lodo adicionada para o teste

Amostra __ DQO (mg O, LY AF'\gtEdr de diluicao Moae (9)
BRUTO 2833.95 10 3,78
TFE B 265,68 1 3,54

TEFAOX-B 1239,85 5 3,30
COAG 531,37 2 3,54
TFE C 531,37 2 3,54

O resultado da Atividade Metanogénica Especifica (AME) pode ser analisado
de duas maneiras: (i) a geracdo de metano pela matéria digerida pelo lodo e (ii) a
remocdo de DQO do efluente inicial resultante da digestdo da MO biodegradavel
pelo lodo. Neste trabalho a remocao de DQO foi o resultado a ser acompanhado,
pois o foco do trabalho foi analisar a remogcdo da MO e o aumento da
biodegradabilidade.

A Figura 42, pagina 124, apresenta os resultados dos ensaios de AME
relativos a DQO. Analisando os dados obtidos verifica-se que os efluentes tratados
por foto-Fenton (TFF_B e TFF_C) tiveram a remocao total da DQO, enquanto os
outros obtiveram apenas remocéao parcial (TFFAOx_B = 48,25% e COAG = 34,37%).
No oitavo dia de tratamento para as amostras tratadas verificou-se o pico de
remocao maxima de DQO e apds isso 0 aumento gradativo da DQO com o passar
dos dias, causado provavelmente pela inativacdo do lodo por contato com os
efluentes. Para o efluente bruto a remocéo foi muito baixa e também houve a
inativacdo da populagcdo metanogénica, que iniciou-se no quinto dia também
acompanhada de aumento na DQO, comprovando a necessidade do tratamento
prévio do lixiviado antes do envio para as lagoas de tratamento biolégicos

anaeroébicos.
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Figura 42. Comparacéo da biodegradabilidade final do efluente tratado por diversas
metodologias por teste de Atividade Metanogénica Especifica.
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5.2.3.1.1.2. Teste de Zahn Wellens

Através do ensaio de Zahn Wellens, amostras com resultados acima de 70%
sdo consideradas biodegradaveis. Os resultados deste ensaio estdo apresentados
na Figura 43.

Na Figura 43, pagina 125, a linha pontilhada indica o patamar de separacéo
entre biodegradavel e ndo-biodegradavel. Analisando estes dados observa-se que
apenas as amostras tratadas com foto-Fenton (TFF_B e TFF_C) e o padrdo de
referéncia se encontram acima da linha pontilhada. Isto demonstra que o0 método
foto-Fenton é o mais viavel para o tratamento aerébio, tanto para o efluente bruto,

como para o pré-tratado por coagulacéao.
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Figura 43. Comparacéo da biodegradabilidade final do efluente tratado por diversas
metodologias por teste aerébio Zahn Wellens.
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5.2.3.1.2.  Ecotoxicidade aguda

5.2.3.1.2.1. Teste com Lactuca Sativa

Estes ensaios foram realizados com lixiviado bruto e ap6s os diversos
tratamentos estudados. A partir do tratamento dos dados referentes as medicbes
das radiculas e cauliculas foram gerados os graficos para cada processo e estao
apresentados na Figura 44, pagina 126. O parametro analisado foi o ICsp, OuU seja,
concentracdo inibitéria do crescimento médio dos individuos de amostragem. Para
melhor comparacéo dos resultados em relacdo a concentracao e tipo de tratamento
realizado, os resultados foram plotados em porcentagem de crescimento por
concentragéo de efluente final. A linha pontilhada na Figura 44 corresponde a linha
média do controle a partir de onde pode-se verificar a supressdo ou nao do

crecimento da L. sativa.
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Figura 44. Porcentagem de crescimento da Lactuca sativa nos diversos tratamentos
de acordo com a concentragao do efluente.
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Na parte da Figura 44 correspondente a concentracdo de 100% (v/v), ou
seja, o efluente sem qualquer diluicdo verificou-se que ndo ocorreu germinacao das
sementes, independente do processo de tratamento analisado. Foi possivel observar
também que até a concentracdo de 50% todos os efluente suprimiram o crescimento
da L.sativa, que sé ultrapassou a linha média do controle quando as diluicdes do
efluente passaram para 25%, e mesmo assim, apenas o tratamento tipo foto-Fenton
em efluente bruto (TFF_B) produziu resultados acima da linha pontilhada.

Observou-se que a menor taxa de germinacgéo/crescimento foi obtida para
os processos onde o efluente foi somente coagulado (COAG), onde em nenhuma
das concentracdes testadas os resultados foram superiores a média do controle, o
gue indica supressao do crescimento em todos 0s casos.

ApoOs o tratamento do efluente pelo processo tipo foto-Fenton com cloreto
férrico como coagulante (TFF_B), a porcentagem de crescimento foi
significativamente maior, pois houve germinacdo das sementes das amostras
diluidas em 50% e em baixas concentra¢gfes atingiu resultados de crescimento muito
semelhantes ao controle, ou seja, que de certa forma o efluente teve uma influéncia

positiva no crescimento da Lactuca Sativa.
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Ja na comparacdo do efluente bruto tratado com o processo tipo foto-
Fenton (TFF_B) e tipo foto-Fenton com AOx (TFFAOx_B) foi observado uma
melhora na porcentagem de crescimento dos brotos de alface em relacdo ao
efluente bruto em ambos os tratamentos. Ao comparar os dois tratamentos pode-se
observar que o tratamento tipo foto-Fenton sem auxiliar organico apresentou uma
menor inibicdo do crescimento das sementes de alface em comparacao ao tipo foto-
Fenton com AOx em que nas concentracoes de 50 e 25% ficaram abaixo da linha
média do controle, caracterizando uma maior toxicidade da amostras nestas
concentracoes.

Os resultados do efluente bruto tratado com o processo tipo foto-Fenton
com AOx (TFFAOx_B) e do efluente coagulado tratado com tipo foto-Fenton(TFF_C)
foram semelhantes, porém quando comparou-se ambos 0s processos tipo foto-
Fenton (TFF_B e TFF_C) notou-se que a pré-coagulacao do efluente ndo era uma
etapa necesséria, pois o tratamento direto do efluente bruto por processo tipo foto-

Fenton gerou resultados melhores de crescimento.

5.2.3.1.2.2. Teste com Allium cepa

Inicialmente realizou-se apenas o teste com a A. cepa com os efluentes
finais concentrados, porém os resultados gerados ndo foram interessantes para a
comparacao da toxicidade aguda dos processos estudados. Ensaios com efluentes
diluidos para concentracdo 50% (v/v) foram realizados e a partir dos resultados,
mostrados na figura 45, pode-se compara a toxicidade aguda dos efluentes para a
A. cepa.

Figura 45. Ecotoxicidade aguda em Allium cepa.
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Na Figura 45, pagina 127, foi possivel observar que apenas o efluente
bruto inibiu o crescimento das raizes de A. cepa. A inibigdo do crescimento foi
novamente demonstrada pela linhapontilhada em 50, correspondente a media do
controle. Foi possivel observar a total inibicdo com efluente concentrado, que levou
aos testes em 50%. Os tratamentos por processo tipo foto-Fenton, tanto bruto
guanto coagulado, foram os que se sobressairam em relacdo a porcentagem de

crescimento, atigindo, respectivamente, 83 e 78% de crescimento.

5.2.3.1.2.3. Teste com Artemia salina

A leitura dos resultados gerados nos testes de Artemia salina foi exposta
de duas maneiras: Porcentagem de organismos vivos ou mortos (Figura 46) e
porcentagem de mortalidade pela concentracéo do efluente (Figura 47, pagina 129).

Na Figura 46, foi possivel observar que todos os tratamentos reduziram a
porcentagem de individuos mortos em relacdo ao efluente bruto. Apesar da
porcentagem de individuos mortos para dois conjuntos de experimentos
(TFF_B/COAG e TFFAOx B/TFF_C) serem iguais, foi possivel diferenciar os
resultados através dos valores de LCsy que se mostraram muito diferentes no caso
do par TFF_B/COAG, sendo praticamente o dobro, mas néo tao diferente em se
tratando do par TFFAOx_B/TFF_C.

Figura 46. Ecotoxicidade aguda em Artemia salina.
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Estes valores possuiram essas discrepancias devido a Figura 46 ter os
dados gerados a partir da soma de todos os individuos em todas as concentracdes
para cada efluente final testado.

A Figura 47 mostra os dados para as diferentes concentracdes, onde
pode-se observar a diferenca significativa no perfil de mortalidade entre os pares
TFF_B/COAG (linha vermelha e verde, respectivamente) e TFFAOx_B/TFF_C (linha
azul e laranja, respectivamente).

Podemos que toda a semelhanca do par TFFAOx_B/TFF_C se manteve
na mudanca de exposicdo dos dados, mas o0 mesmo ndo se pode dizer do par
TFF_B/COAG, que notamos de onde vem os resultados tao diferentes de ICsy.

Figura 47. Mortalidade dos organismos conforme aumento da concentracao de

efluente.
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Outra forma de expor os valores de ICsy € a utilizagcdo das Unidades
Toxicas (UT). Utilizando a equacdo 19 foi realizada a conversao para UT
(PERSOONE, 2003).

1 (19)
UT = (@) X 100

A tabela 14 sumariza os valores de UT e a toxicidade aguda correspondente a eles.
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Tabela 14. Sistema de classificacdo de perigo para detritos descartados no
ambiente aquatico.

uT Toxicidade

<0,4 Classe | Sem toxicidade aguda
04<UT<1 Classe Il Toxicidade ligeiramente aguda
1<UT<10 Classe Il Toxicidade aguda

10 < UT <100 Classe IV Toxicidade aguda alta

UT > 100 Classe V Toxicidade aguda muito alta

Fonte: adaptado de PERSOONE et al, 2003

Utilizando esta classificacdo foi possivel analisar os resultados mostrados
na tabela 15, onde foi possivel observar que todos os valores de UT se econtram
dentro da faixa de toxicidade aguda, apesar de os valores para os efluentes tratados
por tipo foto-Fenton e auxiliado por AOx se encontrarem proximo do limiar entre
toxicidade aguda e ligeiramente aguda. Através dos resultados em UT também foi
possivel notar a grande diferenca nos valores de toxicidade de todos os tratamentos
em relacdo ao efluente bruto, notando que a coagulacéo por si s6 havia reduzido as
UT pela metade, e os tratamentos foram extremamente eficientes, reduzindo os

valores de UT para valores proximos dos valores de baixa toxicidade aguda.

Tabela 15. Valores de ICso € UT para os efluentes finais.

EFLUENTE  LCso (%V/Vv) uT
BRUTO 14,65 6,8
TFF_ B 68,55 1,5

TFFAOx_B 67,2 1,5
COAG 31,3 3,2
TFF_C 71,17 1,4

A Figura 48, pagina 131, reune todos os testes de ecotoxicidade aguda
realizados para comparacéo dos resultados em efluente puro (100%) e 50% (v/v).
Nesta figura foi possivel observar a maior sensibilidade dos testes com Lactuca
sativa para o lixiviado. Os testes com a Artemia salina também foram bastante
sensiveis, porém em concentracdes de 50% apresentaram melhores resultados em
porcentagem de organismos vivos. O organismo que se provou mais resistente ao
lixiviado em todos os casos de tratamento foi a Allium cepa, que apresentou

resultados, mesmo que de supressao de crescimento, em todas as concentracdes
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estudadas, coisa que ndo aconteceu para a L. sativa, visto que ndo houve

germinacdo em nenhum dos casos para os efluentes concentrados.

Figura 48. Comparacéao entre metodologias de ecotoxicidade aguda.

I Allium cepa 100% I Allium cepa 50%
1 00 — Lactuca sativa 100% WM Lactuca sativa 50%
Artemia salina 100% M Artemia salina 50%

80

°60
o~

40

20

BRUTO TFF_B TFFAOx_B COAG TFF_C CONTROLE

O conjunto geral dos testes de ecotoxicidade aguda mostrou que o0s
efluentes, bruto ou coagulado, tratados com processos tipo foto-Fenton sdo os mais
eficientes para melhorar a toxicidade do lixiviado derivado de aterro sanitario. Fato
corroborado também pelos testes de biodegradabilidade, que também acusaram os
efluentes tratados com processos tipo foto-Fenton como biodegradavel dentro das

especificacdes requeridas pelos testes.
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6. CONCLUSAO

O AH por ser uma substancia com caracteristicas mais proeminentes
dentre as existentes na matriz complexa do lixiviado, foi escolhido como um padréo
sintético para estudos prévios a aplicacdo de metodologias avancadas em um
efluente real a fim de obter uma ideia de como seria 0 comportamento do mesmo . O
processo foto-Fenton foi capaz de mineralizar totalmente os AH. As condicfes
6timas foram: [AH] = 100 mg.L™, [Fe®'] = 40 mg L%, razdo Fe**/AOx = 1:6, T = 30°C,
pH = 2,8 e | = 41,3 W m™ para os estudos em escala laboratorial. Ainda durante os
testes em laboratorio foi possivel concluir que uma maior intensidade de radiagéo é
o melhor para um processo mais rapido, que € essencial para implantagdo em maior
escala. A presenca de AOx agiu como uma barreira para o estudo das diversas
temperaturas, porém, ndo foi uma desvantagem para o processo. O controle do pH
se mostrou necesséario e pH mais elevados dificultam o controle e exigem maior
gasto de materiais para estabilidade do valor durante o experimento. A cor do AH
influencia negativamente os experimentos por barrar a entrada da luz no centro do
reator, 0 que confirma que em amostras reais o tempo de irradiacdo devera ser
estendido para aumentar a taxa de degradacéo. A transposicdo das variaveis tidas
como O6timas para os ensaios em laboratério foi bem sucedida chegando a 92% de
remocdo de COD. No ensaio piloto, tendo pequena variacdo apenas na forma de
coleta das aliquotas. O teste de biodegradabilidade mostrou que em torno de 12 kJ
L™ de energia incidida durante o processo, com consumo de 18 mmol L™ de H,0,
foi suficiente para reduzir o COD (53 mg/L) no efluente e levar a biodegradabilidade
para aproximadamente 87%, que € um nivel conveniente para tratamento biologico
posterior. Com estes resultados e mais dados da literatura foi possivel realizar a
proxima fase do trabalho, que foi o tratamento do lixiviado bruto derivado de aterro
sanitario.

Estudos com lixiviados sdo foco de varias pesquisas, porém, a
diversidade de caracteristicas entre um local e outro faz com que o estudo do
lixiviado gerado por um aterro local seja interessante do ponto de vista académico e
industrial. N&o foi possivel encaixar em apenas uma caracteristica o lixiviado do
Aterro Sanitario Municipal de Campo Grande — MS devido a mistura do lixiviado

novo com o lixiviado maduro proveniente do antigo lixdo. Os estudos de coagulagéao
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realizados para remocdo de cor, COD e DQO foram realizados com trés
coagulantes: Aly(S0y4)3.18H,0, FeS04.7H,O e FeCl3.6H,O (pH 3,0 e 6,0) em
diversas concentracdes onde foram escolhidas a partir das porcentagens de
remocao de COD de 52,7%, 31% e 65,8% para as concentra¢fes de 500, 400 e 240
mg L™* (pH = 3,0), respectivamente para os ensaios fotoquimicos de bancada. As
condicbes consideradas melhores de tratamento foram: [Fe(lll)] = 240 mg L™ de
coagulante, que gerava uma concentracdo de FTD = + 100 mg L™, com [H,0,] = 50
—250mg L e | = 54 W m™, sem controle de temperatura e pH mantido a 3,0+ 0,3,
em que o coagulante com fon Fe®*" com concentracdo de 240 mg L™ foi escolhido
como ideal. Os ensaios com lixiviado no reator solar em escala piloto seguiram o
perfil de reacdo das amostras de efluente sintético e foram realizados com o efluente
em estado bruto e apdés o pré-tratamento por coagulacdo. As condicdes
consideradas 6timas foram: [Fe®'] = 100 mg L™, pH = 2,8 e | = 936,27 W.m™
(irradiagcéo global e ndo somente UV). Os testes de biodegradabilidade mostraram
gue o tratamento por método tipo foto-Fenton foi efetivo tanto no efluente tratado
guanto no efluente coagulado com Fe(lll), atingindo 100% de remocédo de COD e
DQO por ensaios anaerébios (AME) e aerdbios (Zahn Wellens) o que infere 100%
de biodegradabilidade para estas amostras. Os testes de ecotoxicidade aguda
também mostraram que quando tratados com método tipo foto-Fenton ambos os
efluentes (bruto e coagulado) tem uma reducédo significativa na toxicidade final. Os
resultados semelhantes dos efluentes tratados com e sem o processo de
coagulacao mostrou que a etapa de coagulacdo do efluente é um passo que pode
ser evitado, embutindo assim menor custo e gasto energético no processo, que pode
ser tratado apenas com o processo fotoquimico e este pode ser considerado uma
boa alternativa para o pré-tratamento do lixiviado que é enviado para tratamento em
conjunto com o esgoto doméstico comum.

Através dos dados obtidos, mostra que a implantacdo de tratamento de
um sistema em escala semi-industrial € promissora, sendo necessarios estudos
complementares a fim de avaliar o custo econdmico. Pesquisas realizadas em
paises como Portugal e Espanha ja mostram que € possivel a utilizagcdo de
metodologias avancadas para o tratamento de aguas, inclusive para o reuso, como é
0 caso de Barcelona e Alicante, onde se utiliza fotocatdlise com o0zbénio no

tratamento de agua destinada ao consumo da populacao geral.
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8. ANEXOS

Figura 49. Planilha para armazenamento e tratamento de dados.
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Figura 50. Tabela F (5% de signficancia)
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Tabela 16. Tabela teste de tukey (5% de significancia)

155

GLRes Nimero de grupos no tratamento

2 3 4 5 6 7 8 9 10

5 3,64 46 522 567 6,03 633 658 6,8 6,99
6 3,46 434 49 53 563 59 6,12 6,32 6,49
7 3,34 416 4,68 506 536 561 5,82 6 6,16
8 3,26 404 453 489 517 54 56 577 5,92
9 3,2 3,95 441 4,76 502 524 543 559 574
10 3,15 3,88 433 465 491 512 53 546 5,6
11 3,11 3,82 426 457 482 503 52 535 549
12 3,08 3,77 42 451 475 495 512 5,27 5,39
13 3,06 3,73 415 445 469 488 5,05 519 5,32
14 3,03 3,7 411 441 464 483 499 513 5,25
15 3,01 3,67 408 437 459 478 494 5,08 5,2
16 3 3,65 405 433 456 474 49 503 515
17 2,98 3,63 402 43 452 47 486 499 511
18 2,97 3,61 4 428 4,49 4,67 4,82 496 5,07
19 2,96 3,59 398 425 447 4,65 4,79 492 504
20 2,95 358 396 423 445 462 4,77 49 501
24 2,92 353 39 4,17 437 454 468 481 492
30 2,89 3,49 385 41 43 446 46 4,72 4,82
40 2,86 3,44 3,79 4,04 423 439 452 4,63 4,73
120 2,8 3,36 3,68 3,92 41 424 436 4,47 456
>120 2,77 3,31 363 3,8 4,03 4,17 429 4,39 447
3,64 4,12 44 46 4,76 488 499 5,08 5,16




