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RESUMO

Este trabalho avalia o uso de uma unidade piloto de dupla e tripla filtragdo, composta
por filtro de pedregulho de escoamento ascendente, filtro rdpido de escoamento
descendente de areia e filtro de escoamento descendente composto de carvao ativado
e/ou zedlita (clinoptilolita) para pds - tratamento de efluente de reator anaerébio. Como
etapa preliminar a dupla e tripla filtracdo utilizou-se a coagulacao/decantacdo, com o
objetivo de auxiliar a remocéo de solidos suspensos totais (SST) e Turbidez, o que
diminuiu a sobrecarga nos filtros. Nesta etapa foram utilizadas as concentracdes de
20; 50 e 80 mg/L de cloreto férrico, para verificar a possibilidade de diminuir o uso de
coagulante. ApGs os ensaios de tratamento, a eficiéncia do sistema foi avaliada por
meio de carreiras de filtracdo e, posteriormente caracterizagdo por ensaios fisico-
guimicos e microbioldgicos. Em todos os tratamentos feitos na unidade piloto a
concentragcdo dos solidos em suspensdo manteve-se < 1,0 mg/L, o que refletiu em
reducdes superiores a 99% de turbidez. A tripla filtracdo com carvao ativado (TFca)
removeu a demanda quimica de oxigénio (DQO), demanda bioldgica de oxigénio
(DBO) e carbono orgéanico dissolvido (COD) acima de 95%. A tripla filtracdo com
clinoptilolita foi mais eficiente em remover nitrogénio total e nitrogénio amoniacal
acima de 99%. As concentracdes de ions metalicos foram significativamente menores
no tratamento por tripla filtragdo com carvéo ativado Cu (99%), Mn (94%), Cd (99%),
Cr (98%) e Ni (98) e no tratamento por tripla filtragcdo com clinoptilolita (TFc) Al (91%),
Cu (97%), Cd (99%), Cr (99%) e Ni (98%). As concentracdes de nitrogénio amoniacal
em relacdo aos tratamentos de efluente de reator anaerobio (69,0 mg/L); dupla
filtracdo (44,0 mg/L) e TFca (46,6 mg/L) e TFc (0,33 mg/L) podem ser um fator
limitante para o desenvolvimento de embrides e larvas durante os testes de
ecotoxicidade, visto que apenas a TFc ndo apresentou toxicidade. Os tratamentos
com a presenca do oxidante acido peracético (APA) e hipoclorito de calcio
demonstraram elevada desinfec¢cédo do efluente, ndo sendo verificado a atividade de
indicadores fecais (E. coli e coliformes totais). Considerando as possibilidades de
reuso, o efluente de reator anaerdbio pés-tratado por dupla e tripla filtracdo pode ser
utilizado na irrigacdo paisagistica, combate ao fogo, descarga de vasos sanitarios,
criagcdo e manutencao de corpos de agua, reutilizagcdes em sistemas de resfriamento
industrial, cultivos de alimentos em geral e potaveis indiretas. De acordo com 0s
resultados das carreiras de filtragdo, aproximadamente 91% do efluente filtrado pode
ser reaproveitado ap6s o tratamento. Estudo realizado com a determinacdo dos
parametros da Portaria de Consolidacgdo n° 5, de 28 de setembro de 2017, anexo 7 e
10, mostrou que o efluente pos-tratado por meio de tripla filtracdo utilizando filtro misto
de carvao ativado/clinoptilolita atende os critérios de potabilidade da agua.

Palavras-chave: Efluente doméstico. Dupla Filtracdo. Tripla Filtracdo. Acido
Peracético. Cloro livre.



ABSTRACT

This work evaluates the use of a double and triple filtration pilot unit, consisting of an
upflow gravel filter, a fast downstream sand filter and a downward filter composed of
activated carbon and / or zeolite (clinoptilolite) for post - effluent treatment from
anaerobic reactor. As a preliminary step to double and triple filtration, coagulation /
settling used, with the objective of assisting the removal of total suspended solids
(TSS) and Turbidity, which reduced the filter overhead. In this stage, concentrations of
20 were used; 50 and 80 mg / L of ferric chloride, to check the possibility of reducing
the use of coagulant. After the treatment tests, the efficiency of the system was
evaluated by means of filtration careers and, subsequently, characterized by physical-
chemical and microbiological tests. In all treatments carried out in the pilot unit, the
concentration of suspended solids remained <1.0 mg / L, which reflected reductions
greater than 99% in turbidity. The triple filtration with activated carbon (TFac) removed
the chemical oxygen demand (COD), biological oxygen demand (BOD) and dissolved
organic carbon (COD) above 95%. Triple filtration with clinoptilolite (TFc) was more
efficient in removing total nitrogen and ammonia nitrogen above 99%. The metal ion
concentrations were significantly lower in the triple filtration treatment with activated
carbon Cu (99%), Mn (94%), Cd (99%), Cr (98%) and Ni (98) and in the triple filtration
treatment with clinoptilolite Al (91%), Cu (97%), Cd (99%), Cr (99%) and Ni (98%).
Ammoniacal nitrogen concentrations in relation to anaerobic reactor effluent
treatments (69.0 mg / L); double filtration (44.0 mg /L) and TFca (46.6 mg /L) and TFc
(0.33 mg /L) can be a limiting factor for the development of embryos and larvae during
ecotoxicity tests, since only triple filtration with clinoptilolite showed no toxicity. The
treatments with the presence of the oxidizer peracetic acid (PAA) and calcium
hypochlorite showed high disinfection of the effluent, and the activity of fecal indicators
(E. coli and total coliforms) not verified. Considering the possibilities of reuse, the post-
treated anaerobic reactor effluent by double and triple filtration can be used in
landscape irrigation, fire fighting, toilet flushing, creation and maintenance of water
bodies, reuse in industrial cooling systems, food crops in general and indirect drinking.
According to the results of the filtration careers, approximately 91% of the filtered
effluent can be reused after treatment. A study carried out with determination of the
parameters of Consolidation Ordinance No. 5, of September 28, 2017, annexes 7 and
10, showed that the post-treated effluent through triple filtration using a mixed activated
carbon / clinoptilolite filter meets the criteria of drinking water.

Keywords: Domestic Effluent. Double Filtration. Triple Filtration. Peracetic acid. Free
chlorine.
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1 INTRODUCAO

A demanda mundial por agua aumenta aproximadamente 1% ao ano e
continuard a aumentar significativamente nas proximas décadas. Além disso, sua
escassez tornou-se uma preocupacgao mundial e pode inviabilizar muitas atividades
econdmicas a curto prazo em diversos paises (UNESCO, 2018).

Atualmente, estima-se que 3,6 bilhdes de pessoas ao redor do mundo vivem
em areas que apresentam potencial escassez de agua, podendo chegar a 5,7 bilhdes
até 2050 de acordo com a UNESCO (2018). No Brasil, a combinagcédo dos baixos
indices pluviométricos, causados por condicdes ambientais adversas em algumas
regides do pais, associados principalmente ao uso e gerenciamento inadequado dos
recursos hidricos, tornou frequente a tomada de medidas de racionamento em lugares
gue historicamente ndo haviam registros de seca ou estiagem.

Um exemplo deste problema, foi o que ocorreu entre 2014 e 2015 na capital
do estado de Sao Paulo, a qual € uma das maiores metropoles do mundo e enfrentou
uma de suas piores crises hidricas, resultando em grandes prejuizos econémicos e
ambientais. Em dezembro de 2017, mais de 900 municipios brasileiros se
encontravam em estado de calamidade publica ou em situagdo de emergéncia, devido
a seca ou estiagem. Em 2019 ocorreu a intensificacdo de seca, principalmente nas
regidbes Sul e Centro-Oeste do Brasil. No Centro-oeste a seca variou entre as
categorias de fraca a severa. Na regido Sul, o estado do Parana foi o mais afetado,
somando aproximadamente 35 mil km? de area em condicdo de seca moderada a
severa (CEMADEM, 2019). Em 2020, o Parana vem enfrentado uma grave crise
hidrica, sendo afetadas as grandes bacias utilizadas na geracéo de energia elétrica,
e também as pequenas bacias, nas quais é feita a captacdo de agua para
abastecimento publico. As vazdes naturais no rio Iguacu em Unido da Vitéria sédo as
mais baixas registradas desde 1930, com tendéncia a reducao (SIMEPAR, 2020).

Dentro deste contexto, a agua é um componente essencial para o
desenvolvimento socioeconémico, sendo utilizada em grandes quantidades pela
populacdo, por industriais e principalmente na agricultura, a qual representa
aproximadamente 70% do consumo total de acordo com a Organizacao das Nacgdes
Unidas para a Alimentacgéo e a Agricultura (FAO, 2016).

Tais condi¢cdes tornam o tratamento e a reutilizacdo de efluentes uma
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necessidade. Em varios paises como os Estados Unidos, Australia, Alemanha, China
e India, a reutilizacdo de efluentes domésticos destinados & irrigacéo agricola esta em
rapida expansao (JARAMILLO; RESTREPO, 2017; KHALID et al., 2018).

Com base nestas informacfes, este trabalho avalia o potencial de reuso
agricola, urbano, ambiental e potavel indireto de efluente tratado por reator anaerébio,
seguido por dupla ou tripla filtracdo rapida. Como etapa preliminar a dupla e tripla
filtrac&o utilizou-se a coagulacao/decantacédo, com o objetivo de diminuir a quantidade
de sélidos suspensos e a turbidez do efluente de reator anaerdbio, facilitando a
operacdo dos filtros. Apds as etapas de filtragdo, analisou-se o uso de acido peracético
e hipoclorito de célcio como etapa de desinfeccdo. O sistema de dupla filtracdo (DF)
foi composto por um filtro de fluxo ascendente em pedregulho e filtro em areia de fluxo
descendente. O sistema de tripla filtracdo era composto pela DF e mais um filtro de
carvao ativado ou clinoptilolita. Por fim, foi avaliada a utilizacdo do sistema de tripla
filtracdo, utilizando um filtro misto de carvéo ativado / clinoptilolita como terceiro filtro.

As eficiéncias dos sistemas de filtracdo foram avaliadas por variaveis fisico-

guimicas, microbiolégicas e toxicologicas, em relacédo a qualidade do efluente.



17

2 OBJETIVOS

2.1 GERAL

Desenvolver um método de pds-tratamento de efluente doméstico de reator
anaerobio utilizando coagulacdo, decantacdo, dupla ou tripla filtragcdo rapida com

desinfeccdo em escala piloto para fins de reuso.

2.2 ESPECIFICOS

a) Definir em Jar-test as condi¢gdes 6timas de pH de coagulag&o, dosagens de cloreto
férrico, tempo de mistura rapida, gradiente de mistura rapida e tempo de decantagao;
b) Avaliar as caracteristicas dos meios filtrantes;

c) Avaliar a pré e pos oxidagdo com acido peracético (APA) utilizando filtragao direta
por dupla filtragado em regime de fluxo continuo;

d) Avaliar o pés-tratamento de efluente de reator anaerébio na unidade piloto de dupla
e tripla filtragao rapida em fungao das carreiras de filtracéo;

e) Avaliar os parametros fisico quimicos e microbiolégicos do efluente tratado pelos
sistemas de filtragao;

f) Avaliar as concentracdes de ions metalicos e a toxicidade do efluente final por
ensaios bioldgicos;

g) Avaliar a desinfeccao do efluente pos-tratado utilizando APA e hipoclorito de calcio;
h) Verificar a qualidade final do efluente pds-tratado em relacdo aos parametros da
Portaria de Consolidagao n° 5, de 28 de setembro de 2017, anexo 7 e 10;

i) Avaliar o possivel reuso do efluente pos-tratado por diferentes técnicas de filtragao

rapida.
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3 REVISAO DE LITERATURA

A reutilizacao de efluentes domésticos, particularmente para fins ndo potaveis,
€ uma préatica antiga. O primeiro experimento documentado de uso de efluentes
domésticos € a aplicacdo em grande escala na Europa Ocidental e na América do
Norte durante o inicio de 1900 para fertirrigacdo agricola. Nas ultimas décadas, a
escassez severa de agua levou a ideia de recuperacao e reutilizacdo no apice das
discussoes sobre gerenciamento dos recursos hidricos (KEREMANE, 2017).

Os potenciais beneficios da recuperacdo e reutilizacdo de efluentes
domésticos, ao contrario de disposi¢cdo ou descarga direta em corpos receptores,
incluem preservacdo de fontes de agua potavel, protecdo ambiental e beneficios
econdmicos, reduzindo a necessidade de fontes suplementares de agua e
infraestrutura associada (ASANO et al., 2007).

3.1 DEMANDA POR REUSO DE AGUA

Os impactos das mudancas climaticas aumentardao a demanda global de agua
ao redor do mundo, sendo a agricultura mais afetada pela escassez, em relacao a
outros setores como industria e urbanismo (WANG et al., 2016).

O efeito da escassez de agua, no que lhe concerne, pode desencadear crises
sistémicas de abastecimento de agua e perdas agricolas imensuraveis, causando
inseguranca alimentar ao redor do mundo. Esses eventos podem ter o potencial de
colapsar o mercado financeiro global em uma crise financeira sem precedentes, o que
para muitos especialistas da area econdmica ja € chamado de “cisne verde” (BOLTON
et al., 2020).

Segundo Hespanhol (2008), diversos paises do Oriente Médio, com baixa
precipitacdo pluviométrica (média entre 100 e 200 mm/ano), dependem de pequenos
rios e reservatérios de aguas subterraneas, geralmente localizados em regides de
dificil acesso. Em muitos desses paises, a demanda por agua potavel é suprida por
sistemas de dessalinizacdo da agua retirada do mar, com elevado custo de
tratamento. Além disso, a producdo agricola irrigada nesse contexto € inviavel e, mais
de 50% dos alimentos considerados de primeira necessidade sdo importados de

outras regides ao redor do mundo.
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Como a irrigagdo compreende a maior parte do consumo total de agua, o
aumento da demanda para essa finalidade pode causar estresse severo na
disponibilidade de recursos hidricos, levando a um colapso de abastecimento em
diversas regides do mundo (UNESCO, 2017).

Além disso, estudos sugerem gque o gerenciamento pela demanda por agua
ou 0 gerenciamento do abastecimento, por si sO, ndo serdo capazes de se adaptar a
crescente demanda por recursos hidricos. Para superar esse desafio é necessaria a
combinacdo de estratégias de gerenciamento do abastecimento e da demanda de
agua para se adaptar a nova realidade (WANG et al., 2016).

No Brasil, os longos periodos de seca ou estiagem em algumas regides,
demonstram a dimensao do problema. Entre 1991 e 2012, foram registradas 19.517
ocorréncias de estiagem e seca em todo pais, sendo a maior parte dos registros nos
anos 2002 (1226 registros), 2005 (1874 registros), 2011 (1480 registros) e 2012 (2489
registros).

Apesar de o Nordeste ser a regido mais castigada pela seca frequente, outras
regides vém sofrendo com secas ou estiagens prolongadas, tais como, a que ocorreu
na regiao sul entre 2004 a 2006; na regido Amazonica em 2005; na porgéao norte de
Minas Gerais em 2007; na regido Sudeste entre 2014 e 2015, cujo impacto foi
amplificado pela deficiéncia na infraestrutura e planejamento dos setores
responsaveis, decorrendo na mais grave crise hidrica enfrentada na regido (CEPED,
2015).

A pratica de retuso de agua, ndo deveria ser vista como uma alternativa
apenas para regides aridas e semiaridas. Muitas regibes apresentam recursos
hidricos abundantes, porém a demanda local € superior ao disponivel ou estdo em
areas de conflito (HESPANHOL, 2008).

Um exemplo dessa discordancia entre demanda e consumo € a bacia do Alto
Tieté, a qual apresenta uma precipitacdo considerada relativamente elevada para os
padrbes de necessidade de muitas regides do pais, porém, insuficientes para atender
a demanda da regido metropolitana de Sao Paulo (RMSP). Em decorréncia dessa
demanda, a RMSP necessita importar 4gua de outras bacias hidrograficas para suprir
o déficit, destacando-se a reversdo de aproximadamente 30 m%/s da bacia Piracicaba,
Capivari e Jundiai (HESPANHOL; MACHADO, 2018).

Em 1985 o Conselho Econdmico e Social das Nac¢des Unidas propds um
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conceito de que, o uso de agua com bhoa qualidade ndo deve ser adotado para fins
gue tolerem aguas de qualidade inferior, a ndo ser em casos onde ocorrem grande
disponibilidade de recursos hidricos (REBOUCAS, 2004), o que para a maioria das
grandes cidades ao redor do mundo, a relacdo demanda e disponibilidade de agua &
insuficiente, até mesmo para condigdes basicas de sobrevivéncia (HESPANHOL,
2008).

O que antes poderia ser considerado como aguas de qualidade inferior, tais
como efluentes domésticos, efluentes industriais, 4guas de drenagem agricola e
aguas salobras, na atual conjuntura social, pode ser considerado como possiveis
fontes de agua potavel, portanto, uma solucdo sustentavel para complementar o
abastecimento publico (HESPANHOL; MACHADO, 2018).

Além disso, o lancamento de efluentes domésticos sem o tratamento
adequado, ameaca a seguranca hidrica, pois a depender do nivel de polui¢cdo, o corpo
hidrico ndo pode mais ser utilizado para captacdo com o objetivo de abastecimento
publico (ANA, 2017).

Segundo a Agéncia Nacional de Aguas (ANA) em 2017, mais de 110 mil km
de trechos de rios foram comprometidos pelo excesso de carga organica. Em 83.450
km j& ndo é mais permitida a captacdo para abastecimento publico, devido a poluicéo,
em 27.040 km a captacdo pode ser feita, mas requer tratamentos avancados, nédo
sendo possivel a utilizacdo de tratamentos convencionais.

De acordo com Hespanhol & Machado (2018), a resolucdo do CONAMA
430/2011, que regulamenta as caracteristicas do efluente descartado em aguas
superficiais é raramente cumprida. Isso implica em menor disponibilidade de recursos
hidricos, o que poderia ser resolvido com gerenciamento de praticas de reuso potavel

planejado.

3.2 PRATICAS DE REUSO

As praticas de reuso dos efluentes domésticos podem ser de forma direta ou
indireta. O reuso direto € associado ao uso planejado e deliberado de efluentes
tratados para certas finalidades, tais como irrigacdo, uso industrial, recarga de
aquiferos e agua potavel, sendo que a qualidade da agua de reluso direto depende
das condi¢cdes do processo e controle operacional nas Estacbes de Tratamento de
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Esgoto (ETE). O relso indireto € condicionado a captacao de agua a jusante do ponto
de lancamento destes efluentes em aguas superficiais ou subterraneas e, depende da
gualidade do efluente que sai das ETE, aléem de fatores ambientais (JEONG; KIM;
JANG, 2016; MANCUSO; SANTOS, 2003).

De uma maneira sucinta, o relso agricola evoluiu a partir da pratica da
agricultura, onde os efluentes domésticos ndo tratados foram aplicados diretamente
as culturas agricolas. Em algumas partes do mundo essa pratica ainda é utilizada,
apesar dos impactos adversos a saude humana e ao meio ambiente (Hespanhol &
Machado, 2018).

Airrigacéo agricola € o maior usuario de agua recuperada nos Estados Unidos
e na maior parte do mundo. Nesse contexto, 0 reuso depende da cultura agricola,
sendo destinada ao cultivo para fins alimentares ou ndo alimentares. Além disso, o
grau do tratamento necessério pode variar de acordo como a agua de irrigacdo a ser
aplicada, ou seja, por cordbes e sulcos, aspersores ou irrigacdo por gotejamento
subsuperficial (Hespanhol & Machado, 2018).

Em quase todas as aplica¢cdes de irrigacdo nos Estados Unidos, um minimo
de tratamento é necessario. Para aplicacdo por pulverizacdo em culturas alimentares,
o tratamento necessario inclui obrigatoriamente a desinfec¢do. Outras consideracdes
em agricultura por irrigacdo inclui espécies de plantas cultivadas; topografia e
caracteristicas do solo; efeito da qualidade agua, especialmente solidos dissolvidos,
em solos, culturas e aguas subterraneas subjacentes; gerenciamento de escoamento
e drenagem de agua; e requisitos de infraestrutura (Hespanhol & Machado, 2018).

J& o reuso urbano irrestrito envolve o uso de agua recuperada onde a
exposicao publica é provavel, necessitando de um elevado grau de tratamento. Para
a maioria dos casos de reuso urbano irrestrito, além do tratamento primario e
secundario, sdo exigidos niveis adicionais de tratamento, que podem incluir oxidacao,
coagulacao, filtracdo, entre outras etapas unitarias. No Texas, por exemplo, ndo €
especificado o processo de tratamento necessario, porém € estabelecido limites para
a qualidade da agua recuperada (Hespanhol & Machado, 2018).

De acordo com regulamentos e diretrizes, as aguas de reldso podem ser
resumidas nas seguintes categorias (HESPANHOL; MACHADO, 2018; METCALF,;
EDDY, 2015):

a) Reuso urbano irrestrito - irrigacao de areas em que 0 acesso publico ndo
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€ restrito, como parques, playgrounds, patios escolares e residenciais, descarga de
banheiro, protecdo contra incéndio, construcdo, fontes ornamentais e represas
estéticas.

b)  Relso urbano restrito - irrigacdo de areas nas quais o acesso publico
pode ser controlado, como campos de golfe, cemitérios e canteiro de rodovias.

c) Redtilizacdo agricola em culturas alimentares - irrigacdo de culturas
alimentares destinadas ao consumo humano direto, frequentemente classificadas
guanto a transformacao ou consumo de alimentos crus.

d) Reutilizagdo agricola em culturas ndo alimentares - irrigacao de culturas
de sementes, pastagens e viveiros comerciais.

e) Reulso recreativo irrestrito - represamento de agua no qual ndo séo
impostas limitacGes as atividades recreativas de contato direto da populacao com a
agua.

f) Reutilizacdo recreativa restrita - reservatério de agua recuperada em
gue a recreacao € limitada a pesca, navegacao e outras atividades recreativas sem
contato direto.

g) Reutilizagdo ambiental - agua recuperada usada para criar &reas Umidas
feitas pelo homem, melhorar as areas Umidas naturais e sustentar ou aumentar 0s
fluxos de coérregos.

h)  Reutilizagcdo industrial - agua recuperada usada em instalacdes
industriais principalmente para agua de compensacdo do sistema de resfriamento,
agua de alimentacdo de caldeira, &gua de processo e lavagem geral.

)] Recarga de 4gua subterranea - usando bacias de infiltracdo, lagoas de
percolacdo ou pocos de injecao para recarregar aquiferos.

) Reutilizacdo indireta de agua potavel - a descarga intencional de agua

recuperada altamente tratada em fonte de agua potavel.

3.3 LEGISLACAO E POSSIBILIDADES DE REUSO DE EFLUENTES DOMESTICOS
TRATADOS

Devido a grande diversidade do uso da agua, sua qualidade para reutilizacéo
€ dependente da atividade de aplicacao. Entretanto, ndo existe uma diretriz unificada

para o reuso de efluentes.
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Um exemplo dessa discordancia € que para a maioria dos paises latino-
americanos ndo ha nem mesmo regulamentos sobre qualidade para reutilizacdo de
efluentes tratados.

Na Argentina sao adotadas diferentes diretrizes dependendo da regido, mas
ndo ha regras unificadas sobre retso (CHEN, 2017).

Ja no Brasil, ndo existe uma diretriz especifica que contemple todas as
classes de relso, o que pode limitar o desenvolvimento das praticas de reutilizacao
(HESPANHOL, 2008; HESPANHOL; MACHADO, 2018).

Apesar da disponibilidade de novas tecnologias para o tratamento de
efluentes domésticos visando relso agricola, geralmente existe uma desconformidade
com as portarias e valores limitantes reconhecidos internacionalmente, sendo que o
gerenciamento dos recursos normalmente é negligenciado (NORTON-BRANDAO;
SCHERRENBERG; VAN LIER, 2013).

Simplificadamente, os regulamentos para reuso de efluente incluem requisitos
do processo e confiabilidade do sistema de tratamento, critérios de qualidade,
requisitos de transporte / distribuicdo e controle de area de uso (NATIONAL
RESEARCH COUNCIL, 2012).

Quando o reuso é direcionado a praticas agricolas, normalmente as
diferencas encontradas nas diretrizes sdo em relacdo aos sistemas de irrigacédo e
espécies de plantas cultivadas (NORTON-BRANDAO; SCHERRENBERG:; VAN LIER,
2013).

No manual de redso de 4gua da Agéncia de protecdo Ambiental dos Estados
Unidos (do inglés United States Environmental Protection Agency - USEPA), séao
disponibilizadas diversas formas de classificacao.

Para cada finalidade sdo estabelecidos limites de contaminacao fisico-
guimicas e bioldgicas para os efluentes a serem tratados. Estes limites tem o objetivo
de minimizar os riscos de contaminacdo, quando um individuo € exposto a agua de
reuso.

No Brasil existem basicamente duas normas que tratam de reuso de agua
indiretamente. O Conselho Nacional de Recursos Hidricos (CNRH) na resolucdo N°
54, de 28 de novembro de 2005, descreve, sucintamente, quatro modalidades de
reuso direto ndo potavel, contemplando os fins agricolas, ambientais, industrias e
aquicultura (CNRH, 2005).
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A Tabela 1 apresenta os valores dos parametros fisico-quimicos e biolégicos

das diretrizes sugeridas para aplicacfes de agua de retso segundo a USEPA (2012).

Tabela 1 — Diretrizes sugeridas para aplicacdes de 4gua de redso

Descricdo

EPA/600/R

Relso
urbano
irrestrito

Relso
urbano
restrito

Represa
irrestrita

Represa
restrita

Industrial

Cultura
alimentar

Cultura
alimentar
processada

Cultura néao
alimentar

Ambiental

Aquifero
subterraneo
potavel
indireto

Agua
superficial
potavel
indireta

Irrigacdo de jardins em &reas com
acesso irrestrito ao publico, limpeza de
veiculo e ruas, e outros de uso similar.

Abatimento de poeira e construcao civil,
irrigacdo de jardins e parques em areas
de acesso controlado ao publico.

Represamento para balneabilidade e
atividades de recreacéo.

Represamento de contato corporal
restrito.

Producdo de energia, extracdo de
combustiveis, entre outros.

Irrigacéo superficial ou pulverizacéo de

culturas destinadas ao consumo
humano em bruto.

Irrigacdo  superficial de  culturas
alimentares comercialmente
processadas.

Irrigacdo de culturas de pomares,
pastagens e cultivo de cereais.

zonas
de

Uso para criar e melhorar
himidas ou sustentar fluxos
correntes aquaticas.

Recarga de aquiferos potaveis por
espalhando ou injecao.

Aumento dos depdsitos de agua de
superficie.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 10 mg/L; Turbidez < 2
UNT; CF < 0/100 mL; CRM 1 mg/L.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST< 30
mg/L; CF <200 UFC/100 mL; CRM 1 mg/L

pH = 6,0-9,0; DBOs < 10 mg/L; Turbidez < 2
UNT; CF <0/100 mL; CRM 1 mg/L.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST < 30
mg/L; CF <200 /100 mL; CRM 1 mg/L.

Depende da taxa de recirculagéo, pH = 6,0 -
9,0; DBOs = 30 mg/L; SST < 30 mg/L; CF <
200 /100 mL; CRM 1 mg/L.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 10 mg/L; Turbidez < 2
UNT; CF <0/100 mL; CRM 1 mgl/L.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST=< 30
mg/L; CF <200 UFC/100 mL; CRM 1 mgl/L.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST=< 30
mg/L; CF <200 UFC/100 mL; CRM 1 mg/L.

pH = 6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST < 30
mg/L; CF <200 /100 mL; CRM | mg/L.

CT<0/100 mL; CRM 1 mg/L; pH=6,5-8,5;
Turbidez <2 UNT; COT < 2 mg/L; cumprir 0s
padrbes de agua potavel.

Inclui, mas néo limita: CT <0/ 100 mL; CRM
1 mg/L; pH=6,5-8,5; turbidez<2 UNT; COT
<2 mg/L; padrdes de agua potavel

Fonte: Guidelines for Water Reuse- EPA/600/R-12/618 (US.EPA, 2012)
Nota: Cloro residual minimo= CRM; Coliformes Fecais= CF; Coliformes Totais= CT; Sdlidos suspensos
totais = SST; nimero mais provavel= NMP.

J4 a norma ABNT NBR 13969:1997 estabelece padrbes para o projeto,

construcdo e operacao tanques sépticos, unidades de tratamento complementar e
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disposicéao final dos efluentes liquidos (ABNT, 1997). Além disso, define padrdes para
unidades de pos-tratamento e sugere 4 classes alternativas de disposicao final de
efluentes liquidos de tanques sépticos.

Existem outras resolu¢ces estaduais e municipais que tratam do redso, tais
como a resolugéo conjunta do estado de Sao Paulo SES/SMA/SSRH n° 01 de 28 de
junho de 2017, a qual disciplina o redso direto nao potavel de agua, para fins urbanos,
proveniente de estacdes de tratamento de esgoto sanitario (DAEE, 2017), a qual
descreve o rellso apenas para irrigacao paisagistica, lavagem de logradouros e outros
espacgos publicos e privados, construgcdo civil, desobstrucdo de galerias de agua
pluvial e rede de esgotos, lavagem de veiculo e combate a incéndios. Entretanto, para
0 reliso mais nobre do efluente (potavel direto e indireto), os padrdes de potabilidade
de agua devem ser satisfeitos.

A potabilidade é definida como a agua que nado representa nenhum risco
significativo para a saude devido ao seu consumo. Entretanto, a agua potavel ndo é
necessariamente pura, pois possui algumas impurezas tais como tracos de sais
dissolvidos de magnésio, calcio, carbonatos, bicarbonatos e outros. Além disso, a
agua potavel deve atender aos padrdes de qualidade (quimicos, bioldgicos e fisicos)
exigidos no ponto de fornecimento aos usuarios. Portanto, &gua potavel € um termo
relativo, que depende dos padrdes e diretrizes, variando de um pais para outro
(DINKA, 2018).

Para a maioria dos paises o padrao de potabilidade é aplicado estritamente a
agua de beber. A organizacdo mundial da saude (OMS) produz normas internacionais
da qualidade da agua sob a forma de diretrizes que sdo usadas como base para
regulamentacéo e estabelecimento de padrées em todo o mundo (WHO, 2017a). No
Brasil, a Portaria de Consolidagéo n° 5, de 28 de setembro de 2017 dispde sobre a
gualidade da agua para consumo humano e seu padrédo de potabilidade. Entretanto,
em nenhuma das regulamentacdes brasileiras se observa a presencga de padrdes para
reuso potavel de efluentes.

Devido a essa lacuna em termos normatizacao e diretrizes especificas para o
relso, uma possivel alternativa seria adotar padrées estabelecidos e implementados
em outros paises. Na Alemanha, por exemplo, utilizam a 4gua da chuva para fins nédo
potaveis, mas na Australia ja utilizam para fins potaveis (KHAN; ANDERSON, 2018;

MOURA, 2013). Além disso, os riscos para a saude, associados a necessidade do
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reuso de efluentes domésticos, devem ser avaliados, gerenciados e monitorados para

minimizar seus possiveis impactos.

3.4 TECNOLOGIAS AVANCADAS DE POS-TRATAMENTO PARA REUSO DE
EFLUENTES DOMESTICOS

Nos ultimos anos, diversas pesquisas foram realizadas sobre o tratamento de
efluentes domésticos usando lodo ativado, lagoas de estabilizacdo e maturacao, areas
Uumidas naturais e construidas, filtros de gotejamento, reatores anaerdbios, entre
outros (AGHALARI et al.,, 2020). Entretanto, esses processos denominados
secundarios ndo removem completamente a DBO e sélidos em suspensdo dos
efluentes, que também contém concentracdes residuais de micro poluentes organicos,
como farmacos, produtos de higiene pessoal e pesticidas. Para atender aos rigidos
padrdes legais exigidos para agua de redso em paises industrializados, o efluente dos
tratamentos secundarios precisam ser tratados em unidades de tratamento avangado
(ESLAMIAN, 2016). As principais tecnologias avancadas de tratamento visando o
reuso de efluentes domésticos podem ser divididas em processos de filtracdo por
membrana e processos oxidativos avancados (POAS).

Os processos de filtragdo por membrana incluem microfiltracdo (MF),
ultrafiltracdo (UF), nanofiltracdo (NF) e osmose reversa (OR). As membranas de MF
removem solidos suspensos, bactérias, protozodrios, algas, fungos e alguns
Hidrocarbonetos Policiclicos Aroméaticos (HPAs) (YADAV; GUPTA; SHARMA, 2018).

As unidades de UF removem coloides, proteinas, polissacarideos e a maioria
das bactérias (RAO et al., 2012). As membranas de NF e OR removem particulas
ainda menores como ions e soélidos dissolvidos do efluente (FULEKAR; PATHAK,
2018).

O uso da tecnologia de membrana para o sistema MF/OR para recuperar
efluente doméstico para reutilizacdo potavel indireta pode ser encontrado em
Cingapura, como parte do projeto NEWater. O processo consiste em varias etapas de
tratamento incluindo MF, OR e desinfeccao por ultravioleta (UV), gerando quantidades
significativas de agua recuperada para reabastecer reservatorios naturais de agua
potavel (LEE; TAN, 2016). Atualmente, algumas estacdes de tratamento de efluentes

domeésticos visando reuso utilizam sistemas de membrana, incluindo uma estacao que
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produz de 270.000 m3®/dia em Orange Country no estado americano da Califérnia e
outra estacdo de 380.000 m3/dia em Sulayabia no Kuwait (AL-JLIL, 2017).

Embora as tecnologias de membrana possam fornecer efluentes de alta
gualidade, sendo Uteis para diversas condicfes de reutilizacdo do efluente, elas
possuem elevados custos operacionais, 0 que para muitos casos podem inviabilizar o
processo de tratamento (FULEKAR; PATHAK, 2018).

Isso foi verificado na regido de Amsterda, onde a recuperacdo de agua para
residéncias e/ou industrias a partir de efluente domeéstico, foi considerada inviavel
devido aos altos custos do processo, em comparagdo com as opgdes convencionais
de tratamento de 4gua (VAN DER HOEK; DE FOOIJ; STRUKER, 2016).

A incrustacdo de membranas em aplicacdes de efluentes domésticos também
pode ser um problema significativo, especialmente quando a operacdo requer
elevadas taxas de filtracdo. Por outro lado, a aplicagcdo de menores taxas de filtracéo
reduz os custos operacionais, mas aumenta os custos de capital investido, pois sé&o
necessarias mais unidades de membrana (AL-JLIL, 2017; PEARCE, 2008).

Para diminuir a incidéncia de incrustacdo e entupimento das membranas, é
necessario a adocao de pré-tratamentos extensivos dos efluentes secundarios, o que
tende a aumentar substancialmente os custos (ABDEL-FATAH, 2018).

Além disso, o descarte do material concentrado retido no filtro e o uso de
grande quantidade de energia para manter a elevada presséo no sistema sao grandes
desafios dos sistemas por membrana (BANJOKO; KAMESWARA; SRIDHAR, 2016;
COTE; SIVERNS; MONTI, 2005).

Os processos oxidativos avancados (POAs) formam radicais hidroxila (HO"),
como agentes oxidantes altamente reativos. Uma ampla quantidade de publicactes
fornece uma visao geral das possiveis combinacfes utilizando POAs para tratar
contaminantes persistentes em efluentes domeésticos e industriais (GAGOL;
PRZYJAZNY; BOCZKAJ, 2018; OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011;
PESOUTOVA; HLAVINEK; MATYSIKOVA, 2017; PONCE-ROBLES et al., 2017).

Os radicais hidroxila podem ser gerados a partir de peroxido de hidrogénio
(H2032), ozbnio, foto-catélise ou oxidantes em combinagdo com o uso de radiacéo
ultravioleta (UV) (KRISHNAN et al., 2017).

Os POAs geralmente sédo ativados por fontes de energia externas, como

energia elétrica ou comprimento de ondas UV. Estes processos sao amplamente
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aplicados como a etapa final do tratamento, mas também podem ser usados como
uma etapa preliminar de tratamentos biolégicos (OLLER; MALATO; SANCHEZ-
PEREZ, 2011).

O ozbnio é um agente oxidante geralmente produzido in loco, a partir de ar
seco ou oxigénio puro. Esse oxidante é aplicado em 4gua de relso para a eliminacéo
de bactérias, virus, protozoarios (CUERDA-CORREA; ALEXANDRE-FRANCO;
FERN, 2020; MALVESTITI et al., 2019), farmacos (MEHRJOUEI; MULLER; MOLLER,
2015), corantes (BILINSKA et al., 2019), algas, ferro, manganés (ESLAMIAN, 2016),
entre outros contaminantes. A principal desvantagem da ozonizacéo é alta demanda
energética, baixa solubilidade em &gua e curto periodo de vida do ozénio em solucéo,
0 que pode tornar este processo economicamente pouco atraente, especialmente
para grandes instalacbes de tratamento de efluentes domésticos e industriais
(CUERDA-CORREA; ALEXANDRE-FRANCO; FERN, 2020), dependendo das
condicBes de reuso do efluente pretendidas.

O uso da radiacdo ultravioleta (UV) é considerado um processo rapido e
eficiente, sendo uma alternativa para a desinfeccdo de efluentes domeésticos e
industriais de retso (BRAHMI et al., 2010). Comprimentos de onda na ordem do UV
ou inferiores possuem energia suficiente para tornar instaveis as moléculas dos
contaminantes. Além disso, a radiacdo UV pode degradar outros contaminantes
através da producao fotoquimicamente assistida de oxidantes como radicais hidroxila
e através de processos fotocataliticos (YADAV; SELLAMUTHU; TYAGI, 2020).

Entretanto, os parametros fisico-quimicos do efluente tratado, como turbidez,
dureza, sélidos em suspenséo, teor de ferro, manganés e acidos humicos, podem ser
interferentes que impedem o pleno efeito da radiagcdo UV sobre os microrganismos e
contaminantes a serem eliminados (BRAHMI et al., 2010). Outras limitagbes decorrem
do tempo de exposi¢cdo a radiacdo UV para diferentes condicdes de efluentes, além
do consumo de energia (IBRAHIM; ZAINAL; AZIZ, 2018).

Geralmente os POAs sao aplicados como sistemas combinados tais como
O3/H202, O3/UV; H202/UV; UV/O3/H202; entre outros (YADAV; SELLAMUTHU;
TYAGI, 2020).

A combinagéo O3/H202 € chamado de processo peroxdnio, onde a adigéo de
peroxido de hidrogénio a solugéo liquida melhora a decomposic¢ao do ozénio formando
radicais HO® (MIKLOS et al., 2018).
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Esse processo tem sido utilizado para a oxidacdo de diversas classes de
contaminantes como compostos fendlicos, cianetos, nitritos, entre outros, em agua de
abastecimento (ESLAMIAN, 2016). O processo peroxénio € bem estabelecido em
aplicac6es de tratamento e reutilizagdo de agua potavel. No entanto, estudos recentes
mostraram que a sua aplicacdo em efluentes domésticos sdo limitados, devido a a
competicdo por sitios reativos entre o peroxido de hidrogénio e oz6nio (HUBNER;
ZUCKER; JEKEL, 2015).

O processo O3/UV € aplicado na oxidacdo de compostos organicos clorados
aromaticos e alifaticos, pesticidas e cianeto em efluentes domésticos e industriais. O
processo consiste em saturar o efluente com 0zo6nio e depois tratar por radiacdo em
comprimentos de onda entre 200 — 280 nm (ESLAMIAN, 2016). No entanto, a
demanda energética das lampadas UV e o gerador de 0zbnio sao elevados quando
comparados com sistemas convencionais de pos-tratamento de efluentes, sendo
pouco difundido a sua aplicacédo em larga escala (MIKLOS et al., 2018).

A combinacgéo de radiagdo UV/H,0, leva a clivagem fotocatalitica do H,O, em
dois radicais hidroxila. O processo UV/H,O, para remocao de uma ampla quantidade
de contaminantes organicos emergentes tem sido avaliado em escala laboratorial para
o tratamento de 4gua de abastecimento e agua de reuso (GIROLETTI et al., 2017;
MIKLOS et al., 2019; NIHEMAITI et al., 2018; YANG et al., 2016; YOON et al., 2017).

As primeiras aplicac6es foram estabelecidas para reutilizacdo de agua potavel
(AUDENAERT et al.,, 2011) e aplicacbes de tratamento de aguas superficiais
(KRUITHOF; KAMP; MARTIJN, 2007). Entretanto, UV/ H,0, ainda ndo foi bem
estabelecido para tratamento avancado de efluentes domeésticos e industriais,
principalmente devido a baixa transmitancia de UV nesta classe de amostra
(DREWES; KHAN, 2015). Outra limitagdo desse processo, decorre do fato do
coeficiente de absortividade molar do H,O, ser relativamente pequeno em
comprimento de onda 254 nm, resultando em taxas reacionais inferiores 10%. Além
disso, se forem utilizadas lampadas de UV de baixa pressdo, as concentracdes de
H202 devem ser dosadas em excesso devido a baixa producdo de radial hidroxila,
levando a necessidade de remover H,O, residual em uma etapa subsequente
(MIKLOS et al., 2018).

Alguns processos fotocataliticos usam o6xidos de alguns metais como

catalisadores, os quais produzem radicais hidroxila quando a radiacdo UV é



30

absorvida. A forma anétase do TiO2 parece ser o catalisador ideal que oferece alta
estabilidade e bom desempenho a um custo razoavel. Existem varios processos
utilizando estes catalisadores incluindo TiO2/UV e TiO,/H,0,/UV. Estes processos sao
relativamente novos e também estdo a ser usados para oxidacdo de contaminantes
organicos de diversos efluentes com diversos potenciais de retiso (ESLAMIAN, 2016).

A combinacédo de Fe?* e H,O, em condicédo acida resulta na formacéo de
radicais hidroxila, sendo esse processo conhecido como reagcdo de Fenton. Nesse
processo o ferro atua como um catalisador, com atividade maxima em pH 3 (MIKLOS
et al., 2018). O processo de foto Fenton inclui irradiagcdo por UV, sendo geralmente
favorecidos pelo fato de que o ferro € um elemento abundante e n&o toxico
(ESLAMIAN, 2016). Entretanto, a demanda energética do processo UV, a remocao de
concentracdes residuais de peréxido de hidrogénio e a necessidade da alteracao e

controle do pH, podem ser considerados fatores limitantes desse processo.

3.5 TECNOLOGIAS PARA O TRATAMENTO DE EFLUENTES DOMESTICOS
UTILIZANDO REATORES ANAEROBIOS

No Brasil as tecnologias de tratamento para efluentes domésticos atendem
basicamente os padrdes de langcamento de efluentes, determinado pela Resolugéo
CONAMA 235/1998 complementada pela Resolugcdo 430/2011 (CONAMA, 2011).
Sendo assim, as tecnologias convencionais amplamente utilizadas para o tratamento
de efluentes domésticos nédo visam obter efluentes que apresentem caracteristicas
fisico-quimicas e biologicas para reuso direto.

De forma sucinta, as tecnologias de tratamento de esgoto mais utilizadas no
Brasil apresentam tratamento primario, geralmente composto de grade e
desarenador, os quais sdo responsaveis pela detencdo de materiais grosseiros e
inertes. Sistemas anaerdbios sdo tecnologias de tratamentos secundarios de
estacoes de tratamento de esgoto (ETE) amplamente utilizadas em diversos paises
(CAVALLINI et al., 2016).

Os reatores anaerobios foram concebidos inicialmente para o tratamento de
residuos semissolidos tais como, estrume animal e lixo domeéstico. O sistema
consistia em tanques onde nédo havia a recirculacéo ou agitacao do lodo, com tempo

de detencéo entre 15 a 60 dias, sendo chamados reatores convencionais de baixa
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taxa (CETESB, 2019).

A partir do final da década 1960 os reatores anaerdobios foram aprimorados,
sendo destinados também ao tratamento de efluentes liquidos. Observando
resultados promissores a partir da experiéncia com filtros anaerébios reportada por
Young e McCarty (1969), pesquisadores da Universidade de Wageningen (Holanda),
liderado pelo professor Gatze Lettinga, estudaram a substituicdo do meio suporte pela
insercdo de um separador de fases (liquida, sélida e gasosa) na parte superior do
reator. Esse aspecto se configurou no inicio do desenvolvimento do Reator Anaerébio
de Manta Lodo de Fluxo Ascendente (do inglés Upflow Anaerobic Sludge Blanket -
UASB) (LETTINGA, 2014).

Esse novo modelo teve como principio basico o acamulo de biomassa dentro
do reator, pela sua detencdo ou recirculacdo. O tempo de detencdo do liquido é
diferente e independente do tempo de detencao do lodo, possibilitando o tratamento
de efluentes a tempos de detenc¢ao hidraulica entre 3 horas a 5 dias (CETESB, 2019).

No Brasil, o uso dos reatores UASB para o tratamento de efluentes
domeésticos foram introduzidos na década de 1980, quando se iniciaram projetos de
pesquisa em instituicdes publicas e privadas. Nessa época, por meio da interacdo
entre funcionarios da Companhia de Saneamento do Parana (Sanepar) e o professor
Gatze Lettinga, surgiu uma variante do reator UASB, conhecido como reator
anaerobio de leito fluidizado (RALF) (CHERNICHARO et al., 2018).

Os primeiros reatores anaerobios empregados no tratamento de efluentes
domésticos no Brasil foram implantados pela SANEPAR nas cidades de Curitiba e
Pirai do Sul em 1981 (GOMES, 1989). Em 2016, considerando um total de 1439
unidades de ETE inventariadas em varios estados brasileiros, cerca de 637 unidades
possuem reatores anaerébios integrados ao sistema (CHERNICHARO, 2016).

A formacdo de uma densa camada de biomassa ativa, com resisténcia
mecanica, confere um tempo de detenc¢do celular elevado, possibilitando o tratamento
de um grande volume de efluente em um tempo de detencéo hidraulica relativamente
curto. Além disso, funcionam como um biorreator e decantador (primario e secundario)
(DEZOTTI, 2008), e devido & estas caracteristicas os reatores anaerébios foram
amplamente instalados em ETE pelo Brasil. A Figura 1 apresenta o esquema de

disposicéo de um reator anaerobio.
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Figura 1 — Vista esquematica do funcionamento de um reator anaerébio
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Fonte: adaptado de Von Sperling (2007); Dezotti (2008); Chernicharo et al. (2018)

Os reatores anaerobios de fluxo ascendente consistem na passagem dos
efluentes domésticos em um leito de lodo biolégico chamado de zona de digestao,
onde os contaminantes sdo biodegradados. O efluente com o biogas formado, segue
em trajetoria ascendente em direcdo ao separador de fases, alcancando por fim o
compartimento de decantacédo e queimador dos gases no topo do reator (DEZOTTI,
2008).

Basicamente, a digestdo anaerdbia compreende quatro etapas: 1) hidrélise;
2) acidogénese 3) acetogénese e 4) metanogénese.

A hidrdlise € o primeiro estagio do processo da digestdo anaerdbia. Nesta
fase, polimeros complexos tais como as proteinas, gorduras, amido e celulose, séo
despolimerizadas em substancias simples sollveis em agua, tais como aminoacidos,
acidos graxos de cadeia longa e aclcares. Exoenzimas produzidas por
microrganismos do efluente domésticos sdo capazes de hidrolisar diferentes

carboidratos, sendo responsaveis por este processo (KANNAH et al., 2019).
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Os fatores que mais afetam a taxa de hidrélise sao: (i) temperatura, (ii) tempo
de permanéncia do substrato, (iii) composi¢ao dos residuos e tamanho das particulas,
(iv) concentracdo de nitrogénio amoniacal, (v) pH do meio e do substrato, (vi)
concentragdo do subproduto formado. A hidrélise de matéria organica complexa é
representada genericamente na equacao 1 (KANNAH et al., 2019).

CsH1004 + 2H20 — CsH1206 + H2 1)

A acidogénese é o segundo estagio do processo da digestdo anaerdbia, onde
um grupo de microrganismos acidogénicos convertem substancias organicas simples,
como aminoacidos, acucares e acidos graxos de cadeia longa em 4cidos graxos de
cadeia curta (acidos propibnico, formico, latico, butirico e succinico); alcoois e cetonas
(acetona, etanol, metanol e glicerol); e gases (dioxido de carbono e dioxido de
enxofre). As reacdes genéricas 2 a 4 mostram a reacao que ocorre durante a fase de
acidogénese (KANNAH et al., 2019).

CsH1206 = 2CH3CH20H + 2CO2 2
CsH1206 + 2H2 = 2CH3CH2COOH + 2H20 (3)
CsH1206 — 3CH3COOH 4)

A taxa de crescimento dos microrganismos na producdo de acido é maior e
ocorre em abundancia no digestor anaerébio. Durante o estagio da acidogénese, 0s
microrganismos anaerobios facultativos que produzem &cido, consomem o oxigénio e
carbono disponivel e mantem uma condicdo favoravel para a metanogénese
(KANNAH et al., 2019).

A acetogénese € o terceiro estagio do processo da digestdo anaerdbia. Nesta
etapa, 0s microrganismos acetogénicos sao responsaveis pela conversao de acidos
graxos de cadeia longa, acidos graxos volateis (AGV) e alcoois em acido acético,
hidrogénio molecular e dioxido de carbono. As reacfes 5 a 8 mostram a reacao que

ocorre durante acetogénese (KANNAH et al., 2019).

CH3CH2COO" + 3H20 «» CH3COOH + HCO 5 + 3H2 (5)
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CesH1206 + 2H20 = 2CH3COOH + 2CO:2 + 4H:2 (6)
CH3CH20H + H20 — CH3COO" + 2H2 + H* )
2HCO3 + 4H2 + H* — CH3COO" + 4H20 (8)

Na acetogénese, a concentracdo da demanda bioquimica de oxigénio (DBO)
e da demanda quimica de oxigénio (DQO) no meio € reduzida. Os produtos da
acidogénese, como propionato e butirato, sdo efetivamente transformados em acetato
e hidrogénio molecular, quando a concentracdo de hidrogénio é suficiente. Se a
concentracdo de hidrogénio for excessiva no interior do reator, ocorre um acumulo de
pressdo parcial de hidrogénio e isso afeta negativamente a producdo de metano
(KANNAH et al., 2019).

A metanogénese € o Ultimo estagio do processo da digestdo anaerodbia.
Durante esse processo quimico, o acido acético € convertido em metano e dioxido de
carbono. Dois grupos de microrganismos metanogénicos estdo envolvidos na
degradacdo do acido acético. Entre eles, um grupo (aceticlastico e metanogénico) é
responsavel pela conversao do acido acético em metano e didxido de carbono. Outro
grupo metanogénico utiliza o didxido de carbono como aceptor de elétrons e
hidrogénio como doador de elétrons para gerar o metano (KANNAH et al., 2019;
MORAN, 2018). As equacdes 9 a 13 mostram as reagdes que ocorrem durante a fase

de metanogénese.

2CH3CH20H + CO2 — 2CH3COOH + CHy4 (9)

COz + 4Hz — CHa + 2H20 (10)
CHsCOO + SO% + H* — 2HCOs + H2S (11)
CHsCOO + NO; +H20 + H* — 2HCOs + NH4* (12)
CH3sCOOH — CHa + CO2 (13)

Os reatores anaerdbios possuem como principais vantagens a auséncia de
meio suporte, em vista do crescimento disperso da biomassa, a baixa producéo de
lodo, simplicidade de operacao, possibilidade da utilizacdo do metano e o reduzido
gasto energético (CHERNICHARO et al., 2018).

Entretanto, o processo anaerdbio possui limitacdes associadas a eficiéncia de
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remocdo de matéria organica, nutrientes e compostos de menor biodegradabilidade,
tais como surfactantes e nitrogénio amoniacal (CHERNICHARO et al., 2018).

Todavia, a depender da capacidade de autodepurac¢do do corpo receptor, ou
da reutilizacdo do efluente, somente a etapa anaerdbia ndo entende os padrées
estabelecidos pela legislacdo ambiental de lancamento de efluentes (NORTON-
BRANDAO; SCHERRENBERG; VAN LIER, 2013; TYAGI et al., 2009).

Sendo obrigatério a aplicacdo de sistemas de pdés-tratamento, com a
finalidade em atender critérios de remocdo de microrganismos patogénicos e de
nutrientes eutrofizantes tais como o fésforo e nitrogénio (CAVALLINI et al., 2016;
CHERNICHARO et al., 2018; REISMANN; VIEIRA; RODRIGUES, 2017).

3.6 TECNOLOGIAS PARA O POS - TRATAMENTO DE EFLUENTES DOMESTICOS
DE REATOR ANAEROBIO

Apesar de muitas vantagens, reatores anaerobios apresentam a desvantagem
de necessitarem de poés-tratamento, logo que, o efluente tratado ndo se enquadra nos
padrbes estabelecidos pela legislacdo ambiental de lancamento de efluentes. Prova
da importancia dessa area de estudo, sdo varios livros publicados por meio do
Programa de Pesquisas em Saneamento Basico — PROSAB (CAMPOS, 1999;
CHERNICHARO, 2000, 2001a, 2001b; FLORENCIO; BASTOS; AISSE, 2006).

Nestes livros sé@o apresentadas diversas técnicas de pds-tratamento de
efluente de reator anaerodbio, tais como sistemas de lagoas de polimento, reatores

com biofilme, lodos ativados, aplicacdo no solo, filtragdo direta, entre outros.

3.6.1 Pos-tratamento de efluente de reator anaerdbio por lagoas

A utilizacé@o de lagoa de polimento como pos-tratamento de reator anaerobio
(Figura 2) proporciona tanto a remogdo complementar de DBO como também a
remocao de microrganismos patogénicos (FLORENCIO; BASTOS; AISSE, 2006).

Em lagoas facultativas ocorre a decomposicdo da matéria organica pela
atividade bacteriana anaerdbia (baixas concentracdes de oxigénio dissolvido) e
também aerdbia (presenca de oxigénio dissolvido em maiores concentracdes).

Essas lagoas variam em profundidade de 1 a 2,5 m e sdo subdivididas em
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trés camadas: uma zona aerada superior, uma facultativa média e uma zona
anaerobia inferior. O tempo de detencéo hidraulica varia entre 5 e 30 dias (GERBA;
PEPPER, 2019).

Figura 2 — Fluxograma tipico pds-tratamento por lagoas
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Fonte: adaptado de Florencio et al. (2006)

As lagoas aerdbias devem ser rasas (até 1,5 m), porque dependem da
penetragcdo da luz para estimular o crescimento de algas. O tempo de detengéao do
efluente é geralmente de 3 a 5 dias.

As lagoas anaerdbias devem ter uma profundidade util entre 4 a 6 m e exigir
um tempo de detencao entre 3 a 5 dias em temperaturas >20°C (SABESP, 2009).

Essas lagoas, ndo requerem aeragdo mecanica, e geram pequenas
quantidades de lodo. Entretanto, s&o frequentemente utilizadas como uma etapa de
pré-tratamento para residuos organicos com alto teor de DBO e alta concentracéo de
sélidos suspensos (GERBA; PEPPER, 2019).

Lagoas de maturacdo sao menos profundas, propiciando maior inativacao de
patdégenos, devido ao maior efeito da radiacdo ultravioleta proveniente do sol. As
lagoas aeradas mecanicamente podem ter entre 0,8 e 1,2 m de profundidade e ter um
tempo de detencéo hidraulica <10 dias dependendo da degradabilidade dos poluentes
(constante de remocéao de substrato k) e da eficiéncia desejada (SABESP, 2009). Por
exemplo, a 20 °C, um periodo de aeracdo de 5 dias resulta em 85% de remocéao de
DBO (GERBA; PEPPER, 2019; VON SPERLING, 2007).

A caracteristica de cada lagoa é definida por sua profundidade, sendo
possivel a construcéo de lagoas individuais ou conjuntas (VON SPERLING, 2007). A

Tabela 2 apresenta de forma resumida algumas finalidades e desvantagens dos
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Tabela 2 — Finalidade e desvantagens para os tratamentos por lagoas

Finalidade

Desvantagens

A DBO soluvel consumida por bactérias
aerébicas. DBO suspensa consumida por

A bactérias anaerdbicas no leito da lagoa.
Funcionamento depende da penetracdo da luz
para estimular o crescimento de algas.

Lagoa anaerobia remove de 50 a 70% da DBO

B remanescente removida pela lagoa facultativa.
Menor area de construgdo quando comparado
a lagoa facultativa.

Mecanismo de remocdo da DBO segue o

C principio da lagoa facultativa, porém o oxigénio
€ fornecido por sistemas de aeradores
mecanicos.

O principal objetivo desse sistema € a remogao
D de organismos patogénicos.

Requer elevada area de instalagdo. Ndo atende
alguns critérios de lancamento restritivos.
Possivel necessidade de remocao de algas do
efluente. Desempenho dependente das variacdes
de temperatura.

Itens iguais de lagoas facultativas. Possibilidade
de mau odor. Nao recomendavel em areas
urbanizadas. Remocéo periddica de lodo.

Utilizacdo de equipamentos e energia elétrica.
Nivel técnico de operacao elevado em relacdo as
demais lagoas. Requisitos de area elevado. Baixa
remogao de coliformes. Necessidade de remocéo
periddica do lodo.

Necessidade de remocao periddica do lodo.
Requisitos de area bastante elevados.

Fonte: Adaptado de Von Sperling (2007)

Nota: Lagoas: A= facultativa; B= anaertdbia; C= aerdbia; D= maturacgéo.

Para maximizar a eficiencia da remocdo de coliformes, as lagoas de

maturacdo sao projetadas com trés ou quatro tanques em série, ou em um Unico

tanque divido por chicanas.

Entretanto, como verificado na Tabela 2, o uso de lagoas pode néo atender

alguns critérios de lancamento restritivos, tais como a remocao de fosforo, nitrogénio
amoniacal e DBO. Além disso, demanda de grandes areas para implementacao, pode
liberar mau odor, sendo sujeito a proliferacdo de vetores de doengas (VON
SPERLING, 2007).

3.6.2 Poés-tratamento de efluente de reator anaerébio por lodo ativado

O sistema de lodo ativado convencional pode ser utilizado de forma direta,
porém devido ao elevado volume de lodo produzido e o gasto de energia elétrica, sua
aplicacdo como pos-tratamento de reator anaerdbio é o mais indicado.

O sistema de lodo ativado promove a aeracao do efluente potencializando as

reacdes bioquimicas aerobicas, o que contribui na remo¢cao de matéria organica do
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efluente.

Em seguida, o efluente é clarificado em um decantador secundario, onde uma
fracdo do lodo gerado é recirculada para o tanque de aeracdo (VON SPERLING,
2007).

O lodo aerdbio excedente gerado no sistema de lodo ativado, ainda né&o
estabilizado, € enviado ao reator anaerébio, onde é adensado e digerido com o lodo
do reator anaerobio (SPERLING et al., 2000), sendo essa biomassa responsavel pela

elevada eficiéncia do sistema (Figura 3).

Figura 3 — Fluxograma de poés-tratamento por lodo ativado convencional
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Fonte: adaptado de Von Sperling (2007)

O processo de lodo ativado pode ser modificado para remocéo de nitrogénio,
favorecendo a nitrificacdo seguida pela desnitrificacdo. Como a taxa de crescimento
dos organismos nitrificadores € inferior a dos heterotréficos nos efluentes domeésticos,
€ necessaria uma longa idade do lodo para que ocorra a conversao de aménia em
nitrato (GERBA; PEPPER, 2019).

Os sistemas de lodo ativado operam com elevado indice de mecanizagéo,
implicando custos adicionais de operacdo / manutencdo e maior consumo de energia
(VON SPERLING, 2007).

Além disso, o sistema de lodo ativado diminui sua eficiéncia
consideravelmente em condicdes de mudangas repentinas de temperatura, pH,
auséncia de nutrientes, presenca de metais e compostos organicos toxicos.

Outro problema comum nesse processo € o volume filamentoso, que consiste

na decantacdo lenta e baixa compactacdo de sélidos no decantador. O volume
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filamentoso é geralmente causado pelo crescimento excessivo de microrganismos
filamentosos, que interferem na decantacdo e compactacdo do lodo (GERBA;
PEPPER, 2019).

3.6.3 Pos-tratamento de efluente de reator anaerébio por biofiltro
O filtro biolégico (Biofiltro) consiste de um tanque preenchido com material de
alta permeabilidade, onde os efluentes séo aplicados sob a forma de gotas ou jatos

(Figura 4).

Figura 4 — Fluxogramas de biofiltros: a) Biofiltro percolador e b) Biofiltro aerado submerso
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Fonte: adaptado de Von Sperling (2007)

Por gravidade, o efluente é percolado através do meio filtrante e retirado por
drenos no fundo do tanque.
Este processo permite o desenvolvimento de uma camada contendo

microrganismos sobre a superficie do material de enchimento, na forma de uma
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pelicula fixa denominada biofilme (Figura 4a).

O efluente passa sobre o biofiilme, promovendo o contato entre os
microrganismos e o material organico do efluente (VON SPERLING, 2007).

O biofiltro aerado submerso € constituido por um tanque preenchido com um
material poroso, através do qual o efluente e ar fluem permanentemente, sendo um
meio de suporte para o crescimento de biomassa, como apresentado na Figura 4b
(VON SPERLING, 2007).

As desvantagens do pds-tratamento por biofiltro estdo relacionadas a
necessidade de um tratamento adicional para remog¢é&o de nitrogénio e fosforo a fim
de atender padrdes de lancamento mais rigorosos, possivel acumulo de biomassa
(causando diminuic&o da eficiéncia), custo de operacdo e manutencao consideraveis,
incidéncia de entupimentos relativamente alta, requer baixas taxas de aplicacédo do
efluente (dependendo do meio poroso, o que aumenta a demanda de area de
instalacao), flexibilidade e o controle limitado, além de problemas com vetores de
doencas e liberacdo de mau odor (US.EPA, 2000; VON SPERLING, 2007).

3.6.4 Pés-tratamento de efluente de reator anaerdbio por disposicdo no solo

O tratamento por disposicao do efluente no solo é conhecido por terras imidas
construidas (do inglés wetlands constructed). Existem diversos tipos de wetlands
constructed, que podem ser de fluxo superficial ou subsuperficial (SOUSA; HAANDEL,
ROGERIO, 2000).

No sistema de wetlands por escoamento subsuperficial, geralmente o efluente
a ser tratado é disposto na porcéo inicial do leito composto por brita, onde ir& percolar
vagarosamente no sentido horizontal do sistema através do material filtrante até atingir
zona de saida (SEZERINO et al., 2015).

Ja os sistemas de wetlands de fluxo superficial sdo caracterizados por areas
relativamente grandes, com varias espécies de macrofitas, as quais sao
responsaveis pela depuracdo do efluente, sendo construida normalmente com
profundidades inferiores a 0,4 m (KADLEC et al., 2000; WU et al., 2015).

A Figura 5 apresenta trés possiveis condi¢cdes de disposicdo de efluentes

domeésticos em solo Figura 5.
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Figura 5 — Fluxograma de disposicao no solo: a) escoamento superficial lento; b) escoamento superficial

rapido e c) escoamento subsuperficial
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Fonte: adaptado de Sousa et al. (2000); Von Sperling (2007) e Tufaner (2018)

O reator anaerdébio com pés-tratamento pela criacdo de areas iumidas é um
processo aplicado em varios locais ao redor do mundo (EL-KHATEEB; EL-GOHARY,
2003; TUFANER, 2018).

No solo, os contaminantes presentes no efluente séo retidos na matriz do solo;
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absorvidos pelas plantas ou incorporados a 4gua subterranea.

O pébs-tratamento por escoamento superficial apresentam elevada
capacidade de remocéao de DBO e nutrientes (fésforo e nitrogénio). Porém a remocéao
de bactérias e virus é limitada (FLORENCIO; BASTOS; AISSE, 2006; TUFANER,
2018).

As desvantagens do pos-tratamento pela disposicdo no solo estdo
relacionadas a necessidade de manipulacdo de macréfitas, o sistema € susceptivel

de entupimento, proliferacdo de vetores de doencas e elevadas areas de implantacao.

3.6.5 Pdés-tratamento de efluente de reator anaerdbio por filtragcdo em meio granular

A filtracdo como etapa complementar ao tratamento secundario desempenha
um papel importante em relacdo a melhora da qualidade dos efluentes domeésticos.
De acordo com um artigo de revisdo apresentado por (KHAN et al., 2011), vérios
pesquisadores do oriente médio estudaram a filtracdo lenta em areia para o pos-
tratamento apenas de efluentes de reatores aerobios, visando a remog¢édo de Demanda
Bioquimica de Oxigénio (DBO), material particulado e coliformes totais. Entretanto,
para efluente de reatores anaerébios a literatura sobre o pos-tratamento por filtracdo
€ relativamente escassa.

Quando o objetivo final do pés-tratamento do efluente de reator anaerébio € a
reutilizacdo na irrigacéo, foi verificado que a filtracdo em areia promove a melhora na
remocdo da DBO, Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) e sélidos em suspensao
(HAMODA; AL-GHUSAIN; AL-MUTAIRI, 2004), além disso, ocorre a remocao de
coliformes acima de 90% (BUUREN et al., 1986).

O pos-tratamento de efluente domeéstico de reator anaerdbio utilizando
filtrac&o direta em areia com fluxo descendente, apresentou efluentes com DQO entre
31 a 73 mg/L, turbidez entre 9 a 29 UNT e solidos suspensos totais entre 9,1 a 19,3
mg/L (FLORENCIO; BASTOS; AISSE, 2006).

No entanto, em todas as taxas de filtracdo avaliadas (100 a 200 m3/m?3d) a
carreira de filtrac&o n&o ultrapassou 12h, devido ao entupimento do filtro (colmatacgé&o)
e transbordamento do leito de filtragdo. Os autores sugeriram que o método avaliado
seria eficiente apenas para efluentes com turbidez na ordem de 20 UNT.

O poés-tratamento de efluente domeéstico de reator anaerdbio utilizando
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filtracdo lenta em areia, realizado com taxas de filtracdo entre 2,4 a 4,8 m*/d (BAR-
ZEEV et al., 2012), removeu até 91,6% para turbidez, 89,1% para sélidos suspensos
totais, 77% para DQO, 85% para DBO, 99,95% para coliformes totais e 99,9% para
coliformes fecais (TYAGI et al., 2009).

Entretanto, a carreira de filtracao para filtragéo lenta em areia foi efetiva em
até 7 dias, com taxa de filtracdo na ordem de 1,8 m3/m?2.d e turbidez média do efluente
de reator anaerébio de 56,5 UNT, sendo considerado um tempo relativamente
pequeno pelos autores, 0s quais sugeriram a adicdo de um filtro de desbaste para
contornar este problema.

Ja afiltracdo rapida é realizada com taxas de filtracdo a partir de 120 m3/m?2.d.
Quando comparado com a filtragdo lenta, 0 aumento na taxa de filtragdo pode chegar
a 300 vezes, exigindo maior frequéncia de retrolavagem dos filtros. Porém, o volume
de efluente tratado é maior, o que diminuiu significativamente o tamanho dos filtros
em relacéo a filtracao lenta (BAR-ZEEV et al., 2012).

A filtracdo direta é alternativa baseada no sistema de filtragem rapida, ela é
constituida por etapas de coagulacao, floculacéo / filtracdo. Esse processo consiste
na coagulagdo do efluente (comum uso de sais de ferro e aluminio), que em seguida
€ vertido em um meio granular, onde ocorre a floculacdo e detencédo das particulas
floculadas. Uma das caracteristicas importantes deste sistema é que quanto menor a
granulometria do material do filtro, mais eficiente € a remocdo das particulas
coaguladas, em razao da maior superficie de graos por unidade de volume.

A medida que o tempo de carreira de filtracdo progride, os intersticios das
camadas superiores vao sendo preenchidos, a velocidade de passagem do efluente
através dessas camadas e as forcas de cisalhamento aumentam, conduzindo
hidraulicamente as particulas floculentas para camadas mais profundas, onde existam
condicOes para sua deposicdo. Este processo progride até que a perda de carga
alcanca um valor excessivo (preenchimento dos intersticios granulares por solidos
finos causando a colmatacdo) ou até o momento em que as particulas floculentas
comecam a traspassar o filtro, conferindo turbidez ao efluente (LATOU, 1981).

Em qualquer um desses casos ocorre o fim da carreira de filtracdo. Devido a
estas condi¢cfes, muitos pesquisadores limitaram a turbidez em no maximo 25 UNT e
o teor de sdlidos suspensos totais em 50 mg/L no afluente a ser tratado por filtracéo
direta (METCALF; EDDY, 2015; PELEKANI; DRIKAS; BURSILL, 2001).
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Outra alternativa é a tecnologia de dupla filtracdo (DF), a qual consiste na
coagulacéo, floculacéo / filtragcdo ascendente em pedregulho ou areia grossa, seguida
por filtracdo descendente em areia (Queiroz et al., 2018). Varios estudos sobre a DF
com diferentes caracteristicas de qualidade da agua bruta e condi¢cdes operacionais,
tais como, elevada turbidez, taxas de filtragéo, densidade de algas, entre outros, foram
realizados ao longo das ultimas décadas, verificando suas reais potencialidades e
limitac6es (DI BERNARDO; DANTAS, 2006; QUEIROZ et al., 2018).

Embora, a DF seja uma técnica amplamente difundida para o tratamento de
aguas de abastecimento, sua utilizagdo como pdés-tratamento de efluente de reatores
anaerobios foi pouco aplicada. Diversas tecnologias de pos tratamento para o efluente
domeéstico foram apresentadas por Khan et al. (2013), Norton-Brandéo et al. (2013),
Mai et al. (2018) e Rizzo et al. (2020), onde nenhuma técnica por filtracdo em areia ou
carvao e citada.

Quando considerado o poés-tratamento de efluente domeéstico de reator
anaerobio por coagulacéo com cloreto férrico e oxidac&o por acido peracético, seguida
por filtracdo direta em dupla filtracdo em regime de batelada, foi observada remocao
de turbidez > 90%, fosforo total ~100%, DBO 94%, coliformes totais ~100%; E. coli
~100%; colifagos ~100% e clostridium > 50% (CAVALLINI et al., 2016).

Quando comparada a filtracdo direta por DF em relacao a filtracdo direta em
filtro de areia grossa, verifica-se que a DF permite o tratamento de aguas com
caracteristicas depreciativas acentuadas, possibilita o uso de taxas de filtracédo
elevadas no filtro ascendente, oferece maior seguranca do ponto de vista operacional
em relacdo as variacGes bruscas de caracteristicas da agua bruta, a remocéao global
de microrganismos é maior, aumenta a seguranca em relacdo a desinfeccéao final e
ndo h& necessidade do descarte do efluente do filtro ascendente no inicio da carreira
de filtracdo, pois essa agua seré filtrada no filtro descendente (CAVALLINI et al., 2016;
WILLIAMS et al., 2007).

Entretanto, o estudo conduzido por Cavallini et al. (2016) foi em regime de
batelada, ndo sendo avaliado o regime de fluxo continuo, o qual € amplamente
utilizado em sistemas de tratamento de efluentes domésticos reais. A remocdo de
microrganismos patogénicos foi limitada quando utilizado &cido peracético como etapa
inicial do pés-tratamento. Nesse estudo ndo foram avaliadas as condicbes de pos-

tratamento utilizando cloro livre, 0 que € uma exigéncia em diversas diretrizes de
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reuso. Além disso, ndo foi avaliada a remocdo de ions metalicos potencialmente

toxicos e também nao foram feitos testes toxicologicos com o efluente tratado.

3.7 MATERIAIS GRANULARES UTILIZADOS PARA FILTRACAO

Geralmente grande parte dos sistemas de tratamento de agua ou de efluentes
domésticos que utilizam a filtragdo em meio granular sédo desenvolvidos em sistemas
de mdultiplas etapas. Esses sistemas sdo convenientes por retirar inicialmente o
material de maior densidade e gradualmente separar impurezas menores, tais como
particulas coloidais e microrganismos (VERAS; DI BERNARDO, 2008).

Na primeira etapa do tratamento, ocorre principalmente a remocao de sélidos
grosseiros, porém, organismos e material fino também séo parcialmente removidos.
Um pré-filtro é geralmente usado para essa finalidade, sendo frequentemente
constituido de pedregulho, com tamanho menor no topo e maior no fundo (DI
BERNARDO; BRANDAO; HELLER, 1999).

3.7.1 Filtracdo em areia

Os filtros de areia sdo divididos em dois principais grupos: filtros de gravidade
e filtros de pressédo. Os principios dos dois grupos de filtros sdo idénticos. Os filtros de
pressdo operam a elevadas pressdes com taxa de até 900 m3/m2.d, sendo indicadas
para aguas de baixa cor e turbidez.

Os filtros de gravidade geralmente sdo operados com taxa de filtracao entre
120 a 180 m¥/m2.d (simples camada) e 360 m3/m2.d (dupla camada) com espessura
de 45 cm (areia em simples camada) e 25 + 45 cm (areia + antracito) de acordo com
a NBR 12216/1992 (ABNT, 1992).

A filtracdo em areia envolve uma variedade complexa de mecanismos, tais
como: transporte, fixacdo e desprendimento dos flocos de lodo. Mecanismos de
transporte importantes incluem interceptacao, forgas inerciais, decantacao, difusao,
condicbes hidrodindmicas e correspondem ao deslocamento de uma pequena
particula no fluido até a superficie do meio filtrante.

Nesses mecanismos a eficiéncia da remocao de sélidos em suspenséo

dependem das caracteristicas granulares do meio filtrante, taxa de filtracéo,
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temperatura, densidade do efluente e tamanho das particulas em suspensédo (FAUST;
ALY, 2018).

A decantagdo é provavelmente o mecanismo mais importante para as
particulas em suspenséo entre 4 e 20 um de tamanho. As particulas coloidais menores
que 1 um de diametro séo influenciadas por difusdo e tendem a desviar dos fluxos em
direcdo ao meio filtrante, dependendo da interacéo eletrostatica entre as particulas e
0 meio filtrante (GUCHI, 2015).

Sao necesséarios mecanismos de fixacao para reter o material suspenso, uma
vez que ele se aproximou da superficie do meio filtrante ou dos sélidos previamente
fixados. Os mecanismos de fixacdo incluem forcas de Van Der Waals, interacfes
eletrostaticas, pontes quimicas e adsorcado especifica. A eficiéncia dos mecanismos
de fixacdo pode ser afetada pelos coagulantes aplicados no pré-tratamento e pelas
caracteristicas quimicas da agua ou efluente e do meio filtrante (FAUST; ALY, 2018).

Entretanto, os efeitos das forcas de Van Der Waals, somente serao
significativas quando a particula superar qualquer barreira eletrostatica de repulsédo e
atingir a superficie do meio granular (GUCHI, 2015).

Na filtracdo lenta em areia, ocorre a formagdo de uma camada rica em
microrganismos no topo do filtro (conhecida por Schmutzdecke). Entretanto, a filtragao
lenta requer um grande volume de area para a implantacdo da unidade quando
comparada a filtracdo rapida. Assim, ndo é recomendada em areas densamente
povoadas ou em areas onde o custo territorial € elevado. Outras limitacGes
relacionados a filtracdo lenta incluem baixa taxa de filtracdo e elevado periodo de
tempo para obtencdo da Schmutzdecke.

Diferentemente de outros filtros, que podem ser restaurados rapidamente
apos a limpeza, a filtracdo lenta em areia precisa de tempo para o crescimento do
consorcio microbiano o que limita a eficiéncia do sistema. Uma variedade de diferentes
fatores pode afetar o desempenho desse sistema de filtragédo, tais como: a presenca
de cafeina, hormonios estrogénicos e outros compostos organicos contidos no
afluente (D’ALESSIO et al., 2015).

Além disso, o0s soOlidos suspensos em excesso aceleram o processo de
colmatac&o, reduzindo a capacidade do tratamento. E esperada melhora na remoc&o
de metais, especificamente sob condicdes de maior conteddo orgéanico total no

efluente a ser tratado, maior profundidade do leito de areia e menor taxa de filtracao
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(HOSLETT et al., 2018).

Outro possivel sistema é a filtracdo rapida em areia, sendo um processo de
filtracdo fisica, pois ndo produz uma camada biologica significativa. Portanto, requer
prévias etapas e pos-tratamento para remover substancias potencialmente toxicas e
agentes patogénicos. Além disso, € um processo de tratamento comum para as areas
urbanas onde o uso da terra tem um custo elevado (HOSLETT et al., 2018).

Os filtros rapidos de areia, exigem menos trabalho devido ao elevado volume
de efluente tratado e sdo mais eficientes em aguas com alta turbidez. Por outro lado,
0s custos de operagdo e manutencdo dos filtros rapidos de areia sdo mais altos em
comparacao com o filtro lento, devido a maior complexidade do controle do filtro e do
sistema de retrolavagem (SPELLMAN, 2014).

A oxidacdo heterogénea e oxidacao biologica de espécies metalicas, tais
como Fe?* e Mn?* ocorre principalmente nas superficies de material granular, uma vez
gue os contaminantes adsorvem ao meio filtrante ou s&o oxidados por microrganismos
ligados a superficie do grédo (VRIES et al., 2017).

A areia virgem apresenta uma pequena capacidade de remover tracos de
metais que podem ser toxicos ou cancerigenos (CHAUDHRY; KHAN; ALI, 2017). Essa
capacidade pode ser significativamente melhorada pelo revestimento de areia com
oxidos de Fe ou Mn. Esses aditivos a base de metal aumentam a area de superficie e
os recursos de adsorcéo da areia (WANG et al., 2009).

O papel do desprendimento dos flocos de lodo como mecanismo de filtragéo
também é importante, pois durante a filtragdo granular profunda, os sedimentos se
acumulam no filtro, sendo removidos pelos mecanismos anteriormente mencionados.

As particulas contidas no filtro estdo em equilibrio com as forcas de
cisalhamento hidraulico que tendem a separa-las e leva-las para camadas mais
profundas através do filtro. Como a presenca de sélidos faz com que o volume
intersticial diminua, isso causa um aumento na velocidade do efluente no intersticio
dos grédos e as camadas obstruidas se tornam menos eficientes na remocao de
sélidos, que passam para a parte inferior e menos obstruida do meio granular (FAUST;
ALY, 2018).

Em sistemas de filtragdo rdpida, a granulometria desempenha uma funcéo
muito importante, pois existem etapas unitarias preliminares ao processo e as

dimensdes dos graos de areia fazem parte das principais caracteristicas do sistema.
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Entretanto, o desenvolvimento de diversas classes de compostos organicos
tais como, pesticidas, farmacos, produtos de higiene pessoal, entre outros, e que
estdo presentes nos efluentes domésticos, ndo sdo removidos eficientemente por

sistemas de tratamento convencionais, tais como a filtragao em areia.

3.7.2 Filtracdo em carvao ativado granular

O uso do carvao ativado para a remocdo de diversas classes de
contaminantes em agua de abastecimento e efluentes industriais € bem conhecido.
No pés-tratamento de efluentes de reatores anaerébicos de membrana, a adsorgéo
por carvéao ativado foi investigada como um dos métodos mais eficientes de tratamento
para remover compostos organicos dissolvidos (HUANG et al.,, 2019; VYRIDES;
CONTERAS; STUCKEY, 2010).

Este material possui caracteristicas favoraveis aos processos de adsor¢ao,
gracas a sua alta porosidade, grande area superficial e alta reatividade superficial.
Além disso, apresentam custo relativamente baixo de obtencéo, devido ao amplo e
confiavel fornecimento dos materiais a partir dos quais sédo produzidos (ARENA; LEE;
CLIFT, 2016).

O carvao ativado é facilmente obtido de varias fontes, tais como, casca de
coco, madeira, entre outros. Durante seu processamento o carvao é submetido a um
processo de ativacdo a vapor ou por métodos quimicos.

O método de ativacao e as caracteristicas do precursor utilizado, influenciam
diretamente na disponibilizagéo dos grupos funcionais na superficie, que por sua vez,
determinam as caracteristicas e a quantidade de impurezas que podem ser
adsorvidas no carvao ativado (LIMA et al., 2011).

Em geral, o carvao ativado granular € empregado para adsorcao de diversas
classes de compostos organicos, virus, entre outros, com resultados que dependem
da qualidade do material de origem, caracteristicas do contaminante e sua
concentracao.

Quando usado para poés-filtracdo, o CAG recebe agua de boa qualidade, tendo
como funcdo adsorver compostos organicos que nédo foram removidos nas etapas
anteriores. Se aplicado como antracito, 0 CAG geralmente substitui ou € combinado
com a filtracdo r4pida em areia em sistemas de tratamentos de 4gua (HOSLETT et
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al., 2018).

Os filtros que utilizam CAG podem operar com taxas de filtracdo superiores
ao aplicado em filtros rapidos de areia, sendo mais populares em estacbes de
tratamento compactas (SHANMUGANATHAN et al., 2017).

O carvao ativado granular pode ser adicionado ao processo de digestao
anaerobica para melhorar a producdo de metano e a decomposicédo do lodo (YANG
et al., 2017).

O filtro de CAG inicialmente remove a matéria organica natural por adsor¢ao.
Entretanto, devido ao crescimento de biofilme em sua superficie porosa, o0 CAG pode
remover matéria organica natural por adsorcédo e degradacao biolégica combinados
(SHANMUGANATHAN et al., 2017).

A filtracdo em areia, combinada com o uso do carvéo ativado granular, tem
alcancado significativas remog¢des de compostos organicos, diminuindo a cor, gosto e
odor da agua potéavel, além de reduzir os subprodutos da desinfeccéao (trihalometanos
- THMSs) e diminuir as concentracdes de poluentes emergentes tais como produtos de
higiene pessoal, farmacos, pesticidas, entre outros (BENJEDIM et al., 2020; PONNAM
et al., 2020; RIZZO et al., 2020).

O carvao ativado removeu 84% de DQO, excedendo valores observados em
membranas de ultrafiltracdo, coagulacéo/ floculacdo e adsorventes poliméricos que
tiveram remocdes de DQO variando de 32% a 75% (TRZCINSKI; OFOEGBU;
STUCKEY, 2011).

O pos-tratamento de agua residual de industria de processamento de
alimentos provenientes de reator anaerobio, utilizando carvao ativado granular
apresentou remocao de DQO com 94,6% e DBO com 93,7% (PIRSAHEB et al.,
2018).

O pos-tratamento de efluente secundario proveniente de lagoa de maturagao
por carvao ativado, seguido por microfitragdo em membrana pode reduzir a
frequéncia da limpeza e prolongar a vida util da membrana (HAMID et al., 2019).

Em outro estudo, o processo de coagulacdo/ floculacdo/ decantacao/
adsorcao em carvao ativado/ microfiltracao para tratamento de efluentes de lavanderia
apresentou eficiéncia de remocgdo 99,9% para cor, 80% para DQO, 92,9% para
surfactantes e 99,4% para turbidez (HUANG et al., 2019).

Em unidades de tratamento de agua potavel o carvao ativado € comumente
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usados para remover micropoluentes como pesticidas, produtos quimicos industriais,
substancias causadoras de odor e sabor desagradaveis, e toxinas de algas
(SILLANPAA et al., 2015).

3.7.3 Filtracdo em zedlitas

Nos ultimos anos, as zedlitas tem recebido muita atengcdo no campo cientifico
devido a sua fonte acessivel, propriedades especiais (troca catiénica; condutividade
elétrica; adsorcéo de gases; cataliticas; baixa densidade e grande volume de poros)
e baixo custo. Mais de 60 espécies de zeolitas que ocorrem naturalmente foram
descobertas (YUNA, 2016)

As zedlitas sdo estruturas cristalinas tetraédricas de [SiO4] e [AlO4], ligadas
pelos vértices através do compartiihamento de seus atomos de oxigénio. Sua
estrutura da rede tridimensional possui carga negativa, que é compensada por cations
de metais alcalinos e alcalino terrosos (JIANG et al., 2016). Essas caracteristicas
favorecem o processo de troca catiénica, motivo pelo qual as zedlitas sdo amplamente
utilizadas em varias aplicacfes tais como: adsorcéo, catalise, industria da construcéo,
agricultura e remediacao de solos (YUNA, 2016).

Uma das zedlitas amplamente estudadas é o clinoptilolita. Os mecanismos
pelo qual ocorre a formacéo das unidades principais de formac¢éo do material, resultam
em elevada porosidade, com tamanhos e formas de poros caracteristicos. Na
estrutura do clinoptilolita, existem trés variantes de canais, dos quais dois séo
paralelos e feitos de anéis de SIO/AIO com dez e oito membros. O terceiro possui
anéis de oito membros na vertical. Nesses canais, 0s cations hidratados podem
ocupar os seguintes locais (Figura 6):

| — Cétions de sodio e calcio estdo localizados nos canais de 10
membros (diametros livres 0,44 x 0,72 nm);

Il - Os cétions de sbdio e calcio estédo localizados nos canais de 8 membros
(didametros livres 0, 41 x 0,47 nm);

Ill - O cétion de potassio esta localizado nos canais verticais de 8 membros
(diametros livres 0,40 x 0,55 nm);

IV - O cétion de magnésio esté localizado no canal de 10 membros e no centro

do canal.
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Figura 6 — Unidades de formacé&o estrutural para a clinoptilolita
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Fonte: adaptado de Margeta et al. (2013)

Assim como outras zedlitas a clinoptilolita possui uma estrutura microporosa,
gue funciona como uma peneira ao nivel molecular. Os pequenos poros do zedlita
podem excluir fisicamente os ions maiores, 0 que significa que ions menores sao
trocados seletivamente (REEVE; FALLOWFIELD, 2018).

A clinoptilolita utilizada no tratamento de efluente é bastante eficaz em
comparagao com outros materiais. As condi¢des do processo de purificacdo s&o muito
importantes para o tratamento, sendo possivel regeneracdo e a reutilizacdo da
clinoptilolita.

A eficiéncia da remocado de ions metalicos do efluente depende de muitos
fatores tais como; a concentracao inicial de ions metélicos no efluente, valor de pH do
sistema, possibilidade de formac&o de complexos com o metal, modificacdo quimica
da clinoptilolita e o volume de efluente tratado (MARGETA et al., 2013).

Diversos estudos apontam elevada eficiéncia da clinoptilolita para remocéao de
substancias potencialmente toxicas (AGHEL et al., 2019; INGLEZAKIS et al., 2010,
2012; KAZEMIAN; MALLAH, 2006; LIU et al., 2019; STYLIANOU; INGLEZAKIS;
LOIZIDOU, 2015).

A clinoptilolita foi investigada como adsorvente para a remocdo de uma
grande variedade de corantes, fendis e derivados de fendlicos de solu¢des aquosas
(ALPAT et al., 2008; ARMAGAN et al., 2003; PANDOVA et al., 2018; WANG;
ARIYANTO, 2007; WANG; ZHU, 2006; YOUSEF; EL-ESWED; AL-MUHTASERB,
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2011).

Andalib et al. (2014) utilizaram um biorreator anaerébio de leito fluidizado
(BALF) para o tratamento de subprodutos da industria de etanol e do lodo primario de
efluentes domésticos. Eles descobriram que o BALF usando zedlita atingiu 88% de
eficiéncia de remocgédo de DQO, indicando sua superioridade sobre as tecnologias
anaerObias de crescimento suspenso convencionais para residuos altamente
biodegradaveis.

O ion amobnio € uma importante forma do nitrogénio em solu¢gdo aquosa. A
contaminagdo do ambiente decorre principalmente de efluentes domésticos, efluentes
de fabricas de fertilizantes e residuos agricolas.

O nitrogénio amoniacal, contribui para a eutrofizacdo acelerada dos corpos de
agua, diminuindo as concentracdes de oxigénio dissolvido e tornando-os ambientes
toxicos para a vida aquética. Nas Ultimas décadas, varios métodos de remocao de
nitrogénio amoniacal em meio aquoso foram desenvolvidos, sendo o tratamento por
adsorcdo em clinoptilolita um dos métodos amplamente utilizados (WANG; PENG,
2010).

Zheng et al. (2015) usaram um reator de leito fixo construido com zedlita, para
tratar efluentes de suinos, contendo concentragdes de nitrogénio amoniacal na ordem
de 7,5 g/L. Esses pesquisadores descobriram a existéncia de sinergia entre a
adsorcao do nitrogénio amoniacal e a imobilizacdo de microrganismos pelo sistema
de Zedlita, o qual contribuiu para o aumento da eficiéncia da digestao anaerdébica em
até 350%.

Verificou-se também que, a clinoptilolita € um suporte microbiano
bem - sucedido na digestdo anaerdbia em digestores de leito fixo, tratando residuos
de gado e suinos, bem como, para reduzir simultaneamente o efeito inibitério da
amonia, produzida durante a decomposicdo anaerébia de proteinas, aminoacidos e
ureia (MONTALVO et al., 2012).

Collison & Grismer (2018) também relataram o0 uso de zedlitas em um
processo de nitrificacdo e desnitrificacdo em escala piloto, aplicado a um tratamento
de efluentes domésticos. Os autores concluiram que o sistema de tratamento
utilizando zedlita poderia sustentar o crescimento de um biofilme bacteriano, capaz de
converter efetivamente aménia em gas nitrogénio, em uma variedade de

concentracdes a temperaturas ambientes (15-30 °C). Eles concluiram, que o sistema



53

de tratamento com zedlita era vantajoso pelos custos reduzidos de infraestrutura,
consumo reduzido de energia, manutencdo e monitoramento minimos em
comparagcao com as operacoes tradicionais.

A clinoptilolita modificada por diferentes sais alcalinos (K, Na, Ca e Mg) pode
ser aplicada efetivamente na purificacdo de &guas subterrdneas e efluentes
domeésticos para remocéao de nitrogénio amoniacal (ABUKHADRA et al., 2020).

Além disso, a clinoptilolita, na forma ativada por sédio, consegue remover
concentragdes de nitrogénio amoniacal na ordem de 23 mg de N-NH4*/g em efluente

com pH igual 8. A ordem de troca idnica entre o ion aménio em relagdo aos metais
alcalinos e alcalino-terrosos é descrita como: K* > NH, >Ba?* > Na* > Ca?*(SANCHO

et al., 2017).

Clinoptilolitas modificadas com sodio e célcio foram regeneradas até seis
vezes e mantiveram uma taxa de remocao de 79,35 a 84,79% de nitrogénio amoniacal
(FU et al., 2020).

Além disso, a clinoptilolita saturada por ion aménio pode ser regenerada
usando uma solucdo de hidroxido de sodio de 2 g/L, obtendo uma solugéo
concentrada de aménia, a qual foi convertida em nitrato de aménio [NH4NO3] e fosfato
de amonio [(NH4)2HPO4] pelo processo de decapagem, sendo um possivel precursor
na fabricacao de fertilizantes (SANCHO et al., 2017).

A granulometria da clinoptilolita ndo apresenta efeito significativo sobre a
capacidade de absorver o ion amonio, atingindo concentracdes de até 80 mg/g. No

entanto, particulas menores (0,71 a 1,0 mm) apresentam maior taxa de adsorcdo de
NH Z chegando a 93,0% nos primeiros 10 minutos (KOTOULAS et al., 2019).

Entre as vantagens da clinoptilolita, destaca-se a elevada capacidade de
filtragem sem custos adicionais de capital, curva de perda de carga linear, com
remocdo superior e profunda de sélidos em suspensdo, frequéncia reduzida de
retrolavagens, detencdo de particulas finas, elevada seletividade para remocao de
amoénia e ions metalicos, além disso, pode ser regenerada e dependendo das
condicbes do efluente pode ser utilizada como subproduto na agricultura (CELTA
BRASIL, 2017; JOHNSON; DESBOROUGH, 2005).

Outro ponto favoravel ao uso da clinoptilolita € sua reciclagem. Assim que a

capacidade de troca ibnica se esgota, muitos autores propdem que a clinoptilolita seja
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utilizada na agricultura como fonte de nitrogénio, ou regenerada pelo uso de solucdes
de cloretos, carbonatos, bicarbonatos ou hidroxidos de metais alcalinos
(WASIELEWSKI et al., 2018).

Dependendo do tratamento de regeneracdo, o pH pode ser alcalinizado até
uma condicdo onde o0s metais potencialmente téxicos sejam desorvidos da
clinoptilolita e precipitados. A solucdo remanescente pode ser tratada com acido
sulfarico diluido, sendo obtido sulfato de amoénio, o qual pode ser posteriormente
utilizado como precursor de fertilizantes (PANDOVA; PANDA; JURKO, 2011).

A capacidade da clinoptilolita de ser regenerada e sua reutilizagdo é muito
importante para a ambiente, isso porque impede a geracdo de novos residuos (TASIC;
BOGDANOVIC; ANTONIJEVIC, 2019).

Como resultado, a possivel adicdo de clinoptilolita como tratamento
complementar aos filtros de areia pode ser uma alternativa eficiente para melhorar o
desempenho de uma estacdo de tratamento de efluentes domésticos, usada como

uma etapa de polimento em relacdo a concentracdo de ions metalicos e amoénio

3.8 PRE-TRATAMENTO POR COAGULACAO EM SISTEMAS DE FILTRACAO

A coagulacdo é uma operacdo unitaria de tratamento de efluentes,
normalmente aplicada antes da decantacao e filtragdo. Em geral, as particulas finas
presentes na agua ou efluente possuem cargas elétricas negativas em suas
superficies, que se repelem e se dispersam de maneira estavel no meio aquoso
formando uma solucéo coloidal (IMAFUKU et al., 1999).

Os coloides sé&o misturas heterogéneas de duas ou mais fases, sendo uma
das fases na forma finamente dividida, neste caso um sélido, denominado de fase
dispersa, misturado com a fase continua denominada meio de dispersdo, no caso dos
efluentes é a agua. Os sélidos em suspensao apresentam dimensdes no intervalo de
1 a 1000 nandmetros (JAFELICCI - JUNIOR; VARANDA, 1999).

Além disso, os coloides podem ser liofilicos, permanecendo estaveis devido a
afinidade quimica entre as particulas e o solvente. As particulas podem interagir entre
si formando agregados maiores, 0s quais pela acdo da gravidade sedimentam,
separando a fase dispersa da continua, e sdo denominados liofébicos (JAFELICCI -
JUNIOR; VARANDA, 1999).
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Os coagulantes mais usados séo ions metalicos com alta densidade de carga,
embora também existam alguns coagulantes organicos com menor massa molecular.
Os coagulantes mais utilizados sé@o os sais de ferro ou aluminio, isso porque estes
ions metalicos podem reagir com o material organico do efluente e formar precipitado,
ou ainda podem formar hidréxidos insollveis capazes de adsorver moléculas
organicas (METCALF; EDDY, 2015; MORAN, 2018).

O mecanismo de coagulacédo ainda ndo foi completamente elucidado, e, sobre
ele, estabeleceram-se teorias que estdo sendo objeto de comprovacoes
experimentais ao longo de décadas. Entre as principais hipoteses destaca-se a
coagulacéo pela compressao da dupla camada de ions que envolvem as particulas e,
outra que admite que a coagulagcéo ocorre por reacdes quimicas especificas entre as

particulas coloidais e os coagulantes (RICHTER, 2009).

3.8.1 Mecanismo por compressao da dupla camada

7

Este mecanismo de coagulacdo € iniciado quando uma espécie ibnica
contendo elevada carga elétrica é usada como coagulante, tais como, cétions
provenientes de sais de ferro e aluminio. Esse coagulante ibnico perturba a atividade
ibnica geral do sistema e a dupla camada elétrica que encapsula as particulas
dispersas é comprimida.

A barreira de energia repulsiva que mantém as particulas separadas é
suprimida. Nesse caso, a atracdo molecular é promovida e a formacao de micro e
macro flocos é favorecida (DAS, 2019).

Os ions adsorvidos podem ser desidratados durante o deslocamento na
direcdo da superficie sélida para que seus centros fiqguem em algum lugar entre a
superficie sélida e o plano Stern.

O potencial elétrico na superficie da particula € dado por Wo (potencial de
Nernst) e o do plano Stern (potencial Stern) é dado por Ws. O potencial na camada
difusa decai exponencialmente de Ws no plano de Stern para zero (Figura 7)
(BRATBY, 2016).

Quando ocorre adsor¢céo especifica, ou seja, adsor¢cdo decorrente de forcas
eletrostéaticas e/ou de van der Waals, a adsorcao por ions geralmente predomina sobre
a adsorcdao por co-ions (BRATBY, 2016; RIBEIRO et al., 2011).
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Figura 7 — Representacao conceitual da dupla camada elétrica
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Fonte: adaptado de Imafuku et al. (1999) e Bratby (2016)
Nota: a — c: camada estatica; ¢ — d: camada difusa; c: plano de cisalhamento; d: solu¢ao; Wo: potencial
elétrico na superficie; Ws: potencial Stern; C: potencial zeta

O potencial maximo de repulsédo eletrostatica ocorre na superficie da particula,
0 qual deve ser neutralizado para que aconteca a desestabilizacdo das cargas
ocorrendo a coagulacdo. Entretanto, a medida destas cargas ndo € uma tarefa facil.
Entéo para verificar os valores do potencial de uma suspensao, utiliza-se o potencial
zeta (), que é definido como a carga elétrica liquida que se desenvolve no plano de
cisalhamento, o qual divide a camada de Stern e a camada difusa a um determinado

pH, conforme a Figura 8.

Figura 8 — Adsorcéo de contra ions e co-ions
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Quanto mais préximo o  estiver de zero, menores séo as forgas de repulséo

e maiores as forgas de atracdo. Além disso, { € influenciado principalmente pela
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condutividade elétrica e pelo pH da suspensdo coloidal (ALKAN; DEMIRBAS;
DOGAN, 2005; BRATBY, 2016).

De modo geral, sais de ferro e aluminio, contribuem para o aumento das
cargas positivas, enquanto a matéria organica aumenta as cargas negativas. A adicao
de espécies quimicas, carregadas eletricamente ou moléculas organicas em solucao
aguosa, podem afetar reacGes de protonacdo e/ou desprotonacao, influenciando o
potencial elétrico superficial (RIBEIRO et al., 2011).

Considerando as caracteristicas superficiais das particulas dos efluentes
domésticos com cargas negativas, a adicdo de espécies catidnicas possibilitaria a

diminuicao do ¢, resultando no processo de coagulacédo dos efluentes domésticos.

3.8.2 Mecanismo por adsorcao e neutralizacéo de carga

Este mecanismo ocorre imediatamente ap0s a dispersdo do coagulante na
massa liquida. Dependendo do pH do meio, formam-se diversas espécies hidrolisadas
de carga positiva, que podem ser adsorvidas na superficie das particulas, ocorrendo
a desestabilizacdo (LIBANIO, 2010).

Na adsorcéo e neutralizacdo de carga a coagulacdo ocorre com dosagens
inferiores de coagulante quando comparado ao mecanismo por compresséao da dupla
camada.

Além disso, existe a necessidade do controle estequiométrico das
concentracbes dos coloides e espécies desestabilizadoras (DI BERNARDO,;
DANTAS; VOLTAN, 2017).

Em geral, a dosagem do coagulante necessaria para neutralizacdo da carga
€ diretamente proporcional a concentracdo da area superficial do coloide, sendo
influenciada pelo namero e distribuicdo dos tamanhos de particulas que constituem a
suspenséao.

Devido a essa caracteristica, 4guas e efluentes com alcalinidade e turbidez
de mesma magnitude tendem a coagular com dosagens distintas de coagulante, ou
seja, a suspensdao com maior numero de particulas de menor dimenséo (maior area
superficial) necessita de maior dosagem de coagulante (LIBANIO, 2010).

Entretanto, dosagens excessivas do coagulante podem causar a reversao de
carga superficial do coloide, causando a sua reestabiliza¢do no sistema aquoso como
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apresentado esquematicamente na Figura 9 (DI BERNARDO; DANTAS; VOLTAN,
2017).

Figura 9 — Esquema da possivel interagdo hidroxido de metal-particula
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Fonte: adaptado de Bratby (2016)

Os principais agentes na coagulacdo pelo mecanismo de adsorgao e
neutralizacdo de carga sdo geralmente os produtos da hidrolise, e ndo os ions dos
metais ferro e aluminio. A adsorcdo ocorre em um intervalo de tempo inferior a 1
segundo e elevado gradiente de mistura rapida.

Para tanto, a mobilidade ibnica representa um importante parametro no
monitoramento desse mecanismo de coagulacdo, tendo em vista que a adsorcao
ocorre nas vizinhangas do ponto isoelétrico para o qual o ¢ é nulo (LIBANIO, 2010).

Em geral, o mecanismo por adsorcdo e neutralizacdo de cargas deve
predominar em estagbes de filtragdo direta por escoamento ascendente e
descendente, pois os microflocos formados apresentam baixa velocidade de
decantacéo e alta resisténcia ao cisalhamento decorrente das for¢as hidrodinamicas
do escoamento, sendo assim eficientemente retidos nos intersticios do meio filtrante
(DI BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 2017, LIBANIO, 2010).
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3.8.3 Mecanismo por varredura

Em geral, a medida que se eleva progressivamente o pH de coagulacéo e a
dosagem do coagulante, passa a predominar 0 mecanismo da varredura, sendo o
mais recorrente nas estacdes de tratamento de agua e efluente (DI BERNARDO;
DANTAS; VOLTAN, 2017; LIBANIO, 2010).

Esse mecanismo foi definido como coagulacao de varredura, pela inexisténcia
de uma relacdo estequiométrica entre a dosagem de coagulante e a area superficial
das particulas. Nesse mecanismo, os coloides sdo adsorvidos e as particulas
suspensas envolvidas pelo precipitado de hidroxido de aluminio ou de ferro (LIBANIO,
2010).

O precipitado formado na coagulacdo por varredura apresenta potencial
elétrico positivo, explicando a atracdo eletrostatica exercida sobre as particulas
suspensas que geralmente possuem potencial negativo. Inequivocamente as maiores
dosagens do coagulante proporcionam a formacdo de flocos de maior massa,
sedimentando rapidamente em unidades de decantagao (DI BERNARDO; DANTAS,;
VOLTAN, 2017; LIBANIO, 2010).

Em qualquer mecanismo de coagulacéo, o processo de desestabilizacdo pode
ser revertido, em casos onde ocorre variagdes no pH de coagulagédo ou da superdose
de coagulante, conduzindo a reestabilizacdo das particulas coloidais e evitando a
agregacao e formacgao dos flocos (DI BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 2017).

A formacdo de espécies hidrolisadas de ions metalicos tais como ferro e
aluminio pode ser descrita por um conjunto de constantes de estabilidade. As
constantes de estabilidade individuais ndo podem ser calculadas diretamente e, para
obté-las, é necessario encontrar uma relacdo adequada entre as constantes
individuais e os parametros experimentalmente mensuraveis (BECK, 1970; SCHOLZ,
KAHLERT, 2019), como exemplificado para as espécies mononucleares
apresentadas nas equacgoes 14 a 17:

A concentracdo total do ion metalico central [TMe] e do ligante [TL] &
conhecida. [TMe] é a soma das concentracdes das diferentes espécies metélicas
(BRATBY, 2016):

TMe =[Me]+ [ MGLJ Forern, +[ MeLJ =§(Z) iMeL ;] (14)
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Onde (Me) é o ion metalico e (L) é o ligante. A concentracao total do ligante é

obtida pela média ponderada das concentracfes das espécies em meio aquoso:
N
TL=[L|+| MeL|+2| MeL, |+............ +N| MeL,, |=[L]+ X i[MeL. 15
[L]+[ MeL]+2] weL, | [ MeLy J= 1+ 2 ivet  (15)

As relacdes metais ligantes representam a constante de estabilidade K como
descrito a seguir:

_ [MerL] | [ MeL, ]
K,= [Mel[L] K = TMeL, J[C] (16)

A constante de estabilidade geral (B) € representada por:
B=K; B,=K,. K,; B, =K. K,..K, =[MLLN]N (17)
[ Me][L]
Valores para as constantes de estabilidade K de algumas reac6es de hidrélise
com ferro sao apresentados na Tabela 3. A partir dessas constantes de estabilidade,
a concentracao ou fracdo presente de cada espécie em solucdo em condicbes de

equilibrio podem ser obtidas.

Tabela 3 — Constantes de estabilidade para o ferro

Reacéo log K (25°C)
Fe¥* + H20 = Fe(OH) 2 + H* log K1 = -2,16 (18)
Fe® + 2H:0 = Fe(OH)} + 2H" log K=-6,74 (19)
Fe(OH)s = Fe®* + 30H" log Kso = -38 (20)
Fe® + 4 H0 = Fe(OH); + 4H* log K =-23 (21)
log K = - 2,85 (22)

Fe¥* + 2H,0 = Fe; (OH) 5 + 2H*
Fonte: adaptado de Bratby (2016)

De acordo com Metcalf & Eddy (2013), a concentracao total das espécies de

Ferro pode ser obtida pela equacéo 23.

Cr[Fe] = [Fe?’*} +[Fe(OH)Z+} + [Fe(OH)ﬂ + [Fe(OH);J (23)

Os complexos com hidroxila ou produtos de hidrolise do ion do metal trivalente
tém um efeito significativo na solubilidade desses ions. Considerando as constantes
de equilibrio apresentadas na Tabela 3, é possivel plotar essas equacdes em um
diagrama de - log[ ] x pH, o qual requer concentracGes expressas em Fe®* soltvel, H*
e Fe (OH)a.
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Essas equacdes podem ser reorganizadas para que cada espécie de Fe3*
esteja em equilibrio com Fe (OH)s e, em seguida, supde-se que a atividade do
Fe(OH)ss) seja igual a 1, de modo que a constante de equilibrio corresponde apenas
em funcdo de Fe3* e H* (SNOEYINK; JENKINS, 1980). Por exemplo, adicionando as
equacdes 18 e 20 ao equilibrio da agua, tem-se:

Fe3* + H.O = Fe(OH)?* + H*;  log K1 =-2,16

Fe (OH)3 = Fe®* + 30H; log Kso = -38
H*+ OH" = H.0; log () =14 (24)
Fe(OH)a = Fe(OH)?* + 20H";  log Ks1= -26,16 (25)

Similarmente é possivel derivar as equagdes para o Fe(OH),, Fe(OH), e

Fe2(OH) ‘2H :

Fe(OH)s = Fe(OH), + OH;  log Ks2= -16,74 (26)
Fe(OH)3+ OH = Fe(OH),;  log Kss= -5 (27)
2Fe(OH)s = Fe(OH) ;" + 40H; log K= - 50,8 (28)

A equacdo (25) descreve o comportamento da espécie Fe (OH)?* em uma
solucdo em equilibrio com Fe (OH)s,

Ks1= [Fe (OH)?*][OH]? (29)

Tomando logaritmos, obtém-se:

log [Fe (OH)2*] = 2 pOH -26,16 (30)

Sabendo que:

pH + pOH =14 (32)
Pode-se isolar o valor de pOH na equagéao 31 e substituir na equagao 27,

log[Fe (OH)?*] = 2 . (14 - pH) -26,16 (32)

Resolvendo as operagdes obtém-se:
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log [Fe (OH)?*] = 1,84 — 2pH (33)

Similarmente € possivel obter os valores para as demais espécies em
equilibrio, os quais s&o utilizados na Figura 10: log [Fe(OH),] = -2,74 — pH (linha 2);
log [Fe(OH),] = pH -19 (linha 3); [Fez2 (OH) ‘2”] = 5,2 - 4pH (linha 4) e log [Fe**] = 4-3
pH ( linha 5).

Como todas as fontes representam as concentracdes que podem existir em
varios valores de pH quando em equilibrio com o Fe(OH)s, qualquer concentracéo de
uma espécie especifica acima da linha do diagrama sera supersaturada com relacéo
ao Fe(OH)s para essa espécie.

Além disso, o limite Fe(OH)s estara em algum lugar acima da linha que esta

na maior concentracdo de espécies de ferro em qualquer ponto do diagrama. Se uma

espécie predomina em um pH especifico, sua concentracao coincide intimamente com
o limite de Fe(OH)s. Assim, em valores de pH superiores a 9, o Fe (OH), predomina

e sua linha de concentracao é o limite Fe(OH)s nessa regido (Figura 10).

Figura 10 — ConcentracBes em equilibrio dos complexos de hidréxido férrico com hidréxido férrico
recém precipitado a 25 °C

2 8 10 12 14
W/ T I I | |

\

4+ —~ Cr [Fe*] >

0

2 |-

6| Fe(OH)s

log[ ]

10 |- Fe*

12 - Fe;(0H)”

] I I |
Fonte: (SNOEYINK; JENKINS, 1980)
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Entre o pH 5 e 7 a espécie predominante é o Fe(OH),, formando o limite da
solucdo para Fe (OH)s. Os valores de pH entre 4,5 a 8 cobre praticamente todas as
aguas naturais e efluentes domésticos, o Fe(OH), € a espécie de ferro solvel.

E importante observar que o Fe3* controla a solubilidade do Fe(OH)s apenas
abaixo de pH 2,5. Por outro lado, em valores de pH = 7,0 normalmente encontrados
para agua natural, o Fe** é a menor concentracdo observada.

Para avaliar quantitativamente a aplicacdo de espécies hidrolisadas de ferro

em funcao do pH, é comum a utilizacdo do diagrama mostrado na Figura 11.

Figura 11 — Condic¢des tipicas de coagulacao por cloreto férrico

[Fe] . Adsorcao de cargas
-2
Varredura
_3 }2\ ; - 270
: 4 100

4 :k fo 27
= A i g
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= -6 IEEStEIbiHEE(;ﬁé\,I V4 027 £
2 . 2+ Ey
- [Fel_(?H] ] / o

8L [Fe(OH):] -

) \ / FE[DH];}
10k |:FE[ D‘H]::| \/ |:
12 5 4 B 8 10 12
pH

Fonte: adaptado de Metcalf & Eddy (2013) & Bratby (2016)

Embora, de acordo com alguns autores, o diagrama tenha sido desenvolvido
para aplicacdes em tratamento de agua, sua utilizacao foi considerada razoavelmente

aplicavel para diversos empregos relativos a efluentes domésticos (METCALF; EDDY,
2015).
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39 FLOCULACAO

O principio da floculagdo nos efluentes domésticos é semelhante ao da
floculac&o utilizada na purificacdo da 4gua. ApGs a coagulacdo ocorre a floculacéo,
processo pelo qual ocorre a agregacao das particulas, consequentemente, a formacao
dos flocos (MURALIKRISHNA; MANICKAM, 2017).

Existem duas etapas envolvidos no processo de floculagdo. A primeira é a
floculac&o pericinética, a qual surge da agitacdo térmica (movimento browniano) e €
um processo naturalmente aleatorio.

A floculacdo durante esta fase comeca instantaneamente apos a
desestabilizacdo e é concluida em segundos. Isso ocorre devido 0 movimento
browniano ter pouco ou nenhum efeito sobre particulas a partir de um determinado
tamanho. A energia potencial existente entre as particulas coloidais pode ser
superada pela energia termo cinética do movimento browniano.

A medida que as particulas s&o agregadas progressivamente, a magnitude da
barreira energética aumenta proporcionalmente a area do floco, de modo que
eventualmente a floculagéo pericinética de tais particulas terminam (BRATBY, 2016).

A floculacdo orto-cinética € segunda etapa do processo de floculacdo e
decorre de gradientes de velocidade induzidos no liquido. Tais gradientes podem ser
induzidos pela passagem do liquido ao redor de defletores ou agitacdo mecanica
dentro de um reator de floculacdo; pelo caminho tortuoso através de intersticios de
um leito granular de filtro; pelas velocidades diferenciais de decantacdo em um
decantador, entre outros. O efeito dos gradientes de velocidade em uma massa liquida
€ estabelecer velocidades relativas entre as particulas, proporcionando assim a
oportunidade de contato (BRATBY, 2016).

Em geral, a intensidade da mistura lenta ndo deve exceder o ponto do
cisalhamento dos flocos, pois caso isso ocorra parte do material sera ressuspendido.
Para verificar as melhores condicdes de floculacdo é comum o0 uso de ensaios em
equipamentos Jar-test (HENDRICKS, 2011).

Existem varios métodos pelos quais os gradientes de velocidade podem ser
induzidos em uma massa liquida, tais como: camadas de meio granular, difusdo de
ar, fluxo em espiral, turbinas, entre outras (BRATBY, 2016).

A Figura 12, apresenta possiveis variagcdes de disposi¢do do processo geral



65

de coagulagao-floculagéo.

Figura 12 — Operacgdes de tratamento de 4gua e esgoto domeéstico

Mistura Decantador Filtracdo rapida
a) |Efluente] ————— —> |Floculador| — -
) Coagulante | r3pida (1-8h) em areia
Mistura Decantador Filtracdo rapida
b) |[Efluente] ——— —>-_Floculador - L >
) Coagulante ”| rapida (1-8h) polimero em areia

c) [Efluente]

Coagulants > Mistura rapida| — [Floculador| — | Dupla filtragéo|

d) [Efluente W| Mistura répida| — | Tanque de contato (Lh)| —zrrer—>| Dupla filtragéo

ndo idnico

e) [Efluente

Fonte: adaptado de Bratby (2016)

>|Mistura rapidal >| Dupla filtragao|

polimero
n&o idnico

Coagulante

Em geral, as alternativas de (a) a (c) requerem a inclusdo de tanques de
floculacdo, enquanto as alternativas (d) e (e) dependem de gradientes de velocidade
produzidos nas camaras dos filtros.

A floculacdo e decantacdo podem ser condicionadas em uma Unica unidade
(unidades de clarificacdo por contato de fluxo ascendente de sélidos ou unidades de
clarificagéo de manta de lodo). A maioria das unidades de contato de fluxo ascendente
usa a recirculacao para melhorar a formacéao de flocos e minimizar o uso de produtos
guimicos de tratamento. As unidades de manta de lodo forcam os flocos recém-
formados a passar para cima através de um leito de flocos suspenso (MRWA, 2009).

Em ambos os estilos de unidades, a superficie transversal do tanque aumenta
de baixo para cima, fazendo com que a velocidade da agua diminua a medida que
sobe e, permitindo que o floco se estabilize. As unidades de combinacdo geralmente
usam velocidades ascensionais maiores e menor tempo de detencédo do que o
tratamento convencional (BRATBY, 2016; MRWA, 2009).

Os clarificadores de manta de lodo sdo muito populares em todo mundo. A
principal vantagem desse sistema é produzir efluentes de alta qualidade a um menor
custo, pois a floculagdo e a clarificacdo ocorrem em um unico tanque (FOUAD;
HASSAN, 2018).

Na filtracdo direta a etapa de floculag&o ocorre enquanto o afluente coagulado
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entra em contato com o meio poroso, diminuindo a necessidade de maiores dosagens
do coagulante. Durante a filtrac&o, os flocos aderem ao meio filtrante sob a influéncia
de forgas de Van Der Waals. Parte dos flocos podem ser removidos do liquido quando
estas particulas estdo fracamente aderidas, sendo importante o uso de diferentes
granulometrias no meio filtrante (RICHTER, 2009).

3.10 PROCESSOS DE DESINFECCAO EM EFLUENTES DOMESTICOS

Vérias tecnologias de desinfeccdo da agua sao utilizadas ao redor do mundo,
e tem como objetivo reduzir a disseminacgéo de doencas. Muitos desses desinfetantes
guimicos sao fortes agentes oxidantes e se dosados em excesso ou usados de forma
inadequada, podem reagir com precursores organicos e inorganicos, e provocar a
formacéao de subprodutos da desinfec¢cdo com efeitos adversos a saude.

Os processos amplamente empregados para a desinfec¢cdo da agua sao
classificados como processos quimicos de oxidagcdo por cloro, dioxido de cloro,
hipoclorito de sddio ou de calcio, 0zonio e acido peracético (COLLIVIGNARELLI et al.,
2018).

3.10.1 Desinfecc¢ao por cloro

O cloro é o oxidante mais utilizado na inativacdo de microrganismos e
remocao de contaminantes organicos para o tratamento da agua na forma de cloro
gasoso, cloraminas, e principalmente na forma de hipoclorito de sédio ou de calcio (LI
et al., 2017).

No entanto, a taxa de eliminacdo depende das condi¢ces de tratamento tais
como a temperatura, o pH e o conteudo organico (COLLIVIGNARELLI et al., 2018;
DUAN et al., 2018).

Quando o cloro gasoso é dissolvido na agua, hidrolisa rapidamente em acido

cloridrico (HCI) e acido hipocloroso (HOCI) de acordo com a equacao 34.
Clz + H20 = H* + CI'+ HOCI (34)

A constante de equilibrio é:
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<. :[H*]+ [CI’]+ [HOCI] _ 4 4810~ (35)

[CIZ‘(aQ) :I

A capacidade de desinfeccdo do HOCI é geralmente mais alta que a

apresentada pelo ion OCI. A distribuicdo de cloro livre entre HOCI e OCI é

apresentada na Figura 13.

Figura 13 — Distribui¢cdo de espécies de cloro em fun¢éo do pH

-1:' CI .-""----_“ - B T
Cl, \/ HOCI ocCI-
Fracdo o \
P - | | / e —
2 0 2 4 6 8 10
pH

Fonte: (LIN, 2007)

O &cido hipocloroso € um acido fraco e sujeito a dissociacdo adicional dos
ions hipoclorito (OCI) e ions hidrogénio de acordo com equacdes 36 e 37.
HOCI = H* + OCI (36)
A constante de dissociacao é:
[H*] +[ocr]

-8
= =3,7x10 37
a [HOCI] g 57)

O cloro reage com certos constituintes dissolvidos no efluente, como
compostos de amdénia e nitrogénio amino, para produzir cloraminas. Estes sdo
referidos como cloro combinado. Na presenca de ions de amonio, o cloro livre reage
de maneira gradual para formar trés espécies: monocloramina (NH2Cl); dicloramina

(NHCI2) e tricloramina (NCIs) como verificado nas equacdes 38 a 41:

NH, + HOCI = NHzCl + H20 + H* (38)
NHs(aq) + HOCI 2 NH2CI + H20 (39)
NH2Cl + HOCI = NHCl> + H20 (40)

NHCI2+ HOCI = NCls + H20 (41)
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Em meio alcalino, a reagao para formar dicloramina a partir da monocloramina
nao é favorecida. Em meio acido, outras reacdes ocorrem da seguinte maneira:
NH2Cl + H" & NH3CI* (42)

NHsCI* + NH2Cl = NHCl2 + NH, (43)

O cloro residual livre é a soma das concentracdes de acido hipocloroso e o
ion hipoclorito. O cloro total disponivel é a soma de cloro livre e cloro combinado. As
cloraminas também sdo desinfetantes, mas sdo mais lentas para agir quando
comparado ao hipoclorito. O pH da &4gua € o fator mais importante na formacao de
espécies de cloramina. Em geral, a monocloramina é formada em pH acima de 7,
sendo o pH 8,4 ideal para sua formacao (LIN, 2007).

O cloro, na presenca de substancias organicas naturais, tais como, acidos
hamicos e fulvicos, produz os trihalometanos, clorofendis, hidrato de cloral,
haloacetonitrila e acido acetoacético, conhecidos por serem toxicos para humanos e
0 ambiente (BADAWY et al., 2012; SORLINI et al., 2016; SUN et al., 2009).

Os trihalometanos sdo um grupo volatil de compostos, que compreende
cloroférmio, bromodiclorometano, clorodibromometano e bromoférmio. O cloroférmio
€ geralmente o subproduto mais prevalente formado, embora os trihalometanos
bromados possam ocorrer em altas concentracfes quando as aguas com altas
concentracdes de brometo séo cloradas (COLLIVIGNARELLI et al., 2018).

A desinfeccao de 4gua ou efluente contendo dimetilamina por cloro leva a
formacao de dimetilnitrosamina, sendo que sua formacéo € relacionada a propor¢éo
de cloro, ions aménio e dimetilamina (ANDRZEJEWSKI; KASPRZYK-HORDERN,;
NAWROCKI, 2005).

Apesar da possivel formacdo de subprodutos de desinfeccdo o cloro é o
desinfetante mais utilizado no mundo. A sua ampla utilizacao é devido ao cloro ser um
poderoso agente bactericida pelo bloqueio de atividades vitais em microrganismos,
com mecanismos bastante complexos. A principal acdo do cloro € modificar a
estrutura quimica das enzimas que sdo a base dos mecanismos de nutricdo das
bactérias, inativando-as e, assim, inibindo seu desenvolvimento e vida
(COLLIVIGNARELLI et al., 2018).

As vantagens da desinfeccao por cloro podem ser resumidas em: ) A cloracao

€ uma tecnologia bem estabelecida; 1l) Atualmente, o cloro € mais econémico do que
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a desinfeccdo por UV ou ozbénio (exceto quando a descloracdo é necessaria); Ill) O
residuo de cloro que permanece no efluente das aguas residuais pode prolongar a
desinfeccdo mesmo apos o tratamento inicial, e pode ser medido para avaliar a
eficicia; IV) A desinfeccéo do cloro é confiavel e eficaz contra uma ampla variedade
de organismos patogénicos; V) O cloro é eficaz na oxidacdo de certos compostos
organicos e inorganicos; VI) A cloracdo possui controle de dosagem flexivel; VII) O
cloro pode eliminar odores desagradaveis apos a desinfeccdo (ALl, 2017; US.EPA,
1999).

Geralmente o sistema de dosagem de hipoclorito em meio aquoso (hipoclorito
de sddio ou calcio) consiste em uma bomba e um tanque de armazenamento. O tempo
adequado de mistura e contato deve ser fornecido apds a injecdo para garantir a
inativacdo completa dos microrganismos patogénicos. Pode ser necessario controlar
o pH da agua ou efluente. A cloracdo com hipoclorito de sodio é um processo
relativamente simples e econémico, que ndo requer amplo conhecimento técnico e é
capaz de lidar com sistemas de suprimento de tamanhos variados. A solucdo de
hipoclorito de sddio ou hipoclorito de calcio é diluida com agua ou efluente em um
tanque de mistura e depois injetada por uma bomba dosadora no tubo de
abastecimento de &gua ou tanque de contato a uma vazao controlada
(COLLIVIGNARELLI et al., 2018).

Em geral, processos de oxidagdo por cloro dos efluentes domésticos séo
amplamente difundidos ao redor do mundo, sendo utilizados em diversas tecnologias
de relso direto ou indireto tais como: 0s processos de lodo ativado + cloracao;
reatores anaerdbios + cloracdo; lagoas de oxidacdo + cloracdo, utilizados em
estacdes de tratamento de esgoto na cidade de Uttarakhand no estado indiano de
Haryana, sendo o efluente liberado no rio Ganges ou usado para fins de irrigacéo
agricola (TAK; KUMAR, 2017); Reator UASB + filtro bioldgico + clorag&o utilizados em
estacdes de tratamento de esgoto na cidade Juazeiro do Norte-CE, sendo descartado
o efluente diretamente no solo ou em rios tributarios do rio Sdo Francisco, o qual é
amplamente utilizado pela populacdo do nordeste brasileiro (PONCE et al., 2018) e
pés-tratamento de efluentes domésticos secundarios (efluente de reator UASB, lagoas
em série, entre outros) por cloracdo, visando o relso na irrigagcdo em paises
mediterranicos (MARYAM; BUYUKGUNGOR, 2019).
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3.10.2 Desinfeccao por acido peracético

O &cido peracético (APA) é uma alternativa viavel a cloracdo de aguas
residuarias. O APA é um peroxido, apresentando fortes capacidades oxidantes e
desinfetantes. Seu potencial de oxidagao (1.76 V) é maior que cloro aquoso (1,48 V)
e dioxido de cloro (1,28 V) (DU et al.,, 2018). Sua eficacia bactericida, virucida,
fungicida e esporicida, foi demonstrada em varios setores industriais e médicos. Por
isso, o uso do APA como desinfetante para efluentes de aguas residuais despertou
atencao de diversos pesquisadores nos ultimos anos (ROSSI et al., 2007).

O APA é comercializado como uma mistura em equilibrio quaternario
contendo &cido acético (CHzCO:2H), peroxido de hidrogénio (H202), APA (CH3CO3H)
e agua (KITIS, 2004). Durante o uso, o APA se decompde, resultando na formacéao de
acido acético e oxigénio, resultando no aumento da DBO e DQO no efluente final, de

acordo com as equacoes 44 a 48 (SILVA et al., 2020):
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O mecanismo de reacdo para o acido peracético consiste em cinco etapas.
Inicialmente ocorre o protonamento do oxigénio carbonilico da molécula de APA
(Etapa 1). A seguir, forma-se uma ressonancia estrutural que resulta na formacéao de
um carbocation. Essa estrutura € atacada por uma molécula de agua (Etapa 2).
Subsequentemente, existem trés ataques do meio de reacédo (Etapas 3, 4 e 5),
resultando em um equilibrio, formando uma molécula de acido acético e peréxido de
hidrogénio (SILVA et al., 2020).

A diferenca de energia entre a etapa 1 a 4 € de 6,96 kJ/mol, assim, o
deslocamento da reacdo em direcdo a formacdo de &cido acético e perdxido de
hidrogénio é favorecido, mas devido a baixa diferenca de energia entre as etapas, é
estabelecido um equilibrio correspondente a estabilidade do composto. Dessa forma,
a composicao comercial do APA corresponde a um composto de agua (46%), APA
(15%), peroxido de hidrogénio (23%) e acido acético (16%) (SILVA et al., 2020).

Estudos sugerem que o APA provavelmente pode reagir com Varios
componentes da 4gua ou efluente, tais como os halogénios (cloreto, brometo e iodeto)
para formar oxidantes secundarios (HOCI, HOBr e HOI) e que essas espécies
secundarias oxidantes podem reagir com matéria organica dissolvida para formar

compostos halogenados (SHAH et al., 2015a).

CHsCOsH = CHsCOO + HO® 49
CH3COsH = CH3CO20" + H* 50
HO® +1° = HOI 51
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HO* + Cl- = HOCI 52
HO* + Br- = HOBr 53

Além disso, a formacao de &cido hipocloroso como subproduto da desinfec¢éo
por APA pode reagir com o ion aménio presente no efluente e formar cloraminas. Pode
ocorrer também a producéo radical a partir de APA possibilitando a reacdo com

proteinas como descrito na equacao 54 (KERKAERT et al., 2011).

(o}

oH + R o . R NH,

NH, OH
o)

OH 54

O radical HO® é conhecido por ser altamente reativo a muitos produtos
guimicos orgéanicos, enquanto as espécies CI', Cl2' e CIO® sdo mais seletivos para
compostos ricos em elétrons, tais como fenol, quinolina e dimetilanilina a taxa quase
controlada por difusdo (DUAN et al., 2018). O radical HO* ataca indistintamente todas
as espécies presentes no meio reacional, oxidando compostos organicos pela
abstracao de hidrogénio ou acoplando-se em duplas ligacdes e anéis aromaticos em
diversas reagfes organicas de substituicdo ou eliminagéo nucleofilica (AGUIAR et al.,
2007). A acao desinfetante do APA ocorre pelo ataque a membrana celular bacteriana,
causando o rompimento nas ligagdes contendo enxofre nas enzimas que as compde,
prejudicando atividades como: o transporte ativo através da membrana e os niveis de
soluto dentro das células (COLLIVIGNARELLI et al., 2018; JOLIVET-GOUGEON et
al., 1996).

Em geral, a desinfeccdo com APA ocorre em estruturas de simples aplicacao,
semelhantes aos sistemas de armazenamento e dosagem de hipoclorito de sodio
(COLLIVIGNARELLI et al., 2018). Quando comparado APA a outros desinfetantes
utilizados para desinfeccéo de efluentes domésticos, a sua eficiéncia de inativagédo de
coliformes totais e E. coli, segue a ordem decrescente: cloro > APA > ozb6nio >
radiacéo ultravioleta (DA COSTA et al., 2014).

Por isso, diversos estudos estdo sendo realizados nas Ultimas décadas, em
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virtude das propriedades oxidativas e desinfetantes do APA, sendo avaliado em
conjunto com diversas tecnologias visando o reuso direto ou indireto do efluente tais
como: a oxidacdo e desinfeccdo por APA de efluentes domésticos secundarios e
terciarios tratados por filtracdo (HASSABALLAH et al., 2019); a oxidacao/desinfeccéo
por APA dos efluentes domésticos provenientes de reatores de filtros biolégicos
granulares visando redso agricola (DE SANCTIS et al., 2016); a desinfec¢ao por APA
do efluentes domeésticos proveniente de filtro bioldgico e decantador, visando melhorar
0 desempenho das estagbes de tratamento de efluente (BONETTA et al., 2017); a
desinfeccdo por APA do efluente da industria de processamento de aves, para fins de
reuso industrial (MICCICHE et al., 2019).

3.11 ENSAIOS DE TOXICIDADE BIOLOGICA.

Ensaios biol6gicos sdo importantes ferramentas para a administracdo dos
recursos naturais e controle da toxicidade do lancamento de efluentes apds o
tratamento. Estes experimentos oferecem conhecimento e informagdes basicas para
avaliar a presenca de contaminantes, para compreender os sistemas ambientais e
para dar suporte as politicas ambientais (ICMBIO, 2014).

Em geral, as comunidades biologicas refletem os efeitos cumulativos de
diferentes contaminantes estressores tais como, excesso de nutrientes, produtos
guimicos téxicos, aumento da temperatura, carga excessiva de sedimentos, entre
outros. Portanto, fornecem uma medida geral do impacto agregado dos estressores.
A avaliacdo biolégica é uma ferramenta util para avaliar a condicdo ecoldgica geral,
porque integra multiplos estressores ao longo do tempo (DRESSING, S. A. et al.,
2016).

Quando organismos vivos sdo usados para avaliar as possiveis mudancas no
ambiente, na qualidade da agua ou efluente, o monitoramento € chamado de
monitoramento biolégico ou biomonitoramento. Nessa abordagem avaliativa, utilizam-
se marcadores biolégicos tais como: tecidos, fluidos corporais, mudancas
bioguimicas, letalidade, entre outros, para indicar a presenca e o efeito de
contaminantes ou para alertar sobre efeitos iminentes (BRITO, 2010).

Testes com embrifes e larvas de peixes em estudos ecotoxicoldgicos tem

sido frequentemente utilizados para modelagem de efeitos toxicos de aguas
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superficiais contaminadas e aguas residuais (BRITO et al., 2018). O estagio
embrionario-larval representa uma fase sensivel para o ciclo de vida de peixes, e pode
ser uma maneira eficiente de verificar a toxicidade da exposicdo aguda aos
contaminantes dos efluentes (EMBRY et al., 2010).

Brito et al. (2017) utilizaram um modelo estocéstico de base individual (MBI)
para avaliar a taxa de sobrevivéncia embriondria-larval de peixes Rhamdia quelen
expostos a diferentes fontes de poluicdo. Os resultados apontaram taxas elevadas de
mortalidade para os efluentes domésticos néo tratados, tratado por reator UASB e
efluente UASB pos-tratado por 0zénio e cloro.

Valitalo et al. (2017) estudaram a toxicidade para embrides de truta-arco-iris
causada pelos efluentes domésticos tratados em 7 estacdes de tratamento de esgoto,
compostas por sistemas de lodo ativado e filtracdo em areia. Foi detectado que a
atividade estrogénica e a interrupcao da tireoide ainda eram detectéveis nos efluentes,
sugerindo que algumas substancias nocivas permanecem apos o tratamento.

Brito et al. (2018) avaliaram o efeito de sobrevivéncia e as deformidades
morfologicas em embrides e larvas de Rhamdia quelen causados pelo contato com as
aguas do rio Iguacu, localizado no estado brasileiro do Parana. Os resultados
mostraram um alto nivel de poluicdo em todos os locais estudados, incluindo HPAs e
metais toxicos como o chumbo.

Garcia-Cambero et al. (2019) avaliaram a eficiéncia e a seguranca de dois
tratamentos terciarios de efluentes domésticos associado a um processo de oxidacao
fotocatalitica (UV/TiO2/0z2), por meio de bioensaios com embrides e larvas de peixe-
zebra. Em geral, a resposta toxica do modelo mostrou-se mais sensivel do que o
proprio monitoramento fisico-quimico do efluente.

De acordo com a norma 15088-2007 proposta pela International Organization
for Standardization (ISO, 2007), a toxicidade aguda de efluentes domésticos e
industriais tratados podem ser verificados em testes com ovos e larvas de peixes
Danio rerio.

O bagre prateado Rhamdia quelen (Quoy e Gaimard, 1824) é uma espécie de
ocorréncia natural da América do Sul amplamente utilizada em fazendas de peixes,
de facil adaptacdo a condi¢gBes laboratoriais com alta proximidade filogenética de
outras espécies siluriformes endémicas dos rios Paranaenses (BRITO et al., 2018;

PEREIRA et al., 2006). AvaliacGes de risco ecotoxicologico poderiam ser facilitadas
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através do uso dessa espécie para modelar o impacto da reutilizacdo de efluentes
domeésticos tratados.

De modo a investigar o efeito da exposicao de Rhamdia quelen aos efluentes
tratados ao nivel populacional, pode ser aplicado aos dados experimentais o MBI
desenvolvido por Brito et al. (2017).

Resumidamente no MBI, os individuos de Rhamdia quelen sdo modelados
pela sua idade em trés diferentes fases do ciclo de vida, considerando as diferentes
probabilidades de sobrevivéncia associadas a cada fase.

A fase 1 corresponde a fase embrido-larval nas primeiras 96 horas apos a
fertilizacdo (hpf). Nesta fase, assume-se que eles ndo competem por recursos e a
probabilidade de sobrevivéncia (S”) é afetada apenas por causas naturais e pelo
impacto causado por contaminantes.

Na fase 2 (juvenil), os individuos absorveram completamente a gema (96 hpf)
e iniciam a alimentacdo exégena. Nessa fase, assume-se que os juvenis forrageiam
localmente e competem por recursos, de modo que o modelo considera a
probabilidade de sobrevivéncia na auséncia de competicédo (b), sendo limitado pelo
fator de dependéncia de densidade da competi¢céo para resultar na sobrevivéncia final
probabilidade desta fase (SB).

A Fase 3 reprodutiva (adulta), que inclui individuos de 1 a 21 anos, 0s quais
se reproduzem anualmente e ndo competem por recursos, uma vez que 0S peixes
adultos se dispersam e forrageiam em areas maiores. Assim, como na fase embrido-
larval, a probabilidade de sobrevivéncia da fase 3 (S°) é afetada apenas por causas
naturais e pelo impacto causado pelos contaminantes.

Como o efeito da contaminacdo em juvenis e adultos é desconhecido, pode
ser investigado um cenario hipotético em que as trés fases sofrem as mesmas
intensidades de impacto observadas experimentalmente na taxa de sobrevivéncia da
fase embrido-larval.

Em geral, todos os individuos da populacédo sdo submetidos individualmente
a probabilidade de sobrevivéncia de sua propria fase e os sobreviventes seguem para
a populacédo do ano seguinte. Portanto, em cada etapa de tempo do modelo (1 ano),
dependendo do impacto causado a probabilidade de sobrevivéncia de cada fase, um
certo numero de individuos nasce, torna-se juvenil e a populacédo adulta se reproduz

e obtém um ano de idade.
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De acordo com Brito et al. (2017), as simulagbes matematicas devem ser
aplicadas em um periodo de 100 anos em condi¢cdes ideais para atingir o
comportamento assintotico da dinamica populacional e depois 100 anos de impacto
causado pelo contato com o efluente.

Sendo assim, o MBI associado as analises fisico-quimicas do efluente tratado
pode fornecer indicios da qualidade do tratamento do efluente final e como sua

reutilizacdo pode afetar o ambiente e a populacéo.
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4 METODOLOGIA

O efluente estudado foi coletado dos reatores anaerobios da ETE Gertrudes,
Ponta Grossa / Parana, Brasil, que atende cerca de 7000 residéncias, com vazao
média de 30 L/s. A Figura 14 apresenta as imagens do sistema instalado na ETE
Gertrudes.

Figura 14 — Operacdes unitarias da ETE Ger&ﬂes - Ponta Grossa/PR
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Nota: Reator anaerdbio (A); Filtros bioldgicos percoladores de fluxo descendente (B); Decantadores
(O); leito de secagem de lodo (D)

O sistema em operacao € constituido de estacdo elevatéria de esgoto bruto,
seguida por tratamento primario de contengcdo de material grosseiro, telas e sistema
de remocao de areia. O tratamento secundario e terciario € realizado por dois reatores
anaerobios (A), seguido por filtros biolégicos percoladores de fluxo descendente (B),
decantadores (C) e leito de secagem de lodo (D).

4.1 DESCRICAO DA UNIDADE PILOTO

A instalacéo da unidade piloto de dupla e tripla filtracdo foi montada na ETE
Gertrudes com o0 apoio da SANEPAR, que disponibilizou toda infraestrutura. Uma
bomba submersa envia o efluente de reator anaerdbio para um reservatoério de 150L
localizado na parte superior da unidade piloto. A alimentacdo dos filtros foi por
gravidade, com a vazao foi controlada por rotametros. Os meios filtrantes foram
dispostos em trés tubos de acrilico de diametros de 150 mm e altura de 1800 mm,
com placas de fundo perfuradas para distribuicdo uniforme do efluente de reator
anaerébio. Um reservatério com capacidade para 50 L foi colocado na saida da
unidade piloto, para coleta do efluente filtrado e para retrolavagem. O mesmo possui

um tubo extravasor, o qual direciona o efluente em excesso para o descarte.
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Trés filtros foram utilizados neste estudo. O primeiro foi o filtro ascendente de
pedregulho (FAP), disposto em quatro camadas de 300 mm de altura para cada
camada, com diferentes tamanhos de grao nos seguintes intervalos: 19,1 a 38,1; 9,52
al19,1;4,8a9,52e 2a4,8 mm. O segundo meio filtrante era constituido de um Filtro
de Areia em fluxo Descendente (FAD) disposto em uma monocamada de 700 mm de
altura.

O terceiro filtro era constituido de 2 materiais diferentes utilizados
separadamente ou em conjunto. A primeira combinagéo utilizou um terceiro filtro
montado no modo descendente contendo carvao ativado com 700 mm de altura. O
carvao ativado utilizado era proveniente de endocarbo de coqueiro (Elaeis guineensis)
na forma granulada, sendo ativado fisicamente por vapor de agua superaquecido e
oxigénio a 800 -C e presséo de vapor minima de 10 kgf, fornecido pela AlphaCarbo.

A segunda combinagdo utilizou um terceiro filtro montado no modo
descendente contendo clinoptilolita com a 800 mm de altura. A clinoptilolita utilizada
era proveniente de depdsitos naturais localizados em Cuba e disponibilizado pela
Celta brasil. A variedade utilizada foi Watercel ZS, modificada por tratamento com
solugcdo de NaCl, visando melhorar seu desempenho na remocéo de nitrogénio
amoniacal. A terceira combinagao foi o terceiro filtro com carvao ativado / clinoptilolita
com a dimensao de 700/800 mm de altura, respectivamente.

O sistema de retrolavagem da DF e TF foi realizado por uma bomba
centrifuga, sendo utilizado o efluente tratado na unidade piloto nesta operacdo. Neste
sistema a retrolavagem dos filtros poderia ser feita simultaneamente ou
individualmente, dependendo da necessidade, sendo que a frequéncia e a vazao de
agua utilizada foram controladas manualmente.

O efluente de reator anaerdbio era bombeado para um reservatoério de 150 L.
A coagulacao foi realizada em uma unidade de mistura répida construida de acordo
com Di Bernardo (2003) para sele¢cao de alternativas de tratamento por filtrag&o direta.

Uma solucdo estoque de cloreto férrico na concentracdo de 4000 mg/L foi
previamente preparada, a qual era diluida no efluente de reator anaerdbio de acordo
com os valores pré-estabelecidos em Jar-test.

Em seguida este efluente coagulado era vertido diretamente para os filtros ou
enviado para a unidade de decantagéo e posteriormente para os filtros, a depender

da etapa avaliada em cada processo. Os componentes da instalacao piloto podem ser
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Figura 15 — Unidade piloto de tratamento: A) diagrama da unidade piloto; B) Imagem do sistema piloto
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Os filtros foram operados com carga hidraulica variavel para manter a vazao
constante. A unidade de decantacdo era constituida de uma caixa 65 L, onde o
efluente era vertido por uma entrada inferior e coletado na parte superior oposta do
decantador, adaptado de acordo com a NBR 12216 utilizando como base os valores
dos parametros obtidos em Jar-test (ABNT, 1992).

4.2 METODOLOGIAS EMPREGADAS PARA ANALISES FiSICO-QUIMICAS E
MICROBIOLOGICAS

As metodologias adotadas neste estudo seguem a descricdo do Standard
Methods for the Examination of Water and Wastewater (BAIRD; EATON; RICE, 2017).
A Tabela 4 apresenta as metodologias empregadas nas analises fisico-quimicas e
microbiologicas para o efluente do reator anaerobio e o efluente tratado por dupla

filtracdo (DF) e tripla filtracdo (TF).

Tabela 4 — Metodologias para analise fisico-quimicas e microbiolégicos utilizadas

Parametros Método
Carbono Orgénico Dissolvido - COD (mg/L) TOC-L (Shimadzu®) 5310B
Cloro Residual (mg/L) Espectrofotométrico (Alfakit DPD)*
Coliformes Fecais (UFC/100mL) Membrana Filtrante 9222B
Coliformes Totais (UFC/100mL) Membrana Filtrante 9222B
Cor Aparente (uH) Espectrofotométrico 2120C
Demanda Bioquimica de Oxigénio - DBO (mg/L) Oximétrico 5210B
Demanda Quimica de Oxigénio - DQO (mg/L) Espectrofotométrico (Hach 8000®)*
Fosforo Total (mg/L) Espectrofotométrico 4500P E
Linear Alquilbenzeno Sulfonato — LAS (mg/L) Espectrofotométrico 5540C (Alphakit®)*
Nitrato (mg/L) Espectrofotométrico 4500-NOs — C
Nitrito (mg/L) Espectrofotométrico 4500-NO2 — B.
Nitrogénio amoniacal (NH3) (mg/L) Espectrofotométrico 4500-NHz F (Alphakit)*
Nitrogénio Total (mg/L) Espectrofotométrico (Spectroquant®)*
Oxigénio Dissolvido (OD) (mg/L) Oximétrico 4500° G
pH Eletrometrico 4500H+ B
Solidos Suspensos Totais (mg/L) Filtracao / Gravimétrico 2540 D
Turbidez (UNT) Nefelométrico 2130 B

Fonte: Standards Methods for the Examination of Water and Wastewater 23 edition
Nota: Kit vendido comercialmente pela Alphakit; Hach e Spectroquant.

4.3 ESTUDOS PRELIMINARES DE PRE E POS OXIDACAO COM APA
UTILIZANDO FILTRACAO DIRETA POR DUPLA FILTRACAO SOB REGIME DE
FLUXO CONTINUO

Os ensaios realizados por Cavallini (2015) foram em regime de batelada,

sendo necesséario um estudo preliminar de modo a avaliar o sistema de dupla filtracao



82

em regime de fluxo continuo.

Além disso, estudaram-se concentracbes menores de cloreto férrico em
relacdo ao proposto por Cavallini (2015) objetivando a reducdo do consumo do
coagulante.

Nesta etapa, também foi avaliada a pré e pés oxidacéo por acido peracético,
de modo a avaliar qual era a melhor etapa para adicdo do oxidante.

Para os ensaios de pré e pos oxidacado foi adotado o acido peracético na
concentracdo de 8,0 mg/L com tempo de contato de 30 minutos, cloreto férrico 20
mg/L, gradiente de mistura rapida de 300 s, taxa de filtracdo de 150 m3/m2d em
filtracdo direta por dupla filtracdo. O pH adotado foi de 5,5 e 7,0.

4.4 DEFINICAO DOS PARAMETROS ADOTADOS NOS TRATAMENTOS

Para o preparo das solucfes estoque foram utilizados cloreto férrico em
solucdo 38% (Quimisul). O pH foi ajustado com solu¢des de hidroxido de sodio
(BIOTEC) e &cido sulfurico (BIOTEC) ambos diluidos a 1,0 mol/L.

4.4.1 Definicdo em jar-test das condi¢des 6timas de pH de coagulacéo, dosagens de
cloreto férrico, tempo de mistura rapida, gradiente de mistura rapida e velocidade de
decantacao

Os gradientes de mistura rapida avaliada foram 100, 300 e 500 s™. Os tempos
de mistura rapida foram 5, 15 e 30 segundos.

Os valores de pH avaliados foram: 5,0; 5,5; 6,0; 6,5; 7,0; 7,5; 8,0; 8,5 e 9,0.
As doses de cloreto férrico avaliadas foram: 10, 20; 30; 40; 50; 60; 70; 80; 90; 100;
110; 120; 130 e 140 mgl/L.

Considerando que nesta etapa nao foi aplicado o processo de
floculacdo/decantacéo, ou seja, apos mistura do coagulante o efluente era filtrado em
papel qualitativo faixa branca Unifil C40.

Esta etapa foi uma adaptacao do método proposto por Di Bernado et al. (2002)
para ensaios em jar-test com o objetivo de simular a filtracdo, conforme apresentado

na Figura 16.
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Figura 16 —Sistema Jar-test com filtracdo apos a coagulacéo do efluente
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Os tempos de decantacédo avaliados foram de 2, 4, 6, 8, 10, 12, 14, 16, 18,
20, 22, 24, 26, 28 e 30, monitorados pela turbidez. Nesta etapa a filtracdo em papel
filtro ndo foi utilizada devido & obtencdo do efluente contendo poucas particulas
(Figura 17).

Figura 17 — Sistema Jar-test pos-coagulacéo e decantacéo do efluente
i-\r' Ty | - &

4.4.2 Caracterizagdo dos meios filtrantes

Os meios filtrantes (areia, carvao ativado e clinoptilolita) foram caracterizados
em analisador de sorcdo de gas, microscopia eletrénica de varredura (do inglés
Scanning electron microscope - SEM) usando canh&o de emissao de campo (do inglés
Field Emission Gun - FEG) e peneiras padronizadas.

Para analise da porosidade e area superficial, utilizou-se um analisador de
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gas modelo Quantachrome - Novatouch®, o qual utiliza as isotermas Brunauer,
Emmett e Teller (BET) para a obtencéo dos dados.

Para as analises de imagem de superficie foi utilizado um microscopio SEM-
FEG Mira 3 da Tescan®. As andlises granulométricas seguiram método de teste
padréo para analise de tamanho de particula ASTM D422-63 proposto pela Sociedade
Americana de Ensaios e Materiais (ASTM, 2007).

4.4.3 Ensaios do pos-tratamento de efluente de reator anaerébio na unidade piloto
de tripla filtragdo

Trés filtros foram utilizados nesta etapa. Sendo o primeiro constituido por um
FAP, o segundo por um FAD e o terceiro por Carvao Ativado, Clinoptilolita ou Carvao
Ativado/Clinoptilolita.

A dose de cloreto férrico adotada foi 20 mg/L, gradiente de mistura rapida de
300 s, pH natural do efluente (~7,0) e taxas filtragdo de 150 e 120 m3/m?d. Assim,
buscou-se avaliar as carreiras de filtracdo que apresentassem o melhor desempenho
em funcao da qualidade e tempo de filtracéo.

O FAP foi operado com a execucdo de descargas intermediarias de fundo
(DIF) e descargas finais de fundo (DFF), que foram realizadas esvaziando o filtro
completamente com uma taxa inicial de 1.200 m/d, sendo descrito na literatura que a
velocidade de drenagem nas descargas de fundo devem ser, no minimo, de 720 m/d
(GUSMAO; PINTO, 2010).

Considerando que a turbidez média do efluente para dupla filtracdo seja < 10
UNT, e que um nivel aceitavel de turbidez para filtracdo em areia seja limitado a 20
UNT (WEGELIN, 1996), optou-se por realizar as DIF durante as carreiras de filtracao
guando a turbidez atingiu 15,0 UNT no FAP, com o objetivo de diminuir o transpasse
do FAP e o processo de colmatagcdo no FAD, aumentado o tempo das carreiras de
filtracdo e volume do efluente tratado. As DFF foram realizadas no final de cada teste.

Para o encerramento das carreiras de filtracdo no FAD utilizaram-se
paramentos adotados amplamente no tratamento de 4gua de abastecimento. Para
tanto, quando a turbidez na saida do FAD atingiu 1,0 UNT e/ou a vazéo era reduzido
em 40%, foi encerrado a carreira de filtragdo (DI BERNARDO, 1993, 2003; DI
BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 2017; LIMA; CAPELO-NETO, 2015).
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O terceiro filtro (carvao ativado, clinoptilolita ou carvao ativado/clinoptilolita) foi
operado com a mesma taxa de filtracdo do FAP e FAD na ordem de 150 m3/m?2.d ou
120m3/m?.d, avaliados separadamnente. Durante a execucdo dos experimentos ndo
houve a necessidade da retrolavagem ou regeneracao dos materiais do terceiro filtro.

Os filtros foram operados com carga hidraulica variavel e as mesmas taxas de
filtracdo constante para os trés filtros, sendo a vazdo controlada por rotametros na
saida dos tubos.

O FAP e o FAD foram lavados com uma velocidade ascendente na ordem de
2160 m/d até a obtenc¢do de agua limpa sobre o topo dos filtros, sendo necessario um
tempo inferior a 3 minutos durante os ensaios realizados. Experimentalmente,
verificou-se que nessas condicbes o procedimento foi suficiente para limpeza dos

filtros.

4.5 AVALIACAO DOS PARAMETROS FiSICO QUIMICOS E MICROBIOLOGICOS
DO EFLUENTE TRATADO

As condi¢des dos pos-tratamento por DF, TFca e TFc adotados nessa etapa
foram: dose de cloreto férrico de 20 mg/L, gradiente de mistura rapida de 300 s, pH
natural do efluente e taxa filtracdo de 120 m3/m?d.

46 AVALIACAO DA REMOCAO DE IONS METALICOS DO EFLUENTE
TRATADO

A remocéao dos ions de ferro (Fe), aluminio (Al), cobre (Cu), manganés (Mn),
zinco (Zn), cobalto (Co), cadmio (Cd), cromo (Cr), chumbo (Pb) e niquel (Ni) por DF,
TFca e TFc do efluente de reator anaerébio foi avaliado pelo método 3005A proposto
pela United States Environmental Protection Agency (US.EPA, 1992). As condicdes
do poés-tratamento adotados foram: dose de cloreto férrico de 20 mg/L, gradiente de
mistura rapida de 300 s, pH natural do efluente (~7,0) e taxa filtracdo de 120 m3/m?d.

As determinacdes dos ions metélicos foram conduzidas em um espectrémetro
de absorcao atémica (Varian®, AA 240Z), com atomizacgao eletrotérmica em forno de
grafite (modelo GTA 120), e correcéo de fundo baseada na auto-absorcao por efeito

Zeeman e amostrador com diluicdo automatica das amostras (modelo PSD 120).
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Utilizaram-se lampadas de catodo-oco multielementares e argbnio como gas
inerte de arraste em um fluxo de 0,3 L/min. As curvas analiticas foram obtidas
utilizando agua ultrapura (Osmose Reversa Gehaka®) e solucdes estoque de 1000

mg/L Qhemis High Purity® contendo os analitos.

4.7 AVALIACAO DA TOXICIDADE DO EFLUENTE FINAL POR ENSAIOS
BIOLOGICOS

Foi avaliada a toxicidade do efluente de reator anaerébio tratado por DF, TFca
e TFc. As condi¢cbes dos pés-tratamento adotados foram: concentracdo de cloreto
férrico de 20 mg/L, gradiente de mistura rapida de 300 s !, pH natural do efluente
(~7,0) e taxa filtragdo de 120 m3/m?d.

Para a realizacdo dos ensaios foram preparados uma fémea e um macho
adultos da espécie Rhamdia quelen (Quoy e Gaimard, 1824). Estes individuos foram
mantidos a 24 + 1°C em tanques (1.000 L) com fluxo continuo de 4gua, na piscicultura
Panama (Santa Catarina, Brasil, www.pisciculturapanama.com.br).

A fertilizacdo dos évulos foi realizada de acordo com Graeff et al. (2008), onde
a fémea recebeu duas doses intramusculares de extrato hipofisario de peixe carpa

(0,5 e 4,5 mg/ kg), diluido em solucéo salina a intervalos de 8 h ( Figura 18).

Figura 18 — Imagem da injecéo de extrato hipofisario

Fonte: Laboratério de Toxicologia Celular da UFPR


http://www.pisciculturapanama.com.br/
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A desova foi realizada ao atingir a soma de 210-240 hora - graus que é o
somatorio das temperaturas da agua onde estdo os reprodutores ainda separados,
contados a cada hora, apos a ultima injecgéo.

A coleta dos gametas foi realizada em recipiente de plastico seco,
pressionando a regido ventral, primeiramente do individuo fémea e posteriormente do
individuo macho (Figura 19).

A fertilizacdo foi promovida com a mistura mecanica dos gametas, 0S 0vO0s
fertilizados foram hidratados com a agua dos tanques dos peixes parentais e a seguir

devidamente acondicionados em sacos plasticos com atmosfera rica em oxigénio e

transportados para o Laboratério de Toxicologia Celular da Universidade Federal do
Parana (UFPR).
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Fonte: Laboratério de Toxicologia Celular da UFPR.

Os ovos fertilizados foram avaliados 14h apos a fertilizagdo (hpf), onde
agueles considerados viaveis na fase de gastrula foram selecionados usando o
estereomicroscopio Leica (x 0,7 a 4,5) de acordo com (BRITO et al., 2017).

Um total de 960 ovos viaveis foram expostos aos efluentes tratados por DF,
TFca, TFc e efluente de reator anaerdbio, incluindo o grupo controle em agua
reconstituida (0,0065 g/ L CaClz, 0,1335 g/L MgSOa4, 0,0004 g/L KCI, 0,0105 g/L
NaHCO3).

Duas placas de cultura de 96 pocos (TPP®) contendo 1 ovo e 200 pL de
solucéo teste por poco foram usados para cada condicéo de efluente (Brito et al. 2017,
2018). O numero total de larvas por tratamento foi de 192 para analise de
sobrevivéncia as 96 hpf. As placas foram mantidas sob temperatura controlada (24°C)
em incubadora DBO Solab® modelo SL-224. Durante o experimento, as solugdes
teste foram substituidas diariamente em 50% para remover residuos metabdlicos e
promover a oxigenagao do meio.

Os experimentos desenvolvidos foram submetidos ao Comité de Etica em Uso
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de Animais (CEUA/UFPR) e registrado ap0s aprovagdo sob namero 1083/2017.

Para o modelamento matematico utilizou-se um periodo hipotético de 200
anos. Os primeiros 100 anos da simulagcdo ocorrem em um ambiente sob condigdes
ideais (sem a adicdo de contaminantes), portanto, com os valores maximos de S#, b
e S¢ para as espécies.

Segundo o modelo apresentado por Brito et al. (2017), esse periodo é
suficiente para que o tamanho da populacdo se estabilize em torno da capacidade
Otima de carga do ambiente.

A introducédo dos contaminantes (efluente de reator anaerdbio, DF, TF) ocorre
em simulacdo apenas no ano 101. O impacto gerado é expresso como uma diminui¢cao
nas probabilidades de sobrevivéncia, calculado da seguinte forma: impacto= SMT /
SMC, onde SMT corresponde a sobrevivéncia média de cada tratamento até 96 hpf e
SMC é a sobrevida média do grupo controle. Assim, o impacto variade 0 a 1, entdo 0
representa 0 maior impacto e 1 auséncia de impacto.

Os valores maximos de sobrevivéncia naturais adotados neste estudo séo 0s
mesmos utilizados por Brito et al. (2017). As probabilidades S*, b e SC foram
calculadas pela multiplicacdo do valor de impacto de cada grupo pelo valor maximo
de sobrevivéncia em cada uma das trés etapas da vida.

Como apenas um dado de sobrevivéncia experimental foi produzido para a
fase embrido-larval, assume-se que a intensidade do impacto é a mesma para juvenis

e adultos.

4.8 AVALIACAO DA DESINFECCAO DO EFLUENTE POS-TRATADO POR TFca,
TFc E TFca/c COM ACIDO PERACETICO E HIPOCLORITO DE CALCIO

Para os testes de oxidagdo, foi adotada uma taxa de filtragéo de 120 m3/m?d
utilizando 20 mg/L de cloreto férrico, sendo avaliado o TFca, TFc e TFcal/c. As
solugbes oxidantes foram preparadas com &cido peracético (APA) 15% (m/v) e
hipoclorito de célcio 64% (m/m).

Foram testadas as seguintes doses: APA (4,0 e 8,0 mg/L) e cloro livre (0,8 e
1,6 mg/L) obtidos a partir da dissolucéo do hipoclorito de célcio.

O cloro livre faz parte de varias diretrizes para reuso, devido a essa condi¢céo

foi necessério avaliar a sua utilizagdo nos pos-tratamentos.
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4.9 VERIFICACAO DA QUALIDADE FINAL DO EFLUENTE POS-TRATADO

A qualidade final do efluente produzido pelo tratamento TFca/c foi avaliada
por ensaios realizados no laboratério da SANEPAR. Foram avaliados
comparativamente os parametros de acordo com Portaria de Consolidacéo n° 5, de
28 de setembro de 2017, que dispde sobre os procedimentos de controle e de
vigilancia da qualidade da agua para consumo humano e seu padrédo de potabilidade.

Para os ions de arsénio, bario, cadmio, chumbo, cromo, manganés, mercurio,
selénio, zinco, antimdnio, niquel, uranio, ferro, aluminio, cobre foi utilizado o método
3125A. Para determinacao de sélidos totais dissolvidos utilizou-se o0 método 2540A.
Para determinacdo de sulfeto de hidrogénio utilizou-se o método 4500-S. Para
determinacao de surfactantes utilizou-se o método 5540C. Para determinacao de
Aldrin, Dieldrin, Clordano, Eldrin, DDT, DDE, DDD, Endosulfan, Lindano utilizou-se o
método 6630B. Para determinacdo do Glifosato utilizou-se o método 6651B. Para
determinacdo de Pentaclorofenol, Acido 2,4,5 — Triclorofenoxiacético, 2,4 - Acido
diclorofenoxiacético utilizou-se o método 6640B. Para determinacdo do Benzopireno
utilizou-se o0 método 6440B, e para determinacao do 2,4,6 Triclorofenol utilizou-se o
método 6420B.Todos os métodos acima estdo descritos em Standard Methods For
the Examination of Water and Wastewater (BAIRD; EATON; RICE, 2017).

Para determinacdo de Atrazina, Simazina, Alacloro, Metolacloro, Benzeno,
Tetracloreto de Carbono, Tetracloroeteno, Tricloroeteno, 1,1 - Dicloeteno, 1,2 -
Dicloeteno, Etilbenzeno, Tolueno, Xileno, Diclorometano, Estireno, Triclorobenzeno,
Acrilamida, Trifluralina utilizou-se o método 551.1 da United States Environmental
Protection Agency (US.EPA, 1995). Para determinagéo dos &nions cianetos, nitrato,
sulfatos, nitrito, utilizou-se o método 300.1 da (US.EPA, 2015).

410 ANALISE ESTATISTICA

Para os resultados fisico-quimicos e concentracdo de ions metélicos foi
aplicada a andlise de variancia utilizando teste Tukey para os dados que
apresentaram normalidade (Shapiro Wilk), e o teste de Kruskal-Wallis para os dados
gue ndo apresentaram normalidade (Shapiro Wilk).

Para modelagem matematica do ensaio biolégico foi verificado a normalidade



91

(Shapiro Wilk) e homocedasticidade (Levene) dos dados, a densidade populacional
relativa média prevista nos diferentes cenarios ao longo de 100 anos foi comparada
através de analise de variancia (Kruskal-Wallis), seguida do Teste de Dunn. Utilizou-
se o software estatistico R. Em todos os testes utilizou-se nivel de significancia de
0,05.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 ESTUDO PRELIMINAR DE PRE E POS OXIDACAO COM APA UTILIZANDO
FILTRACAO DIRETA POR DUPLA FILTRACAO EM SISTEMA DE FLUXO
CONTINUO

A Tabela 5, apresenta os resultados fisico-quimicos e microbiolégicos para
dupla filtracdo em sistema de fluxo continuo, sem o uso da decanta¢édo, com pré e pos

oxidacao avaliados separadamente, em pH 5,5 e 7,0.

Tabela 5 — Resultados fisico-quimicos e microbiol6gicos obtidos pelo estudo da pré-oxidacao e pés-
oxidacdo. (Media = Dp, n=3)

pH ERA Sem oxidacdo Préoxidacdao Pos oxidacgao
DQO (mgl/L) 284,67+75,8  40,67+10,02¢  60,0+16,46%  55,33+15,31°
DBO (mg/L) 80,97+32,52 16,616,95° 22,0749,14°  12,0345,15P
Turbidez (UNT) 5,56+0,2  45,1345,03 0,89+0,27¢ 0,9740,25° 0,87+0,27¢
E. coli (UFC/ 100mL) 5,8454 3,9£3,6 2,9+2.3 ND
C.T (UFC/100 mL) 6,7+6,2 4,1+3 4 3,9+3,6 ND
DQO (mgl/L) 235,66+44,10 44,0+2,642 60,119,532 53,6+10,692
DBO (mg/L) 102,345,97 19,945,250 20,73+4,31>  11,03%5,51°
Turbidez (UNT) 7,0+0,1  36,83+1,35 1,06+0,19° 0,9740,17°¢ 0,94+015°
E. coli (UFC/ 100 mL) 5,8245,06 4,02+3,66 2,89+2,06 ND
C.T (UFC/100 mL) 6,57+5,84 3,97+3,36 3,9+3,36 ND

Nota: APA= 8,0 mg/L; cloreto férrico= 20 mg/L; gradiente de mistura rapida= 300 s; taxa de filtraco=
150 m3/m?d. ERA= Efluente de Reator Anaer6bio; Sem oxidaco: efluente coagulado e filtrado sem a
adicdo de oxidante: Pré oxidacdo: adicionado cloreto férrico e APA e depois filtrado; Pés oxidacao:
efluente coagulado, filtrado e posteriormente realizado adicdo de oxidante; C. T= Coliformes Totais;
Valores para E. coli e C.T apresentados em escala logaritmica; ND= ndo detectado. Letras iguais ndo
diferem estatisticamente de acordo com a analise de variancia.

De acordo com a andlise de variancia apresentada na Tabela 5, nao foi
observado variagcdo significativa entre médias obtidas para DQO, DBO e turbidez
guando variado a condicdo sem oxidacao, pré oxidacdo ou pés oxidacdo. Quando
comparado as médias em relacdo aos tratamentos variando as condi¢cbes do pH,
também ndo houve variacdo significativa das médias dos valores finais para os
mesmos parametros.

Estes resultados indicam que a concentracdo de 8,0 mg/L de APA nao foi

suficiente para produzir um efeito pronunciado na remocao de DQO, DBO e turbidez,
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uma vez que o efluente de reator anaerébio ainda contém uma grande concentragao
de contaminantes, o que se supfe que demandaria de uma dose maior de oxidante
para uma remogao mais pronunciada.

A inativacéo de E. coli e CT foi em média na ordem de 3 logaritmos, sendo
estes resultados similares ao encontrado por Cavallini et al. (2016). J& os tratamentos
com pos oxidacdo ndo apresentaram E. coli e C.T, apontando inativacao total dos
microrganismos avaliados. Com base nestas informacfes, supde-se que a pos
oxidacao é mais vantajosa, pois contribui para desinfeccao do efluente final.

De modo a avaliar o desempenho da filtragc&o direta por dupla filtragdo, sem o
uso de decantador, foram realizadas carreiras de filtracao utilizando a condicdo do
processo sem oxidacdo, visto que em caso de resultados promissores seria

necessario apenas adicionar a etapa final de pos oxidacao.

Figura 20 — Carreiras de filtracdo utilizando filtracdo direta
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Nota: pH=7,1+0,1; cloreto férrico= 80 mg/L; gradiente de mistura rapida= 300 s!; taxa de filtragdo= 150
m3/m? d. ERA=Efluente de Reator Anaerdbio; FAP= Filtro Ascendente de Pedregulho; FAD= Filtro de
Areia em fluxo Descendente; A= execucdo de DFI; X= execucdo de retrolavagem do FAD; UNT=
unidade nefelométrica de turbidez

Atraveés da Figura 20 é possivel verificar que a utilizacdo da filtracao direta foi
executada por no maximo de 2h ininterruptos. A partir de 1,0 h de filtragcdo, o FAP
apresentou turbidez acima do observado no efluente de reator anaerdbio (ERA) bruto.
Assim a turbidez do FAP aumentou rapidamente, saturando e ocorrendo o transpasse

dos filtros, como pode ser observado na Figura 21A.
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Figura 21 — Transpasse do FAP e colmata¢do do FAD

E

Além disso, ap6s 1h do inicio da carreira de filtracdo, houve um aumento

significativo da turbidez no efluente retirado do FAD (Figura 21B) e também reducao
da vazao para valores abaixo de 60% ao atingir 2h, quando foi encerrado a carreira
de filtrag&@o, devido a metade do efluente coagulado estar sendo descartado.

Os valores para a DQO, DBO e Turbidez sdo compativeis com o encontrado
por Cavallini et al. (2016), os quais foram 47,0 mg/L; 24,3 mg/L e 0,48 UNT.

Entretanto, os valores de DQO e DBO indicam que os efluentes tratados
contém compostos que podem ser oxidados, e alguns destes podem ser téxicos aos
seres humanos e ambiente.

De acordo com os resultados apresentados na Tabela 5 e nas Figuras 20 e
21, pode se dizer que:
[) Para uma concentragdo de 20 mg/L de cloreto férrico tratando um efluente com
as caracteristicas similares ao estudado, utilizar o pH de coagulagcédo proximo de 7,0
seria mais viavel, devido a néo utilizacdo de acido ou base para correcao do pH;
II) O tratamento com pés oxidagao (APA) apresentou melhor resultado em relacao a
remogdo de microrganismos, este seria 0 mais adequando, pois ndo precisaria

aumentar a concentracado de agente oxidante;
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[II) O elevado acumulo de lodo no FAP em um periodo relativamente curto de cerca

de 1h, resultou em um rapido transpasse no FAP e colmatac&o do FAD.

Estas observacdes sugerem que o sistema de dupla filtragéo é eficiente na
remocdo de material particulado, mas pode ser limitado em relacdo a remocéo de
contaminantes dissolvidos no efluente devido ao valor de DQO e DBO observados.

Para contornar esse problema, propfe-se a adicdo de um filtro de carvao
ativado ou clinoptilolita apds a dupla filtracdo, com a finalidade de proporcionar o
polimento final do efluente, convertendo o sistema em tripla filtragéo.

Além disso, o rapido transpasse do FAP pode ser contornado pela adicdo de
um decantador como etapa preliminar. Entretanto, foi necessario realizar
experimentos em escala de bancada para verificar as condi¢des 6timas de coagulacdo
e decantacgdo antes de continuar os trabalhos em escala piloto.

5.2 ESTUDOS EM JAR-TEST

As condicdes 6timas de pH de coagulacéo, tempo de mistura rapida, gradiente
de mistura rapida, dosagens de cloreto férrico e velocidade de decantacdo foram
avaliadas em Jar-test, utilizando o efluente de reator anaerébio coletado na ETE

Gertrudes.

5.2.1 Defini¢cdo do pH étimo de coagulacéo

A coagulacdo com cloreto férrico foi otimizada inicialmente em funcéo do pH,
tendo em vista que ndo h& um consenso entre diversos autores sobre o valor ideal de
trabalho devido a grande variedade de efluentes industriais e domésticos produzidos
e suas respectivas caracteristicas (BRATBY, 2016; CAVALLINI et al.,, 2016;
METCALF; EDDY, 2015; RACAR et al., 2017).

A Figura 20 apresenta os resultados obtidos em funcéo das variacbes de pH
otimizados em Jar-test. Esse teste foi realizado em triplicata, sendo cada replica
coletada em dias diferentes em um intervalo de 7 dias, onde cada amostra é

representada por T1, T2 e T3.
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Figura 22 — Remocao de Turbidez e Cor no efluente conforme ocorre a variacédo do pH
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Nota: Dose de cloreto férrico= 80 mg/L; tempo de mistura rapida= 15s; gradiente de mistura rapida=
300 s%; turbidez do efluente de reator anaerdbio: 29,32+3,11 UNT; cor do efluente de reator anaerdbio:
169,0+8,08 uH; UNT= unidade nefelométrica de turbidez; uH= unidade Hazen. Letras iguais nao
diferem estatisticamente de acordo com a andlise de variancia

De acordo com a analise de variancia apresentada na Figura 22-A os
melhores resultados obtidos em termos da remocéo de turbidez (> 95%) foram em pH
entre 6,5 e 8,0, considerando a dose de 80 mg/L de cloreto férrico utilizado neste
estudo como ponto de partida e que, foi descrito por Cavallini (2015) como

concentracdo ideal para o pos-tratamento por dupla filtracdo de efluente de reator
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anaerobio com caracteristicas similares.

Pode ser observado que a medida em que o pH é deslocado para condi¢des
mais acidas, a eficiéncia na remoc¢ao da turbidez diminui. Em valores proximos de pH
5,8 0 Fe3* existe combinado como polimeros de massa molecular intermediaria ou na
forma monomérica, o qual diminui a eficiéncia da coagula¢do (RACAR et al., 2017).

Quando considerados valores de pH préximos a 5,0 ocorre a cobertura

excessiva da superficie das particulas coloidais por espécies carregadas
negativamente (por exemplo, Fe (OH),), resultando na reestabilizacdo da suspenséao

(BRATBY, 2016). Além disso, em pH mais acido, o proton € liberado em menor
extensdo das particulas coloidais, repelindo os coagulantes férricos carregados
positivamente (DONG et al., 2015).

Para valores de pH 6,0 e superiores, a reestabilizacéo € suprimida. Isto pode
ser explicado por um mecanismo de desestabilizacdo que ocorre por espécies de
hidrélise negativa, o qual precipita o emaranhado de particulas formado. Isso justifica
0 aumento na eficiéncia da remocao de turbidez em valores acima de pH 6,0. O
aumento progressivo do pH desloca o equilibrio quimico e favorece a predominancia
de espécies e alcalinas, aumentando progressivamente a reestabilizacdo das
particulas coloidais (RACAR et al., 2017). Além disso, uma vez que ocorre 0 aumento
da eletronegatividade do meio, estatisticamente, menos oportunidades de contato sédo
oferecidas entre espécies coagulantes e particulas coloidais (BRATBY, 2016). Por
esse motivo, valores acima do pH 8 tendem a diminuir a eficiéncia do cloreto férrico
como coagulante.

Pode ser observado na Figura 22-B que, os melhores resultados obtidos em
termos da remocéao de cor foram entre 6,5 a 7,5. Para os valores de pH abaixo 6,0

ocorre o deslocamento do equilibrio no sentido da formacéo de espécies carregadas
positivamente, por exemplo, Fe3* e Fe2(OH) ‘2” (BRATBY, 2016). Conforme aumenta

a acidez do efluente, mais repulséo existe entre as particulas suspensas e 0s produtos
de hidrélise do ferro. A medida que ocorre a decantacdo das particulas coloidais, as
concentragbes de Fe(OH)s diminuem na solucdo, deslocando o equilibrio para
formacéo do Fe(OH)s de acordo com as reacdes 55 e 56 (BRATBY, 2016).

Fe3* + 30H = Fe(OH)s 55
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Fe(OH) ;" + 40H = 2Fe(OH)s 56

Nesta etapa a quantidade de particulas coloidais utilizadas no processo de
formacao de flocos € limitada, e a concentracdo de Fe(OH)s produzido em excesso
fica em suspenséo, o que é caracterizado pela cor alaranjada no efluente. Além disso,
devido a diminuicdo da eficiéncia de remocédo da turbidez, pode ocorrer a formacéo
de flocos com densidade insuficiente para sedimentar (CAVALLINI, 2015).

A medida que os valores de pH aumentam acima de 8, ocorre a formac&o de
complexos entre o metal com anions OH- para se tornar um ion carregado
negativamente com maior solubilidade em agua, o que diminui a interacdo destes com
as particulas coloidais do efluente. Por exemplo, o Fe(OH)s precipitado pode reagir

com hidroxilas de acordo com as equacdes 57 e 58.

Fe(OH)s + OH = Fe(OH) |, 57

Fe(OH),+ OH = Fe(OH) ¢ 58

Os anions poli-hidroxido com carga negativa sdo mais sollveis porque sua
carga iénica os atrai fortemente para as moléculas de agua que séo polares (WEINER,
2010). De acordo com essa hipétese, a maior formacéo destes anions poli-hidroxido
em um pH alcalino, podem limitar a eficiéncia do processo de coagulacdo e esta de

acordo com o observado na Figura 22-B.

5.2.2 Defini¢cdo do gradiente de velocidade e do tempo de mistura rapida

De acordo Bratby (2016), geralmente os tanques de mistura rapida sao
projetados para fornecer um tempo de detencdo maximo, 60 segundos com um
gradiente de mistura rapida na ordem de 300 s™.

Sendo assim, optou-se por avaliar o gradiente de mistura rapida em trés niveis
distintos: 100, 300 e 500 s*. As misturas rapidas avaliadas variaram em tempos de 5,
15 e 30 segundos.

Considerando que o intervalo de pH que apresentou as melhores condi¢des

de remocado de turbidez e cor foi entre 6,5 a 7,5 e corresponde a variacéo
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frequentemente documentada na ETE Gertrudes (maior frequéncia de pH entre 6,7 a
7,1), utilizou-se o efluente com pH natural de 7,0+0,1, tendo em vista a condicao
econdmica de nao utilizacdo da correcdo do pH no processo.

A Figura 23 apresenta os resultados obtidos em fungéo das variagbes do
gradiente e tempo de mistura rapida otimizadas em Jar-test. Esse teste foi realizado
em triplicata, sendo cada replica coletada em dias diferentes em um intervalo de 7

dias, onde cada amostra é representada por T1, T2 e T3.

Figura 23 — Efeito das varia¢fes do gradiente e tempo de mistura
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Nota: Dose de cloreto férrico= 80 mg/L; pH: 7,0+0,1; turbidez do efluente de reator anaerébio:
34,51+8,57 UNT,; cor do efluente de reator anaerdbio: 279,33+28,04 uH. Figura A= tempo de mistura
rapida fixa em 15 s; Figura B= gradiente de mistura rapida fixa em 300 s !; Preto= turbidez; Vermelho=
cor; Letras iguais ndo diferem estatisticamente de acordo com a analise de variancia

De acordo com a analise de variancia apresentada na Figura 23-A, o gradiente
de mistura rapida de 300 s?! apresentou resultados relativamente melhores,
comparado aos demais gradientes 100 e 500 s em relacdo a turbidez. Porém, a
remocédo de cor ndo foi afetada pela variagdo do gradiente de mistura rapida.

Em relacdo ao tempo de mistura, pode ser observado na Figura 23-B, que o
tempo de 5 segundos apresentou menor eficiéncia em relacédo a remocao de turbidez.
Entretanto, para a remocé&o de cor ndo foi observado diferenca entre os trés tempos
estudados.

A funcdo da mistura rapida ndo deve ser considerada apenas como uma
dispersdo coagulante. Pois, esta € uma operacao unitaria importante do processo,

onde ocorrem as reacdes de desestabilizacdo e a formacédo das particulas primarias
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do floco, cujas caracteristicas influenciam marcadamente a cinética subsequente da
floculacéo.

Em uma pesquisa sobre a qualidade do tratamento de agua em mais de vinte
estacbes de tratamento, Cleasby et al. (1989) concluiram que a mistura r4pida
eficiente era essencial e uma das operagdes mais importantes da unidade no
tratamento de agua.

A mistura rapida é importante para produzir cineticamente o contato suficiente
entre as particulas coloidais e o coagulante, de modo que todos 0S processos
guimicos e fisicos funcionem efetivamente (HENDRICKS, 2011).

O tempo para a formacéo de complexos mononucleares é da ordem de 1010
segundos e para complexos polinucleares 102 a 1,0 segundo. O tempo necessario
para a adsorcdo destas espécies em particulas coloidais é da ordem de 101
segundos. Ja o tempo necessario para ajustar a estrutura da dupla camada é da
ordem de 10°® segundos. A formacgdo de precipitados do hidréxido metalico e o
aprisionamento de particulas coloidais por mecanismo de varredura é da ordem de 1
a 7 segundos. Sendo assim, os produtos de hidrélise de coagulantes metalicos
formados no intervalo de tempo de 0,01 a 1,0 segundo s&o os mais importantes para
a desestabilizac&o efetiva das particulas coloidais (BRATBY, 2016; METCALF; EDDY,
2015).

Geralmente os tempos de detencdo de acima de 30 segundos durante a
mistura rapida sao desnecessarios e sua eficiéncia pode ndo melhorar a floculagao,
resultando em um efeito prejudicial na eficiéncia do sistema, devido a quebra dos
flocos formados nos primeiros segundos da coagulacéao.

Para uma determinada caracteristica de efluente e espécie quimica do
coagulante aplicado, o tempo ideal de detencdo durante a mistura rapida depende do
gradiente de mistura rapida e dosagem de coagulante utilizado. De acordo com Bratby
(2016) ao realizar testes de coagulacdo em laboratorio, pode ser verificada a remoc¢éo
otima de sélidos em uma combinacdo especifica de concentracdo de coagulante e
pH.

Como verificado por meio dos resultados discutidos, pode-se dizer que para
as caracteristicas do efluente avaliado, o gradiente de 300 s e o tempo de 15

segundos seriam apropriados para coagulacdo do efluente na instalagé&o piloto.
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5.2.3 Definicdo das concentragcfes 6timas de cloreto férrico

Para delimitar as dosagens de cloreto férrico a serem aplicadas no tratamento
do efluente, foram avaliadas as dosagens entre 10 a 140 mg/L, a qual € uma variacéo
de mesma magnitude utilizada em estudos similares (BRATBY, 2016; CAVALLINI et
al., 2016; DONG et al., 2015; YAN et al., 2008, 2009).

A Figura 24 apresenta os resultados obtidos em fungdo das variagbes das
concentracdes de cloreto férrico otimizadas em jar-test. Esse teste foi realizado em
triplicata, sendo cada replica coletada em dias diferentes em um intervalo de 7 dias,
onde cada amostra é representada por T1, T2 e T3.

Figura 24 — Eficiéncia da coagulacdo devido a variacdo da concentracdo do cloreto férrico
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UNT= unidade nefelométrica de turbidez; uH= unidade Hazen. Letras iguais ndo diferem
estatisticamente de acordo com a andlise de variancia
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De acordo com a andlise de variancia apresentada na Figura 24-A os
melhores resultados obtidos em termos da remocéo de turbidez (> 95%) foram entre
30 a 110 mg/L de cloreto férrico. Quando considerado a remogéao de cor (> 95%), pode
ser observado na Figura 24-B que a variacdo entre 50 a 110 mg/L de cloreto férrico
apresentou os melhores resultados.

Considerando que no efluente de reator anaerébio podem ocorrer variacdes
das concentragcdes de particulas coloidais, as quais sdo provenientes das
caracteristicas do efluente bruto a ser tratado e das condicdes de operacdo e
instalacGes dos reatores, buscou-se entdo avaliar a coagulacdo sob influéncia de
variacdes de turbidez e cor do efluente de reator anaerébio em funcdo da variacdo
das concentra¢@es de cloreto férrico.

A Figura 25, apresenta os resultados obtidos com efluentes contendo
caracteristicas de turbidez e cor distintas em funcao das variacdes das concentracdes
de cloreto férrico. Esse teste foi realizado em triplicata, sendo cada replica coletada
em dias diferentes. Foi escolhido para este experimento datas em que houve no
minimo 50% de variacdo na turbidez do efluente bruto coletado nos dias anteriores,

onde cada amostra é representada por T1, T2 e T3.

Figura 25 — Remocgéo de Turbidez e Cor do efluente de reator anaerébio, em funcéo da variacéo da
turbidez do efluente de reator anaerébio e da concentracao de cloreto férrico

110 180
1004
G0
a0 4

£

——T1 ——T2—=—T3 x-ERA

N

160 4
140

—0—T1—o— T2 —+—T3 x-ERA

g?u- ) L u\:ﬁn

= &0 T 100

5 5 = 50 = N

S 40 S ool

z ], \( y o s
20 - ] s
10 a\h I\\ 70 ] \,&D‘"x o Pt
A N A T .0/

o
0 20 40 60 20 100 120
Concentracio de cloreto frrico (mg/L)

140

0 20 40 60 80 100 120 140
Concentracdo de cloreto Brrico {mg/L)

Nota: pH: 6,9+0,1; tempo de mistura rapida: 15 segundos; gradiente de mistura rapida: 300 s ; ERA=
Efluente de Reator Anaerdbio; UNT= unidade nefelométrica de turbidez; uH= unidade Hazen

De acordo com a Figura 25-A-B o tratamento T1 que apresentou a maior de
turbidez na ordem de 95 UNT e cor 130 uH para o Efluente de Reator Anaerdbio
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(ERA), indicou melhor eficiéncia na remo¢do destes parametros em concentragdes
acima de 90 mg/L de cloreto férrico. Para valores intermediarios de turbidez na ordem
de 75 UNT e cor 110 uH para o ERA (T2), ndo foi observado variacdo acentuada na
remocdo destes parametros utilizando concentragbes acima de 50 mg/L de cloreto
férrico. Quando considerados os menores valores de turbidez na ordem de 30 UNT e
cor 80 uH para o ERA (T3), foi observado experimentalmente que a partir de 20 mg/L
de cloreto férrico, ndo houve uma variacdo acentuada na remocao de cor e turbidez.

Entretanto, pode ser verificado que acima de 130 mg/L de cloreto férrico
ocorre 0 aumento da cor para os tratamentos T1 e T3, e para o tratamento T2 o
aumento da cor foi verificado a partir de 110 mg/L de cloreto férrico. O tratamento T3
apresentou aumento da turbidez acima de 130 mg/L de cloreto férrico, e para o
tratamento T2 foi observado aumento da turbidez a partir de 110 mg/L.

Em concentragbes muito baixas de soélidos em suspensdo tal como o
observado no tratamento T3, a probabilidade de interacdes coloide - coloide € muito
pequena. Quando uma quantidade muito limitada de coagulante € introduzida na
solucdo, ocorre adsorcao desigual, portanto, um certo namero de particulas
permanecerd estavel e outras sofrerdo processos variados como reversao de carga,
desestabilizac&o, entre outros mecanismos, ocasionado pela dispersao inadequada.

O aumento exagerado nas concentracdes do coagulante, aumenta o nimero
de cargas positivas para cada particula coloidal, como o0 observado em concentracdes
acima de 130 mg/L de cloreto férrico para o tratamento T3. Embora as particulas
suspensas ainda sejam muito dispersas, a concentracdo de coagulante em relacdo a
concentracdo de particulas é relativamente alta, de modo que a adsorcdo excessiva
pode ocorrer e a reestabilizacdo da suspensao acontece (BRATBY, 2016; RACAR et
al., 2017).

A variacdo entre 20 a 120 mg/L de cloreto férrico para o tratamento T3
corresponde as concentragdes onde o hidroxido de ferro precipita ocorrendo a
remocao por um mecanismo de varredura em um pH proximo de 7,0 (METCALF;
EDDY, 2015).

O aumento da concentracéo de particulas suspensas tal como as condi¢des
do ERA do T1, resulta em uma diminuigcdo acentuada da dosagem necessaria do
coagulante para a desestabilizacdo, quando relacionadas as concentracdes

estequiométricas de particulas em suspenséo e coagulante. Isso pode ser explicado
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pela oportunidade de contato entre espécies coagulantes e particulas em suspensao.

Como a concentragdo de particulas em suspensdo aumenta
progressivamente, a adsor¢édo de produtos de hidrélise do metal ocorre até um
determinado instante, formando ndcleos que atuam na aglomeragdo das particulas,
gue posteriormente adquirem massa suficiente para precipitar. Em uma certa
concentracdo de particulas suspensas, a oportunidade de contato € suficiente para
gue as espeécies de hidrélise sejam adsorvidas e causem desestabilizacdo por carga
ou pontes de polieletrlitos entre as particulas, antes da precipitacdo ocorrer
(BRATBY, 2016; METCALF; EDDY, 2015; SNOEYINK; JENKINS, 1980).

Em meio com turbidez intermediaria como o tratamento T2, observa-se que a
desestabilizacdo ocorre em variagcbes de dosagem de coagulantes >50 mg/L de
cloreto férrico.

Além disso, ocorre a reestabilizacdo da suspensdo em concentra¢des >120
mg/L de cloreto férrico, que é verificada pelo aumento da turbidez presente, como
demonstrado na Figura 25A. De acordo com alguns autores, a desestabilizacéo para
dosagens intermediarias de coagulantes € dependente da adsorcdo, e devido a
predominéncia deste mecanismo nessa regido de concentracdo de particulas em
suspensao de 50 a 100 mg/L (com base na caulinita) é esperado uma dependéncia
da concentracéo critica de coagulante (BRATBY, 2016; METCALF; EDDY, 2015).

Para suspensdes coloidais mais concentradas ndo € esperado a
reestabilizacdo das particulas, assim como pode ser observado na turbidez (Figura
25A) para o tratamento T1. Isso pode ser explicado quando considerando o efeito
primario da compressao da parte difusa da dupla camada, em vez de uma adsorcao
extensa.

De acordo com Bratby (2016), adsorcdo é favoravel em maiores
concentragcbes das espécies do hidréxido do metal. Portanto, antes que ocorra
adsorcao extensiva com sua eventual reversdo de carga, as particulas em suspenséo
serdo desestabilizadas e formarao flocos.

Entretanto, o aumento da concentracdo das particulas em suspensédo no
efluente, ndo implica obrigatoriamente na formacédo de flocos que promoverao um
mecanismo de varredura, mas sim uma regiao de desestabilizac&o provocada por um
mecanismo de compressdo da dupla camada (BRATBY, 2016; METCALF; EDDY,
2015).
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Para um mecanismo fisico de dupla camada, a concentragéo de particulas em
suspensdo ndo tem efeito na dosagem de coagulante para desestabilizacao.
Entretanto, a superdosagem do coagulante, forma precipitados de hidréxido de metal,
0 que tem pouca vantagem do ponto de vista da eficiéncia da desestabiliza¢édo, além
de aumentar a cor do efluente tratado (BRATBY, 2016).

5.2.4 Definicdo da velocidade de decantacao

Para a realizagdo dos ensaios de decantagao foram utilizados os valores
previamente estabelecidos do pH (=7,0), gradiente de mistura rapida (300s 1), tempo
de mistura rapida (15s) e optou-se por avaliar também trés concentracfes de cloreto
férrico apresentadas na Figura 26. Este teste foi realizado em triplicata, sendo cada
replica coletada em dias diferentes em um intervalo de 7 dias.

Figura 26 — Velocidade de decantacéo para clarificagdo do efluente de reator anaerdbio
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Nota: pH= 7,0%0,1; tempo de mistura rapida= 15s; gradiente de mistura rapida= 300 s*. T1= 80 mg/L

de cloreto férrico; T2= 50 mg/L de cloreto férrico; T3= 20 mg/L de cloreto férrico; ERA= Efluente de
Reator Anaerobio; Letras iguais ndo diferem estatisticamente.

De acordo com a analise de variancia apresentada na Figura 26 - (T1, T2 e
T3), o percentual de remocdo da turbidez com velocidade de decantacdo de 1,7
cm/min (correspondente a 4 minutos) foi na ordem 90, 85 e 83% para as

concentracdes de 80, 50 e 20 mg/L de cloreto férrico, respectivamente.
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Para as trés concentragfes avaliadas, ndo houve variacdo significativa de
turbidez a partir de 4 minutos de teste. Isso indica que a partir de 6 minutos, a turbidez
residual possivelmente € por decorréncia das particulas de massa insuficiente que
nao sedimentaram, as quais podem ser removidas com melhor eficiéncia por
processos de filtragao.

Em geral, os sdlidos dispersos em um liquido, sedimentam a uma velocidade
dependente da densidade e viscosidade do liquido. A medida que a velocidade de
decantacdo das particulas se tornam menores com a reducdo de tamanho e
densidade, o processo atinge um limite pratico, porque os longos tempos de detencao
tornam-se invidveis economicamente (TEBBUTT, 1990).

A utilizac&o de cloreto férrico apresentou maior velocidade de decantacéo (1,7
cm/min) quando comparado a estudos similares no tratamento de efluente de reator
anaerobio. No estudo com efluente de reator UASB realizado por Cavallini et al.
(2015), o melhor resultado foi obtido com velocidade de decantacéo de 1,2 cm/min
utilizando 150 mg/L de sulfato ferroso.

No tratamento de efluente de reatores anaerobios utilizando 15 mg/L de tanino
vegetal a melhor remocéo de turbidez foi obtida em velocidade de decantacao de 0,6
cm/min (MANICA et al., 2019).

Essa diferenca pode ser explicada devido ao ferro Il interagir rapidamente e
permitir a formacdo de flocos de maior densidade, o que proporciona maiores
velocidades de decantacdo quando comparado ao uso sais de aluminio e outros
coagulantes organicos (BRATBY, 2016; MARGUTI; FERREIRA FILHO; PIVELI, 2008;
METCALF; EDDY, 2015).

Com base nos valores dos ensaios de Jar-test calculou-se o dimensionamento
minimo do decantador de acordo com a NBR 12216 (ABNT, 1992). Para tanto, foi
considerado o valor maximo da vazdo de 2,68 m®d e velocidade maxima de
decantagéo de 1,7 cm/min, obtendo-se area superficial Util da zona de decantagéo de
841cm?.

Apos confeccdo e adaptacdo do decantador na unidade piloto, foram
realizados ensaios para verificacdo de sua eficiéncia. Sendo, nesta etapa, utilizado
efluente de reator anaerébio com pH 7,0+0,1, tempo de mistura rapida de 15s,
gradiente de mistura rapida de 300s™, vazédo do efluente de reator anaerdbio de 2,68

m3/d e 20 mg/L de cloreto férrico.
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Verificou-se inicialmente que o ponto de coleta inicial estava sobre uma area
de forte aeracdo na ETE, o que possivelmente contribuiu para formacdo do excesso

de lodo flotado mostrado na Figura 27-A.

Figura 27 — Decantador. A= sem lamina; B= com lamina para conten;ao de lodo flotado

Lodo flotado Lodo flotado

Verificou-se também o carreamento de lodo flotado para dentro dos filtros,

sendo necessério a adicdo de uma lamina ao sistema, para contencdo desse material,
como indicado na Figura 25-B.

Apos mudar a captacéo do efluente para outro ponto na caixa de distribuicdo
(sem a influéncia direta do sistema de aeracéo) e remover todas as possiveis entradas
de ar durante o bombeamento do efluente, verificou-se uma redugao significativa na
formacéo de escuma e material flotado, como pode ser observado na Figura 27-B.

Foi realizado um ensaio para verificar a eficiéncia do decantador em relacao
ao processo de clarificacdo do efluente coagulado em escala piloto. Sendo nesta
etapa, utilizado efluente de reator anaerébio com pH 6,8+0,1, tempo de mistura rapida
de 15 segundos, gradiente de mistura rapida de 300s%, vazéo do efluente de reator
anaeroébio de 2,68 m3/d e 20 mg/L de cloreto férrico.

Apoés o inicio do efluente clarificado sair pelo vertedouro, coletaram-se
amostras em intervalos de 30 minutos, visando a acompanhar a eficiéncia do
decantador, operando em regime de fluxo continuo, sendo os resultados das analises

de turbidez apresentados na Figura 28.
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Figura 28 — Resultados de turbidez para o funcionamento do decantador
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Nota: cloreto férrico= 20 mg/L; pH= 6,8+0,1; tempo de mistura rapida= 15s; gradiente de mistura rapida=
300 s1; C= Amostra testemunha (controle); UNT= unidade nefelométrica de turbidez. Letras iguais ndo
diferem estatisticamente de acordo com a analise de variancia

Para cada ensaio, uma aliquota de 1000 mL (amostra de testemunha) de
efluente recém coagulado foi retirada através de um registro lateral antes do
decantador no periodo de 90 minutos de operacgao.

A amostra testemunha era mantida em repouso por 10 minutos, de modo a
garantir a completa decantacdo, em seguida uma aliguota do sobrenadante era
retirada com o auxilio de uma pipeta e feita a leitura da turbidez. As amostras do
efluente coagulado/sedimentado eram coletadas através de um registro apos o
decantador e analisadas em seguida.

A concentragdo de 20 mg/L de cloreto férrico foi utilizada nesse ensaio, por
ser a menor concentracao utilizada nos experimentos anteriores e que apresentou
bons resultados de remocéao de turbidez.

Na Figura 28 estéao apresentados os resultados da verificagéo da eficiéncia do
funcionamento do decantador em escala piloto. Este teste foi realizado em triplicata,
sendo cada replica coletada (T1, T2 e T3) em dias diferentes, em um intervalo de 7
dias.

De acordo com a analise de variancia apresentada na Figura 28, ndo houve
diferenca significativa entre os resultados de decantagao, ocorridas em escala piloto
e as amostras de testemunha. Isso indica que o decantador atende as condicfes

minimas de operacédo da unidade piloto de dupla e tripla filtrac&o.
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5.3 CARACTERIZACAO DOS MEIOS FILTRANTES

Os meios filtrantes (areia, carvéao ativado e clinoptilolita) foram caracterizados
por microscopia SEM-FEG. A Figura 29 apresenta as imagens obtidas para duas

amostras de cada meio filtrante sendo areia, carvao ativado e clinoptilolita.

Figura 29 — Imagem obtidas por SEM-FEG para os trés materiais utilizados

“

SEM HV: 15.0 kV WD: 15.15 mm | | m™iras TESCAN SEM HV: 15.0 kV WD: 15.13 mm MIRA3 TESCAN|
SEM MAG: 20.0 kx Det: SE 2 pym SEM MAG: 20.0 kx Det: SE | 2um

View field: 6.92 pm | Date(m/dly): 07/23/18 Performance in nanospace View field: 6.92 um  Date(m/dly): 07/23/18 | Performance in nanospace

f

SEMHV:15.0kV |  WD: 14.60 mm
SEM MAG: 20.0 kx | Det: SE
View field: 6.92 um | Date(m/dly): 07/19/18

SEM MV 150 &V WX 1437 mwm foess 4 | BMRAD TESCAN SEMHWV:15.0kV |  WD: 14.86 mm r ~ MIRA3 TESCAN
SEM MAGE 150 kx Oot: S5 2 SEM MAG: 20.0 kx | Det: SE
View Deld 5.23 pam  Date(mudiyk 071918 Fesformance i nasosgace View field: 6.92 um | Date(m/dly): 07/19/18 Performance in nanospace

Nota: A1 e A= areia; B1 e B>= Carvao ativado; C1 e Cz= Clinoptilolita.



110

Pode ser observado entre as Figuras 29 (A, B e C) por comparac¢ao visual que
a areia € o material mais liso entre os trés avaliados. O carvao ativado possui areas
de maior rugosidade (Figuras 29-B1) e menor rugosidade (Figura 29-B2). A
clinoptilolita foi o material que apresentou a maior rugosidade como pode ser
observado entre as Figuras 29 (A, B e C). A Tabela 6 apresenta os resultados das
analises de area superficial por BET e analise granulométrica da areia, carvao ativado

e clinoptilolita utilizados nos filtros.

Tabela 6 — Caracterizacdo superficial e granulométrica

Areia Carvéo ativado Clinoptilolita
Area superficial (m?/g) 0,34809 21,3119 42,2489
Volume poroso (cm®/g) 0,00078767 0,0601946 0,0455872
Raio poroso (nm) 165,684 210,305 166,347
Granulometria (mm) 0,21aly7 0,71a2,0 0,42 a 2,36

Através da analise de area superficial por BET e analise granulométrica,
obteve-se uma estimativa da porosidade da areia, carvao ativado e clinoptilolita
utilizados nos filtros. Como pode ser observado na Tabela 6, a areia apresentou a
menor area superficial e menor volume de poros, confirmando os resultados obtidos
na Figura 29-A.

Como pode ser observado na Tabela 6 o carvao ativado e a clinoptilolita
apresentam area superficial e porosidade maior em relacdo a areia, o que confere a
estes materiais elevadas taxas de adsorcao. Considerando as caracteristicas da areia,
carvao ativado e clinoptilolita, pode-se verificar que cada meio filtrante tem uma funcéo
especifica dentro de um sistema de tratamento de efluente, ou seja, a depender da
finalidade de aplicacdo de reuso do efluente, uma configuracao diferente pode ser
adotada em funcéo da qualidade exigida.

5.4 ENSAIOS DO POS-TRATAMENTO DE EFLUENTE DE REATOR ANAEROBIO
NA UNIDADE PILOTO DE TRIPLA FILTRACAO

Inicialmente foi necessario realizar um estudo exploratério sobre os tempos
de duracédo das carreiras de filtracdo utilizando a tripla filtracdo. Foi escolhido, para

esta primeira etapa o sistema de tripla filtracdo com pedregulho, areia e carvéo



111

ativado, devido ao carvao ativado ser amplamente utilizado em estacdes de

tratamento de agua e disponivel comercialmente.

5.4.1 Tempo de operacéo dos filtros utilizando a unidade de tripla filtragao

A primeira etapa foi realizar estudo das carreiras de filtragdo utilizando duas
concentragdes de coagulante, sendo 80 mg/L de cloreto férrico (nivel alto) e 20 mg/L
de cloreto férrico (nivel baixo). Para este teste manteve-se a taxa de filtracdo em 150
m3/m?d fixa em ambos os experimentos, utilizando tripla filtracdo com carvao ativado
a partir do efluente coagulado e clarificado. Os demais parametros utilizados seguem
os melhores resultados obtidos em Jar-test, sendo o pH com valor 6,9+0,3, tempo de
mistura rapida na ordem de 15s, gradiente de mistura rapida de 300 s. Os resultados
destas carreiras de filtracdo utilizando tripla filtracdo em carvéo ativado (TFca), sédo
apresentados na Figura 30.

Figura 30 — Carreiras de filtracéo utilizando tripla filtracdo com carvao ativado, taxa de filtracdo de 150
m3/m2.d
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Nota: A= cloreto férrico nivel alto (80 mg/L); B= cloreto férrico nivel baixo (20 mg/L); ERA= Efluente de
Reator Anaerdbio; FAP= Filtro Ascendente de Pedregulho; FAD=Filtro de Areia em fluxo Descendente;
FDCA= Filtro Descendente de Carvao Ativado; A= execucdo de descarga de fundo intermediaria; X=
execucao de retrolavagem do FAD; UNT= unidade nefelométrica de turbidez; Vazédo: volume de
efluente tratado no FAD

Pode ser observado nos resultados da Figura 30A gue o efluente coletado
apos o FDCA apresentou turbidez < 1,0 UNT durante as 10h de carreira de filtracao.

Além disso, a vazao permaneceu constante por um periodo de 8,5h, exceto nos
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periodos onde houve a execugdo das descargas de fundo intermediarias. Essas
reducdes eram esperadas devido ao corte no fornecimento de efluente proveniente
de FAP por cerca de 15 minutos até o seu preenchimento completo.

O aumento na turbidez > 15 UNT determinou o fim da carreira de filtracdo do
FAP por transpasse e colmatagcao no tempo 2,5h, o que corresponde a 2,5 vezes mais
tempo de operacao ininterrupta quando comparado ao teste sem o decantador. O
aumento progressivo da turbidez no FAD, indicou o transpasse do FAP, o0 que apontou
a necessidade de descargas de fundo intermediarias indicadas na Figura 30A.

Em 9,5h de operacéo foi encerrada a carreira de filtragcdo do FAD devido ao
aumento excessivo da turbidez (acima de 1,0 UNT) e diminuicdo da vazdo para
valores abaixo de 60% do valor inicial. Isso corresponde a mais de 4 vezes o tempo
de operacéo do FAD quando comparado ao teste sem o decantador.

Para o tratamento apresentado na Figura 30B, pode ser observado que o
efluente coletado ap6s o FDCA apresentou turbidez < 1,0 UNT durante as 8h de
carreira de filtragc&o, indicando um bom resultado, pois se utilizou apenas ¥ do valor
de coagulante do teste anterior.

O aumento na turbidez determinou o fim da carreira de filtragdo do FAP no
tempo de 2,5h de operacao, sendo necessario também a execuc¢do de descargas de
fundo intermediarias, devido ao aumento progressivo da turbidez no FAD. Em 8,5h foi
realizado a retrolavagem do FAD devido ao aumento excessivo da turbidez e
diminuicdo da vazéo para valores < 60% do valor inicial.

Entretanto, ndo foi evidenciada a saturacdo do FAP por excesso de lodo,
supde-se entdo que o decantador foi eficiente em conter a maior parte do lodo
floculado. Além disso, os resultados para utilizacao de 80 e 20 mg/L de cloreto férrico
nao apresentaram uma variacdo pronunciada entre os tratamentos. Isso indica a
possibilidade da utilizacdo de 20 mg/L de cloreto férrico associado a tripla filtracdo.

A Figura 31 apresenta as carreiras de filtracdo com 20 mg/L de cloreto férrico
com taxa de filtragdo de 120 m3/m?d, utilizando tripla filtracdo com carvéo ativado sob
duas condicdes iniciais de diferente turbidez, sendo uma proxima de 20 UNT e outra
proxima de 35 UNT.

Pode ser observado que o efluente final apresentou turbidez < 0,5 UNT
durante 11,5 h de carreira de filtragdo. Isso corresponde a um aumento na ordem de

40% no tempo de execucao da carreira de filtracdo utilizando taxa de filtracdo de 120
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m3/m?d em relacdo aos tratamentos anteriores utilizando taxa de filtracdo de 150
m3/m?d.

Neste teste a turbidez (transpasse) determinou o final da carreira de filtragao
da FAP em 4,0 h, quando a turbidez era > 15 UNT. A execucao de uma descarga de
fundo intermediaria foi suficiente para obter valores < 1,0 UNT no FAD novamente nas
proximas 4 h. A filtracdo no FAD foi encerrada devido a colmatacdo em 12 horas de

operagéo, quando a vazao reduziu para 0,84 m3/d.

Figura 31 — Carreiras de filtragc&o utilizando tripla filtragcdo com carvao ativado (TFca)
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Nota: 120 m3/m?d; pH= 7,1+0,1; gradiente de mistura rapida= 300 s*; A= turbidez do efluente de reator
anaerobio de 35,4 a 49,6 UNT; B= turbidez do efluente de reator anaerébio de 19,3 a 29,8 UNT. ERA:
Efluente de Reator Anaerobio; FAP= Filtro Ascendente de Pedregulho; FAD= Filtro de Areia em fluxo
Descendente; FDCA= Filtro Descendente de Carvao Ativado; A: execucdo de descarga de fundo
intermediaria; X= execucéo de retrolavagem do FAD.

Para o tratamento de ERA com menor turbidez (Figura 31B), pode ser
observado que o efluente final apresentou turbidez < 0,01 UNT durante 15,5h de
carreira de filtracdo. Isso corresponde a um aumento de aproximadamente 46,6%, no
tempo de execucédo da carreira de filtracdo, quando comparado os tratamentos com
turbidez do ERA com 19,3 a 29,8 UNT em relacdo ao ERA com 35,4 a 49,6 UNT,
sendo ambos os tratamentos com taxa de 120 m3/m?d.

Para esse teste (Figura 31B) a turbidez determinou o final da carreira de
filtracdo do FAP em 7,5h. Com uma descarga intermediaria de fundo no FAP, foi
possivel obter uma carreira de filtracdo de 16h no FAD. A vazdo de efluente

permaneceu constante, exceto ao realizar descarga intermediaria de fundo no FAP.
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Entretanto, as caracteristicas do efluente de reator anaerdbio podem variar
consideravelmente dependendo das condi¢cbes ambientais, do grau de contaminacéo
do efluente inicial e principalmente da instalacdo e manutencéo do reator anaerobio.

Um exemplo desta variag&o foi observada em uma estagéo de tratamento de
efluentes domésticos localizada em Bamroli, a qual € uma cidade do estado indiano
de Gujarat, onde o efluente de reator anaerdbio variou de 166 a 294 UNT em
experimentos realizados ao longo de um ano (MAKWANA; AHAMMED, 2016). Em
outro estudo na cidade de Saharanpur no estado indiano de Uttar Pradesh, durante 4
meses a turbidez do efluente de reator anaerébio variou de 35 a 60 UNT (TYAGI et
al., 2009). Os valores de turbidez encontrados no efluente de reator UASB em uma
estacao de tratamento na cidade de Irati no estado do Parana variaram entre 95 a 147
UNT (CAVALLINI et al.,, 2015). Ja os valores de turbidez do efluente de reator
anaerobio de uma estacéo de tratamento de efluentes domésticos em Belo Horizonte
- MG variou de 34 a 94 UNT (DORNELAS, 2008). Os valores de turbidez do efluente
de reator anaerobio na estacdo de tratamento de esgoto da Universidade de Séao
Paulo em Sao Carlos variaram de 44 a 94 UNT (VALDEZ, 2016).

A melhora na eficiéncia do sistema de pds-tratamento causado pelo uso de
efluente de reator anaerébio de menor turbidez, pode ser explicada pelo fato de que
a dosagem do coagulante necessaria para neutralizacdo da carga € diretamente
proporcional a area superficial do coloide, sendo influenciada pelo numero e
distribuicdo dos tamanhos das particulas em suspensao. Portanto, a suspensao com
maior numero de particulas de menor dimensdo necessita de maior dosagem de
coagulante (LIBANIO, 2010).

Considerando o volume de agua utilizado para a retrolavagem e o volume de
efluente coagulado descartado nas descargas de fundo intermediarias, obteve-se
cerca de 91% de 4gua recuperada. Cavallini et al. (2016) utilizaram o pos-tratamento
do efluente do reator anaerébico por coagulacéo / oxidacao, seguido de dupla filtracédo
e obtiveram 65% de agua recuperada. Comparando estes resultados, foi observado
uma melhora acima de 25% no volume total de agua recuperada.

Considerando que os valores de turbidez encontrados com frequéncia
elevada na ETE Gertrudes estdo entre 25 a 32 UNT, pode-se dizer que a taxa de
filtracdo de 120 m3/m2d utilizando 20 mg/L seria adequada para o pds-tratamento do

efluente de reator anaerobio. Além disso, as descargas de fundo intermediarias do
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lodo sedimentado sob FAP, com o objetivo de evitar possivel ressuspenséao e arraste
de flocos com a agua decantada, permitiu maior duracdo das carreiras no FAD e
FDCA sem prejuizo da qualidade da agua recuperada.

Segundo Libanio (2010) e Di Bernardo et al. (2017) o maior o niumero de
descargas de fundo intermediarias, resultam em carreiras de filtragdo com maior
duracéao.

A partir dos resultados obtidos, a taxa de filtracdo de 120 m3/m?d utilizando 20
mg/L foi escolhida para os proximos testes devido a utilizar uma quantidade reduzida
de coagulante e tratar o maior volume de efluente possivel sem afetar a qualidade do
efluente final.

A Figura 32 apresenta as carreiras de filtracdo em dois testes. O primeiro teste
realizado com tripla filtracdo usando filtro de clinoptilolita e posteriormente segundo
teste com tripla filtracdo usando filtro misto de carvao ativado/clinoptilolita.

Figura 32 — Carreiras de filtragdo utilizando tripla filtragdo com filtro de clinoptilolita e filtro misto de
carvéo ativado/clinoptilolita
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Nota: 120 m®/m?d; pH= 6,9+0,2; gradiente de mistura rapida= 300 s. A= filtro de clinoptilolita; B= filtro
misto de carvéo ativado/clinoptilolita; ERA: Efluente de Reator Anaerébio; FAP= Filtro Ascendente de
Pedregulho; FAD= Filtro de Areia em fluxo Descendente; FDC= Filtro Descendente de Clinoptilolita;
FDCA/C= Filtro Descendente de Carvao ativado / Clinoptilolita; A= execu¢cédo de descarga de fundo
intermediaria; X= execucdo de retrolavagem do FAD.

Para o tratamento por tripla filtracdo com clinoptilolita (TFc), pode ser
observado que o efluente final coletado apresentou turbidez < 0,5 UNT durante 17 h.

Neste tratamento com clinoptilolita o final da carreira de filtragdo do FAP foi de 7,5 h
e do FAD foi de 16,5h.
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Para o tratamento por tripla filtracdo com filtro misto de carvao
ativado/clinoptilolita (TFca/c), pode ser observado que o efluente final coletado
apresentou turbidez < 0,5 UNT durante 16,5h de carreira de filtracdo. O fim da carreira
de filtracdo no FAP foi em 6,5 h sendo realizada descarga de fundo intermediaria e no
FAD foi encerrada em 16,5 h. Sendo este tratamento equivalente ao observado no
tratamento por TFca e a TFc.

As vantagens da operacdo com descargas de fundo intermediarias em pré
filtros de pedregulho foram reportadas por diversos autores tais como Dantas & Di
Bernardo (2006), Silva et al. (2012) e Queiroz et al. (2018), nos quais foram avaliados
sistemas de dupla filtracdo com filtro ascendente de pedregulho.

Além de evitar a ocorréncia do transpasse de turbidez, microalgas e
cianobactérias no tratamento de aguas e nao sobrecarregar o FAD, o método de
operacdo com descargas de fundo intermediarias permite a adogcdo de carga
hidraulica menor, reduzindo a altura da unidade.

No geral, durante as carreiras de filtracdo neste trabalho, os tratamentos
utilizados apresentaram eficiéncia de remocgédo de turbidez acima de 97%, tendo
resultado de turbidez abaixo de 0,7 UNT no efluente tratado. Esses resultados foram
semelhantes ao encontrado por Silva et al. (2015) e Queiroz et al. (2018), os quais
estudaram o tratamento por dupla filtracdo para agua de abastecimento.

Em geral, a turbidez adotada durante os tratamentos por tripla filtracdo séo
comparaveis ao obtido em estacfes de tratamento de agua (ETA) de abastecimento,
onde aturbidez ndo deve exceder 1,0 UNT para sistemas de filtragem direta de acordo
com a Organizacdo Mundial da Saude (WHO, 2017b).

Através destes experimentos verificou-se melhora na remocéo de turbidez
guando comparada com estudos similares, tais como o pos-tratamento de efluente de
reator anaerdbio por flotag&o por ar dissolvido + UV (18 UNT), filtracdo em areia + UV
(14 UNT) e Filtralite® + UV (18 UNT) (VOJTECHOVSKA SRAMKOVA; DIAZ-SOSA;
WANNER, 2018); pos-tratamento de efluente de reator UASB por eletrocoagulacéo
(15,2 UNT) (MAKWANA; AHAMMED, 2016); pos-tratamento de efluente de reator
UASB por processo oxidativo avangado utilizando H202 (13 UNT) (BHATTI et al.,
2014) e pos-tratamento de efluente de UASB por microfiltragdo em fibra oca de
fluoreto de polivinilideno (1,8 UNT) (JIN et al., 2016).
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55 AVALIACAO DOS PARAMETROS FiSICO-QUIMICOS DO EFLUENTE
TRATADO

A Tabela 7, apresenta os resultados das analises fisico-quimicas dos
efluentes obtidos a partir da dupla filtracdo (DF), tripla filtracdo com carvao ativado

(TFca) e tripla filtragdo com clinoptilolita (TFc).

Tabela 7 — Resultados fisico-quimicos para diferentes tratamentos do efluentes domésticos de reator
anaerobio. (Média + Dp, n=3)

ERA DF TFca TFc
DQO (mg/L) 149,67+4,04°¢ 26,33+8,62° 3,0+2,0% 20,33+4,51°
DBO (mg/L) 80,71+9,22° 14,72+3,72 5,97+0,422 5,34+1,292
COD (mg/L) 52,9+3,67° 3,01+0,272 2,34+0,992 3,26+0,65%
LAS (mg/L) 14,33+0,58 1,63+0,21 <0,1 <0,1
SST (mg/L) 50,12+7,91 <1,0 <1,0 <1,0
Turbidez (UNT) 29,23+4,95P 0,51+0,192 <0,012 <0,012
Protal (MQ/L) 11,3+0,8° 3,3+0,8P < 0,12 <0,12
Ntotal (Mg/L) 113,67+8,96° 89,10+9,59° 79,57+12,12° 6,97+2,292
Nitrato (mg/L) 0,67 <0,5 <0,5 <0,5
Nitrito (mg/L) 0,02 <0,01 <0,01 <0,01
N. amoniacal (mg/L) 69,0+11,4° 44,00+4,6° 46,67+6,1° 0,33+0,6%

Nota: Taxa de filtragdo de 120 m% m?d; pH= 7,0+0,1; gradiente de mistura rapida= 300 s*; cloreto
férrico= 20 mg/L. ERA= Efluente de Reator Anaerébio; COD= Carbono Orgénico Dissolvido; LAS=
Linear Alquil Benzeno Sulfonato; SST= Soélidos Suspensos Totais; Proa= fésforo total; Nita= nitrogénio
total. Letras iguais ndo diferem estatisticamente de acordo com a analise de variancia

Os valores de remocéo para DQO foram de 82,4; 97,9 e 86,4% para DF, TFca
e TFc, respectivamente, em relacéo ao efluente de reator anaerébio. De acordo com
esta variavel ndo foi observado variagdo significativa entre os tratamentos por DF e
TFc. Os valores observados para TFca de acordo com a analise de variancia, foram
menores em relacdo aos demais tratamentos avaliados.

A porosidade do carvéo ativado (0,0601 cm®/g) é maior em relagdo a zedlitas
(0,0455 cm?/g) e areia (0,0008 cm?/g), assim o carvéo ativado tende a melhorar o
processo de filtragdo em relacdo aos demais materiais utilizados, removendo mais
eficientemente particulas suspensas de menor tamanho, o que pode ser responsavel
pela reducéo do valor da DQO.

A DQO mede, indiretamente, os equivalentes redutores que correspondem a
elementos com baixo nimero de oxidacao presentes na amostra. Em geral, a DQO
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aumenta em amostras contendo substancias organicas e/ou inorganicas passiveis de
oxidac&o pelo dicromato de potassio (K2Cr207) em meio acido. Em efluente domeéstico
€ esperado que a fracdo organica seja predominante em relacéo a fragao inorganica
reduzida, de modo que a DQO pode ser utilizada para quantificar diretamente a
matéria organica oxidavel, sem que ocorram grandes interferéncias nos resultados
(AQUINO; SILVA; CHERNICHARO, 2006). Embora a DQO seja amplamente utilizada
no monitoramento dos efluentes em ETE (METCALF; EDDY, 2015), ela nao ¢ listada
na Resolucdo CONAMA N° 430 DE 13/05/2011, a qual se trata dos padrdes de
langamento de efluentes.

Em estudo com efluente de reator anaerodbio, verificou-se que algumas
substancias reduzidas, tais como, lipideos e amoénia, ndo foram totalmente oxidadas
durante o teste de DQO, indicando um valor experimental diferente do valor teérico
esperado (AQUINO; SILVA; CHERNICHARO, 2006). Assim, a DQO né&o pode ser
utilizada como unica variavel de medida do conteldo organico de uma amostra de
efluente ou lixiviado, uma vez que tais fatores podem interferir no resultado das
analises.

Como pode ser observado na Tabela 7, ndo houve diferenga significativa entre
os resultados de remocdo de DBO 92,6 e 93,3% para TFca, respectivamente. De
acordo com os padrbes de lancamento de efluentes apresentados na Resolucéo
CONAMA N° 430 DE 13/05/2011 a DBO néao deve exceder 120 mg/L, sendo que este
limite somente podera ser ultrapassado no caso de efluente de sistema de tratamento
com eficiéncia de remoc¢do minima de 60% desta varavel, ou mediante estudo de
autodepuracédo do corpo hidrico.

E importante salientar que a Resolucdo Conama 357/2005 deve ser
conjuntamente considerada com a Resolu¢cdo Conama 430/2011, na qual prevalece a
condicdo mais restritiva, seja o padréo de emisséo ou o padrao de qualidade do corpo
receptor. Considerando que para a classe de dgua doce apresentada na Resolucéo
Conama 357/2005 o valor de DBO limite € de 10,0 mg/L. A tripla filtracdo foi capaz
de produzir um efluente de excelente qualidade, uma vez que grande parte dos rios
brasileiros estdo contaminados e apresentam valor para DBO acima do limite
estipulado na resolucdo em vigéncia.

Em geral, a DBO pode ser considerada uma medida de compostos organicos

presentes no efluente que podem ser degradados biologicamente. Portanto, é
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possivel inferir que os tratamentos por DF, TFca e TFc contribuiram para a remogao
de substancias organicas possivelmente toxicas para o ambiente. Isto pode ser
confirmado pelas baixas concentracbes de COD, que variaram de 2,34 a 3,26 mg/L,
representando uma eficiéncia de remocéo de carbono organico acima de 90,0%.

De acordo com a técnica utilizada para determinacdo do LAS, 0s poOs-
tratamentos por TFca e TFc removeram 100% deste contaminante. Entretanto,
guando utilizado a DF a remocéao de LAS diminuiu para cerca de 88%. A remocéo de
surfactantes aniénicos, como o LAS em reatores anaerobios pode variar entre 2 a 18%
(MUNGRAY; KUMAR, 2008). Estudos experimentais realizados com reator anaerobio
e poés-tratamento com lagoa de polimento demonstraram eficiéncias de remocao
limitadas em 50% para LAS (CHERNICHARQO et al., 2010), e remoc¢des na ordem 77%
em instalacbes com Biofiltro (MCAVOY; ECKHOFF; RAPAPORT, 1993). Nesse
sentido, a adigcdo de carvao ativado ou clinoptilolita ao processo foi eficiente para
remover o LAS, quando comparados os resultados para DF.

O LAS pode aumentar a solubilidade de certos contaminantes organicos na
fase aquosa (ZANOLETTI et al., 2017) dificultando o tratamento do efluente ou da
agua de abastecimento publico, quando o efluente de ETE é lancado sem o devido
tratamento em recursos hidricos, 0os quais sao utilizados a jusante do ponto de
lancamento como fonte de captacéo.

Embora as concentragcdes de LAS sejam limitadas pela Portaria de
Consolidagao n° 5 de setembro de 2017, a qual dispde sobre os procedimentos de
controle e de vigilancia da qualidade da agua para consumo humano e seu padrdo de
potabilidade, ela ndo é listada na Resolucdo CONAMA N° 430 DE 13/05/2011, a qual
trata dos padrdes de lancamento de efluentes, portanto ndo é controlada com
frequéncia em ETE, o que contribui possivelmente para o aumento da contaminacao
dos recursos hidricos.

Entretanto, quando considerado a Resolugdo Conama 357/2005 para agua
doce, o valor limite de 0,5 mg/L para substancias tensoativas que reagem com o azul
de metileno deve ser considerado. A tripla filtracdo foi capaz de produzir agua de
excelente qualidade em relacédo a concentracdo de tensotivo, uma vez que nao foi
detectado LAS no efluente final.

A remocdo de SST foi > 99,6% para os trés pos-tratamentos, indicando que

os sistemas estudados sao eficientes na remocao de material suspenso. Além disso,
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a elevada eficiéncia na remocao da turbidez, > 98%, pode ser explicada pela formacéo
de sdlidos de massa suficientemente elevada durante a coagulacdo. Essa
caracteristica é importante para o tratamento do efluente, pois, durante a fase de
coagulacao, parte dos poluentes potencialmente toxicos séo incorporados aos flocos,
0s quais sao removidos durante o tratamento. Além disso, as particulas coloidais que
possivelmente permanecem em dispersdo acabam sendo retiradas nos filtros
subsequentes de cascalho, areia, carvao, entre outros (CAVALLINI et al., 2016; SILVA
et al., 2019). O valor minimo para remocao de solidos suspensos totais € de 20% apos
o sistema de retirada de areia de acordo com a Resolugdo CONAMA N° 430 DE
13/05/2011 para o langcamento por emissario submarino, ndo sendo especificado o
valor minimo de remocéo para emissao em rios e lagos. Sendo assim para 0s pos-
tratamentos DF, TFca e TFc atendem as especificagcdes quanto a esse parametro
mesmo em areas costeiras.

Para o fosforo total, se observou remocéo de 100% para os tratamentos TFca
e TFc quando considerado a técnica analitica avaliada. Entretanto, quando utilizado a
DF a remocéo de fosforo total diminuiu para cerca de 70%.

Quando comparados esses resultados a estudos similares, tais como, o pos-
tratamento de efluente de reator anaerobio utilizando coagulacédo/ precipitacdo/
radiacdo ultravioleta, com remoc&o na ordem de 52% para o fosforo (MONTEIRO et
al., 2013), e o estudo para o poOs-tratamento de efluente de reator anaerdbio por
Biofiltro utilizando biocarvao, anel pall, cascalho, entre outros, no qual se obteve
remocdo de fbsforo entre 31 a 42% (FORBIS-STOKES; ROCHA-MELOGNO;
DESHUSSES, 2018), pode se dizer que a tripla filtracdo melhorou aproximadamente
45% a remocao de fosforo.

De acordo com a Resolugdo CONAMA N° 430 DE 13/05/2011, o langamento
de efluentes, contendo fésforo em corpos receptores com registro historico de floracao
de cianobactérias, em trechos onde ocorra a captacdo para abastecimento publico
deve ser definido por um 6rgdo ambiental competente, o qual podera definir padrbes
especificos. Quando considerado a Resolu¢cdo Conama 357/20 os valores de fosforo
total podem variar de 0,02 a 0,18 mg/L a depender as condi¢cdes do ambiente (Léntico
ou lético) ou tempo de residéncia no ambiente intermediario. Nesse sentido néo existe
um valor especifico, sendo que o padréo de langamento de fésforo podera variar de

uma regido para outra.
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Em relacdo a concentragdo de nitrogénio total, pode ser verificado que os
valores de remocéao variaram entre 21,6; 30,0 e 93,8%, considerando os tratamentos
por DF, TFca e TFc, respectivamente, em relacdo ao efluente de reator anaerobio. Os
valores de remogao para nitrato e nitrito foi de aproximadamente 100%, considerando
a técnica analitica empregada na determinagéo destas variaveis.

Para o nitrogénio amoniacal, os valores variaram entre 44,00; 46,67e 0,33%
para DF, TFca e TFc, respectivamente. Considerando que o valor maximo permitido
de nitrogénio amoniacal € de 20 mg/L de acordo com os padrdes de lancamento de
efluentes pela Resolugdo CONAMA N° 430 DE 13/05/2011, verifica-se que apenas a
TFc atenderia estes padrdes.

O comportamento de remocao do nitrogénio amoniacal encontrado pode ser
explicado pela forte afinidade da amdnia com a agua. Em geral, a remoc¢édo de
nitrogénio amoniacal em filtros de areia é pouco provavel, exceto para aplicacdo de
biofiltros em areia fluidizada (DAVIDSON; HELWIG; SUMMERFELT, 2008). O carvao
ativado € geralmente considerado ineficiente para remocao de nitrogénio amoniacal
em meio aquoso (CAPODAGLIO; HLAVINEK; RABONI, 2015). Ja a remocédo de
nitrogénio amoniacal pela clinoptilolita € baseado no mecanismo de troca ibnica.

O equilibrio em meio aquoso do nitrogénio amoniacal e zedlita natural pode
ocorrer em um periodo de 5 minutos (KARAPINAR, 2009), sendo que para alguns
casos o valor de remocéo chega a ordem de 83% (HUANG et al., 2010). Além disso,
a modificagéo de zedlita natural utilizando sais de metais alcalinos e alcalinos terrosos,
pode aumentar a capacidade de remocéo e obter taxas de troca idnica/adsorgéo ainda
mais rapidas (LIN et al., 2013).

5.6 REMOCAO DE IONS METALICOS EM DIFERENTES TRATAMENTOS
ESTUDADOS

Para os tratamentos por DF, TFca e TFc nao foi observada diferenca
significativa de acordo com a analise de variancia em relacdo a remocdo das
concentragcbes de Fe, Cu, Zn, Co, Cd, Pb e Ni. Porém, foi observada diferenca
significativa de remocao destes metais entre o efluente do reator anaerobio (ERA) e
0s demais tratamentos.

A Tabela 8 apresenta os resultados das determinacfes de dez ions metélicos
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em relagao aos efluentes produzidos DF, TFca e TFc.

Tabela 8 — Concentragdes de ions metalicos pds-tratamento. (Média + Dp, n = 3)

ERA DF TFca TFc

Fe (ug/L)  934,28+227,789° 493,767+32,54%  524,020+42,777®  384,34+33,193%
Al (ug/L) 695,867+78,404¢ 593,4+69,217° 247,850+14,379° 62,25+23,5872
Cu(ug/ll)  612,314+39,602° 20,0+2,674% 5,950+0,952 15,34+3,115%
Mn (ug/L) 231,087+25,33¢ 177,17+38,084° 12,148+3,9542 46,024+6,392°
Zn (ug/L) 202,821+4,685" 127,5+18,4872 98,921+3,3392 89,621+12,1022
Co (ug/L) 11,737+0,647° 6,543+0,3412 7,717+0,634% 6,087+0,9152
Cd (ug/L) 22,747+5,584° 0,247+0,032 0,121+0,0282 0,139+0,0182
Cr (ug/L) 273,467+23 51° 19,833+2,293b 3,003+0,649? 0,973+0,2762
Pb (ug/L) 25,297+2,47° 2,2240,473% 1,820+0,4442 2,723+0,274%
Ni (ug/L) 101,367+6,757" 4,393+1,1262 1,757+0,1692 1,380+0,4612

Nota: ERA: Efluente de Reator Anaerébio; DF: dupla filtracédo; TFca: tripla filtracdo com carvédo ativado;
TFc; tripla filtragdo com clinoptilolita; Letras iguais nao diferem estatisticamente de acordo com a andlise
de variancia

As concentracdes de ions metalicos foram significativamente menores no
tratamento por tripla filtragdo com carvao ativado Cu (99%), Mn (94%), Cd (99%), Cr
(98%) e Ni (98) e no tratamento por tripla filtragdo com clinoptilolita (TFc) Al (91%),
Cu (97%), Cd (99%), Cr (99%) e Ni (98%) indicando elevada remocéo destes
elementos potencialmente téxicos. E necessério ressaltar que a dupla filtracéo
também obteve bons resultados, apresentado remocao acima de 90% para o Cu, Cd,
Cr, Pb e Ni.

Para o Cr néo foi observada diferenca significativa entre as concentracoes
dos tratamentos por TFca com 3,003+0,649 ug/L e TFc com 0,973+0,276 pg/L. Porém,
houve diferenca significativa entre as concentracdes de Cr no ERA e na DF em relacéo
aos tratamentos por TFca e TFc. Para o Al foi observado diferenca significava entre
todos os tratamentos avaliados, sendo que a menor concentragcdo encontrada foi
observada no tratamento TFc.

As zedlitas apresentam elevada capacidade de troca catibnica para ions
metalicos potencialmente toxicos sob diferentes condi¢des experimentais. Além disso,
a clinoptilolita € uma das zedlitas naturais mais estudadas, e que tem recebido grande
atencao devido a sua seletividade para uma grande variedade de espécies metalicas
(MIHALY-COZMUTA et al., 2014). Outro material amplamente utilizado para remogao

de ions metalicos € o carvao ativado, a qual foi demonstrado que a presenca de
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grupos funcionais contendo a&tomos de oxigénio em sua superficie desempenha um
papel vital para a remocéo dessa classe de contaminantes, pois esses grupos podem
remover estes ions da solucao por adsorcdo (NEJADSHAFIEE; ISLAMI, 2019).

Alguns ions metélicos séo toxicos para organismos aquéaticos mesmo em nivel
traco. Quando consideradas as concentracdes dos ions metalicos avaliados em
relacdo aos padrées de lancamento dispostos na resolucdo 430 DE 13/05/2011,
verifica-se que os valores propostos pelo CONAMA sdo na ordem de dezenas a
centena de vezes maiores ao encontrado no efluente de reator anaerobio.

Entretanto, diversos estudos toxicolégicos (ALTENHOFEN et al., 2017;
GUSSO-CHOUERI et al., 2018; PYLE; COUTURE, 2011; SFAKIANAKIS et al., 2015;
TINCANI et al.,, 2019; WIRBISKY et al.,, 2014; WITESKA et al.,, 2014) vem
demonstrando, que mesmo concentra¢cdes na ordem de unidades de partes por bilh&o
(PPB), podem causar efeitos deletérios ao ambiente. Devido estes estudos, os valores
das concentracdes para o lancamento de efluentes podem ser revisados.

A exposicao de embrides e larvas de Leuciscus idus a 100 ug/L de Cd afetou
o0 indice de mortalidade, tamanho corporal, véarias morfometrias corporais e
deformidades (curvaturas vertebrais e deformidades do saco vitelino) (WITESKA et
al., 2014). Considerando que 100 pg/L de Cd no efluente seriam suficientes para
causar efeitos deletérios em organismos aquaticos, e que os valores de Cd para os
tratamentos por DF, TFca e TFc foram abaixo de 1,0 ug/L, pode se dizer os pos-
tratamentos propostos reduziriam os impactos na vida aquética, causados por
contaminacgao de Cd.

A exposicéo a concentracdes < 500 pg/L de Pb, causou formagéo irregular da
cabeca, edema pericardico, edema do saco vitelino e defeito notocordal em embribes
de Clarias gariepinus. Em niveis inferiores a 100 ug/L de Pb, foi observada alteracéo
de varios genes associados ao desenvolvimento do sistema nervoso em Danio rerio,
sendo verificado que mesmo em concentragdes na ordem de 10 pg/L, o Pb pode atuar
como um agente toxico para 0 neurotransmissor acido gama-aminobutirico
(WIRBISKY et al., 2014). Considerando os resultados obtidos, pode-se dizer que os
tratamentos por DF, TFca e TFc apresentaram valores < 3,0 pg/L de Pb, e assim o
efluente obtido por estes tratamentos teriam o menor impacto sobre a vida aquéatica,
em relagcao ao Pb.

A toxicidade do Cr em peixes esta relacionada as alteracdes hematoldgicas,
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histolégicas, morfoldgicas, inibicdo do crescimento, producéo de espécies que reagem
ao oxigénio e comprometimento da funcéo imunologica (SFAKIANAKIS et al., 2015).
Experimentos com Oncorhynchus tshawytscha expostos as concentracdes de 24 a
266 pg/L de Cr em até 134 dias, comprovaram que o Cr afeta significativamente a
sobrevivéncia e a taxa de crescimento desta espécie. Além disso, foi verificado ruptura
do DNA em uma concentracdo de 24 pg/L (FARAG et al., 2006). Com base nestas
informacfes 0 menor impacto sobre a vida aquatica seria obtido pelo tratamento por
TFca, que apresentou média de 0,973 + 0,276 ug/L de Cr. Ja o efluente de reator
anaerobio teria 0 maior impacto, uma vez que apresentou média de concentracfes de
273,46 + 23,51 pg/L de Cr.

O Ni atua como um agente téxico para o sistema respiratério, em contraste
com a maioria dos outros ions metalicos que desregulam o equilibrio i6Gnico
preferencialmente nas guelras (PYLE; COUTURE, 2011). O Ni também reduz
significativamente a eclodibilidade de ovos de Danio rerio a partir de 40 pug/L (DAVE;
XIU, 1991). Considerando os dados obtidos, seria pouco provavel a ocorréncia de
efeitos adversos para o langcamento dos efluentes de DF, TFca e TFc em relacdo ao
Ni. Entretanto, para o efluente de reator anaerdbio, o qual apresentou concentracéo
de 101,36 £ 6,75 pg/L de Ni, seria possivel haver uma redugéo da natalidade de peixes
no ambiente.

Em relagédo aos demais ions metélicos avaliados, o efeito da toxicidade sobre
peixes é menor quando comparado ao Cd, Pb, Cr e Ni. Para o Cu foi observada
reducao da natalidade e aumento da taxa de mortalidade e deformidades corporais
com o aumento gradual das concentracdes entre 0,011 e 1,0 mg/L de Cu em Danio
rerio e Carassius auratus (JOHNSON; CAREW; SLOMAN, 2007; KONG et al., 2013).

Para o Zn em concentracdes entre 0,33 a 33,3 mg/L, foi observada dificuldade
no desenvolvimento embrionério e deformidades da coluna vertebral em Melanotaenia
fluviatilis (WILLIAMS; HOLDWAY, 2000).

Em relacdo ao Al, estudo com varias espécies de peixes, foi constatada
mortalidade substancial quando expostas em concentracdes médias na ordem de 402
Hg/L , devido ao comprometimento da funcao ion reguladora branquial por espécies
de catidnicas de AL3* (POLEO et al., 1997).

A exposicao de Salmo trutta a 2 mg/L de Fe em pH 5 e 6 foi responséavel por

danos severos nos tecidos branquiais, com fusédo das lamelas, hipertrofia do epitélio
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e aumento do estresse respiratorio (BURY; BOYLE; COOPER, 2011; PEURANEN et
al., 1994).

Embrides e larvas de Danio rerio expostos ao cobalto em concentracdes
superiores a 60 pg/L afetou o indice de mortalidade em pH entre 7,5a 7,7, e em Salmo
trutta fario a partir 180 ug/L de Co produziu efeitos deletérios nas células do sangue
(BLUST, 2011; DAVE; XIU, 1991).

A exposicdo aguda para concentracdes entre 0,1 a 1,5 mmol de MnCl2
(correspondente a cerca de 2,7 a 41,2 mg/L de Mn), é possivelmente capaz de induzir
alteracdes na producédo de células secretoras de muco, aparecimento de alteracfes
histopatoldgicas no epitélio dos tecidos intestinais, reducdo da habilidade natatdria,
prejuizo na memoaria de longo prazo e aumento dos niveis de tirosina hidroxilase de
adultos e larvas de Danio rerio (ALTENHOFEN et al., 2017).

Considerando estas informacdes, apenas o efluente de reator anaerdbio
apresenta 0 maior potencial toxico, sendo pouco provavel a ocorréncia de efeitos
adversos sobre a vida aquatica pela utilizacdo ou langamento no ambiente do efluente
tratado por DF, TFca e TFc em relacdo as concentracdes de Cd, Pb, Cr e Ni, Cu, Zn,
Al, Fe, Co e Mn.

57 AVALIACAO DA TOXICIDADE DO EFLUENTE FINAL POR ENSAIOS
BIOLOGICOS

De modo a avaliar o potencial impacto sobre o ambiente aquatico pelo redso
ambiental ou redso potavel indireto dos efluentes tratados por dupla e tripla filtracéo,
foram realizados testes de ecotoxicidade. Devido ao elevado nimero de amostras
necessarias para cada experimento (192 ovos viaveis na fase de gastrula), optou - se
pela realizagdo de um ensaio para cada condi¢do de tratamento, a saber: ERA, DF,
TFca e TFc. O impacto da exposicdo de Rhamdia quelen a efluentes tratados em cada
fase dos individuos foi verificado pela multiplicacdo de suas probabilidades maximas
de sobrevivéncia intrinsecas por um valor de impacto, que foi calculado dividindo-se
a média de sobrevivéncia depois de 96 horas apés fertilizacdo (hpf) para cada
tratamento pelo grupo controle.

O estudo experimental mostrou que o efluente de reator anaerdbio e os

efluentes dos tratamentos por DF e TFca podem ter um impacto intenso na taxa de



126

7

sobrevivéncia da fase embrido-larval. A densidade populacional relativa, que é
definida como o tamanho da populacdo adulta dividida pelo tamanho médio da

populacdo em condi¢des ideais, foi calculada para diferentes cenarios (Tabela 9).

Tabela 9 — Taxas de sobrevivéncia média de Rhamdia quelen 96 hpf expostas a diferentes tratamentos,
valores de impacto e probabilidades de sobrevivéncia

Tratamentos 96 hpf de sobrevivéncia (%) Impacto sh b s¢
Controle ~ 72 1,00 0,6 0,80 0,65
ERA 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
DF ~ 10 0,14 0,08 0,11 0,09
TFca ~ 10 0,14 0,08 0,21 0,09
TFc ~ 87 1,22 0,73 097 0,79

Nota: ERA: Efluente de Reator Anaerobio; DF: dupla filtracdo; TFca: tripla filtragdo com carvéo ativado;
TFc; tripla filtracdo com clinoptilolita.

Como o valor do impacto causado pelo efluente, corresponde a razdo da
média de sobrevida para cada tratamento experimental em relacdo a sobrevida do
grupo controle, pode-se verificar que para os tratamentos utilizando ERA, DF e TFca
os valores foram proximos de zero, indicando elevado perfil toxico para estes
tratamentos. Porém, o impacto causado pelo tratamento usando o efluente TFc
apresentou > 1,0, indicando a nao toxicidade do efluente.

O valor maximo de S é equivalente a uma situacdo em gue 0s poluentes néao
tém efeito e podem ser entendidos como a taxa de sobrevivéncia natural do embrido.
Para o bagre prateado, Ferreira et al. (2001) relata o valor de S* igual a 0,6 nos casos
de piscicultura ou na auséncia de poluentes. Quando o estagio embrido-larval é
exposto a contaminantes potencialmente toxicos, a probabilidade de sobrevivéncia
diminui e pode até zerar (BRITO, 2015). Os valores maximos de sobrevivéncia
naturais adotados aqui sdo os mesmos utilizados por Brito et al. (2017), sendo SA =
0,6, b= 0,80 e S¢ =0,65. As probabilidades de SA, b e S¢ foram calculadas
multiplicando o valor do impacto de cada grupo pelo valor maximo de sobrevivéncia
natural em cada um dos trés estagios da vida. Como apenas um dado experimental
de sobrevivéncia foi produzido para a fase embrido-larval, assume-se que a
intensidade do impacto é o mesmo para jovens e adultos.

A Figura 33 apresenta a evolugdo da populacdo de peixes modelada

matematicamente ao longo de 200 anos, onde 0s estagios adultos, juvenis e
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embrides-larvais foram igualmente impactados pelos poluentes.

Figura 33 — Impacto do efluente de reator anaerébio pos-tratado por dupla e tripla filtracdo sobre
espécimes de Rhamdia quelen. (Média + DP, n = 192)
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Nota: A= Evolucdo temporal das densidades populacionais relativas de Rhamdia quelen considerando
0 impacto dos tratamentos Controle, ERA, DF, TFca e TFc; B= Média prevista da densidade
populacional relativa de Rhamdia quelen ao longo de 100 anos para adultos e juvenis sendo
proporcionalmente impactada como fase embrionaria-larval. Letras iguais ndo diferem estatisticamente
de acordo com a analise de variancia. ERA= Efluente de Reator Anaerébio; DF= dupla filtragdo; TFca=
tripla filtracdo com carvéo ativado; TFc= tripla filtracdo com clinoptilolita

Em um cenario ndo-perturbativo, a densidade populacional atinge um ponto
em que ela oscila em torno de um valor fixo (o tamanho médio da populacéao relativa).

Quando os impactos dos poluentes sdo considerados, a densidade

populacional relativa pode ser alterada em relagdo ao grupo controle o qual é
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apresentado na Figura 33 — A.

O teste de Kruskal-Wallis indicou que a densidade populacional relativa média
observada em 100 anos para os grupos controle e TFc é significativamente diferente
entre todos os outros grupos. Enquanto as populacdes impactadas pelo ERA, DF e
TFca foram todos extintos em poucos anos e nao diferiram entre si (x*> = 477,36; df =
4; p = 0) (Figura 33-B).

De acordo com os resultados observados na modelagem matemaética, se 0s
efeitos observados pelos tratamentos de ERA, DF e TFca na taxa de sobrevivéncia
do estagio embrido-larval forem equivalentes aos efeitos esperados em juvenis e
adultos, entdo a populacao adulta diminuiria rapidamente e se extinguiria alguns anos
apos o contato dessas espécies com o efluente tratado por meio dessas técnicas.

Considerando as mesmas condi¢cOes de exposicéo para o tratamento por TFc,
nao haveria influéncia sobre a densidade populacional relativa em relacdo ao grupo
controle. A exposig¢do de Rhamdia quelen na fase embrido-larval ao ERA, DF e TFca
apresentou elevadas taxas de mortalidade, um resultado que aponta para o elevado
potencial toxico do esgoto domeéstico, mesmo apdés o seu tratamento (HELMER,;
HESPANHOL, 1997).

De acordo com (BRITO et al., 2017), os estagios iniciais do ciclo de vida dos
peixes sdo altamente sensiveis a exposicdo de contaminantes, portanto, tém sido
amplamente utilizados em protocolos de toxicidade de efluentes. Os dados
experimentais demonstram que diferentes intensidades de poluentes podem causar
elevadas taxas de mortalidade durante a fase embrionaria. As concentragdes dos ions
metélicos para o efluente de reator anaerébio foram significativamente maiores ao
encontrado nos demais efluentes (DF, TFca e TFc).

Caso as concentracdes dos ions metalicos encontrados assumissem um fator
limitante no ensaio toxicoldgico, seria de se esperar que a modelagem matematica
demonstrasse um declinio em maior propor¢cdo da populagdo de Rhamdia quelen
apenas para o tratamento com efluente de reator anaerébio, o que nao foi observado.

Considerando que para a maioria dos ions metalicos a andlise de variancia
demonstrou similaridade dos valores para os tratamentos DF, TFca e TFc, portanto,
seria esperado um comportamento semelhante em relagdo ao ensaio toxicoldgico.

Entretanto, houve um declinio da populacdo relativa de peixes nos

tratamentos por DF e TFca, e um comportamento inverso para TFc. Essa observacéo
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indica que as varia¢des das concentra¢des dos ions metalicos encontrados em todos
os efluentes avaliados podem néo afetar esta espécie de maneira aguda.

Porém, as concentracdes de nitrogénio amoniacal em
tratamentos com ERA (69,0), DF (44,0), TFca (46,6) e TFc (0,33) em mg/L apresentam

a mesma tendéncia observada nos ensaios de toxicidade, e possivelmente causaram

relacdo aos

a letalidade. Essa hipétese é sustentada pelo fato de apenas o tratamento por TFc
nao apresentar letalidade no teste de toxicidade, sendo o Unico tratamento a

apresentar remocéao de nitrogénio amoniacal.

58 AVALIACAO DA DESINFECCAO DO EFLUENTE POS-TRATADO
UTILIZANDO ACIDO PERACETICO E HIPOCLORITO DE CALCIO

Os resultados fisico-quimicos e microbiolégicos dos tratamentos por tripla
(TFca), (TFc),

ativado/clinoptilolita (TFca/c) e ap6s desinfeccdo com cloro livre e acido peracético

filtracdo utilizando carvdo ativado clinoptilolita carvao

séo apresentados na Tabela 10.

Tabela 10 — Resultados fisico-quimicos e microbiol6gicos para os tratamentos por TFca, TFc e TFcalc
e desinfecdo. (Media £+ Dp, n=3)

(Continua)

TFca ERA Cloro livre Acido peracético

0,8 1,6 4 8
DQO (mg/L) 176,5+£23,3 <1,0 <10 8,417 9,6+0,6
COD (mg/L) 40,7+3,1 1,30,1¢ 1,3+0,2¢ 4,7+0,4 8,6+0,62
DBO (mg O2/L) 80,5+£7,9 <1,0 <1,0 1,7+0,2 2,1+0,3
LAS (mg/L) 14,0+1,4 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1
Turbidez (UNT) 38,2+2,6 0,45+0,01*  0,35+0,03*  0,31+0,01*  0,29+0,022
Cor (uH) 385+63,14 <1,0 <1,0 <1,0 <1,0
SST (mg/L) 90,5+7,9 <1,0 <1,0 <1,0 <1,0
P Totar (Mg/L) 8,540,3 <0,1 <0,1 <0,1 <01
N. amoniacal (mg/L) 55,0+4,2 41,5+2,12 39,5+2,22 38,5+0,72 35,5+0,72
Nitrito (mg/L) 0,03+0,01 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Nitrato (mg/L) 0,82+0,04 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5
N totar (Mg/L) 875+115 56,0 £ 1,02 56,5+85% 580+12,0* 555%+3,5
E. coli (UFC/100 mL) 6,3645,75 ND ND ND ND
C.T (UFC/100 mL) 6,63+6,18 ND ND ND ND




130

Tabela 11 — Resultados fisico-quimicos e microbiologicos para os tratamentos por TFca, TFc e TFca/c
e desinfecdo. (Media + Dp, n=3)
(Conclusao)

TFc ERA Cloro livre Acido peracético

0,8 1,6 4 8
DQO (mg/L) 162,33+6,50  29,33+1,52° 31,33+2,08® 47,33+3,512 52,33+2,512
COD (mg/L) 65,03+6,3 5,02+0,17¢ 5,30+0,18¢ 7,58+0,05>  18,89+0,462
DBO (mg O2/L) 137,22+33,33  4,97+1,95%  4,52+0,56*  3,53+0,91*  5,13+0,29?
LAS (mg/L) 9,16+1,04 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1
Turbidez (UNT) 48,84+15,24  0,33+0,31*  0,38+0,12*  0,53#0,03*  0,73+0,10?
Cor (uH) 304,6+19,50 <10 <1,0 <10 <10
SST (mg/L) 41,3+8,08 <1,0 <1,0 <1,0 <1,0
P ol (Mg/L) 7,86+0,11 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1
N. amoniacal (mg/L) 38,8614,44 <01 <0,1 <01 <0,1
Nitrito (mg/L) <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Nitrato (mg/L) <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5
N total (Mg/L) 54,16+2,08 4,5+0,36? 2,93+0,512 4,1+0,452 4,5+1,08?2
E. coli (UFC/100 mL) 6,1945,32 ND ND ND ND
C.T (UFC/100 mL) 7,91+7,62 ND ND 3,05+3,09 2,63+2,57
TFcalc ERA Cloro livre Acido peracético

0,8 1,6 4 8
DQO (mg/L) 148,67+19,22 <10 <10 11,66+5,05 16,3+£3,05
COD (mg/L) 71,71+9,8 1,68+0,06° 1,77+0,06° 8,58+0,32° 17,940,962
DBO (mg O2/L) 95,05+4,21 <1,0 <1,0 1,4%0,2 2,5+0,3
LAS (mg/L) 7,66+1,52 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1
Turbidez (UNT) 38,8+2,32 0,43+0,082 0,38+0,182 0,32+0,062 0,36+0,152
Cor (uH) 240,04£33,45 <10 <10 <10 <10
SST (mg/L) 33,66+9,07 <1,0 <1,0 <1,0 <1,0
P Total (Mg/L) 7,33+1,52 <01 <0,1 <0,1 <0,1
N. amoniacal (mg/L) 42 ,53+2,54 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1
Nitrito (mg/L) 0,228+0,054 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Nitrato (mg/L) <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5
N Totat (MQg/L) 62,66+4,16 5,87+1,682 7,33%£2,292 6,97+1,682 7,70+1,102
E. coli (UFC/100 mL) 6,14+5,45 ND ND ND ND
C,T (UFC/100 mL) 7,70£6,53 ND ND ND ND

Nota: Taxa de filtragdo de 120 m3m?d; pH= 6,9+0,2; gradiente de mistura rapida= 300 s; cloreto
férrico= 20 mg/L; ND= néo detectado; Nwta= nitrogénio total; PT= fosforo total; C. T= coliformes totais;
Valores para E. coli e C.T séo apresentados em logaritmo; ERA= Efluente de Reator Anaerébio; TFca=
tripla filtracdo com carvéo ativado; TFc= tripla filtragcdo com clinoptilolita; TFca/c= tripla filtracdo com
carvédo ativado e clinoptilolita; Letras iguais ndo diferem estatisticamente.
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Por meio dos resultados apresentados na Tabela 10, quando utilizado o
tratamento por TFca, pode ser verificado para a DQO valores < 1,0 mg/L, usando cloro
livre e valores < 10 mg/L, quando utilizado o APA, indicando remog¢des acima de 94%
para esta variavel. Estes resultados foram similares ao apresentado anteriormente
sem a adicdo do oxidante para filtros com mesma caracteristica, com remoc¢ao no
valor de 97,9%. Como os tratamentos variam pela adicdo do oxidante, pode-se
verificar um aumento no valor da DQO na ordem de 8 mg/L para o tratamento
utilizando APA, o que néo ocorreu no tratamento utilizando hipoclorito.

Para o TFc, pode ser verificado a DQO com valores préximos a 30 mg/L
usando hipoclorito o que representa uma remocao na ordem de 80%. Quando utilizado
APA, foi observado valores proximos a 50 mg/L na DQO, indicando remoc¢des na
ordem de 65% desse mesmo parametro. Quando comparado ao valor anterior de 85%
para o tratamento utilizando TFc sem a adicdo de oxidante, pode-se verificar um
aumento na ordem de 15% no valor da DQO quando utilizado 8 mg/L de APA.

Para o TFcal/c, pode ser verificado a DQO com valores inferiores a 1,0 mg/L,
guando utilizado hipoclorito e valores acima de 11 mg/L usando APA. Estes resultados
séo similares ao encontrado para o filtro TFca.

Em geral, os tratamentos com carvao ativado foram mais eficientes na
remocao de DQO, uma vez que foi obtido melhor desempenho quando comparado os
tratamentos TFca, TFc e TFca/c. Essa diferenca de desempenho em relacdo a
remocdo da DQO, é devida a estrutura quimica e as propriedades da superficie de
carvao ativado. A presenca de cargas ligeiramente positivas dispostas sobre a sua
superficie, conferem ao carvao ativado, condicbes especificas de interacdo com
espécies reduzidas, ocorrendo o processo de adsorcdo destes contaminantes
(PANDIT; KUMAR, 2019).

Entretanto, quando comparados os tratamentos em relacdo aos agentes
oxidantes, foi verificado o aumento da DQO para a utilizacdo do APA. Este oxidante
uma mistura quaternaria em equilibrio, formada por acido peracético, peroxido de
hidrogénio, acido acético e agua (SILVA et al., 2020), o que explica o0 aumento no
valor DQO.

De acordo com a estequiometria tedrica da decomposi¢cdo do APA para uma
concentracdo de 5 mg/L, seriam formados 13 mg/L de &cido acético, resultando em
uma DQO na ordem de 14 mg/L (KITIS, 2004).
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Entretanto, de acordo com os resultados obtidos por Cavallini et al. (2013a),
a adicdo de 10 mg/L de APA ao efluente de reator anaerdbio aumenta 20 mg/L na
DQO.

Além disso, o acido acético é facilmente biodegradado, sendo considerado
uma possivel fonte de nutrientes para microrganismos persistentes no efluente
(LAZAROVA et al., 1998).

De acordo com (CAVALLINI et al., 2013), pode-se observar que o uso de APA
exige cautela no que diz respeito ao aumento de material organico, uma vez que sua
aplicacdo em efluentes que ja apresentam elevados valores de DQO pode ser
contraindicada, e mesmo em efluentes com baixa DQO, dosagens até 10 mg/L séo os
mais ideais.

Em relag&o aos resultados de COD, foram observadas concentragdes < 1,5
mg/L para os tratamentos com hipoclorito e valores > 4 mg/L para tratamentos com
APA, quando avaliada a TFca. Para os tratamentos realizados por TFc, os valores de
COD foram proximos de 5,0 mg/L com hipoclorito de calcio e acima de 7,0 mg/L
utilizando APA. Quando considerado o tratamento por TFca/c, os valores de COD
foram < 2,0 mg/L para os tratamentos com hipoclorito e > 8,0 mg/L para os tratamentos
com APA.

Os resultados de COD seguem a mesma tendéncia do observado para a
DQO, ou seja, os tratamentos TFca e TFca/c apresentaram melhores remocgdes de
COD. Em relacdo aos oxidantes, pode-se verificar também que a utilizacdo do APA
aumentou o valor do COD nos tratamentos avaliados.

Além disso, pode ser observado que para os tratamentos utilizando carvao
ativado (TFca e TFca/c) e APA, a variacao dos valores do COD seguem na mesma
grandeza das concentracdes de DQO e sao condizentes aos valores esperados, de
acordo com o proposto por Cavallini et al. (2013a).

Entretanto, quando utilizado apenas a clinoptilolita (TFc) e APA, pode ser
verificado que os valores de DQO correspondem a mais de 3 vezes o valor do COD,
e para os tratamentos utilizando TFc e hipoclorito, pode ser observado valores na
ordem de 6 vezes para a DQO em relagdo ao COD.

Em geral, o carvao ativado modificado e ndo modificado € mais eficiente que
as zedlitas para remocéo de substancias reduzidas presentes no efluente (MICOLI,

BAGNASCO; TURCO, 2014), os quais estao presentes em efluentes domeésticos, e
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podem causar alteracéo nos valores da DQO.

Os valores da DBO foram relativamente pequenos e muito proximos para
ambos os tratamentos de oxidacdo. Quando comparados os valores entre as
caracteristicas dos materiais, apenas os tratamentos por TFc, apresentaram valores
na ordem de 5 mg/L de DBO. Para os tratamentos TFca e TFca/c utilizando hipoclorito
de célcio os valores foram < 1,0 mg/L de DBO. Ja para os tratamentos TFca e TFca/c
utilizando APA os valores ocorreram na ordem de 2,0 mg/L de DBO.

De acordo com Dai et al. (2013), a cloracdo de efluentes domésticos em
concentragbes variadas entre 0 a 30 mg/L ndo € suficiente para alterar
significativamente o valor da DBO. Segundo os mesmos autores, quando
comparadas amostras cloradas e nédo cloradas, foi verificado que as diferencas
aumentam ou diminuem aleatoriamente em até 20% do valor na DBO. A utilizacédo do
APA em concentrac¢des na ordem 2 mg/L para desinfeccdo de um efluente secundario
proporcionou a reducdo da DBO de 41 para 36 mg/L (STAMPI; DE LUCA; ZANETTI,
2001). Em outro estudo, foi verificada a diminuicdo da DBO de 23 para 16 mg/L
guando utilizado 5 mg/L de APA para o tratamento de efluente doméstico (BALDRY
et al., 1995).

Entretanto, de acordo com os resultados obtidos por Cavallini et al. (2013a),
o efluente secundéario tratado com APA nao apresentou variacao significativa na DBO
com a adicao de até 30 mg/L de APA.

Os resultados encontrados nesse estudo estdo de acordo com o observado
na literatura, visto que a concentracdo de APA utilizado foi inferior a 10 mg/L, logo,
nao seriam esperadas variagoes significativas da DBO para os tratamentos utilizando
APA.

Os valores de LAS, turbidez, cor e SST foram < 0,1 mg/L, < 1,0 UNT, < 1,0
uH e < 1,0 mg/L, respectivamente para todos os tratamentos. Em geral, as remoc¢des
destes parametros foram superiores a 99%. Isso pode ser explicado pelo processo de
coagulacéo/ decantacao e pela detencéo de particulas coloidais e sélidos dissolvidos
na areia, carvao ativado e clinoptilolita (AGUIAR et al., 2007; BRATBY, 2016;
CAVALLINI et al., 2016).

Como os valores destes parametros foram similares ao encontrado nos testes
sem a adicdo dos oxidantes, é possivel inferir que o processo de oxidagdo nas

concentracfes dos reagentes utilizados nao teve efeito significativo sobre o processo
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final nas condicOes avaliadas.

Em relacdo ao fosforo total, foi observado valores na ordem de 100% de
remocado quando considerado o limite de quantificacdo de 0,1 mg/L da técnica
analitica, para os tratamentos por tripla filtracdo. Como estes valores sdo similares ao
encontrado nos tratamentos sem a adicao dos oxidantes, supde-se que as adi¢des de
hipoclorito e APA nao influenciaram os resultados para o fésforo total nas aplicacfes
avaliadas.

Isso pode ser explicado pelo processo de coagulacéo realizado na fase inicial
do pés-tratamento, o qual contribuiu significativamente para a remocao total de
fésforo, devido a possivel formacéao de hidratos férricos.

Além disso, pode ocorrer a incorporacao de fosfato nas estruturas de éxidos
hidratados, formacdo de fosfatos catibnicos mistos e fosfato férrico que foram
removidos por decantacao e filtracdo (METCALF; EDDY, 2015).

As concentragdes de nitrito e nitrato foram muito baixas no efluente de reator
anaerobio, sendo removidos possivelmente nas etapas iniciais dos processos.

Entretanto, a adicdo dos oxidantes poderia ter convertido parte nitrogénio
organico residual ou uma parcela de amonia em nitrito e nitrato por oxidagao.

Conforme verificado nos resultados apresentados na Tabela 10, essa
hipotese foi descartada, pois, ndo foram encontrados nitrito e nitrato no efluente final.

Para o nitrogénio amoniacal, considerando o tratamento por TFca, a remogéao
observada variou entre 24,5 e 35,4%, ndo sendo observado uma variagéo significativa
entre os tratamentos utilizando hipoclorito de célcio e APA.

Estes valores sé&o similares ao encontrado, 0s quais apresentaram remoc¢ao
de nitrogénio amoniacal de cerca de 32% no tratamento sem a adicdo dos oxidantes.
Isso indica que, o nitrogénio amoniacal foi removido possivelmente pelo processo de
coagulacgao e filtracao.

Para os demais tratamentos (TFc e TFca/c), foi observada remog¢&o na ordem
de 100% quando considerada a técnica analitica aplicada, indicando que o filtro de
clinoptilolita foi eficiente na remocao de nitrogénio amoniacal.

O nitrogénio amoniacal pode ser convertido em cloraminas durante o
processo de cloracdo (PRESSLEY; BISHOP; ROAN, 1972). J& a monocloramina pode
ser oxidada ao nitrogénio molecular pelo cloro em condi¢des levemente alcalinas.

Além disso, outros produtos finais, como nitrato e tricloreto de nitrogénio,
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podem ser formados durante o processo de desinfeccdo usando um forte agente
oxidante, como cloro ou APA (CAVALLINI et al., 2016; MITCH; SEDLAK, 2002;
PRESSLEY; BISHOP; ROAN, 1972; SHAH et al., 2015b).

Para os tratamentos por TFc e TFcal/c, o nitrogénio amoniacal foi removido
durante o processo de filtragcdo. Essa hipotese € confirmada pela comparacéo entre
os resultados similares dos estudos com oxidacao e sem oxidacao.

Além disso, nao foi verificada a presenca de amoénia nos tratamentos por
TFca/c e TFc. Diante destas consideracdes, supde-se que as concentracdes dos
oxidantes nao foram suficientes para que ocorresse a oxidacdo de nitrogénio
amoniacal para outras espécies nitrogenadas.

Quando considerada a remocéo do nitrogénio total para os tratamentos por
TFca, ndo foi observada variacdo significativa das concentracfes pelas analises de
variancia, sendo removidos cerca de 30% com ou sem a adicdo de oxidantes.
Também ndo foi observada variacdo significativa das concentracbes para o
tratamento utilizando TFc, sendo verificadas remocdes de nitrogénio total entre 91,69
a 94,59%, e para os tratamentos TFca/c, os valores variaram entre 87,7 a 90,6%.

O nitrogénio total € a soma de nitrogénio organico, nitrato, nitrito e nitrogénio
amoniacal. O nitrogénio organico inclui materiais naturais, como proteinas, peptideos,
acidos nucléicos e ureia, e numerosos materiais organicos sintéticos. E comum
encontrar concentragdes de nitrogénio organico em efluentes domésticos acima 20
mg/L (BAIRD; EATON; RICE, 2017).

Em um estudo com &guas residuais sintéticas foi observada remoc¢édo do
nitrogénio total de até 72% utilizando um tratamento em reator de biofilme de batelada
sequencial (CANTO et al., 2008).

A remocao do nitrogénio total foi de aproximadamente 50% no processo
biolégico de lodo ativado (NOURMOHAMMADI et al., 2013).

A eficiéncia na remocdo de espécies nitrogenadas em filtros de areia séo
diretamente correlacionadas a taxa de filtracdo, podendo atingir remocéao de nitrogénio
total na ordem de 67% em filtros lentos de areia (NAKHLA; FAROOQ, 2003).

Em um estudo com efluentes domésticos coletados em tanque de decantacéo
e tratado com clinoptilolita foi observada remocéao de nitrogénio total na ordem de 74%
(ZHOU et al., 2017).

Em outro trabalho com clinoptilolita foi verificado que o efeito microbiano
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associado a superficie do material foi responsavel por até 16,42% da eficiéncia na
remocado para o0 nitrogénio total (YUAN et al., 2018). Quando comparados o0s
resultados encontrados neste trabalho aos resultados apresentados na literatura para
diversas tecnologias, pode se dizer que a TFc e TFca/c foram eficientes na remocéo
de nitrogénio total.

De acordo com os resultados obtidos, a inativacdo de E. coli foi na ordem de
100% para todos os tratamentos. Para coliformes totais foi observado 100% de
remocao, exceto para tratamento por TFc que apresentou remogao >99%. Isso indica
gue as concentracdes avaliadas sdo suficientes para desinfeccao do efluente.

A inativacao total de E. coli e C.T foi observada nas duas dosagens de
hipoclorito avaliadas. A cloracdo € o método de desinfeccdo de efluentes mais
utilizados em ETE no mundo (HUNTER et al., 2018; TYAGI et al., 2010).

No entanto, o acido peracético também foi testado, porque tem sido utilizado
em diversas atividades industriais como oxidante alternativo (CAVALLINI et al., 2016;
MCFADDEN et al., 2017).

Isso indica que o processo de desinfeccéo foi eficiente, mesmo com menores

concentracdes de APA.

5.9 VERIFICACAO DA QUALIDADE FINAL DO EFLUENTE POS-TRATADO

As andlises da qualidade do efluente final foram realizadas em parceria com
a SANEPAR. Devido ao elevado custo, foi escolhida apenas a melhor condicado de
tratamento para ser avaliada nessa etapa.

O tratamento selecionado foi a tripla filtracdo com carvao ativado/clinoptilolita
(TFca/c) utilizando 1,6 mg/L de cloro livre e 20 mg/L de cloreto férrico, por apresentar
otimos resultados de remocédo dos principais parametros, além de atender a exigéncia
de adic&o de cloro em diretrizes de reuso.

Considerando que a classe de reuso potavel deve atender os padrdes de
potabilidade da agua de abastecimento, foram realizadas analises de acordo com a
Portaria de Consolidagédo n® 5, de 28 de setembro de 2017, sendo os resultados

apresentados na Tabela 12.
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Tabela 12 — Resultados de qualidade para a TFca/c utilizando 1,6 mg/L de cloro livre

Continua
Parametros Resultados VMP
Aldrin + Dieldrin (pg/L) < 0,0050 0,03
Benzeno (ug/L) < 0,5000 5,0
Benzopireno (ug/L) < 0,0025 0,7
Clordano (ug/L) < 0,0050 0,2
Eldrin (ug/L) < 0,0025 0,6
Lindano (pg/L) < 0,0025 2,0
Pentaclorofenol (pg/L) < 0,0500 9,0
Tetracloreto de Carbono (ug/L) < 0,5000 4,0
Tetracloroeteno (ug/L) < 0,5000 40,0
Tricloroeteno (pg/L) < 0,5000 20,0
1,1 - Dicloeteno (ug/L) < 0,5000 30,0
1,2 - Dicloeteno (pg/L) < 0,5000 10,0
2,4 - Acido diclorofenoxiacético (ug/L) < 0,5000 30,0
2,4.,6 Triclorofenol (ug/L) < 10,000 200,0
Trifluralina (pg/L) < 0,0025 20,0
DDT + DDE + DDD (ug/L) <0,0075 1,0
Etilbenzeno (ug/L) 0,5000 200,0
Tolueno (ug/L) < 0,5000 170,0
Xileno (ug/L) <1,5000 300,0
Endosulfan (ug/L) <0,0075 20,0
Acrilamida (pg/L) < 0,3000 0,5
Diclorometano (ug/L) < 0,5000 20,0
Estireno (pg/L) < 0,5000 20,0
Triclorobenzeno (ug/L) <1,5000 20,0
Alacloro (ug/L) < 0,0025 20,0
Atrazina (ug/L) < 0,0025 2,0
Glifosato (ug/L) < 25,0000 500,0
Metolacloro (pg/L) < 0,0025 10,0
Simazina (ug/L) <0,0025 2,0
Acido 2,4,5 - Triclorofenoxiacético (ug/L) < 0,5000 30,0
Arsénio (mg/L) < 0,0050 0,01
Bario (mg/L) 0,0600 0,7
Cadmio (mg/L) <0,0010 0,005
Chumbo (mg/L) < 0,0050 0,01
Cromo (mg/L) <0,0100 0,05
Manganés (mg/L) <0,0100 0,1

Mercurio (mg/L) < 0,0002 0,001




Tabela 13 — Resultados de qualidade para a TFca/c utilizando 1,6 mg/L de cloro livre
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Concluséo
Selénio (mg/L) < 0,0050 0,01
Zinco (mg/L) < 0,0500 5,0
Antimdnio (mg/L) <0,0010 0,005
Niquel (mg/L) <0,0100 0,07
Uranio (mg/L) < 0,0050 0,03
Ferro dissolvido (mg/L) < 0,0300 0,3
Aluminio dissolvido (mg/L) < 0,0500 0,2
Cobre dissolvido (mg/L) < 0,0050 2,0
Cianetos (mg/L) <0,010 0,07
Nitrato (mg/L) <5,00 10,0
LAS (mg/L) <0,250 0,5
Sulfatos (mg/L) 29,5 250
Nitrito (mg/L) < 0,200 1,0
Sulfeto de Hidrogénio (mg/L) <0,010 0,1
Solidos totais dissolvidos (mg/L) 623,0 1000,0
Sdélidos suspensos totais (mg/L) <1,0 -
Turbidez (UNT) 0,32 5
Cloro residual (mg/L) 11 -
Cor (uH) <1,0 15
E. coli (UFC/100 mL) ND Auséncia
C.T (UFC/100 mL) ND Auséncia

Nota: Taxa de filtracdo de 120 m3m?d; gradiente de mistura rapida= 300 s%; cloreto férrico= 20 mg/L.

De acordo com os resultados apresentados na Tabela 11, para todos os
parametros avaliados em relacdo ao controle e vigilancia da qualidade da agua para
consumo humano e seu padrdo de potabilidade, ndo foram detectados ou estédo
abaixo do limite estipulado pela Portaria de Consolidacédo n° 5, de 28 de setembro de
2017.

Além disso, nao foi observada a formacdo de subprodutos de desinfeccéo,
tais como, os trihalometanos. Isso indica que o efluente tratado por TFca/c —
hipoclorito de calcio tem qualidade equivalente ao encontrado em aguas potaveis,
ampliando consideravelmente o potencial do redso do efluente de reator anaerobio.

Devido a maior carga organica dos efluentes tratados em reatores UASB, as
concentracbes de subprodutos de desinfeccdo (trihalometanos -THM tais como:
triclorometano, diclorometano, bromodicloromethano, entre outros) por cloragdo sao

geralmente elevadas.
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Em geral, as concentracdes de THM foram altamente correlacionadas com os
valores de carbono orgéanico total (TOC). Pressupfe-se entdo, que o aumento de TOC
pode aumentar as probabilidades de formacéo de THM. Além disso, estudos recentes
indicam que a mesma tendéncia foi encontrada em relagédo aos valores de DBO e
DQO (TAK; KUMAR, 2017).

As concentracfes de THM sdo um importante parametro de saude publica,
estando disponiveis em diferentes diretrizes ao redor do mundo.

Entretanto, as informacdes sobre a formacdo de THM durante a cloragcéo de
efluentes domésticos, ainda sao limitadas (MATAMOROS; MUJERIEGO; BAYONA,
2007; TAK; KUMAR, 2017).

Como ndo ha diretrizes especificas para o controle de contaminantes
organicos, tais como os THM em efluentes domésticos tratados para redso, o padréo
de &gua potavel pode ser usado como padrdo substituto para o controle de
contaminantes organicos nos efluentes domésticos tratados, a depender das
condicOes especificas de cada classe de reuso (TAK; KUMAR, 2017).

Neste sentido, a elevada remocao de DOC, DQO e DBO utilizando TFca/c
neste estudo, pode ter contribuido significativamente para a ndo formacdo de THM
durante a etapa de desinfecc¢é&o por cloro.

E comum encontrar contaminantes organicos em efluentes domésticos em
niveis traco e a ingestao destes contaminantes por periodos prolongados, poderiam
conduzir a efeitos deletérios a saude humana.

Os principais riscos para a salude associados aos constituintes quimicos do
efluente tratado ou ndo, surgem da contaminacdo de produtos agricolas ou aguas
subterraneas. Além disso, existe uma preocupacao da comunidade internacional em
relacdo aos efeitos tdxicos e acumulativos, principalmente de metais potencialmente
toxicos e substancias cancerigenas, tais como, 0s compostos organoclorados,
bifenilas policloradas e hidrocarbonetos policiclicos arométicos (PESCOD; ARAR,
1988; WU, 2020).

Na maioria dos paises em desenvolvimento, as aguas residuais descartadas
de éareas industriais ou residenciais, raramente sdo tratadas ou envolvem apenas
processos primarios.

Sob essas circunstancias, os efluentes sdo frequentemente contaminados

com metais potencialmente toxicos. Entre os metais comuns presentes nos efluentes
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domésticos nao tratados estdo o chumbo (Pb), mercuario (Hg), cadmio (Cd), cromo
(Cr), cobre (Cu), niquel (Ni), prata (Ag), manganés (Mg) e zinco (Zn).

O impacto sobre a saude, causado pelo uso destas aguas, inclui varios
problemas gastrointestinais, insuficiéncia renal, distirbios neuroldgicos, problemas
cardiovasculares, problemas ésseos, convulsdes e paralisia (WU, 2020).

Os niveis de metais potencialmente téxicos (Cu, Cd, Ni e Mn) em vegetais
irrigados com efluentes domésticos foram consideravelmente mais altas do que os
limites permitidos na cidade de Lahore, no Paquistdo (KHAN et al., 2013Db).

Em um estudo similar, Perveen et al. (2012) examinaram os efeitos dos metais
Pb, Ni e Cd presentes nos efluentes domésticos sob os vegetais na cidade de
Peshawar também no Paquistéo, e identificaram como a possivel principal causa de
contaminagao das amostras de solo, e sugeriam que a ingestdo desses vegetais era
insegura.

Considerando que, para todos os ions metalicos avaliados, os valores
verificados estédo abaixo do limite de deteccao da técnica analitica, e que, assim estédo
abaixo do limite estipulado pela Portaria de Consolidacdo n° 5, de 28 de setembro de
2017do Ministério da Saude, pode-se inferir que o efluente tratado por TF pode ser
utilizado em varias condi¢cfes de reluso e ndo oferece risco ao ambiente e a saude
humana.

As diretrizes do Ministério da Saude (Portaria Consolidagdo n° 5) para a
gualidade da agua potavel possuem valores baseados nas diretrizes da Organizacao
Mundial da Saude (WHO, 2011), e incluem valores-limite para as substancias
organicas potencialmente toxicas indicadas, com base em doses diarias aceitaveis.
Elas podem ser adotadas diretamente para fins de protecdo das aguas subterraneas,
mas, tendo em vista o possivel acimulo de certos elementos téxicos nas plantas, a
ingestdo de materiais téxicos através da ingestdo de culturas irrigadas com aguas
residuais contaminadas deve ser cuidadosamente avaliadas (WU, 2020).

Poluentes organicos em aguas residuais, tais como as bifenilas policloradas
(do inglés polychlorinated biphenyl — PCB), podem se acumular no solo durante a
irrigacdo e aumentar suas concentracdes através da cadeia alimentar.

Os PCB, foram classificados pela Agéncia Internacional de Pesquisa do
Cancer como provavelmente cancerigenos para seres humanos e também podem

causar lesdes dérmicas, hepatotoxicidade, toxicidade reprodutiva e do
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desenvolvimento celular, ruptura enddcrina, neurotoxicidade, carcinogenicidade e
atuarem como disruptores endocrinos (WU, 2020). Donato et al. (2006) observaram
gue a principal fonte de contaminacdo de humanos por PCB, foi o consumo de
alimentos cultivados com efluentes domésticos.

JA os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPA), sao derivados
principalmente da combustdo incompleta de carvdo e petroleo, e a descarga de
efluentes domésticos € um dos principais canais para os HPA entrarem no meio
ambiente.

A irrigacdo a longo prazo com efluente industrial misturado com efluentes
domésticos (CAl et al., 2007; VILLAR et al., 2006) resultou no acimulo excessivo de
HPA em solo agricola. Véarios estudos demonstraram que 0s vegetais acumularam
altas concentracfes de HPA cultivados em solos contaminados por efluente néo
tratado (WU, 2020).

A ingestédo de HPA pode interferir nas funcbes da membrana celular e suas
enzimas. A principal preocupacdo dos HPA é sobre os epoxidos e dihidrodidis que
podem se ligar as proteinas celulares e ao DNA, levando a perturbac¢des bioquimicas,
danos celulares, mutacdes, ma-formacdes do desenvolvimento, tumores e cancer
(WU, 2020).

Os pesticidas organoclorados sdo moléculas organicas que contém atomos
de cloro ligados a sua cadeia carbonica principal e possuem alta lipofilicidade e
neurotoxicidade. O dicloro-difenil-tricloroetano (DDT), clordano, dieldrin, endrin, mirex,
heptacloro e aldrin sdo utilizados globalmente desde os anos 1950 e s&o considerados
eficazes e ferramentas de baixo custo para lidar com problemas associados a insetos
(EL-SHAHAWI et al., 2010).

No entanto, estes pesticidas foram comprovadamente prejudiciais ao meio
ambiente e a saude humana devido a sua toxicidade crdnica, persisténcia no
ambiente, bioacumulacdo e biomagnificacdo ao longo da cadeia alimentar (MAN et
al., 2018).

Os pesticidas organoclorados podem ser transportados por longas distancias
e entrar no meio ambiente através de fontes ndo pontuais, como escoamento e
vaporiza¢ao na atmosfera apos a aplicacdo em campo (WANG et al., 2007).

Estudos reconheceram que os efluentes domésticos podem ser uma fonte

significativa destes contaminantes téxicos (MAN et al., 2018).
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Em um estudo sobre a presenca de poluentes organicos persistentes (POPS)
no processo convencional de tratamento de lodo ativado, se verificou que a
distribuicdo relativa entre o efluente tratado e residual lodo de excesso variaram
bastante entre diferentes compostos, com DDE sendo altamente acumulado no lodo
de excesso (98%), mas quase 60% do hexaclorociclohexano permaneceu no efluente
tratado (KATSOYIANNIS; SAMARA, 2005).

Os niveis de contaminacao dos lodos de esgotos sanitarios provenientes de
estacbes de tratamentos de efluentes domeésticos, no Egito, por pesticidas
organoclorados, foram classificados como moderados a altos em comparagao com
outros paises, variando as concentracdes de DDT, DDE, DDE, endosulfan e
hexaclorociclohexano na ordem de 44,2 para 489 ug/kg (BARAKAT; KHAIRY;
MAHMOUD, 2017). As eficiéncias de remocao de nove pesticidas organoclorados
foram investigadas em dois trabalhos de tratamento de esgoto primario e secundario.
A remocao para hexaclorociclohexano variaram de 79,9 a 82,5% e para DDTs totais
(DDT, DDE e DDD) variaram de 96,1 a 99%. No mesmo estudo foi observada remocao
para o heptacloro na ordem de 100%, para o epoxido de heptacloro 94,8% e para o
hexaclorobenzeno 99,7%. Em geral, os autores concluiram que a remocdo de
pesticidas organoclorados parece depender mais de outros mecanismos tais como:
volatilizacéo e biotransformacao em relacao a adsorcao (MAN et al., 2018).

Considerando que para todos os valores de compostos organicos presentes
na Portaria Consolidacdo n° 5 do Ministério da Saude ficaram abaixo do valor maximo
permitido (VMP), pode se inferir que o efluente tratado por TFca/c atingiu o nivel
adequado de potabilidade, ndo oferecendo risco ambiental e a saude humana pela

sua reutilizacdo na producéo agricola e lancamento nos recursos hidricos.

5.10 AVALIACAO DE POSSIVEL REUSO DO EFLUENTE FINAL DA UNIDADE DE
DULPA E TRIPLA FILTRACAO

O efluente tratado por TFca/c atende aos requisitos para redso em
urbanizacdo, represamento, criagdo e manutencdo de areas umidas, reutilizacbes
industriais, agricolas e potaveis indiretas, incluindo o padrao de potabilidade proposto
na Portaria da Consolidacdo n° 5 de setembro de 2017.

A Tabela 12 apresenta resumidamente os parametros do manual de redso
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EPA/600/R-12/618 e as possibilidades de reutilizagdo do efluente pés-tratado.

Tabela 14 — Possibilidades de relso para o efluente de reator anaerébio tratado.

Pé6s-

Possibilidades de reliso EPA/600/R
tratamentos
rrestrit DF, TFca, TFc pH = 6,0-9,0; DBOs < 10 mg/L; Turbidez < 2
rrestrito
e TFcalc UNT; CF <0/100 mL; CRM 1 mg/L.
Relso urbano
Restrit DF, TFca, TFc  pH = 6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST< 30 mg/L;
estrito
e TFcalc CF <200 UFC/100 mL; CRM 1 mg/L
rrestrit DF, TFca, TFc pH = 6,0-9,0; DBOs < 10 mg/L; Turbidez < 2
rrestrito
e TFcal/c UNT; CF <0/100 mL; CRM 1 mg/L.
Represamento
Restrit DF, TFca, TFc  pH =6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST < 30 mg/L;
estrito
e TFca/c CF <200/100 mL; CRM 1 mg/L.
Depende da taxa de recirculacao, pH = 6,0 -
] Torre de DF, TFca, TFc
Industrial 9,0; DBOs < 30 mg/L; SST < 30 mg/L; CF < 200
resfriamento e TFcalc
/100 mL; CRM 1 mg/L.
Culturas DF, TFca, TFc pH = 6,0-9,0; DBOs < 10 mg/L; Turbidez < 2
alimentares e TFcalc UNT; CF <0/100 mL; CRM 1 mg/L.
Culturas
Relso . DF, TFca, TFc  pH =6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST< 30 mg/L;
. alimentares
agricola e TFca/c CF <200 UFC/100 mL; CRM 1 mg/L.
processadas
Culturas ndo  DF, TFca, TFc  pH =6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST< 30 mg/L;
alimentares e TFcalc CF <200 UFC/100 mL; CRM 1 mg/L.
] DF, TFca, TFc  pH =6,0-9,0; DBOs < 30 mg/L; SST < 30 mg/L;
Ambiental
e TFcalc CF =<200/100 mL; CRM | mg/L.
) CT<0/100 mL; CRM 1 mg/L; pH=6,5 - 8,5;
Aquifero o ) ]
R Potavel indireta TFcalc Turbidez < 2 UNT; COT < 2 mg/L; cumprir os
subterraneo
padrbes de agua potavel.
i Inclui, mas néo limita: CT <0/ 100 mL; CRM 1
Aguade o ]
. Potavel indireta TFcalc mg/L; pH = 6,5 - 8,5; turbidez < 2 UNT; COT <
superficie

2 mg/L; Padrbes de agua potavel

Fonte: adaptado de Guidelines for Water Reuse- EPA/600/R-12/618
Nota: Cloro residual minimo= CRM; Coliformes Fecais= CF; Coliformes Totais= CT, Sélidos suspensos
totais = SST; nimero mais provavel= NMP

Para os tratamentos TFca e TFc, ndo foram realizados os testes de

potabilidade,

devido a questbes orgcamentarias.

Entretanto, se enquadram

perfeitamente nas modalidades de reliso em urbanizagéo, represamento, criacdo e

manutencdo de areas Umidas, reutilizacdes industriais e agricolas para os tratamentos
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7

utilizando cloro na desinfec¢cdo. Nos tratamentos utilizando APA é necessério
adicionar o minimo de 1,0 mg/L cloro residual, devido a possivel recontaminacéo do
efluente durante o transporte ou armazenamento.

Considerado o reuso agricola, os tratamentos por DF e TFca, seriam 0s mais
adequados. Isso porgque sao operagdes mais simples e ndo removem eficientemente
0 nitrogénio amoniacal, o qual pode ser utilizado pelas plantas como fonte de
nitrogénio apds o processo de nitrificacdo que pode ocorrer no solo através de
bactérias.

Quando considerado o relso ambiental, urbano e de represamento, 0s
tratamentos por TFc e TFca/c, seriam 0s mais adequados, pois removem também o
nitrogénio amoniacal, o qual pode ser téxico para a vida aquatica.

Em média, a agricultura é responsavel por 70% do consumo de agua doce no
mundo. Nos ultimos 30 anos, a producdo de alimentos aumentou mais de 100%. De
acordo com a Organizacdo para Alimentacdo e Agricultura (Food and Agriculture
Organization — FAQ), sera necessario, até 2050, um aumento de aproximadamente
60% na producdo de alimentos para atender as necessidades alimentares de uma
crescente populagéo global (FAO, 2017).

A FAO prevé que o aumento da urbanizacdo afetard o volume e a qualidade
da &gua disponivel para a agricultura. A demanda competitiva de outros setores e
demandas publicas ambientais limitardo a disponibilidade de aguas superficiais e
subterraneas para a agricultura em muitas regiées do mundo. Isso, em conjunto com
o impacto das mudancas climéticas, exigira investimentos em medidas que melhoram
a adaptacao da agricultura e garantam a disponibilidade de 4gua para a seguranca
alimentar.

Serdo necessarios grandes investimentos publicos e privados na captacéo,
tratamento e principalmente reutilizacdo dos efluentes domésticos, de modo a
proteger a saude publica nas areas urbanas e utilizar a &gua e 0s nutrientes presentes
nos efluentes (FAO, 2017).

O tratamento adequado dos efluentes domésticos torna possivel o retso da
agua, protege recursos hidricos da contaminacao por efluentes nédo tratados e evita
perda de biodiversidade. Além disso, diminui a demanda nos mananciais para agua
potavel, o que é extremamente importante em regides que sofrem com a seca ou

estiagem.
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6 CONCLUSAO

A dosagem de 20 mg/L de cloreto férrico € efetiva para coagulacdo do efluente de
reator anaerébio, desde que utilizado o sistema de dupla ou tripla filtragdo como etapa
complementar. O pH natural do efluente (~7,0) é o ideal para o tratamento, pois ndo
demanda de ajusto do pH. O gradiente de mistura rapida na ordem de 300 s com
tempo de mistura de 15s é suficiente para promover coagulacédo eficiente. Para a
concentracdo de 8 mg/L de APA a pés oxidacdo apresentou melhora significativa na
inativacdo de E. coli e coliformes totais em relacdo a pré-oxidacdo. A utilizacdo da
etapa preliminar de coagulacdo/decantacdo viabiliza a utilizacdo do processo de dupla
e tripla filtracdo para o tratamento de efluentes com alta carga organica e de material
suspenso. Assim, este sistema pode ser considerado viavel para o tratamento de
efluente com caracteristicas similares, haja visto que aproximadamente 91% do
efluente filtrado pode ser reaproveitado apds o tratamento. A desinfeccdo com APA
do efluente tratado apresentou resultados similares a desinfeccdo por cloro. Os
tratamentos propostos diminuiram significativamente as concentracbes de ions
metalicos nos efluentes tratados. Uma possivel causa de toxicidade em embrifes e
larvas de Rhamdia quelen para os efluentes tratados foram as concentracdes de
nitrogénio amoniacal. Foi verificado que o processo de filtracdo em filtro médio de
pedregulho, seguida de filtracdo rapida em areia e polimento com filtro de carvao
ativado e/ou clinoptilolita pode ser aplicado no pés-tratamento de efluentes
anaerobios, contribuindo para remocéo de diversas classes de contaminantes. De
acordo com os resultados obtidos, apds o tratamento proposto, o efluente tratado com
a combinacdo TFca/c — cloro atende aos requisitos para relso em area urbana,
represamento, criacdo e manutencdo de areas umidas, reutilizacGes industriais,
agricolas e potéaveis indiretas. Os tratamentos TFca e TFc se enquadram nas
modalidades de relso em area urbana, represamento, criagdo e manutencao de areas
umidas, reutilizacGes industriais e agricolas a depender das concentracdes de cloro
residual. Os tratamentos por DF e TFca seriam os mais adequados para o redso
agricola devido a presenca de nitrogénio amoniacal. Os tratamentos por TFc e TFca/c
seriam 0s mais adequados para o reuso ambiental (represamento, criacdo e

manutencdo de zonas umidas).
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7 PERSPECTIVAS PARA TRABALHOS FUTUROS

Avaliar outros processos de oxidacédo tais como UV/APA, UV/Ozbnio, entre outros,
utilizando a TF. Avaliar a TF na remocao de poluentes emergentes tais como: produtos
de higiene pessoal, farmacos, pesticidas, entre outros. Avaliar a utilizacdo de

coagulantes naturais.
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