1. INTRODUCAO

A geracdo de residuos solidos estd em crescimento no Brasil. Em 2010, o pais produziu 195
mil toneladas de residuos sélidos por dia, um aumento de 6,8% em relacdo a 2009, quando
foram geradas 182.728 toneladas (ABRELPE, 2010). Segundo a norma brasileira NBR-
10004/2004, os residuos solidos urbanos (RSU) sdo formados por materiais minerais e
organicos, dispostos de forma heterogénea, resultantes da natureza e das atividades humanas.
Sua origem € variada como: residéncias, comércio, industrias, servicos de saude, limpeza
publica e construcdo civil. Em funcdo da complexidade do problema associado a disposicdo
destes residuos solidos, diversas alternativas tém sido propostas e estudadas ao longo das
ultimas décadas, dentre as quais se destacam processos de reciclagem e reso. Embora estas e
outras técnicas demonstrem grande valor, a utilizacdo de aterros sanitarios como forma de
disposicdo simples e econdmica dos RSU continua sendo amplamente aceita, e cada vez mais
utilizada no Brasil e na maior parte dos paises da América Latina. (BOHDZIEWICZ e
KWARCIAK, 2008; BRASIL, 2008; CASTILHO e BARCELO 2001; CHRISTENSEN et al.,
2001; DING et al., 2001; EL FADEL e KHOURY, 2000; IPT, 2000; LOPES, 2005; RENOU
et al., 2008).

A ASCE (American Society of Civil Engineers) define o aterro sanitario como um metodo de
disposicdo de residuos no solo, empregando principios de engenharia para confinar os
residuos na menor area possivel e reduzir ao maximo seu volume; estes devem ser cobertos
com uma camada de solo ao término de cada jornada ou a intervalos mais frequentes, quando
for necessario.

Embora seja considerada uma solucdo segura, este processo de disposicdo gera subprodutos
gue causam impactos ambientais significativos. Os residuos depositados sdo submetidos a
processos de decomposicdo quimica e bioldgica, dando origem a efluentes liquidos e gasosos.
O biogés, composto por CH4, CO,, vapor de agua, entre outros, € liberado para 0 meio
ambiente, podendo o CHy ser queimado ou aproveitado como energia, se canalizado. A fracédo
liquida, denominada lixiviado, € formada pela umidade contida nos residuos e pelo aporte das
precipitacbes e outros tipos de infiltragdes que percolam as celas do aterro, carregando 0s
produtos de degradacdo (BAUN et al., 2003; CECEN et al., 2003; CINTRA et al., 2002; EL
FADEL et al., 2002; KJELDSEN et al., 2002; LOPEZ, 2005; STROOT et al., 2001).



A composicdo e a vazao de lixiviados de aterros sanitarios apresentam variacdes espaciais e
temporais, que dependem de diversos fatores, tais como: caracteristicas dos residuos
depositados, condigdes ambientais, forma de operacdo do aterro, grau de estabilizacdo e
estagio de decomposicdo no qual o residuo se encontra. A complexa e variavel composicao
dos lixiviados, caracterizada pela presenca de matéria organica recalcitrante, metais,
compostos organicos clorados, sais inorganicos e nitrogénio na forma amoniacal, faz
necessaria sua coleta, armazenamento e posterior tratamento (CAMPOS, 2008;
CHRISTENSEN et al., 2001; DING et al., 2001; IPT/CEMPRE, 2000; KARADAG et al,,
2008; KARGI e PAMUKOGLU, 2003).

A inadequada disposi¢do do lixiviado no meio ambiente pode causar impactos bastante
acentuados, tais como poluicdo das &guas subterraneas e superficiais, devido a alta
concentracdo de compostos organicos e nitrogenados, que pode alterar e causar toxicidade a
fauna e flora aquética, assim como reduzir a concentracdo de oxigénio dissolvido. Dentre as
tecnologias existentes para o tratamento do lixiviado, destacam-se 0s processos biologicos e
os fisico-quimicos. Vale salientar que, mesmo quando o0 aterro sanitario encerra suas
atividades (vida util), a geracao do lixiviado ndo se extingue e em geral, quanto maior a idade
do aterro, menos biodegradavel ¢ este efluente, necessitando de processos de tratamento mais
complexos (AMOKRANE et al., 1997; AZIZ et al., 2007; BARLAZ et al., 2002; BERGE et
al., 2007; CAMPQOS, 2008; LI et al., 1999; LIN et al., 2000; LOPES, 2005; MARANON et
al., 2008).

Os sistemas de tratamento devem ser projetados de forma a se adequarem as mudancas na
composicdo e vazdo do lixiviado, sendo empregadas combinacdes de processos bioldgicos e
fisico-quimicos, uma vez que, em geral, nenhum tipo de tratamento individualmente € capaz
de atender aos requisitos da legislacdo ambiental (MARANON et al., 2008; POLLICE et al.,
2002; UYGUR e KARGI, 2004).

Desde 1989, pesquisadores e técnicos tém buscado a aplicacdo de rotas bioldgicas alternativas
para remoc¢do de nitrogénio e matéria organica de aguas residuarias, onde se utiliza o nitrito
como forma oxidada predominante do nitrogénio amoniacal na etapa aerdbia do processo, 0
que resulta em economia significativa de energia, jA& que a demanda por oxigénio para
nitrificacdo fica reduzida, sendo empregado no tratamento de &guas residuarias com baixa
relacdo carbono/nitrogénio (C/N), a exemplo do sobrenadante de digestores anaerobios,

lixiviado de aterros sanitarios e algumas aguas residuarias industriais. Essa alternativa é



normalmente denominada de nitritacdo; via simplificada ou via curta. Mesmo apds a remoc¢éao
do nitrogénio, lixiviados oriundos de aterros velhos, mantém concentracdes elevadas de
matéria organica recalcitrante e um pos-tratamento fisico-quimico, através da adsorcédo nos
hidréxidos de aluminio ou ferro, assim como carvéo ativado em p6 (CAP), sdo empregados
para sua remogdo (ABDUL AZIZ et al., 2004; AHN et al., 2002; AGHAMOHAMMADI et
al., 2007; AKERMAN, 2005; AMARAL, 2009; BLACKBURNE et al., 2008; CHUANG et
al., 2007; CIUDAD et al., 2005; DANGCONG et al., 2002; FUX e SIEGRIST, 2004; FUX et
al., 2006; POLLICE et al., 2002).



2. OBJETIVOS

2.1. Objetivo Geral

Estudar a remocdo bioldgica de nitrogénio e compostos organicos presentes em lixiviado de
aterro sanitario através do processo de nitritacdo/desnitritacdo operando um reator de lodo
ativado em bateladas sequenciais e o pds-tratamento através de adsorcao em hidroxido férrico

e carvdo ativado em p6 (CAP).

2.2. Objetivos Especificos

e Estudar as condicGes para a oxidacdo de matéria organica e de nitrogénio do lixiviado, com
acumulo sustentado de nitrito ao final do periodo aerébio dos ciclos de tratamento;

e Auvaliar a utilizagdo dos compostos organicos presentes no lixiviado e a necessidade de
adicdo de uma fonte de carbono de facil biodegradacdo (etanol) para os organismos
heterotroficos em ambiente anoxico;

o Obter as taxas de nitritacdo e desnitritacdo para o lixiviado estudado na presente pesquisa.

e Auvaliar a remogdo dos compostos organicos recalcitrantes, empregando pos-tratamento

fisico-quimico com sais de ferro e carvéo ativado em po.



3. REVISAO DA LITERATURA

3.1. Residuos sélidos urbanos (RSU)

A norma brasileira NBR-10004/2004 define “residuos sélidos como residuos nos estados
solidos ou semi-solidos, que resultam de atividades de origem industrial, doméstica,
hospitalar, comercial, agricola, de servigos e de varricdo. Ficam incluidos nesta defini¢cdo os
lodos provenientes de sistemas de tratamento de &gua, aqueles gerados em equipamentos e
instalagdes de controle de poluicdo, bem como determinados liquidos cujas particularidades
tornem invidvel o seu langamento na rede publica de esgotos ou corpos d’agua, ou exijam
para isso solucbes técnicas e economicamente invidveis em face a melhor tecnologia
disponivel” (ABNT, 2004a).

Os residuos solidos urbanos (RSU) sdo materiais heterogéneos (minerais e organicos),
resultantes das atividades humanas, 0s quais podem ser parcialmente utilizados, gerando,
entre outros aspectos, protecdo a saude publica e economia de recursos naturais (FUNASA,
2004). A constituicdo desse tipo de residuo é formada por uma mistura de substancias
facilmente, moderadamente, e dificilmente biodegradaveis. Sua composicao varia de acordo
com fatores sociais, econdémicos, culturais, geograficos e climaticos da regido de origem. S&o
varias as formas possiveis de se classificar os RSU. O IPT/CEMPRE (2000) apresenta as

seguintes formas de classificacao, baseadas na norma brasileira NBR-10004/2004:

e Por sua natureza fisica: seco e molhado.

e Por sua composicdo quimica: matéria organica e matéria inorganica.

o Pelos riscos potenciais a0 meio ambiente: perigosos e ndo perigosos, conforme mostrado
na Tabela 3.1.

¢ Quanto a origem: domiciliar, comercial, pablico, servi¢os de saude e hospitalar, portos,

aeroportos e terminais rodoviarios e ferroviarios, industrial, agricola e entulho.



Tabela 3.1. Classificagdo dos residuos solidos

Categoria Especificacao dos residuos

Sao os residuos que podem representar risco a salude
Classe | publica e a0 meio ambiente, ou apresentam uma das
Perigosos seguintes caracteristicas: inflamabilidade,

corrosividade, reatividade, toxicidade e patogenicidade

S&o aqueles que ndo se enquadram nas classificagdes
A de residuos classe | ou de residuos classe 11B. Os
Nao inertes  residuos classe IIA podem apresentar as seguintes
propriedades: combustibilidade, biodegradabilidade ou

solubilidade em agua

Classe 11
N&o perigosos S&o os residuos que ao sofrerem contato dindmico e
estatico com agua destilada, a temperatura ambiente,
1B conforme NBR-10006 (ABNT, 2004b), ndo tiverem
Inertes nenhum de seus componentes solubilizados a

concentragdes superiores aos padrbes de potabilidade
de &gua, excetuando-se aspecto, cor, turbidez, dureza e
sabor

Fonte: NBR-10004/2004 (ABNT, 2004a)

As caracteristicas fisicas, quimicas e biologicas dos RSU podem ser identificadas em qualquer
etapa do gerenciamento dos residuos, desde 0 momento de geracdo até a sua disposicao final.
Dependendo do momento em que é realizada a amostragem, as caracteristicas dos residuos
podem variar, de acordo como o processo de geracdo, manejo ou técnicas de tratamento e
disposicdo final adotada. No caso dos residuos de origem domiciliar e comercial,
normalmente dispostos em aterros, os componentes comumente discriminados na composicao
gravimeétrica sdo: matéria organica putrescivel, metais ferrosos e nao ferrosos, papel, papeldo,
plasticos, trapos, vidro, borracha, couro, madeira, entre outros, conforme mostrado na Tabela
3.2 (MORAVIA, 2007; SILVA, 2007; ZANTA e FERREIRA, 2003; ZANTA et al., 2006).

Os RSU constituem uma forte fonte de poluicdo, portanto, seu correto tratamento e destinacao
sdo de suma importancia na preservacdo do meio ambiente e na seguranca a saude publica.
No Brasil, constitucionalmente, é de competéncia do poder publico local a gestdo dos residuos
solidos produzidos em suas cidades. Segundo a Pesquisa Nacional de Saneamento Bésico -
PNSB (BRASIL, 2008), 61,2% das prestadoras dos servicos de manejo dos residuos sélidos
eram entidades vinculadas a administracdo direta do poder publico; 34,5%, empresas privadas
sob o regime de concessdo publica ou terceirizacdo; e 4,3%, entidades organizadas sob a

forma de autarquias, empresas publicas, sociedades de economia mista e consorcios.



Tabela 3.2. Componentes discriminados na composi¢do gravimétrica tipica de
residuos de origem domiciliar e comercial

Categoria Exemplos
Matéria organica putrescivel Restos alimentares, flores, podas de arvores
Sacos, sacolas, embalagens de refrigerantes, agua e
Plastico leite, recipientes de produtos de limpeza, esponjas,

isopor, utensilios de cozinha, latex, sacos de réafia
Caixas, revistas, jornais, cartdes, papel, pratos,
cadernos, livros, pastas
Copos, garrafas de bebidas, pratos, espelho,
Vidro embalagens de produtos de beleza, embalagens de
produtos alimenticios
Palha de aco, alfinetes, agulhas, embalagens de
produtos alimenticios
Latas de bebidas, restos de cobre, restos de chumbo,
fiagdo eletrica
Caixas, tabuas, palitos de fosforo, palitos de picolé,
tampas, moveis, lenha
Roupas, panos de limpeza, pedagos de tecido, bolsas,
mochilas, sapatos, tapetes, luvas, cintos, baldes
Esmaltes, embalagens de produtos quimicos, latas de
Contaminante quimico 0leo de motor, latas com tintas, embalagens
pressurizadas, papel-carbono, filme fotografico
Papel higiénico, cotonete, algod&o, curativo, fraldas
Contaminante biologico descartaveis, absorventes higiénicos, seringas, laminas
de barbear, cabelos, embalagens de anestésicos, luvas
Vasos de flores, pratos, restos de construcdo, terra,
tijolos, cascalho, pedras decorativas
Fonte: SILVA (2007) apud ZANTA e FERREIRA (2003)

Papel e papelao

Metal ferroso
Metal ndo ferroso
Madeira

Panos, trapos, couro e borracha

Pedra, terra e ceramica

Observando-se a disposicdo final ambientalmente adequada dos residuos (Tabela 3.3), 0s
vazadouros a céu aberto (lixdes) constituiram o destino final dos residuos sélidos em 50,8%
dos municipios brasileiros, conforme revelou a PNSB (BRASIL, 2008). Embora este quadro
venha se alterando nos ultimos 20 anos, sobretudo nas Regides Sudeste e Sul do Pais, tal
situacdo se configura como um cenario de destinacdo reconhecidamente inadequado, que
exige solucdes urgentes e estruturais para o setor. Contudo, independente das solucdes e/ou
combinacdes de solucbes a serem pactuadas, isso certamente ira requerer mudancas social,

econdmica e cultural da sociedade.



Tabela 3.3. Destino final dos residuos solidos, por unidades de destino dos residuos no Brasil
(1989-2008)

Disposicao final dos residuos sélidos, por unidades de destino dos residuos (%)

Ano Vazadouro a céu aberto Aterro controlado Aterro sanitario
1989 88,2 9,6 1,1
2000 72,3 22,3 17,3
2008 50,8 22,5 21,7

Fonte: IBGE, Diretoria de Pesquisas, Coordenagdo de Populacdo e Indicadores Sociais, Pesquisa Nacional de
Saneamento Basico 1989/2008

Os valores da Tabela 3.3 mostram que os lixdes ainda sdo uma pratica muito comum de
disposicdo final dos RSU no Brasil (BRASIL, 2008). Este processo caracteriza-se pela
simples descarga de residuos sobre o solo, a céu aberto, sem qualquer técnica de prote¢do ao
meio ambiente, acarretando problemas de satde publica, como consequéncia da proliferacdo
de vetores. Esta forma de disposicao esta relacionada a liberacdo de maus odores e a poluicao
das aguas superficiais e subterraneas, pela infiltracdo do lixiviado. Nos aterros controlados, 0s
residuos séo cobertos periodicamente com terra. No entanto, o solo ndo é impermeabilizado e
nem sempre existe sistema de drenagem dos liquidos percolados, tampouco captacdo de gases
formados durante a decomposicdo dos residuos solidos. Devido a essas caracteristicas, a
disposicdo em aterros controlados também é considerada inadequada, principalmente pelo
potencial poluidor representado pelo lixiviado que ndo é controlado neste tipo de destinacéo
final (CASTILHO et al., 2001; DING et al., 2001; LEAHY e SHREVE, 2000; LOPEZ, 2005;
ROCHA, 2005; SILVA, 2007; TYRREL et al., 2002).

Os municipios com servicos de manejo dos RSU situados nas Regifes Nordeste e Norte
registraram as maiores proporcoes de destinacdo desses residuos aos lixdes: 89,3% e 85,5%,
respectivamente, engquanto os localizados nas Regides Sul e Sudeste apresentaram, no outro

extremo, as menores proporcoes: 15,8% e 18,7%, respectivamente (IBGE, 2010).

3.2. Aterro Sanitario

O aterro sanitario representa a forma de disposicdo de RSU mais empregada, principalmente
devido a simplicidade e aos baixos custos de operacdo e manutencdo. Em muitos paises de

baixa e média renda, quase 100% dos residuos gerados tém como destino final o solo e é



pouco provavel que essa realidade venha a se modificar em um curto prazo. Na Europa, tem-
se imposto exigéncias rigorosas para restringir a utilizacdo de aterros sanitarios. Sob essa
politica, a deposi¢do dos RSU em aterros é vista como o ultimo recurso a ser aplicado quando
todas as opgdes tenham sido esgotadas, ou seja, apenas material que ndo possa ser reutilizado,
reciclado ou tratado de outra forma deve ser depositado em aterros. Esta situacdo deve-se ao
grau de desenvolvimento dos paises europeus, a suas respectivas restricdes territoriais e as
mudancas climéticas. No caso do Brasil, a Politica Nacional de Residuos Sélidos, promulgada
no ano 2010, ndo incentiva o uso de aterro para a disposi¢do dos RSU, sé para rejeito, motivo
pelo qual deverd ocorrer uma reducdo desta forma de disposicdo nos proximos anos
(AKERMAN, 2005; ALLEN, 2003; BRASIL, 2010; WISZNIOWSKI et al., 2006).

De acordo com a NBR 8419/92 da Associacdo Brasileira de Normas Técnicas (ABNT, 1992),
aterro sanitario constitui a tecnica de disposicao de RSU através de confinamento em camadas
cobertas com material inerte, geralmente solo, de modo de evitar danos ou riscos a saude e a
seguranca publica, minimizando os impactos ambientais.

Durante a operacdo de aterros sanitarios, devem ser adotados critérios técnicos de engenharia,
que considerem: a adocdo de dispositivos de revestimento de fundo para prevenir
contaminacdo do subsolo e das aguas subterréneas, assim como evitar a ruptura desta
impermeabilizacdo; adequada captacdo dos liquidos lixiviados para tratamento (drenos
horizontais) e dos gases gerados durante a decomposicdo (drenos verticais) para queima ou
tratamento; sistemas de cobertura final que minimizem as infiltragdes e os problemas de
erosdo, dispositivos de drenagem superficial que minimizem o afluxo de agua para o interior
da massa de residuos (CALLI et al., 2005; FELCI, 2010; LOPEZ, 2005; KURNIAWAN et
al., 2006; RENOU et al., 2008; ROBINSON e WEHRLE, 2005; UYGUR e FIKRET;
2004).

Embora o projeto dos aterros sanitarios tenha evoluido, aplicando principios técnicos para
minimizar o impacto dos RSU no meio ambiente, sua utilizacdo pode trazer efeitos negativos,
que incluem a possivel contaminacdo das aguas subterréneas e superficiais, a migracao
descontrolada de gas do aterro e a geracdo de maus odores, ruido e perturbacdo visual
(KJELDSEN et al., 2002; EPA, 2000; GANIGUE, 2009; RENOU et al., 2008).
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3.3. Processo de degradacdo de RSU e geracao de lixiviados em aterros sanitarios

Os aterros sanitarios sdo por natureza sistemas heterogéneos, devido as caracteristicas
variaveis dos RSU. Os principais fatores que influenciam a cinética dos processos de
biodegradacao dos residuos sdo: granulometria, composicdo, idade, umidade, peso especifico
e grau de compactacdo dos residuos, aspectos quantitativos e qualitativos de nutrientes,
temperatura e pH dos liquidos presentes no aterro (KELLY, 2002; MEHTA et al. 2002,
PARKER 1983).

Para compreender o processo de biodegradacdo dos residuos, o aterro sanitario pode ser
interpretado como um grande reator anaerébio, tendo como principais componentes de
entrada e alimentacgdo, os residuos solidos e a 4gua, e como principais elementos de saida, o
lixiviado e o biogas. O processo de degradacdo dos compostos organicos e inorganicos,
constituintes dos residuos, é definido como um fendmeno de superposi¢cdo de mecanismos
biologicos e fisico quimicos, catalisados pelo fator 4gua, presente nos residuos pela umidade
inicial e pelas aguas que infiltram ou sdo recirculadas. Esses mecanismos sdo capazes de
converterem os residuos solidos em substancias mais estaveis, atraves da atuacdo de
organismos decompositores como: bactérias, arqueias metanogénicas, fungos e protozoarios
(CASTILHOS Jr. et al., 2003; FIORE, 2004; LOPEZ, 2005).

Assim, pode-se entender que a matéria na forma sélida disposta em aterro sera transformada
em gases (CH4, CO;, NHs;, entre outros) e lixiviados, que apresenta matéria organica
facilmente biodegradavel e refrataria sob a forma de substancias hdmicas e fulvicas e elevada
concentracdo de nitrogénio. Sdo definidas cinco fases distintas para avaliar a estabilizacdo dos
residuos sélidos em aterros sanitarios (AKERMAN, 2005; BARLAZ et al., 1990; CALACE
et al.,, 2001; CHRISTENSEN et al., 1998; EL FADEL et al., 2002; EPA, 2000; KJELDSEN et
al., 2002; KLIMIUK e KULIKOWSKA, 2006; KURNIAWAN, 2006; LOPEZ, 2005;
LOUKIDOU et al., 2001; POHLAND e AL-YOUSFI, 1994; POHLAND e HARPER, 1986;
TCHOBANOGLOUS et al., 1993), visualizadas na Figura 3.1 e descritas a seguir.

e Fase | (Fase de ajustamento inicial): Na qual fica acumulada uma umidade suficiente, o
que favorece a realizacdo das reacdes que iniciam a producdo de gas e lixiviado. O oxigénio

presente no meio dos residuos recém depositados é rapidamente consumido, resultando na
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producdo de (CO;) e no aumento da temperatura interna das células. Esta fase dura somente
alguns dias, devido a rapida deplecdo do oxigénio. A medida que ocorre a reducio da
disponibilidade de oxigénio, 0s micro-organismos anaerébios passam a comandar 0 processo
de degradacdo (fase Il). Dai em diante, a acdo microbiana estimula o prosseguimento de
conversdo dos residuos e a estabilizacdo com varias fases sucessivas, cada uma variando em
intensidade e duracdo, de acordo com as condigdes operacionais predominantes. A presenca
de aguas pluviais exerce grande influéncia, pois facilita a redistribuicdo de nutrientes e micro-

organismos através das células do aterro sanitario nas diferentes etapas.

e Fase Il (Fase de transicao): Quando a capacidade de campo, que é o limite maximo que
um residuo pode reter umidade, é alcancada e a formacdo do gas e dos lixiviados refletem a

passagem da condicao aerObia para a anaerobia.

e Fase I11 (Fase de formacéao de acidos): Ocorre hidrolise da matéria organica, acidogénese
e acetogénese, obtendo-se principalmente acidos organicos soliveis, tais como acidos graxos
volateis (AGV), aminoacidos e outros compostos de baixo peso molecular e gases, como H; e
CO,. A biodegradacéo da celulose e da hemicelulose, constituintes que correspondem a 45 a
60% da massa seca de RSU, é realizada através de: (a) Bactérias hidroliticas e fermentativas,
as quais hidrolisam os polimeros e os fermentam produzindo monossacarideos, acidos
carboxilicos e alcodis, com consequente queda no potencial de oxi-reducdo. (b) Bactérias
acetogénicas, que convertem os produtos da hidrolise em acetato, acidos graxos volateis.
Ocorre acidificacdo no meio e liberacdo de CO,, hidrogénio e aménia. A concentracdo de
AGV pode ser significativa, chegando a representar 95% do carbono organico total (COT),
levando a valores de pH baixos (em torno de 5), sendo caracteristico desta fase altos valores
de concentracdo de Demanda Bioguimica de Oxigénio (DBO), Demanda Quimica de
Oxigénio (DQO) e da razdo de biodegradabilidade DBO/DQO (entre 0,4 e 0,7), 0 que indica a
presenca de elevadas quantidades de matéria organica biodegradavel, assim como aumento da
mobilidade das espécies ibnicas. Nas fases Il e Ill, apenas uma pequena parcela (~2%)
corresponde aos compostos de alto peso molecular (PM>1000), aléem de aminas e alcoois

volateis.
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e Fase IV (Fase inicialmente metanogénica): E a mais ativa biologicamente, pode ser
reconhecida pelo aumento de pH (devido ao consumo de substancias acidas) e a intensificacdo
da taxa de producdo de gas metano, onde os compostos produzidos na terceira fase de
decomposicdo do lixiviado comegam a ser fonte de nutrientes, sendo consumidos pelas
bactérias metanogénicas presentes no meio. Devido ao consumo das substancias mais
facilmente biodegradaveis (por exemplo, os &cidos carboxilicos), as concentracdes de matéria
orgénica (medidas em DQO e de DBO) e a razdo DBO/DQO sofre decréscimo.

e Fase V (Fase de maturacdo final): Conhecida também como fase metanogénica de
estabilizaco, o gas produzido é constituido em sua maior parte de CH4 e CO,. A medida que
diminui o contetdo dos compostos facilmente biodegradaveis, a matéria organica do lixiviado
torna-se dominada por compostos recalcitrantes, ja que a fracamente biodegradavel passa por
um lento processo de metabolizacdo, formando moléculas complexas de alta massa molar, tais
como acidos humicos e fulvicos, com valores DBO/DQO prdoximos de 0,1. Na fase IV e V
mais de 60% da DQO de lixiviados pode encontrar-se na forma de compostos humicos
(constituido por grande quantidade de atomos de C, H e S, e menores quantidades de grupos
fendlicos). O decréscimo da concentracdo de AGV resultam em incremento do pH (acima de
7,0). A concentracdo de ions metalicos € geralmente baixa, devido ao decréscimo da
solubilidade destes com o aumento do pH e as grandes quantidades de sulfetos (S?) que
precipitam uma serie de cations inorganicos. Metais e inorganicos podem também ser
complexados com a matéria organica. Esta fase pode se estender ao longo do tempo e

continuar a produzir lixiviado apds o aterro parar de receber RSU.
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Figura 3.1. Fases de estabiliza¢do dos residuos solidos urbanos
Fonte: POHLAND e HARPER (1986)

3.4. Lixiviado de aterro sanitario

O lixiviado de aterro sanitario € uma matriz aquosa de extrema complexidade, um liquido
escuro, de odor desagradavel, produzido pela decomposicao fisico-quimica e bioldgica dos
residuos depositados em um aterro, que arrasta os produtos da degradacdo pela dgua de chuva
e pela propria umidade contida nos residuos. Apresenta em sua composicao altos teores de
compostos organicos e inorganicos, na forma dissolvida e coloidal. Representa um risco de
poluicdo, portanto, os aterros devem ser concebidos e operados para realizar sua coleta e
tratamento. Para atingir esse objetivo, a vazdo e as caracteristicas do lixiviado devem ser
estimadas, levando em consideracdo as mudancas que registram ao longo do tempo. Os
fatores mais importantes que afetam a composicdo dos lixiviados sdo: caracteristicas do
residuo (composicdo, granulométrica, umidade, idade do residuo, pré-tratamento); condicdes
ambientais e variacGes climéaticas (geologia, regime pluviométrico, temperatura, clima);
caracteristicas do aterro (aspectos construtivos das células, balanco hidrico, grau de
compactacdo dos residuos, propriedades do terreno, recirculacdo, idade e fase de

decomposicdo do aterro) e grau de estabilizacdo (hidrdlises, adsorcdo, biodegradacéo,
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especiacdo, dissolucdo, diluigdo, reducéo, troca ibnica, tempo de contato, particdo, geragédo e
transporte de gés), entre outras (CALLI et al., 2001; CHRISTENSEN et al., 2001; CINTRA et
al., 2002; EL FADEL et al., 2002; KJELDSEN et al., 2002; KURNIAWAN et al., 2006;
LOPEZ, 2005; RENOU et al., 2008).

3.4.1. Composig¢éo do lixiviado formado em aterro sanitario

As caracteristicas e composicdo global do lixiviado sdo geralmente representadas através de
analises fisico-quimicas e biol6gicas, com destaque para as variaveis: pH, Demanda Quimica
de Oxigénio (DQO), Carbono Organico Total (COT), Demanda Bioquimica de Oxigénio
(DBO), nitrogénio total Kjeldhal (NKT), nitrogénio amoniacal (N-NHs), alcalinidade, solidos
em suspensdo e toxicidade. E importante destacar o uso das razdes DBO/DQO, DQO/COT e
S04?/CI na caracterizagdo, em funcdo das mudancas que experimentam com as variagdes na
composicdo do lixiviado. E possivel classificar os poluentes presentes no lixiviado em quatro
categorias: matéria organica dissolvida (acidos graxos volateis e compostos organicos mais
refratarios como &cidos hiimicos e fllvicos), macrocomponentes inorganicos (Caz*, Mg,",
Na*, K*, NH,", Fe,", Mn,", CI', SO4%, HCO3), compostos organicos xenobidticos originarios
de residuos domésticos e quimicos presentes em baixas concentracfes (hidrocarbonetos
aromaticos, fendis, pesticidas etc.) e compostos encontrados em menor concentracdo ou tracos
inorganicos (BAUN et al., 2004; CHRISTENSEN et al.,, 2001; CINTRA et al., 2002;
CLEMENT et al., 1997; KARADAG et al., 2007; KIJELDSEN et al., 2002; QASIM e
CHIANG, 1994; RENOU, 2008; SISINNO et al., 2000). Na Tabela 3.4 pode se apreciar a
ampla variabilidade na composicao de lixiviados de aterros sanitarios, entretanto a Tabela 3.5
mostra as caracteristicas de diferentes lixiviados obtidas em varias pesquisas, onde se
destacam as elevadas concentracfes de nitrogénio amoniacal e matéria organica.

De forma geral e dependendo da fase de estabilizacdo dos RSU, lixiviados de aterros
sanitarios podem conter concentracbes muito elevadas de matéria organica dissolvida e
macrocomponentes inorganicos. Entretanto, esses parametros mudam drasticamente na sua
concentracdo quando o aterro alcanca a fase de estabilizacdo (CHRISTENSEN et al., 2001,
CINTRA et al., 2002; QASIM e CHIANG, 1994; RENOU et al., 2008).
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Tabela 3.4. Composicdo do lixiviado de aterros sanitarios (valores em faixa)

Parametro Faixa
pH 45-9
Condutividade Especifica (uS/cm) 2500 — 35000
Sélidos Totais (mg/L) 2500 — 60000
Matéria Organica (mg/L)
Carbono Organico Total (COT) 20 — 29000
Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBO) 20 — 57000
Demanda Quimica de Oxigénio (DBO) 140 — 152000
Nitrogénio Organico 14 — 2500
Macrocomponentes Inorganicos (mg/L)
Fosforo Total 0,1-23
Cloretos 150 — 4500
Sulfatos 8 - 7750
HCOg3 610 — 7320
Sédio 70 - 7700
Potéssio 50 — 3700
Nitrogénio Amoniacal 50 - 2200
Calcio 10 -7200
Magnésio 30 — 15000
Ferro 3 — 5500
Manganés 0,03 — 1400
Elementos Tracos Inorganicos (ng/L)
Arsénico 0,01-1
Cadmio 0,0001-0,4
Cromo 0,02-1,5
Cobalto 0,005 - 15
Cobre 0,005 -10
Chumbo 0,001 -5
Mercurio 0,00005 - 0,16
Niquel 0,015-13
Zinco 0,03 - 1000

Fonte: CHRISTENSEN et al., 2001

A concentracdo de alguns dos macrocomponentes inorganicos em lixiviados depende, como
no caso da matéria organica dissolvida, dos processos de estabilizacdo dentro das células do
aterro sanitario. Sendo as concentrac@es de célcio, magnésio, ferro e manganés mais baixas
durante a fase 1V, devido ao incremento do pH e consequente aumento dos mecanismos de
sorcao e precipitacdo; assim como o menor teor de matéria organica dissolvida, o que pode

favorecer o processo de complexagdo dos cations. As concentragfes de sulfato sdo também
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mais baixas na fase IV devido & reducdo microbiana de SO,* a S*. Em geral, nio se registram
grandes tendéncias de diminuigdo com o tempo na concentracdo de outros macrocomponentes
durante as fases de estabilizacdo dos residuos, em particular de cloreto, s6dio e potéssio,
apenas uma pequena parte pode sofrer processos de sor¢do, complexacao ou precipitagdo. No
referente ao nitrogénio amoniacal, sua concentracdo se mantém elevada nas diferentes fases,
oscilado entre 500 e 2000 mg/L, sem apresentar tendéncia decrescente com o tempo, sendo
liberado a partir da degradacdo das proteinas que compdem os residuos (AKERMAN, 2005;
CHRISTENSEN et al., 2001).

As concentracdes de metais pesados podem variar significativamente. No entanto, s&o
bastantes baixas na fase V. Metais como mercurio e cobalto sdo raros em lixiviados. Ferro e
manganés geralmente ndo s&o considerados metais pesados e sdo tratados como
macrocomponentes inorganicos. A complexacdo dos metais pode ser com compostos
organicos ou inorganicos, e a proporcao dependerd da composicdo do lixiviado. Uma parte
significativa e altamente varidvel dos metais pesados pode estar associada as substancias
coloidais humicas (CHRISTENSEN et al., 2001; CINTRA et al., 2002; DING et al., 2001; EL
FADEL et al., 2002).

Tabela 3.5. Concentracdo de nitrogénio amoniacal e matéria organica em lixiviados

NH4" DQO DBO HCO3 pH

Referencia - -
mgNH4"/L mgO,/L mgO,/L  mgHCO;3/L
KIELDSENetal. 550200 140152000 2057000 - 4,59
(2002)
KALYUZHNY] e
GLADCHENKO  780-1080  9660-20560 i i 5,99-7,52
(2004)
LIANG et al. (2007) 1600-3100  1500-16000 i 9200-17250  8,0-9,0
BOHDZIEWICZ et 25 640 2800-5000 . 5612-9638  8,0-8,9
al. (2008)
KULIKOWSKA et
A 2008 66-364 580-1821  76-701 . 7,29-8,61
SPA(C;('J\('J'S‘;t al. 167-1540  528-3060  30-1000  2135-9882  7,55-8,90
SPAGNI et al. 033-1406  1769-2623 i 5734-9882  7,93-8,23
(2009)
MONCLUS et al.

(2009) 535-1489 810-2960 254-368 3353-8093 -
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A Tabela 3.6 mostra as concentracdes de compostos organicos xenobioticos frequentemente
encontrados nos lixiviados de aterro sanitario, sendo os hidrocarbonetos aromaticos
mononucleares (benzeno, tolueno, etilbenzeno, xileno) e hidrocarbonetos halogenados, tais
como o tetracloroetileno e o tricloroetileno os mais comuns e também aqueles encontrados em
maiores concentracdes, além dos herbicidas. Grandes variacGes sdo observadas, refletindo
diferencas nas praticas de disposicdo, composicdo e operagdo dos aterros sanitarios.
Entretanto, é esperada a reducao na concentragdo de compostos nos lixiviados com o tempo, 0
qual depende da degradacdo de cada composto no aterro e da volatilizacdo com o biogas,
sendo dificil avaliar o tempo de ocorréncia desses processos (CHRISTENSEN et al., 2001;
EL FADEL et al., 2002; KURNIAWAN et al., 2006; LOPEZ, 2005; QASIM e CHIANG,
1994; RENOU et al., 2008).

Tabela 3.6. Concentra¢des dos compostos organicos xenobidticos encontrados com maior
frequéncia em lixiviados de aterros sanitarios

Composto FAIXA
Hidrocarbonetos Aromaticos (pg/L)

Benzeno 1-1630
Tolueno 1-12300
Xileno 4 — 3500
Etilbenzeno 1-1280

Tri-metil-benzeno 4 — 250
Naftaleno 0,1-260

Hidrocarbonetos Halogenados (ng/L)
Clorobenzeno 0,1-110
1,2-Diclorobenzeno 0,1-32
1,4-Diclorobenzeno 0,1-16
1,1,1-Triclorobenzeno 0,1-3810
Tricloroetileno 0,7 -750
Tetracloroetileno 0,1-250
Compostos Fenolicos (pg/L)
Fenol 1-1200
Cresois 1-2100
Outros (pg/L)
Dietilftalato 10 - 660
Di-n-butilftalato 5-15

Tetrahidrofurano 9-430
Tri-n-butilfosfato 1,2 - 360

Fonte: CHRISTENSEN et al., 2001
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3.4.2. Classificacdo do lixiviado de Aterro Sanitario

O lixiviado produzido nos diferentes aterros experimenta significativas variagdes na sua
composicao em funcdo da idade do aterro, relacionado ao estado de degradacéo dos residuos
aterrados, pelo qual é considerado o pardmetro de classificagdo mais aceito para os lixiviados
(CALLI et al., 2005; CHRISTENSEN et al, 1998; BRAIG et al., 1999; HARMSEN et al.,
1983; KJELDSEN et al.,, 2002; KLIMIUK e KULIKOWSKA, 2006; RENOU, 2008;
TENGRUI et al., 2007).

O lixiviado, em funcdo dos valores de pH e das razdes DBO/DQO e DQO/COT, pode ser
classificado como novo (jovem), intermedidrio e estabilizado (velho, maduro). Quanto
maiores os valores das razbes DBO/DQO e DQO/COT, maior é a quantidade de bactérias
aerobias e facultativas, o que € observado em aterros recentes. Na Tabela 3.7 pode ser
observada a classificacdo dos lixiviados relacionados a idade do aterro, deixando evidente a
grande variacdo da composicdo do lixiviado devido as fases de estabilizacdo da matéria
organica presente nos residuos solidos (BARLAZ et al., 2002; BRAIG et al., 1999; CALLI et
al., 2004; FADEL et al., 2002; FAN et al., 2006; LOPEZ, 2005; SPAGNI; 2009)

Tabela 3.7. Classifica¢des dos lixiviados relacionados a idade do aterro

Caracteristicas Novo Intermediario Velho
Idade (anos) <5 5-10 >10

pH 6,5 6,5-7,5 >7,5

DQO (mg/L) > 10000 4000 — 10000 <4000

DBO/DQO >0,3 0,1-0,3 <0,1
80% acidos 5-30% AGV + < . .

A e e . Acidos humicos e
Compostos Organicos  graxos volateis acidos himicos e falvicos
(AGV) falvicos

Metais Pesados Baixo-meédio Baixa
Biodegradabilidade Alta Média Baixa

Fonte: RENOU et al., 2008

Lixiviados recentes ou novos (fase I11) apresentam valores de DQO, DBO e COT altos, ja que
predominam compostos organicos simples e de alta solubilidade, principalmente acidos

graxos volateis, os quais favorecem a solubilizacdo de materiais inorganicos. Desta forma, em
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lixiviados novos, podem ser detectadas maiores concentragcbes dos materiais inorganicos,
ferro, manganés, zinco, calcio e magnésio. O meio &cido também favorece o aparecimento de
maus odores, com a liberacdo de géas sulfidrico, amdnia e outros gases. Ja um lixiviado antigo
apresenta valor de pH, comumente, na faixa entre 6,5 e 7,5 e baixa relagdo DBO/DQO, o que
sugere um lixiviado com baixas concentracfes de acidos graxos e quantidades relativamente
altas de combinagdes entre acidos humicos e fulvicos (AKERMAN, 2005; CHRISTENSEN et
al., 2001; D’ALMEIDA e VILHENA, 2000; LOPEZ, 2005; MARANON et al., 2008;
SILVA, 2002).

E importante ressaltar que a maior parte do nitrogénio presente no lixiviado bruto esta na
forma amoniacal. AKERMAN (2005) relata que a concentracdo do nitrogénio no lixiviado
ndo é particularmente dependente da fase de degradacdo em que o residuo solido esta
submetido. Nas fases de formacdo de &cidos simples e metanogénica, a maioria dos lixiviados
de aterros sanitarios contém elevadas concentragdes de nitrogénio, principalmente na forma
de ion amdnio. Na Tabela 3.8 pode ser observada a evolucéo de algumas variaveis em fungéo
da fase de decomposigéo dos residuos depositados.

Tabela 3.8. Evolucao das variaveis em funcéo da fase de decomposicéo dos residuos
depositados nas células de aterros sanitarios

Parametro Fase Acetogénica Fase Metanogénica
Faixa Media Faixa Média

pH 45-75 6,1 75-9,0 8,0
DBO 4 - 40000 13000 20 - 550 180
DQO 60 - 60000 22000 500 - 4500 3000
DBO/DQO - 0,58 - 0,06
Sulfato 70 - 1750 500 10 - 420 80
Calcio 10 - 2500 1200 20 - 600 60
Magnésio 50 - 1150 470 40 - 350 180
Ferro 20 - 2100 780 3-250 15
Manganés 0,3-65 25 0,03-15 0,7
Zinco 0,1-120 5,0 0,03 -4 0,6

Valores em (mg/L), exceto pH e DBO/DQO
Fonte: KIELDSEN et al., 2002
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3.5. Tratamento de lixiviado de aterro sanitario

O tratamento de lixiviados de aterro tem recebido uma significativa atencdo nos dltimos anos,
visando principalmente a reducdo das concentracfes de matéria orgéanica e de nitrogénio
amoniacal, pois normalmente sdo esses 0S seus constituintes que se apresentam mais
concentrados e tém sido identificados por diversos pesquisadores como 0s que podem causar
maiores efeitos adversos. O maior problema reside em que vem sendo empregados nos
projetos de sistemas de tratamento de lixiviados parametros de esgoto doméstico, muito
embora se saiba que estes apresentam caracteristicas distintas. Como consequéncia, as
estacOes de tratamento tém sua capacidade subestimada e de baixa eficiéncia. Hoje em dia a
tendéncia é instalar sistemas de tratamento no local onde o processo € desenvolvido e
adaptado para tratar o lixiviado de forma eficiente (AHN et al., 2002; BARLA et al., 2002;
CHIANG et al., 2001; KARADAG et al., 2007; LIN AND CHANG, 2000; LOPEZ, 2005;
PARK et al., 2001; UYGUR e KARGI, 2004; WICHITSATHIAN et al., 2007).

Séo aplicados tratamentos biologicos e fisico-quimicos, tais como: sistemas de degradacao
aerobios (lodos ativados, biodiscos, lagoas) e anaerdbios, oxidacdo quimica, precipitacdo
quimica, coagulacdo-floculacdo, adsorcdo em carvéo ativado e processos fundamentados no
uso de membranas. Entretanto, deve ser considerada a combinacdo de tecnologias em
unidades de varios estagios no tratamento de efluentes cuja composicdo varia ao longo dos
anos como no caso de lixiviados de aterro sanitario (AMOKRANE et al., 1997, OZTURK et
al., 2003; QASIM e CHIANG, 1994; WANG et al., 2002; WISZNIOWSKI et al., 2006).
Embora durante a pesquisa tenha se estudado a aplicabilidade dos processos de nitritacéo e
desnitritacdo bioldgica e fisico-quimicos de coagulacdo, floculacéo e adsorcao, devido a falta
de literatura nacional, foi elaborada uma revisdo que mostra um panorama geral das

tecnologias usadas no tratamento de lixiviados de aterro sanitario.

3.5.1. Sistemas de tratamento fundamentados em métodos fisicos e fisico-quimicos

O tratamento de lixiviados de aterro sanitario por processos fisico-quimicos é comum devido

as limitacGes impostas pelas caracteristicas deste tipo de agua residuaria, em particular de
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lixiviados estabilizados, com elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal e matéria
orgénica biorefrataria. Podem ser aplicados como pré-tratamento para aumentar a eficiéncia
do tratamento bioldgico, ou como pos-tratamento, para a remocao de compostos refratarios,
(como &cidos humicos - AH e &cidos fulvicos — AF), cor e s6lidos em suspensdo (TATSI, et
al., 2003; WISZNIOWSKI, et al., 2006).

Entretanto, a aplicacdo deste tipo de processo pode promover a eliminagcdo de outros
poluentes, dependendo do tipo de tecnologia aplicada. Em termos de remocéo de nitrogénio
amoniacal, pode ser por adsor¢do em carvdo ativado (ABDUL AZIZ et al., 2004); filtragdo
por membranas (DI PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003), precipitacdo quimica (Li et
al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; ZHANG et al., 2009), arraste da amonia (CHEUNG et al.,
1997; MARTTINEN et al., 2002; OZTURK et al., 2003; CALLI et al., 2005), coagulacéo-
floculagdo, oxidacdo, evaporagdo, processos oxidativos avancados, entre outros (AZIZ et al.
2007; OZTURK et al., 2003; RENOU et al., 2008; WISZNIOWSKI et al. 2006).

3.5.1.1. Coagulacéo — Floculagéo - Sedimentacao

A técnica de tratamento fisico-quimico por coagulacdo-floculacdo-sedimentacdo, amplamente
utilizada em sistemas de abastecimento de agua e no tratamento de efluentes urbanos e
industriais, também tem sido estudada como alternativa para o tratamento de lixiviado de
aterros sanitarios. As particulas coloidais, substancias hiumicas e microrganismos em geral
apresentam carga negativa na dgua. Quando duas particulas coloidais se aproximam, devido
ao movimento browniano que as mantém em constante movimento, atua sobre elas forcas de
atracdo (Forcas de Van der Waals) e forcas de repulsdo (devido a forca eletrostatica ou da
dupla camada elétrica), impedindo a agregacao entre as particulas e a consequente formacao
de flocos. Entretanto, lixiviados de aterro, devido as elevadas dosagens requeridas de produto
quimico, formam precipitados de 6xidos de ferro ou aluminio, onde a matéria organica e
metais sdo adsorvidos. Esses fendmenos serdo explicados nos itens 3.5.1.2 e 3.5.1.4 (DI
BERNARDO e DANTAS, 2005; FELICI, 2010).

A adicdo de agentes ao lixiviado, seguida de mistura e separacdo de fases, pode ser

empregado como pré-tratamento de processos de osmose reversa ou biolégicos ou como
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polimento final do tratamento bioldgico. A acdo dos reagentes pode resultar em remocéao de
solidos em suspensdo, metais pesados e matéria orgénica recalcitrante, sendo comumente
usados como coagulantes: sulfato de aluminio, cloreto férrico, hidroxido de sédio e polimeros.
Vaérios estudos tém relatado a eficiéncia do processo na remo¢do de AH de lixiviados
estabilizados, apresentando resultados interessantes ao variar o tipo de coagulante, faixa de
pH e condigdes de mistura (gradientes e tempo de detencéo). Os valores de remocdo de AH
chegam a 85%, sendo mais eficiente o uso de sais de ferro que os de aluminio.

Tabela 3.9. Tratamento de lixiviados através do processo de coagulacdo - floculacdo
Concentracéo inicial no lixiviado  Remogéo

0
Referencia D(cig:g:rLa?;I/_) (mg/L)DB o (%0)
DQO DBO DQO pH DQO
AMOKRANE et al. FeCls-2,0 4.5-
(1997) Aly(S04)3-0.9 4100 200 0,05 5.0 55
DIAMADOPOULOS FeCl5-0,8
(1994) Aly(S04)5-0,4 5690 2215 0,10 4.8 56
FeCls-1.5 5350 1050 0,20 10,0 80
TATSI et al. (2003) Aly(SO4)s-15 5350 1050 0,20 10,0 38
KARGI et al. (2003) Ca(OH),-2,0 7000 - - 12,0 86
LI et al. (2009) FeSO,-7H,0-0,8 640 30 - 7,0 63
LABANOWSKI et
al. (2010) FeCls-0,5 380 70 0,18 7,2 70

E importante destacar que a eficiéncia depende de um nimero de fatores como natureza e
dose do coagulante, ajuste do pH, idade do lixiviado e uso do processo como etapa de pré ou
pos-tratamento. Sinteses de alguns trabalhos sdo reportados na Tabela 3.9 e revelam
claramente que os sais de ferro sdo mais eficientes que os de aluminio, resultando em reducéo
de até 50% da DQO, enquanto que os valores correspondentes no caso do aluminio ou cal
foram moderados (entre 10 e 40%). A combinacdo de coagulantes ou adicdo de floculantes
em conjunto com coagulantes podem aumentar a velocidade de sedimentacdo e o desempenho

do processo. No entanto, apresentam como desvantagem o elevado volume de lodo produzido,
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além do possivel aumento na concentracdo de aluminio ou ferro na fase liquida que pode
contribuir com o aumento da toxicidade (AMOKRANE et al., 1997; KURNIAWAN et al.,
2006; LOIZIDOU et al., 1992; LABANOWSKI et al., 2010; L1 et al., 2009; RENOU et al.,
2008; SILVA et al., 2004).

3.5.1.2. Precipitacdo quimica

Devido a sua efetividade, a simplicidade do processo e baixo custo do equipamento
empregado, a precipitagdo quimica tem sido utilizada como pré-tratamento de lixiviados,
visando principalmente a remocdo de compostos organicos recalcitrantes, nitrogénio
amoniacal e metais pesados. Esse método envolve a adicdo de produtos quimicos que
promovem a remocao de substancias em suspensdo, transformando as na fase solida insoluvel
(LIetal, 1999; ALTINHAS et al., 2002; METCALF e EDDY, 2003, OZTUK et al., 2003).

De acordo com KURNIAWAN et al., (2006), o0 método de precipitacdo quimica usualmente
utiliza como reagentes: fosfato de amoénio e magnesio, também conhecido como PAM, e
hidroxido de calcio ou cal hidratada, dependendo do alvo de remocdo. A precipitacdo da
amonia na forma de fosfato de aménio e magnésio hexahidratado (PAM) consiste em
promover a reacdo do cation amdnio, presente no lixiviado, com os ions fosfato e magnésio

em proporc¢des equimolares, gerando a formacdo de um solido (Equacéo 3.1).

3.1)

O PAM é um cristal branco, com estrutura cristalina ortorrombica e de baixa solubilidade
(0,0023 ¢/100 g.H.0). Sua precipitacdo é controlada pelo pH, condicGes de supersaturacéo,
temperatura, além da presenca de impurezas no meio, como ions célcio. Por conter nitrogénio
e fosforo em proporgdes estequiometricamente definidas, apresenta valor como fertilizante,
uma vez que a demanda global por nutrientes agricolas nitrogenados esta em constante
crescimento (CALLI, 2005; KIM et a.l, 2007; LI et al., 1999; ULUDAG-DEMIRER et a.l,
2005).



24

Dentre as vantagens de aplicacdo desse processo, destacam-se a alta capacidade de remocéo e
a simplicidade operacional, podendo ainda ser empregado na remogdo de metais pesados e
matéria orgénica recalcitrante (KURNIAWAN et al., 2006). Resultados apresentados por LIX
et al., (1999) apds estudos realizados com lixiviado proveniente do aterro de Went (Hong
Kong) mostram eficiéncia de remogdo de 98% da concentracdo de nitrogénio amoniacal apds
15 minutos de reacédo, usando os reagentes na propor¢do molar de 1:1:1 e pH final de 9,0. No
entanto, o maior obstaculo para difusdo desta técnica é o alto consumo dos sais responsaveis
pelo fornecimento dos ions fosfato e magnésio, o que acarreta em um alto custo operacional.

Outra possibilidade é o emprego da cal: 6xido de célcio (CaO), hidroxido de célcio (Ca(OH),)
e a cal dolomitica. No tratamento de efluentes, o hidroxido de calcio é usado principalmente
para a correcdo de pH como agente precipitante para matéria organica, fosfatos, metais tracos
e como coagulante para remocao de materiais coloidais. A cal hidratada & o nome genérico de
todas as formas de hidratos; a hidratada propriamente dita se apresenta como p0 Seco, pouco
soluvel em agua a temperatura de 25°C, com 17 a 19% de &gua combinada (quando
dolomitica normal) e 24 a 27% de agua combinada quando célcica (LI et al., 2001;
KURNIAWAN et al., 2006; REBELATTO, 2006; SEMERJIAN e AYOUB, 2003). A
Equacdo 3.2 apresenta 0 mecanismo de remocdo do metal pela precipitacdo quimica, onde
M?* e OH" representam os fons metalicos dissolvidos e 0 agente precipitante, respectivamente,

enquanto M(OH); é o insoluvel hidréxido metalico.

(3.2)

O hidroxido de célcio pode ser usado tanto na forma de suspenséo quanto em solucdo. Alguns
autores utilizaram este no tratamento priméario de lixiviados estabilizados provenientes de
diferentes aterros (CECEN e GURSOY, 2000; GIORDANO, 2003; RENOU et al., 2008). A
concentracdo de hidréxido de célcio, a velocidade de agitacdo, o tempo de agitacdo e a
sedimentacdo sdo bastante variados e tais parametros sdo adotados em funcdo do volume e
caracteristicas do efluente a ser tratado (SANTANA-SILVA, 2008).

As principais vantagens da aplicacdo de hidroxido de célcio na precipitacdo quimica incluem:
a disponibilidade do reagente, o baixo custo e simplicidade do método. O pré-tratamento com

hidréxido de calcio é mais barato do que a aplicacdo de outros produtos quimicos, tais como
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sulfato de aluminio, cloreto férrico, sulfato de magnésio, entre outros. Para o tratamento de
lixiviado, a precipitagdo apresenta algumas desvantagens, como aumento do pH e dureza do
efluente, geracdo de lodo e consequente aumento no custo de disposicdo deste Gltimo. A
Tabela 3.10 resume alguns resultados obtidos no tratamento de lixiviados de aterro por
precipitacdo quimica (KURNIAWAN et al., 2006; SEMERJIAN e AYOUB, 2003; TATSI et

al., 2003).

Tabela 3.10. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario aplicando precipitacdo quimica

Referencia (51(93/8) DBO/DQO pH pr(;j‘(‘:?Sir']c;en te Re?;/g;; a0
E;g;g; 7511 0,19 322 NabROZH20) oo AN
(Mg:NH4:PO, = 1:1:1)

LIeZHAO g5 1047 i 7,99-8,52 +£iﬂ36%gﬁ20) 8
(2001) (Mg:NH4:PO, = 1:1:1) N-NH,
Oj.-r(ggog)et 3550%%%- 0.5-0,6 56-7,0 (Mg:NI—?:rg(\in 1:1:1) 930N|?h?l-?4+
CA(thE)S o ara00 06 90 (MgNHPOL = 11:) 923N[-)|\?|34+
K'(g"ogg)""' 1300-1800 i 720870 gN::r;‘c’)':i 111) N_m;
RE;JOSJ[??I. 221-440 i 2.0 (Mg:NI—?::rIlDJ\C/)ijaz 1:1:1) N-E?—h*
BA(Iz(go%t)aL 1585 0,07 8,20 Ca(OH), 27 DQO

o ory 20 015 B8 (RO e

3.5.1.3. Arraste com ar (stripping)

O processo de stripping € empregado na remocdo de NH3-N de lixiviado de aterro sanitario,
onde elevados niveis de nitrogénio amoniacal sdo normalmente encontrados, para o qual é
necessario elevar o pH do meio, de modo que favoreca a tranformacdo do ion aménio em
amonia livre. Consiste basicamente em retirar 0s componentes mais volateis de uma mistura
liguida por meio de um géas que se faz passar pelo liquido e que entra em contato direto com

ele. O principio do método é a transferéncia de fases de um meio liquido para um gasoso. E



26

de aplicacdo generalizada na industria quimica, na industria do petréleo, petroguimica,
alimenticia e em equipamentos de controle de poluicdo (CALLI et al., 2005; KURNIAWAN,
2006; KURNIAWAN et al., 2006; MARTTINEN et al., 2002; UYGAR e KARGI, 2004).

O processo considera que nas aguas residuarias, o ion aménio se encontra em equilibrio com a

amonia, conforme apresentado na reacgdo 3.3.

(3.3)

Para aguas residuarias com pH superior a 7, o equilibrio da Equacdo 3.3 se desloca para a
esquerda e o fon amdnio (NH,") se converte em gas aménia. O deslocamento do equilibrio da
reacdo da direita para a esquerda, depende do pH e portanto, quanto mais elevado for este,
maior sera o percentual de aménia. No caso de lixiviados de aterro sanitario, 0s requerimentos
para 0 acréscimo do pH dependera do tipo de lixiviado, por exemplo, cerca de 0,5
Kg.alcalinizante/m® podem ser requeridos no processo de stripping para lixiviados em fase
metanogénica, enquanto que até 6 Kg.alcalinizante/m® para lixiviados em face acetogénica
(KURNIAWAN, 2006; KURNIAWAN et al., 2006; RENOU et al., 2008).

O processo € uma reacdo de primeira ordem, o que significa que a taxa de transferéncia de
massa de liquido para gas depende da concentracdo inicial de amoniaco. Normalmente, €
realizado em torres, onde a razdo entre as quantidades de ar e de lixiviado afeta o desempenho
do tratamento. Portanto, quanto maior a proporcdo, mais eficiente o processo. O efluente
tratado geralmente requer ser neutralizado com acido antes da descarga. A quantificacdo
percentual das fracdes do ion aménio e do gas amdnia presente nas aguas residuarias pode ser
determinada aplicando-se a equacdo 3.4 (CHEUNG et al.,1997; EPA, 2000; KARGI e
PAMUKOGLU, 2004; MARTTINEN et al., 2002; Pl et al., 2009).

(3.4)

Trabalhando-se com as constantes de dissociacdo da base e da agua, a Equacao 3.4 podera ser

representada pela Equacéo 3.5.

S (3.5)
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Onde:

Kb: constante de dissociagéo.
Kw: constante de ionizagéo.
NH3: gas amdnia (%).

[H]: concentracéo de hidrogénio.

Como mostra a Tabela 3.11, estudos atestam remocdo de aproximadamente 95% da
concentragdo de aménia presente no lixiviado, utilizando-se a técnica de stripping em meio
alcalino. Quando empregado para remocdo de amonia, apresenta diversas dificuldades para
ser utilizado: elevado custo de operacdo (devido ao alto consumo de energia elétrica),
liberacdo de amdnia para a atmosfera e, em casos onde a cal é utilizada para aumentar o pH,
entupimento de tubulagbes pela formacdo de carbonato de calcio. Embora este tipo de
tratamento esteja entre os métodos fisico-quimicos mais citados na literatura, este tipo de
processo s deveria ser utilizado com o adequado tratamento do NHs liberado (COTMAN et
al., 2010; EPA, 2000).

Tabela 3.11. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario aplicando arraste com ar

Referencia Agente quimico Dosagem  N-NHjs inicial H Remocao
para ajuste do pH (g/L) (mg/L) P (%)
DIAMADOPOULO
(1994) Ca(OH), 3,1 2215 11,5 95
CHEUNG et al.,
(2007) Ca(OH), 10 500 11,0 90
MARTTINEN et al.,
(2002) Ca(OH), - 220 11,0 89
OZTURK et al.
(2003) Ca(OH), 8,0 1025 11,0 85
CALLI et al. (2005) Ca(OH), 11,0 3260 11,0 94
Pl et al., (2009) Ca(OH)2 - 1869 11,0 89
COTMAN et al.
(2010) NaOH - 1445 11,0 96

GUO et al., (2010) Ca(OH), - 1375 11,0 97
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3.5.1.4. Adsorcéao

O fendmeno da adsorcdo é conhecido desde o século XVIII, quando se observou que certa
espécie de carvao retinha em seus poros grandes quantidades de vapor d’agua, o qual era
liberado quando submetido ao aquecimento. Nas Ultimas décadas, com o avanco das
pesquisas e do conhecimento na area, bem como o acentuado desenvolvimento registrado na
petroquimica, a adsor¢do passou a ser utilizada como uma operacao unitaria importante dentro
da engenharia quimica. Atualmente, a adsorcdo é aplicada em processos de purificacdo e
separacgdo, apresentando-se como uma alternativa importante e economicamente viavel em
muitos casos. E um fendmeno de superficie no qual ocorre transferéncia de massa de um
composto da fase liquida para a sélida, permanecendo ligado por interacdes fisicas ou
quimicas, podendo ser reversivel ou irreversivel e esta relacionado a area disponivel do
adsorvente, ao pH, a temperatura, a intensidade iénica e a natureza quimica do adsorvente e
do adsorvato (CENDOFANT], 2005; COELHO e VAZZOLER, 2005; GOLIN, 2002; MAIA,
2012). O processo ocorre em trés etapas:

1. Macrotransporte: Movimento das particulas da solucao até a interface do meio adsorvente
atraveés da conveccédo e difuséo.

2. Microtransporte: Difusdo do material organico nos sitios de adsor¢cdo nos microporos e
submicroporos do adsorvente.

3. Sorcdo: fixacdo das particulas soltveis aos sitios do adsorvente por forcas fracas (adsor¢édo
fisica) ou fortes (adsorcéo quimica).

Desta forma, a adsorcdo esta intimamente ligada a tensdo superficial das solucbes e a
intensidade deste fendmeno depende da temperatura, da natureza e da concentracdo da
substancia adsorvida (o adsorvato), da natureza e estado de agregacdo do adsorvente (o sélido
finamente dividido) e do fluido em contato com o adsorvente (o0 adsortivo); além das
caracteristicas da fase liquida, como pH, viscosidade e temperatura. A capacidade adsorvente
depende da distribuicdo e volume de poros e também da superficie. Estes sdo importantes para
controlar o acesso do adsorvato para a superficie interna de um adsorvente (CRISPIM, 2009;
FOO e HAMEED, 2009; HAGHSERESHT et al., 2002; MAIA, 2012).

Classificam-se os fendmenos adsortivos quanto as forcas responsaveis, em dois tipos:
adsorcdo quimica e adsorcdo fisica. Na primeira ou quimiosor¢do, ocorre efetiva troca de

elétrons entre o solido e a molécula adsorvida, ocasionando as seguintes caracteristicas:
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formacdo de uma Unica camada sobre a superficie solida, irreversibilidade e liberacdo de uma
quantidade de energia consideravel (da ordem de uma reagdo quimica). Por este motivo, este
tipo de adsorcdo é favorecido por uma diminuicdo de temperatura e também por um aumento
de pressdo. A catalise heterogénea geralmente envolve adsor¢do quimica dos reagentes. No
caso da adsorcdo fisica ou fisiosor¢do, o fenbmeno é reversivel e observa-se normalmente, a
deposicdo de mais de uma camada de adsorvato sobre a superficie adsorvente. As forcas
atuantes na adsorcéo fisica sdo idénticas as de coesdo, as de Van der Waals, que operam em
estados liquido, s6lido e gasoso, onde a natureza do adsorvente ndo é alterada. As energias
liberadas sdo relativamente baixas e se atinge rapidamente o equilibrio (CAVALCANTE JR.,
1998; FOO e HAMEED, 2009; GOTVAJN et al., 2009; MAIA, 2012; NOOTEN et al., 2008).
Devido & grande &rea de superficie (500-1500 m%/g), a adsorcdo por meio do emprego de
carvao ativado granular (CAG) e carvédo ativado em po (CAP) vém sendo empregada na
remocédo de poluentes organicos e inorganicos dos lixiviados, integrado como um estagio aos
tratamentos fisicos, quimicos e biologicos ou simultaneamente no processo bioldgico,
registrando uma remocdo de DQO e nitrogénio amoniacal entre 50 a 70%. Outros materiais
adsorventes estdo sendo testados para melhorar o desempenho do tratamento como é o caso
de zeolitas e da alumina ativada. Na Tabela 3.12, podem-se observar os resultados da
aplicacdo deste processo no tratamento de lixiviados (AMOKRANE et al., 1997; FOO e
HAMEED, 2009; GEENENS et al., 2001; KARGI e PAMUKOGLU, 2003; KURNIAWAN
et al., 2006; LOUKIDOU e ZOUBOULIS, 2001; RENOU, 2008; WISZNIOWSKI et al.,
2006).

Tabela 3.12. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario aplicando processos de adsor¢do

e, DRl e
DIAMADOPOULO (1994) CAP 5690 95
IMAI et al., (1995) CAG 221 93
MORAWE et al., (1995) CAG 879-940 91
FETTIG et al., (1996) CAG 640 90
IMAI et al., (1998) CAP 108 89
WELANDER et al., (1998) CAP 800-2000 96

ZAMORA et al., (2000) CAG 940 91
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Cont. Tabela 3.12. Tratamento de lixiviados de aterro sanitério aplicando processos de

adsorcao
o R

HEAVY (2003) CAP 625 69
KARGI e PAMUKOGLU (2003) CAP 9500 38
AZIZ et al., (2004) CAP 1533-2580 90
CECEN e AKTAS (2004) CAP 10750-18420 65
KARGI e PAMUKOGLU (2004) CAP 7000 90
RODRIGUEZ et al., (2004) CAG 716-1765 85

AGHAMOHAMMADI et al.
(2007) CAP >10000 49
SONG et al. (2009) CAG 4000-10000 25

Os dados de equilibrio num processo de adsorcdo sdo, em geral, apresentados na forma de
isotermas, ou seja, informacdes da quantidade no adsorvente em funcdo da concentracdo do
deste no equilibrio. A forma das isotermas € a primeira ferramenta experimental para
conhecer o tipo de interacdo entre o adsorvato e o adsorvente. Os estudos de adsorcdo em
condicdes estaticas complementam-se com estudos de cinética de adsorcédo para determinar a
resisténcia a transferéncia de massa e o coeficiente efetivo da difusdo, assim como estudos de
adsorcdo em coluna (CASTILLA, 2004; ROOSTEI e TEZEL, 2003).

A Figura 3.2 mostra a classificagdo das isotermas em cinco diferentes tipos, que associam a

sua forma as dimensdes dos poros.

1|||IIII.'|-:!.*:

0 1/0 1/0 10 1/0 1.0
P /P,

Figura 3.2. Classificacdo dos diferentes tipos de isoterma de adsor¢éo
Fonte: MAIA (2012)
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A seguir estdo detalhados os cinco tipos de isotermas supracitados:

Tipo I: caracteriza solidos com microporosidade, havendo formacao de uma Unica camada de
moléculas adsorvidas na superficie do adsorvente.

Tipos Il e 1V: ocorrem em sélidos ndo porosos ou com poros no intervalo entre Mesoporos e
Macroporos. Caracterizam a progressao da adsor¢do de monocamada para multicamada.
Tipos Il e V: em sistemas onde as interacBes entre as moléculas de adsorvato forem
intensas, maiores que com o proprio sélido.

Para CASTILLA (2004), existem cinco diferentes tipos de isotermas, das quais as mais
comumente encontradas a partir das solu¢fes aquosas em materiais carbonosos estdo descritos
na Figura 3.3.

Dentre os modelos matematicos das isotermas usadas em sistemas liquidos, as principais sdo:
Isoterma de Langmuir e Isoterma de Freundlich. O modelo proposto por Langmuir assume
adsorcdo em monocamada sobre a superficie do adsorvente. E derivada a partir das seguintes
consideragOes teoricas, assumindo que: as superficies séo homogéneas; todos os sitios ativos
tém igual afinidade pelo adsorvato; todas as moléculas sdo adsorvidas sobre um nimero fixo e
bem definido de sitios; cada sitio pode ser ocupado por apenas uma molécula; a energia de
adsorcdo é equivalente para todos os sitios; quando uma molécula encontra-se adsorvida, ndo
ha interacGes desta com as adsorvidas em sitios vizinhos; um namero limitado de sitios do
adsorvente é ocupado pelo soluto. A isoterma de adsorcdo de Langmuir é definida pelas

seguintes expressdes (Equacdes 3.6 e 3.7):

3

q:| Linear 9= | L - Langmuir 9| F -Freundlich

Ce Ce Ce

9| H - Alta Afinidade 9| s .Sigmoidal

o

Ce Ce

Figura 3.3. Isotermas de adsor¢do mais comuns encontradas a partir de solugdes aquosas em
materiais carbonosos. Fonte: CASTILLA (2004).
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(3.6)

_ (3.7

Onde:

ge: Massa do adsorvato adsorvida por unidade de massa do adsorvente (mg/g)

Ce: Concentragdo, no equilibrio, do adsorvato em solugéo (mg/L)

Qmax: Constante empirica que indica a capacidade de adsor¢do na monocamada (mg/g)
b: Constante relacionada a energia livre de adsorcéo.

O modelo empirico de Freundlich (1962) é usada para diversas combinacdes de adsorvato-
adsorvente, sendo que apresentam bons resultados em superficies heterogéneas como 0s
carvOes ativados. Além de descrever com muita precisdo os dados de ensaios de adsorcao,
descreve também o equilibrio em superficies heterogéneas (AGHAMOHAMMADI et al.,
2007; AZIZ et al., 2011; BORGES e FREITAS, 2009 DINESH e PITTMAN, 2006), ndo
assumindo a adsor¢do em monocamada. A expressdo proposta por Freundlich, é a (3.8) ou na

forma logaritmica (3.9):

(3.8)

- (3.9)

Sendo:

ge: Quantidade do adsorvato por unidade de adsorvente (mg/g ou mol/g)

Ce: Concentracdo do adsorvato no equilibrio (mg/L ou mol/L)

Kad e n: Coeficientes a serem determinados empiricamente. Kad estd relacionado a
capacidade de adsorcdo do adsorvato pelo adsorvente, enquanto n depende das caracteristicas

da adsorcao.
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3.5.1.5. Oxidacao quimica

Aplicado no tratamento de &guas residuérias contendo substancias solUveis de dificil
biodegradacdo e/ou toxicas, sendo usados comumente oxidantes como o o0zdnio e
permanganato de potassio no tratamento de lixiviados, resultando em remocdo da DQO em
torno de 20-50% (ABDULHUSSAIN et al., 2009).

Processos oxidativos avancados (POA) tém sido propostos nos ultimos anos como uma
alternativa eficaz na mineralizacdo dos compostos organicos recalcitrantes do lixiviado. O

processo POA envolve a geracdo de espécies transitorias de elevado poder oxidante, dentre as

quais se destaca o radical hidroxila (.OH). Este radical apresenta alto poder oxidante e baixa
seletividade, possibilitando a transformacg@o de um grande nimero de contaminantes toxicos,
em tempos relativamente curtos. A maior parte dos POA’s a exce¢do da ozonizagdo. (O3)
emprega combinacdes de oxidantes fortes (por exemplo: O; e H,0O,) ou irradiagdo (por
exemplo: radiacdo ultravioleta (UV), ultrasom) e catalisadores. A elevada eficiéncia destes
processos pode ser atribuida a fatores termodinamicos e cinéticos, favorecidos pela elevada
velocidade das reacdes radicalares (ABDULHUSSAIN et al., 2009; KUNZ e PERALTA-
ZAMORA, 2002; MALATO et al., 2002;).

A oxidacdo de compostos organicos (representados por RH, RX e PhX) pelo radical hidroxila
ocorre segundo trés mecanismos basicos: abstracdo de protons, transferéncia de elétrons e

adicdo radicalar (Equacdes 3.10, 3.11 e 3.12), respectivamente:

(3.10)
(3.11)
(3.12)

A literatura apresenta um grande namero de processos que pode ser utilizado para geracdo in
situ de radical hidroxila e a Tabela 3.13 indica os processos que envolvem o uso de 0zénio,
peréxido de hidrogénio/radiacdo ultravioleta, semicondutores e reagente de Fenton
(ABDULHUSSAIN et al., 2009).
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Tabela 3.13. Sistemas mais explorados para a producédo de radical hidroxila

Sistemas Homogéneos Sistemas Heterogéneos
Com irradiacéo Sem irradiagédo Com irradiagao Sem irradiagéo
Og/UV Og/OH_ SC/Oz/UV
H,0,/UV Os/ H,0, Eletro-Fenton
+ + Sc/ HzOz/UV
H202/Fe /UV(V|S) HzOz/ Fe

Sc: semicondutor (ZnO, TiO,, por exemplo)
Fonte: ABDULHUSSAIN et al., 2009

Dentre as principais vantagens associadas ao uso de tecnologias fundamentadas em processos
oxidativos avangados estas:

1. Introduzem importantes modificacdes quimicas no substrato, as vezes induzindo a sua
completa mineralizagéo.

2. A inespecificidade dos processos oxidativos avancados viabiliza a degradacdo de
substratos de diferente natureza quimica (degradacdo de contaminantes refratarios e toxicos,
cujo tratamento bioldgico pode ser viabilizado por oxidagdo avangada parcial).

3. Podem ser aplicados para reduzir a concentracdo de compostos formados em etapas de pré-
tratamento (Por exemplo, aromaticos halogenados formados durante desinfeccédo
convencional).

4. S&o aplicaveis no tratamento de contaminantes em concentracdo muito baixa.

Vérios pesquisadores tém aplicado POA’s no tratamento de lixiviado de aterro sanitario:
BIGOT et al., (1997) e STEENSEN (1997) conseguiram uma reducdo na DQO de 50%
empregando a ozonizagdo como tratamento de polimento ap0s processos bioldgicos. Outras
pesquisas mostram que a eficiéncia da ozonizacdo no tratamento de lixiviados estabilizados é
moderada, com reducdo da matéria organica em 30% ap0s 1h (RIVAS et al., 2003); entretanto
a eficiéncia do processo pode melhorar combinando oxidante: H,O,/O3 e H,O2/UV. WABLE
et al., 1993 e BIGOT et al., (1997) relataram eficiéncias de remocao da matéria organica de
90% empregando H202/0s;. Com o processo H202/UV foi observado acréscimo na relagédo
DBO/DQO de 0,1 a 0,45; quando é aplicada apos tratamento bioldgico do lixiviado a remocéo
na DQO pode atingir 85%. J& com processos Fenton e Foto-Fenton, a eficiéncia na reducdo da
DQO pode diminuir a 45-75% e 70-78% respectivamente (STEENSEN, 1997). Algumas
pesquisas relatam a aplicacdo de tratamentos fotocataliticos ou com irradiacdo em escala de

bancada na degradacao de substancias humicas em lixiviados de aterro sanitario (BAE et al.,
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1999). A Tabela 3.14 resume os resultados de diversos trabalhos sobre a aplicacdo de POA"s
no tratamento de lixiviados de aterro.

No entanto, existem condi¢des e inconvenientes para a aplicacdo do tratamento com POA,
entre as quais se destacam: custos elevados, principalmente devido ao consumo de energia;
além disso, para completar a degradacdo dos poluentes (mineralizacdo) sdo requeridas doses
elevadas de oxidante, tornando o processo economicamente dispendioso; também deve ser
considerada a possivel formacdo de subprodutos de reacdo, que em alguns casos podem
aumentar a toxicidade do lixiviado (ABDULHUSSAIN et al., 2009; LOPEZ et al., 2005;
SILVA et al., 2004; WANG et al., 2006).
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Cont. Tabela 3.14. Aplicagéo de processos oxidativos avangados no tratamento de lixiviados
de aterro sanitario

DQO
Referencia inicial Remogc&o (%) Os/DQO — H0:/03 (W)
(mg/L) (9/9) (9/9)
Ozonizagéo
ABU AMR e ABDUL
AZIZ (2012) 2180 15 15
01/H>0,
WABLE et al. (1993) 2000 95 3,50 0,40
BIGOT et al. (1994) 2000 92 3,30 0,40
SCHULTE et al. (1995) 600 97 2,50% 1,00
GEENENS et al. (1999) 1360 93 1,50 0,30
HAAPEA et al. (2002) 480 40 0,05-0,50 0,25-1,00
WU et al, (2004) 6500 90 1,20* 1,00
WANG et al. (2006) 1000 65 3,70* 0,63
TIZAOUI et al. (2007) 5230 9 0,50 1,00
0s/UV
BIGOT et al. (1994) 2300 50 1 15
1280 54 100
INCE (1998)
1280 47 500
WENZEL et al. (1999) 430 51 0,1 300
QURESHI et al. (2002) 26000 63 3,50 1500
H,0,/UV
SHULTE et al. (1995) 760 99 150 3,40
1000-1200 90 15 0,50
STEENSEN (1997)
1000-1200 85 150 0,50
1280 57 100 -
INCE et al. (1998)
1280 59 500 -
WENZEL et al. (1999) 430 (COT) 42 300 i

*mgOs,/L
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Cont. Tabela 3.14. Aplicagéo de processos oxidativos avangados no tratamento de lixiviados

de aterro sanitario

Referencia DQO wmicial  Reoio  yyw) MOz Fe
H20,/UV
26000 79 1500 519
QURESHI et al. (2002) 26000 91 1500 13
26000 96 1500 26
KOH et al (2004) 790-920 58-64 1000 0,065-0,085
MORAIS et al. (2005) 5200 55 125 2,50-3,50
ALTIN (2008) 2350 94 400 2,00
ROCHA et al. (2011) 3420 86 500 0,20-0,50
H20,/Fe*

SHULTE et al. (1995) 760 50 1,60 -
GAU et al (1996) 1050-2020 60 0,20 600-800
KIM et al. (1997) 1150 70 2,44 56

KIM e HUH (1997) 2000 69 1,50 120
WELANDER et al.

(1999) 330 12 10 (ml/L) 20
YOON et al. (1998) 282-417 COT 49-76 1 1250
KANG e HWANG

(2000) 1500 75 1,65 645

ZAMORA et al. (2000) 1900 40 1,00 1000
KIM et al. (2001) 1800 52 1,50 2000

H20,/Fe™
LAU et al. (2001) 1500 14 0,20 300
LOPEZ et al. (2004) 10540 60 1,00 830
DENG (2007) 110-1300 61 1,00 3000
HERMOSILLA et al.
2414 70 7,24 3640

(2009)
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Cont. Tabela 3.14. Aplicagéo de processos oxidativos avangados no tratamento de lixiviados
de aterro sanitario

DQO ~ +2
Referencia inicial Reg/o;;ao uv (W) '{IZ/(E)Z (;e )
(mg/L) ’ ; :
H,0,/Fe**/ UV
KIM et al. (1997) 1150 70 500-1000 1,15 56
KIM e VOGELPOHL 1150 70 UVA 1,15 72
(1998) 440 78 UVA 0,44 30

3.5.1.6. Tratamento Eletroquimico

Consiste no uso de membranas de eletrodialise. Ali et al., (2004) e Moraes et al., (2005)
estudaram a eletrodegradacao de lixiviado estabilizado com concentracdes de DQO e N-NHjs;
de 1855 e 1060 mg/L respectivamente, em um reator alimentado com uma taxa constante de
2000 L/h por 180 min e uma intensidade de corrente de 1160 A/m?, chegando a remocdes de
73% de DQO e 49% de N-NHs. Os resultados sugerem que a eletrodegradacédo pode ser
aplicada na remocéo e quebra da complexa estrutura dos compostos organicos recalcitrantes
do lixiviado estabilizado, entretanto as pesquisas tém sido pouco conclusivas, além do alto
consumo de energia que fazem de outras propostas de tratamento mais viaveis
(ABDULHUSSAIN et al., 2009; KURNIAWAN et al., 2006).

3.5.1.7. Membranas

Os processos de separacdo por membranas sdo, na realidade, de filtragdo, nos quais 0s meios
filtrantes (membranas) apresentam poros muito inferiores em comparacdo aos processos
convencionais. Os processos utilizando membranas sdo conhecidos como: microfiltracdo

(MF), ultrafiltracdo (UF), nanofiltracdo (NM) e osmose reversa (OR), onde, 0 que varia é o
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tamanho da particula retida em cada um dos processos (METCALF e EDDY, 2003; RENOU
et al., 2008).

A Microfiltracdo (MF) é um processo de separacdo em que a forca diretriz € a diferenca de
pressao atraves da membrana e 0s poros da mesma, permitindo separar coloides e particulas
em suspensdo na faixa de 0,05-10um. Tém sido empregados como pré-tratamento para outros
processos de membrana (UF, NF e OR) ou em parceria com processos quimicos, sendo pouco
recomendavel seu uso individual, j& que ndo registra remocdo significativa (~25% na DQO)
(KURNIAWAN et al., 2006; PIATKIEWICZ, 2001; RENOU et al., 2008).

A ultrafiltracdo (UF) é um processo seletivo de fracionamento aplicando pressfes entre 2-10
bar em membranas microporosas que conseguem reter solidos em suspensdo e
macromoléculas cujo diametro varia entre 10 e 200 um. O permeado chega a ter baixa
concentracdo de sais e compostos organicos de baixo peso molecular, sendo sua eficiéncia
fortemente dependente dos materiais constituintes da membrana. A UF tem sido empregada
no fracionamento e quantificacdo de compostos orgénicos do lixiviado, além de prover
informacao sobre sua toxicidade e recalcitrancia. SYZDEK e AHLERT (1994) sugerem que a
UF pode ser eficaz como pré-tratamento ao processo de osmose reversa (OR) removendo 0s
compostos de maior peso molecular do lixiviado, entretanto a eliminagdo ndo é completa
(entre 10-75% como DQO). Recentemente, a UF tem sido aplicada com sucesso no pos-
tratamento biologico de lixiviado e incorporada em bioreatores de membrana em escala real
(ABDULHUSSAIN et al., 2009; AHMED e LAN, 2012; Pl et al., 2009; WISZNIOWSKI et
al., 2006).

Nanofiltracdo (NF) é um dos processos de separacdo que tem sofrido o maior
desenvolvimento em anos recentes, onde 0 mecanismo de transferéncia de massa é a difuséo.
Apresenta tamanhos de poro de um nanémetro, 0 que permite que ions mono, bi e
multivalentes assim como moléculas mais complexas posam ser amplamente retidos (remove
substancias dissolvidas, material em suspensdo, virus e bactérias). Suas propriedades unicas
entre UF e OR permitem que a NF consiga remover compostos organicos recalcitrantes e
metais pesados de lixiviados de aterros sanitarios, chegando a remover particulas com peso
molecular de até 300 Da, assim como substancias inorganicas através de interacdes
eletrostaticas entre os ions e as membranas. A importancia deste tipo de membranas esta em
suas cargas superficiais, que permitem reter solutos menores que o didmetro de poro da

membrana assim como solutos neutros e sais. Geralmente, sdo fabricadas com materiais


http://pt.wikipedia.org/wiki/Processo_de_separa%C3%A7%C3%A3o_por_membranas
http://pt.wikipedia.org/wiki/Nan%C3%B3metro
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poliméricos de tamanho molecular entre 200 e 2000 Da. A aplicacdo de modulos com
membranas de NF para efluentes especificos como o lixiviado deve ser projetada de forma
adequada para aperfeicoar a interacdo dos fluxos e dos pardmetros tais como: o fluxo de dgua
através da membrana, a queda de pressdo, a limpeza eficiente da membrana e possibilidade de
operar com microparticulas. Algumas pesquisas que empregam NF no tratamento de
lixiviados reportam remocdo de 60-70% para DQO e 50% de amdnia aplicando velocidade
média de 3 m/s e pressdes entre 6 e 30 bar (LINDE et al., 1995; MARTTINEN et al., 2002;
OZTURK et al., 2003; RENOU, 2008; TREBOUET et al., 2001). No entanto, a aplicacdo
bem sucedida da NF depende de um controle eficiente do processo para evitar que compostos
orgénicos e inorganicos dissolvidos assim como substancias coloidais e particulas em
suspensdo presentes no lixiviado possam incrustar na membrana.

A Osmose Reversa (OR) € um processo de desmineralizacdo geralmente utilizado na
producdo de agua de alta qualidade. O processo consiste em permear o liquido atraves da uma
membrana semipermeével a altas pressées (acima de 10000 kN/m?). As membranas usadas no
processo podem ser de varios materiais sendo os mais comuns, o acetato de celulose e a
poliamida (nylon) (QASIM e CHIANG, 2004). Estudos sobre sua aplicagdo no tratamento de
lixiviados de aterros sanitarios mostram sua eficiéncia na remogéo de compostos organicos e
inorgénicos, sendo a grande limitacdo deste tipo de processo o alto consumo de energia e a
necessidade de um pré-tratamento para a retirada de compostos que prejudiqguem e/ou causem
incrustacGes na membrana. Em varios paises da Europa e na América, vem ganhando
destague combinacgdes de processos bioldgicos de degradacao e tratamento com membranas
como forma de atingirem os patamares de reducdo de parametros exigidos pelas suas
legislacBes, embora seja considerado extremamente oneroso (OZTURK et al., 2003; RENOU,
2008; TREBOUT et al., 2001). De forma geral, o elevado custo desta tecnologia esta
associado principalmente com o alto consumo de energia para aplicacdo de alta pressao, alem
do problema de entupimento dos poros do meio filtrante, o que ocorre com frequéncia no
tratamento de lixiviado e a disposicdo do concentrado gerado (CHIANESE et al., 1999). A
Tabela 3.15 apresenta os resultados obtidos em diferentes pesquisas na aplicacdo de

membranas no tratamento de lixiviados de aterro.
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Tabela 3.15. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario por processos de separagdo por

membranas
. Diametro  Superficie T Velocidade DQO Rem
ReferenC|a de poro (mZ) (oC) (m/S) (mg/L) pH (%)
Microfiltragéo (MF)
PIATKIEWICZ et
al. (2001) 0,2um 0,11 20 4,1 2300 7,5 35
Ultrafiltragdo (UF)

SYZDEKe  05-300 _ _ _ PRSI
AHLERT (1984) kDa con
PIRBAZAR et al. - 8300-

(1996) 0,2um 0,0065 20-45 P=20 psi 9500 7,0 95
BOHDZIEWICZ  20-55 _

et al. (2001) KkDa 0,0155 25 2,50 P=3 bar 1660 8,6 50

PIATKIEWICZ et  50-80
al. (2001) kDa 0,15 20 4,1-4,3 1700 - 5-10
BOHDZIEWICZ -
et al. (2001) i i P=3 bar 1780 7.0 52
TREBOUT etal.  450pa 0049 25 300P=2MPa 550 7,5 80
(2001)
Pl et al. (2009) 1-6 kDa - 15-25 P=0,9 MPa 20015 7,0 85
Nanofiltracdo (NF)
RAUTENBACH e _
MELLIS (1994) 450 kDa - - P=8,50 bar - - 99
LINDE e 2,0 142
JONSSON (1995) - 0,04 25 poisizopar cor - 2960
TREBOUET et al. 1-5 550-
(1998) 40Da 0007 25 pogisher 2205 0 0
PETERS (1998) - 25 P=6-8 bar 1797 17,7 90
TREBOUET et al. 3
(1999) 450 Da 0,049 25 P=20 bar 500 7,5 74
TREBOUET et al. 1-5 550-
(2001) #0Da 00072 g par 2205 T8
MARTTINEN et 200-300 3
al. (2002) Da 0,0045 25 P=6-8 bar 200-600 7,9 52-66
OZTURK etal. - - 25 P=25 bar 3000 7,6 89

(2003)




42

Cont. Tabela 3.15. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario por processos de separacao
por membranas

Osmose Reversa (OR)

. Superficie o Pressao DQO Rem
Referencia (n?) T (°C) (bar) (mg/L) pH (%)
LINDE et al.
(1995) 0,013 20 40 335-925 - >08
BAUMGARTEN e
SEYFRIED (1996) - 25 40 1301 - 99
PETERS (1998) - 25 36-60 1797 7,7 99
CHIANESE et al.
(1999) - 28 20-53 1749 6 96-98
BOHDZIEWICZ
et al. (2001) 0,0155 25 27,6 846 8,8 93
PIATKIEWICZ et
al. (2001) - 20 - 1820 5,6-6,6 90
AHN et al. (2002) 6,7 - - 211-856 - 97
DI PALMA et al.
(2002) 0,0044 - 60 201 8 86-90
USHIKOSHI et al. 7.6 16-32 9-70,5 - 4,8-7,0 50-85
(2002) 7,6 - 3-11 - 50-59 80-90
OZTURK et al. 2 30 25 1700 8,0 99
(2003) 2 30 55 3000 8,0 89
THORNEBY et al.
(2003) - - 40 1254 7,0 95
RENOU et al.
(2008) 2,3 20 55 1340 8,0 97

3.5.1.8. Evaporacéao

A evaporacdo de lixiviado de aterros sanitarios pode ser natural ou forcada. O tratamento do
lixiviado por evaporacdo natural utiliza diretamente a energia solar em um sistema
conceitualmente simples, no qual o processo natural de purificacdo de agua (evaporacéo,
condensacdo e precipitacdo) é reproduzido em pequena escala. De acordo com PINA (2004) e
RANZI (2008), sdo muitas as varia¢fes de configuracdo de evaporadores convencionais ja
utilizadas em varias partes do mundo. Esses equipamentos diferem entre si principalmente
pelos materiais utilizados, pela geometria, pelos métodos de segurar e apoiar a cobertura

transparente e pelos arranjos para admissao e descargas de liquidos. Basicamente, todos 0s
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evaporadores consistem em uma cobertura transparente que fecha um espaco situado sobre
um tanque pouco profundo. Essa cobertura se inclina em dire¢éo as bordas de forma que a
agua condensada na superficie da cobertura se direcione, por gravidade, até calhas externas ao
tanque. O processo de evaporacgdo natural consiste em permitir que a radiagéo solar aqueca o
lixiviado, fazendo com que o vapor se condense em uma superficie mais fria e seja coletado
por canaletas. Dentre os varios fatores que influenciam a eficiéncia do processo de
evaporacdo natural, a inclinacdo da superficie de vidro é um dos mais importantes, pois
quanto mais inclinado for, maior ser& a quantidade de radiacéo solar absorvida no evaporador.
Como limitacdo, essa tecnologia dependerd fundamentalmente do local onde seré instalada,
pois sua eficiéncia esta diretamente associada a uma grande insolacdo e a uma baixa
pluviometria (RENOU et al., 2008; SA, 2008).

O principio da evaporagdo forgada é similar ao da natural, sendo que a diferenca basica entre
0S processos diz respeito ao tipo de energia utilizada para elevar a temperatura do lixiviado,
sendo comumente utilizado para isso o biogas gerado no proprio aterro sanitario. Outra
diferenca da evaporacéo forcada € que os vapores gerados pelo aquecimento do lixiviado ndo
sdo condensados em uma superficie, mas coletados por uma chaminé e, entdo, dispersos
diretamente na atmosfera. A evaporacdo permite reducdo em até 97% do volume do lixiviado,
utilizando-se como fonte de energia calérica o gas de aterro. Esse processo gera residuos
solidos ou semi-sdlidos, que podem ser retornados ao aterro sanitario, e residuos gasosos que
podem ser lancados na atmosfera ou tratados de acordo com imposicdo da legislacdo
pertinente. O processo de evaporacdo também ocorre de forma secundaria durante outros
processos, como por exemplo, quando do emprego de tratamento por lagoas e de processos de
recirculacdo de lixiviado (SILVA, 2002).

As maiores dificuldades e desvantagens da aplicacdo desta técnica sao o mau cheiro, 0
aumento da concentracdo de sais sollveis (cloreto de sodio, por exemplo). E quando o0s
residuos formados sdo depositados nas células do aterro sanitario, ocorrendo aumento da
concentracdo dos sais, com consequente alteracdes da forca idnica podem inibir a acdo de
micro-organismos caracteristicos, impedindo a degradacéo dos residuos depositados (BAUN
et al., 2004; TYRREL et al., 2002). A Tabela 3.16 apresenta uma comparacdo da eficiéncia
dos principais processos de tratamento fisicos e fisico-quimicos em funcdo da idade do

lixiviado de aterro sanitério.
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Tabela 3.16. Eficiéncia dos processos de tratamento fisicos e fisico-quimicos em funcao da
idade do lixiviados de aterro sanitario

Processo Re:eSnte Integn:eldolarlo Agiilgo Alvo de remogéo Observacoes
Coagulacéo/ rmﬁaigzirliz F())iszi?cszé Altaprodugdo _ de
gulaca Ruim Razoavel Razoavel reria organ lodo e posterior
Floculacéo refrataria e solidos disnosicio
em suspensdo POsIG
s . Alta producdo de
Pr(gﬂfr;ﬁi%ao Ruim Razoavel Ruim Metaﬁlge_ssdose lodo e posterior
3 disposicao
Alto custo do CAG e
~ . , Compostos possiveis problemas
Adsorgdo Ruim Razoavel Bom Orgénicos de incrustacdo do
carvao
Ox@ac_;ao Ruim Razoavel Razoavel Comqustos Oj; residual
Quimica Orgénicos
O gas gerado no
Arraste com processo requer de
e Ruim Razoavel Razoavel NH;-N tratamento para evitar
ar (stripping) problemas de
poluicdo do ar
N N . E recomendavel
Mlcr(o'\f/llll'i)ragao Ruim - - Ssz!sld::sgr: precipitar os metais
P previamente
LimitagBes de custo e
Ultrafiltracéo RUIM ) ) Compostos de alto  aplicabilidade, devido
(UF) peso molecular a incrustacbes na
membrana
Custo elevado
Nanofiltracéo Bom Bom Bom Saisde sulfatoe  Requer de pressdes
(NF) dureza menores do  que
processo de OR
Custo elevado e
Osmose Compostos requer um  pré-
Reversa (OR) Bom Bom Bom organicos e tratamento extensivo
inorganicos do efluente prévio ao

processo de OR

Fonte: ABDULHUSSAIN et al., 2009
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3.5.2. Sistemas de tratamento fundamentados em processos bioldgicos

Processos biolégicos aerdbios e anaerdbios ainda sd@o os mais largamente aplicados para o
tratamento de lixiviados. Em cada processo, ha diferencas quanto ao crescimento bioldgico
(em suspensdo ou aderido), quanto ao fluxo (continuo ou intermitente) e quanto as
caracteristicas hidraulicas. Na oxidacdo aerdbia, o oxigénio molecular é o aceptor final de
elétrons, enquanto que, na anaerdbia, este papel é exercido por componentes, como gas
carbonico (CO,), nitratos (NOg) e sulfatos (SO,?). J& os processos facultativos empregam
bactérias que se desenvolvem em presenca ou na auséncia de oxigénio livre. Sob ambiente
andxico, as bactérias desnitrificantes para se desenvolverem usam o nitrato como fonte de
energia, havendo a formacédo de nitrogénio gasoso (N), CO, e 4&gua (METCALF e EDDY,
2003; RENOU et al., 2008).

Para o tratamento bioldgico do lixiviado, além do processo de recirculagdo, realizado no
proprio aterro, também podem ser utilizados sistemas aerdébios (lodos ativados, lagoas
aeradas, filtros biologicos), anaerObios (reator anaerobio de fluxo ascendente, lagoas
anaerdbias, filtro anaerdbio). De forma geral, os processos bioldgicos tém demonstrado ser
eficientes na remocdo de matéria organica de facil biodegradacao e nitrogénio de lixiviados.
Com o tempo, a maior presenca de compostos refratarios (principalmente &cidos humicos e
falvicos) tende a limitar a eficacia do processo, sendo preciso, devido a complexidade da
matriz, o tratamento envolvendo a combinacdo de duas ou mais técnicas (KURNIAWAN et
al., 2006; LEMA et al., 1988; MARTIENSSEN et al., 2002; IM et al., 2001; RENOU et al.,
2008; TATSI et al., 2003; UYGUR e KARGI, 2004; ZOUBOULLIS et al., 2004).

3.5.2.1. Recirculacéo do lixiviado no aterro sanitario

Este tipo de tratamento esta associado ao retorno do lixiviado para o interior das células do
aterro, ao ambito da massa de residuos ou através do processo de aspersdo sobre as células
descobertas de disposicdo. Tem sido amplamente empregado devido a seu baixo custo, para o

qual o liquido precisa ser acumulado para ser recirculado (SILVA, 2002).
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No processo, ocorre distribuicdo de umidade, matéria organica e micro-organismos ao longo
das células de aterro, o que acelera a decomposicao dos residuos ali depositados. O volume de
lixiviado também é reduzido, principalmente devido as perdas por evaporacdo durante o
processo de recirculacdo, o qual deve ser rigorosamente controlado, ja que a recirculacdo do
lixiviado bruto poderd determinar interferéncias na degradacdo anaerébia dos residuos
dispostos. Quando o lixiviado acumulado, cuja geracdo ocorreu durante a fase metanogénica
de estabilizacdo da massa sélida, € recirculado sobre uma massa de residuos em fase inicial de
estabilizacdo, possivelmente estimularia a metanogénese da massa sélida (como consequéncia
principal da faixa de pH do liquido estabilizado, préximo a neutralidade) (BAE et al., 1998;
BIDONE 2007; CHUGH et al., 1998; LEDAKOWICZ et al., 2004; O’KEEFE et al., 2000;
RODRIGUEZ et al., 2004; SAN e ONAY, 2001).

No entanto, se o lixiviado a ser recirculado encontra-se na fase inicial ou acetogénica, sua
recirculacdo provavelmente acentuaria a acidificacdo do meio, inibindo a completa
metanogénese da massa solida (sobretudo se esta estiver iniciando sua estabilizagdo).
Algumas pesquisas indicam que quando o volume de lixiviado recirculado nas células do
aterro atinge 30% do volume inicial dos residuos depositados, pode resultar na imposicédo
dessas condicdes acidas (pH<5). Consequentemente, a atividade metanogénica e producédo de
metano experimentam uma reducdo significativa, alterando a cinética dos processos de
decomposicdo mediados pelos micro-organismos. Por outro lado, o lixiviado recirculado pode
atingir concentracdes toxicas de compostos ao processo bioldgico, causando retardamento ou
até mesmo a interrupcdo da degradacdo dos residuos. Ha ainda o aumento de risco de
rompimento dos taludes de protecdo do aterro e das geomembranas. Algumas pesquisas que
mostram resultados positivos da aplicacdo desta técnica sdo resumidas na Tabela 3.17 (CHAN
et al., 2002; BIDONE, 2007; KOERNER e SOONG, 2000; RODRIGUEZ et al., 2000; SAN e
ONAYB, 2001; SPONZA e AGDAG, 2004).
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Tabela 3.17. Recirculagdo do lixiviados as células do aterro sanitéario

DQO Taxa de ~
. LS pH do : ~ Remocéo
Referencia lixiviado lixiviado recirculacéo (%)
(mg/L) (L/dia)
RODRIGUEZ et al. (2000) 0,013 20 40 >08
SPONZA e AGDAG

(2004) - 25 40 99
RODRIGUEZ et al. (2004) - 25 36-60 99

3.5.2.2. Tratamento combinado com esgoto

Conceitualmente, o tratamento combinado de lixiviado refere-se ao seu langamento junto ao
afluente da estacdo de tratamento de esgotos, devendo resultar em um efluente tratado que
atenda as exigéncias legais. Consiste em uma pratica bastante difundida, em funcdo dos
elevados custos de implantacdo e operacdo de estacdes de tratamento de lixiviados nos
proprios locais de disposicdo final de residuos solidos. A vantagem obtida pela diluicdo dos
lixiviados deve ser rigorosamente avaliada face a viabilidade econdmica do transporte dos
lixiviados do aterro até a estacdo de tratamento, e a capacidade da ETE em absorver as cargas
organicas, de nutrientes, compostos toxicos e inibidores bioldgicos, além da compatibilidade e
possibilidade do manejo do provavel aumento da producdo de lodo sem perda da capacidade
em atender aos padrdes de emissdo de efluentes. Embora no Brasil ndo existam leis
especificas em nivel nacional que controlem o descarte de lixiviados de aterros de residuos,
no sentido de reduzir a poluicdo de corpos hidricos, a USEPA estabeleceu limites para
lancamentos dos lixiviados de aterros de residuos e padrdes de pré-tratamento para descarga
desses efluentes em sistemas publicos de tratamento de esgotos (USEPA, 2000). Em 2000, a
USEPA estimava que 756 aterros de residuos ndo perigosos descartassem suas aguas
residudrias em sistemas publicos de tratamento de esgotos. No Brasil, os lixiviados dos aterros
sanitarios Bandeirantes, Sdo Jodo, Vila Albertina e Santo Amaro, em Séo Paulo (SP), da
Extrema, em Porto Alegre (RS), Salvaterra, em Juiz de Fora (MG), CTR-BR040, em Belo
Horizonte (MG) e o aterro do Morro do Céu, em Niter6i (RJ), sdo tratados por processo
combinado com esgoto sanitario (FACCHIN et al., 2000; FERREIRA et al., 2005;
MANNARINO et al., 2011; MARTTINEN et al., 2003; USEPA, 2000).
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Essa préatica sofre hoje questionamentos, particularmente na Europa, sobre as interferéncias
que o lixiviado, em funcdo das suas caracteristicas, pode promover nos processos de
tratamento, especialmente nos bioldgicos, além da baixa porcentagem de remocdo dos
poluentes. Critérios para a utilizacdo do tratamento combinado, como a proporcdo de diluicdo,
deve ser adequadamente definida para cada caso (AKERMAN, 2005; EPA, 2000; RENOU et
al., 2008).

TCHOBANOGLOUS et al., (1993) ponderam, no entanto, que a adocdo de pré-tratamento
pode ser necessaria em alguns casos para reduzir a carga organica antes do lancamento do
lixiviado na rede coletora e reforcam a ideia de que a relacdo volumeétrica entre o lixiviado e o
esgoto ndo devem oscilar entre 2-5%, ja que grandes volumes adicionados ao tratamento de
esgoto podem gerar dificuldades no tratamento combinado devido as altas concentracGes de
substancias organicas de baixa biodegradabilidade e inorgénicas. Outros problemas possiveis
decorrentes do tratamento combinado podem ser: a corrosdo de estruturas e problemas
operacionais derivados da precipitacdo de 0xidos de ferro (COSSU apud LEMA et al., 1988).
Além disso, eventuais concentracOes elevadas de metais podem inibir a atividade biolégica do
lodo e inviabilizar a sua utilizagdo futura como fertilizante. Grandes volumes de lixiviado
adicionados ao sistema de tratamento de esgoto podem ainda resultar em efluentes tratados
com elevadas concentracdes de matéria organica e nitrogénio amoniacal (CECEN et al., 2003;
FERREIRA et al., 2009).

Entende-se, portanto, que a eficiéncia do tratamento combinado estd relacionada ao
estabelecimento de faixas de cargas carbonacea e nitrogenada do lixiviado a serem misturadas
ao efluente doméstico e sua utilizacdo deve ser criteriosamente avaliada para as condicoes
locais, observando-se, além das condigdes técnicas do tratamento em si, 0s custos para a
disposicéao do lixiviado na ETE. Diversos estudos buscam avaliar a viabilidade do tratamento
de lixiviados de forma conjunta com esgoto sanitario. Busca-se conhecer os impactos da
adicdo de lixiviado nos sistemas de tratamento e na qualidade do lodo e do efluente final
(CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; ZOUBOULIS et al., 2004). Uma sintese de
estudos desenvolvidos em escala de laboratorio, piloto e em ETE sdo apresentados nas Tabela

3.18, com as principais caracteristicas e algumas observacdes feitas pelos autores.
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Tabela 3.18. Tratamento combinado de lixiviado de aterro sanitario e esgoto doméstico

Percentuais Caracteristicas

Observaces do estudo de lixiviado do tratamento Referencia
Aumento da producdo de sdlidos, do
consumo de oxigénio e da taxa
volumétrica de lodo bastante significativo
acima de 10% de lixiviado. Reatores de lodos
Efluentes do tratamento com 10 e 20% de 02 20% ativados com BOYLE e HAM
lixiviado, com elevadas concentracdes de aeracgao (1974)
solidos suspensos, DBO e DQO. prolongada
Recomendagdo de adicdo de lixiviado até
o limite de 5% para ndo impactar
significativamente a qualidade do
efluente.
Remocdo de DQO de 69% com 16% de Planta piloto de
lixiviado e de 71% com 4%. Remocdes de lodos arl)tivados
10 a 15% maiores na linha controle do que . i
na linha teste. com dua_s I~|nhas.
Remocdo de N-NH; de até 80% na linha 4e16% Ii)f?vr}]agglgtiztg; e KELLY (1987)
teste com 4% de lixiviado. Producdo de sem adicao de
lodo maior na linha teste. Aumento da lixiviado
concentragdo de metais no lodo na linha trol
teste, ainda que sem ultrapassar os limites (controle)
estabelecidos para 0 uso agricola do solo.
Até 2% de lixiviado, ndo ha alteracdes ETE por lodos
significativas no desempenho da ETE. h HENRY

g 0a5% ativados
De 4 a 5% de lixiviado, o desempenho da (1987)
ETE pode ser comprometido.
Concentracgdes de 0,2 e 1,0% de lixiviado:
remocGes de DBO acima de 90%, de DQO
acima de 80% e queda com o aumento das
concen'Eragoes. . . Reatores de lodos
Remocdo de nitrogénio  amoniacal ativados e de
diminuiu ap6s a concentracdo de 1% de 0,2, 1,0, 10, digestao CHANG et al.
lixiviado, passand_o a préxima de 30% nas 25 e 50% anaerébia de lodo (1995)
concentragdes maiores. em laboratério
Remocéo de solidos suspensos aumentou
nas maiores concentragoes.
Auséncia de alteragbes na digestdo
anaerébia do lodo com até 1% de
lixiviado.
Aumento do consumo de oxigénio na ETE
. -

Ieir;ivfsggo g?o dzué)aode(\j/:edolo?jo adnlgaoE_Ic_iE média de ETE por lodos BOOTH et al.

' 0,14% ativados (1996)

aumentada em 2,3%. Concentragdo de
metais no lodo abaixo dos limites das leis
canadenses.
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Cont. Tabela 3.18. Tratamento combinado de lixiviado de aterro sanitéario e esgoto doméstico

Percentuais

Caracteristicas

Observagdes do estudo de lixiviado do tratamento Referencia
70 a 98% de remocédo de DBO e 35 a 50% Reator de lodos
de remocdo de nitrogénio  total. ativados operado
Nitrificagdo do nitrogénio amoniacal em batelada
aconteceu quase totalmente na fase 10% sequencial DIAMADOPO
aerdbia. Denitrificacao ocorreu (enchimento, fase ULOS
preferencialmente na fase de enchimento; anoxica, fase et al. (1997)
Inclusdo de uma fase anoxica apds a fase aerdbia,
aerébia aumentou a remocdo de nitrogénio decantacdo e
total. drenagem)
Valores de DBO e DQO nos efluentes
finais crescentes com o aumento da
proporcéo de lixiviado.
: : Reatores de lodos
Possivel aument(_) e]_‘etlvo de DBO € .DQO 1a16% ativados em EHRIG (1998)
nos efluentes finais por deficiéncia de -
. x . laboratério
fésforo em comparacdo com a adigcdo de
carga organica ndo biodegradavel.
Velocidade de sedimentacdo do lodo
aumentou com a adicao de lixiviados.
Eficiéncias de remocdo de nitrogénio e Sequéncias de
. ) e O reatores
fosforo e velocidades de nitrificagdo e anaerébios
desnitrificacdo maiores na linha operada ANGXICOS e, COSSU et al.
com lixiviado e esgoto. Nao foram notados 1a5% o (1998)
S 2 aerobios em
indicativos de inibicdo do processo -
S ) o laboratério (teste
bioldgico nem problemas de instabilidade
e controle)
nos reatores.
Importancia do controle do aporte de
nitrogénio amoniacal, pois pode ser toxico
a algas. Aumento da remoc¢do de carga 0,3a10,7%, ETE por lagoas
organica e de nutrientes com até 4,1% de (valor (anaerdbia,
« - FACCHIN
lixiviado. Quando a proporg¢éo de lixiviado médio: facultativa e de et al. (2000)
no esgoto é de 10,7% registra 3,2%) maturacao) '
desestabilizagdo do  sistema  como
consequéncia do incremento da carga de
nitrogénio amoniacal (119,6 Kg/dia).
Remocdo de DQO acima de 85% nas
diluicbes até 5%, decrescendo nas
superiores. Remogdo de N-NHjs, reduziu-se 0,1, 2, 3,5, Reatores de lodos
o ; BORGHI et al.
gradualmente com volumes de lixiviado 7,5,10, 15e ativados operando (2001)
entre 1 e 7,5% e manteve-se constante 20% em batelada

entre 10 e 20% de lixiviado. Os autores
consideraram 10% de volume de lixiviado
como um limite prético.
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Cont. Tabela 3.18. Tratamento combinado de lixiviado de aterro sanitéario e esgoto doméstico

Observaces do estudo

Percentuais
de lixiviado

Caracteristicas
do tratamento

Referencia

Carvdo ativado adsorveu compostos ndo
biodegradaveis, reduzindo a DQO residual
e favoreceu a nitrificacao.

Houve acumulacéo de nitritos, indicando a
inibicdo das bactérias oxidantes de nitrito
(BON).

Baixa correlagdo entre DQO afluente e
eficiéncia de remocdo de DQO para as
misturas de esgoto e lixiviado.

Eficiéncia de remocgdo de nitrogénio
amoniacal de 87,5% para esgoto puro e de
82,5% para esgoto e lixiviado.

Reduzida concentracdo de metais nos
efluentes e aumento no lodo.

Reducéo na remocdo de DQO no efluente
guando carga de DQO do lixiviado se
aproxima de 50% da carga total.

Elevada remocdo de N-NH; para relacdo
DQO/NTK menor do gque 3 e redugdo da
nitrificacdo com maiores concentracGes
iniciais de NTK.

Recomendacdo que a propor¢do de
lixiviado em esgoto ndo ultrapasse 20%, ja
gue a remocdo de matéria organica sé
chega até 16%.

Presenca de lixiviado no tratamento de
esgotos pode levar a uma reducdo da
capacidade de secagem do lodo produzido.
Carvdo ativado auxilia na remocdo da
DQO residual e na posterior secagem do
lodo.

Houve remogfes de DQO e nitrogénio
amoniacal em torno de 70 e 90%
respectivamente. A perda de sélidos e 0s
baixos valores do indice volumétrico de
lodo (IVL) indicaram possiveis problemas
de sedimentabilidade.

5,10 e 15%

0,6,11,20 e

100%

5a20%

5a25%

2a25%

Reatores de lodos
ativados com
adicdo de carvéo
ativado

ETE piloto por
lagoas (anaerdbia,
facultativas).

Reatores de lodos
ativados operando
em batelada

Reatores de lodos
ativados com
adicdo de carvao
ativado

Reatores de lodo
ativado em escala
piloto

AKTAS e
CEGEN (2001)

CASTRO
(2001)

CECENe
CAKIROGLU
(2001)

CECEN et al.
(2003)

FERREIRA et
al. (2009)
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3.5.2.3. Lagoas de estabilizagéo

A utilizacdo de lagoas de estabilizacdo no tratamento de lixiviados tem sido ampla pelos
gestores dos aterros sanitarios no Brasil, sendo aplicados com grande frequéncia, sistemas de
lagoas em série (anaerdbias, facultativas, maturacdo), nos quais ocorre a remocao da matéria
organica dos lixiviados pela acdo das bactérias. A facilidade de construcdo, operacdo e
manutencdo das lagoas, assim como o0s custos relativamente acessiveis sdo atrativos que
tornam essa técnica de tratamento bastante promissora para os lixiviados (FERREIRA et al.,
2003; KELLNER e PIRES, 2000).

Os grandes problemas da aplicacdo de lagoas no tratamento de lixiviado tém residido nas
baixas eficiéncias obtidas e no fato de que a maioria dos projetistas ainda dimensiona essas
unidades a partir dos parametros de esgoto doméstico. A DQO de um esgoto doméstico
medianamente concentrado é tipicamente igual a 400 mg.O,/L, enquanto que lixiviados de
aterros jovens pode ultrapassar os 5000 mg.O,/L. Mesmo no tratamento de esgoto doméstico,
a adocdo de lagoas determina a necessidade de grandes areas. Alem disso, é necessario
enfatizar que as lagoas, se bem projetadas e operadas, apenas permitem a estabilizacdo da
matéria organica rapidamente biodegradavel, portanto, lixiviados cuja relacio DBO/DQO seja
baixa (<0,5) com elevada concentracdo de matéria organica recalcitrante, ndo encontram um
ambiente favoravel a sua estabiliza¢do nos processos de lagoas (BIDONE, 2007; HAMADA e
MATSUNAGA, 2000; QASIM e CHIANG, 1994).

3.5.2.4. Processos bioldgicos aerdbios convencionais

O tratamento aerdbio de lixiviados deve promover a reducdo de compostos organicos
facilmente biodegradaveis e a oxidacdo do nitrogénio amoniacal. Os processos biologicos
aerobios podem ser classificados em funcdo da forma de crescimento dos micro-organismos
gue atuam no tratamento: aderido ou em suspensdao. Em termos gerais, 0s pontos negativos da
alternativa sdo principalmente os elevados custos energéticos, resultantes da necessidade de

introducdo de grandes quantidades de ar na massa liquida, possivel inibicdo dos micro-
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organismos ante as elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal e a quantidade de lodo
gerado durante o tratamento (BAE et al., 1998; FRASCARI et al., 2004; KNOX, 1985; LI et
al., 2001; LIN e CHANG., 2000; MEHMOOD et al., 2009; WISZINIOWSKI et al., 2006).

3.5.2.4.1. Lodos ativados

As unidades que integram um sistema de tratamento pelo processo de lodos ativados séo:
tanque de aeracdo (reator), tanque de decantacdo (decantador secundario) e sistema de
recirculacéo de lodo (EPA, 2000; TCHOBANOGLOUS et al., 2003).

Assim como nas lagoas de mistura completa, o crescimento da biomassa ndo é aderido e
ocorre a introducdo mecanica de ar na massa liquida, com recirculacdo de lodo ativo
(biomassa ativa) para o tanque de aeragdo, razdo pela qual ha necessidade de unidade de
decantagdo secundaria. Os micro-organismos formam flocos que sedimentardo no decantador
secundario, a partir de onde serdo, em parte, descartados do sistema de tratamento e, em parte,
recirculados para o tanque de aeracdo. A recirculacdo é realizada de modo a ser garantida
elevada concentragdo de micro-organismos ativos biologicamente, desempenhando suas
atividades de estabilizacdo da matéria organica carbonacea e nitrogenada na unidade de
aeracdo. A tecnologia de lodos ativados convencional pode registrar elevada remocdo da
matéria organica de facil biodegradacdo presente no lixiviado (Tabela 3.19), entretanto, os
requerimentos de aeracdo excessiva, a necessidade de TDH elevados, a presenca de matéria
organica refrataria que ndo pode ser degradada no sistema e as elevadas concentracbes de
nitrogénio amoniacal, que podem chegar a inibir a atividade biologica, exigem introduzir
modificacdes no processo, além da incorporacdo de processos adicionais no tratamento de
lixiviados para atingir a porcentagem de remocdo requerida (BAE et al., 1999; BIDONE,
2007; DIAMADOPOULOS et al., 1997; EPA, 2000; KARGI e PAMUKOGLU, 2003; LIN e
SAH; 2002; LOUKIDOU et al., 2001; RENOU et al., 2008; VILAR et al., 2007).
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Tabela 3.19. Lodos ativados no tratamento de lixiviados de aterro sanitario
Caracteristicas do lixiviado Condicdes operacionais

. DQO pH Volume TDH Remocao
Referencia (mg/L) DBO/DQO (L) (dias) (%)
BULL et al. (1983) 4000 - 7,0 4 35 51
ROBINSON e
MARIS (1983) 5000 0,6 59 20 10 92
RAUTENBACH € 1000-4000 : . a0 - 80

MELLIS (1994)

KETTUNEN e
RINTALA (1995)

BAUMGARTEN e

2000-4600  0,41-0,59 8,0 59 6,25 46-64

SEYFRIED (1996) 3176 0,33 ) ) ) 59
KETTUNEN et al. 6,8-
(1595) 2900 0,66 S 05 21 TS
BAE et al. (1997) 5000-6000 i i 50 052 97
MARTIENSSEN e
SCHOPS (1997) 2200 - 80 30 - 50
BAE etal. (1999) 3130 0,56 i i 3,0 65
HOILIJOKI et al.,
(2000) 270-1000 i i 335 10 50
CECEN e 2431 75 _ _
GURSOY (2000) 37024  020:042 4, 1o 50-80
IMetal. (2001) 24400 i 73 40 i 80-90
Ll e ZHAO (2001) 7439 i 82 20 10  78-98
LIN e SAH (2002) 10000 i i 7.6 1,0 50
AGDAD e 5400-
SPONZA (2004) 20000 - - 3.0 45 8589
DROPPELMANN
e OETTINGER 11(?_.;);&()))17 i i 30 10  98DBO
(2009)

3.5.2.4.2. Lagoas aeradas

Lagoas aeradas aliam as vantagens dos sistemas de tratamento aerdbio e certa simplicidade de

operacao. Esse sistema permite a oxidagdo do nitrogénio amoniacal até o estagio de nitrito ou
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nitrato quando o processo é dimensionado para nitrificacdo. Se houver uma remogdo prévia
do nitrogénio amoniacal do efluente ou parte dele antes do processo de aeracdo, havera
reducdo do custo de aeracdo e também diminuicdo do consumo da alcalinidade do efluente
durante o processo de nitrificagdo. As lagoas aeradas funcionam como um reator bioldgico de
crescimento em suspensdo, sem recirculagdo do lodo, tendo profundidade entre 2,5e 5,0 m. A
aeracdo é feita por meio de aeradores mecanicos ou sopradores de ar. No caso das lagoas
aeradas aerdbias, os aeradores, além de fornecer oxigénio, promovem a mistura da massa
liquida, deixando os micro-organismos em suspensdo. Conseqlientemente € preciso que 0
efluente passe por uma lagoa de decantacdo apds o periodo de aeragdo (FRASCARI et al.,
2004; MEHMOOD et al., 2009; TCHOBANOGLOUS et al., 2003).

O tempo de detencdo tipico em lagoas aeradas é de dois a quatro dias, mas tempos médios de
detencdo hidraulica de 10 a 20 dias podem permitir remocdes superiores a 90% de DQO e
nitrogénio amoniacal. J4 o tempo de decantacdo é mais baixo, dois dias, sendo que a lagoa de
decantagdo pode acumular lodo por varios anos. A lagoa aerada de mistura completa atua de
forma similar aos tanques de aeracdo do sistema de lodos ativados. A principal diferenca é a
inexisténcia de recirculacdo de sélidos, caracteristica essencial do sistema de lodos ativados.
Em funcéo disso, a concentracao de biomassa nas lagoas aeradas atinge um determinado valor
definido pela disponibilidade de substrato (DBO) afluente. A concentracdo de solidos em
suspensdo nas lagoas aeradas € de 20 a 30 vezes menor do que no sistema de lodos ativados, e
aqueles podem ser uma alternativa interessante para o tratamento de lixiviados, pois sdo muito
mais simples de serem operadas do que estes, a0 mesmo tempo, séo flexiveis e eficazes na
transferéncia de oxigénio no meio liquido, processo limitado nas lagoas de estabilizacdo
tradicionais, devido a cor escura do liquido e a conseqliente limitacdo da fotossintese. O
aspecto negativo do uso das lagoas é o alto consumo energético e que o tratamento sé
conseguird a oxidacdo de matéria organica facilmente biodegradavel, razdo pela qual se
sugere a tecnologia como coadjuvante do tratamento do lixiviado. Quando é visada a
nitrificacdo do efluente, devem ser incluidos processos de desnitrificacdo em lagoas anoxica.
Algumas pesquisas resumidas na Tabela 3.20 reportam os resultados obtidos da aplicacdo das
lagoas aeradas no tratamento de lixiviados (ABDULHUSSAIN et al., 2009; MAEHLUM,
1995; MEHMOOD et al., 2009; QASIM e CHIANG, 1994).
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Tabela 3.20. Lagoas aeradas no tratamento de lixiviados de aterro sanitario

Caracteristicas do lixiviado Condicdes operacionais
Referencia (518/% DBO/DQO PH Volume (-:;II:;:; Re?;/g;;ao
ROBINSON e
GRANTHAM 5518 0,70 58  1000m° >10 97
(1988)
MAEHLUM
(1995) 5518 0,70 58  4000m® 40 60-95
MARTIN e
JOHNSON (1995) 1182 0,26 - 4000 m® 20 89
ORUPOLD et al. 765- 8.7-
(2000) 3090 0,43-0,53 1’2 5 7L 16-22 55-64
FRASCARI et al. 3
(2004) 5050 0,25 8,28 9960 m 32 40
MEHMOOD et al. 3 11-
(2009) 1740 - 7,0-80 80m 254 80

3.5.2.4.3. Filtros percoladores

Constitui um sistema aerobio de tratamento com crescimento biologico aderido, sendo
utilizado para remocédo de matéria organica e nitrificacdo de aguas residuarias. Consistem em
leitos dotados de meio suporte (pedra brita, areia, escoria, unidades sintéticas, etc.) com
grande area especifica, onde filmes biologicos desenvolvem-se aderidos, e por espacos vazios
por onde ocorre a passagem do liquido a tratar e do oxigénio necessario aos pProcessos
biolégicos oxidativos. As condicdes aerdbias sdo mantidas: a partir de pratica de trabalho em
ciclos de operacdo e repouso ou a partir de sistematica de funcionamento que permita aeracao
continua do meio, para permitir o crescimento de biomassa aderida que promove o tratamento
através da adsorcdo e metabolismo das cargas organicas e nitrogenadas. Entretanto, sua
aplicabilidade como Unico estagio de tratamento para lixiviados altamente concentrados ndo é

recomendado (Tabela 3.21), pois grandes cargas organicas e inorganicas podem conduzir o
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filtro rapidamente ao preenchimento completo de vazios, conseqliéncia do crescimento e da
retencdo de lodos bioldgicos, além dos baixos tempos de detencdo hidraulico (TDH), o que
resulta na estabilizacdo da matéria organica prontamente biodegradavel do lixiviado, mas as
eficiéncias na remocdo do nitrogénio deverdo ser baixas. Pode-se sugerir sua aplicacdo
associado com outras unidades de tratamento (ABDULHUSSAIN et al., 2009; EDDING et
al., 2006; JOKELA et al., 2002; MATTHEWS et al., 2009; METCALF e EDDY, 2003).

Tabela 3.21. Filtros percoladores no tratamento de lixiviados de aterro sanitario
Caracteristicas do lixiviado Condicdes operacionais
DQO pH Volume TDH Remocéao

Referencia (mg/L) DBO/DQO (L) (dias) (%)
GOURDON et al. 0.6-
(1989) 850-1350 0,1-0,2 8,0-8,5 16500 4 5 87 DBO
MARTIENSSEN
etal., (1997) 2560 - 8,0 141 - 60 DQO
JOKELA et al. 5 1-
(2002) 230-510 0,07-0,08 6,5-7 9,4 9 5 90 NH,"
MATTHEWS et 1575 0,08 8,2 70 0,5 50

al. (2009)

3.5.2.4.4. Biodiscos

Consiste de discos ligeiramente espacados montados sobre o eixo horizontal, parcialmente
mergulhado no liquido a tratar, que giram vagarosamente de modo que cada elemento de area
dos cilindros perfaca ciclos alternados de exposi¢cdo ao ar e ao liquido em tratamento. Deste
modo formam-se sobre as superficies dos discos biofilmes sujeitos a ciclos de aeracdo e
adsorcdo de matéria organica. Com o crescimento dos biofilmes ocorre o seu desprendimento,
mantendo-se em suspensdo no liquido devido a rotacdo, aumentando a eficiéncia do sistema.
O disco, que pode medir até 4 m de didmetro e 7 m de comprimento, é rodado de 1-10
revolugdes por minuto, é imerso a uma profundidade de cerca de 40% do seu diametro. As
vantagens deste tipo de sistema incluem: pouca manutencdo, baixos custos de operacdo, baixa

perda de carga, pouca producdo de lodo e possibilidade de nitrificacdo e desnitrificacéo;
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entretanto, pode apresentar problemas frente a elevadas cargas organicas. Esta tecnologia tem
sido empregada no tratamento de lixiviados de aterro sanitario (BIDONE, 2007; HIPPEN et
al., 1997; HELMER et al., 2001; SIEGRIST et al., 1998; VON SPERLING, 2005).
SPENGEL e DZOMBAK (1991) utilizaram biodiscos em escala de bancada no tratamento de
lixiviado “velho” com 15-38 mg.DBO/L, 322-385 mg.DQO/L, 156-171 mg.NKT/L e pH
entre 7,2-7,7. Foram utilizadas no estudo, trés unidades experimentais em escala de bancada,
cada qual composta por trés estagios com dois biodiscos por estagio, mantendo 40% de suas
superficies imersas no liquido, variaram as taxas de aplicacdo superficial entre 7,9 e 49,2
(L/m? &rea de disco), TDH entre 0,77-0,12 d e os rotatores operaram a 2,3 rpm. Os autores
obtiveram remocdes de DBO, DQO e amoénia de 38%, 80% e 98% respectivamente,
reportando que o desempenho das unidades experimentais deu-se de modo inversamente
proporcional as cargas aplicadas. Outra unidade operou anaerobiamente, em sequencia, para
desnitrificacdo, obtendo-se remocéo de nitratos da ordem de 42%, sendo requerida a adicao de
metanol como fonte externa de carbono em uma relagéo de 2,75 mg.CH40/mg.NOs".
HENDERSON et al., (1997) trataram lixiviados de aterro com concentragfes de amdnia e
DBO de 202 e 50 mg/L aplicando taxas de 4,5 g/m*.dia, TDH de 0,3 dias e temperatura de
18°C, obtendo remocdes de 40% para a matéria organica e 90% de nitrogénio amoniacal.
CASTILLO et al. (2007) empregaram biodiscos de 0,3 m e area total de 5,56 m2 em um
reator de 20 L para tratar lixiviviado com concentracbes de DQO na faixa de 2500-9000

mg/L, chegando a obter remocéo de 54% para um tempo de detencéo hidraulico de 24 horas.

3.5.2.5. Processos biologicos anaerobios

O processo anaerobio (reatores de leito fixo, leito fluidizado, leito expandido e UASB)
apresenta como vantagem principal a possibilidade de geracdo de energia a partir do biogas,
representando uma alternativa ao uso de combustiveis fosseis, alem da pequena geracdo de
lodo, que diminui os custos de transporte e disposicdo; mas a eficiéncia de processos
anaerébios no tratamento de lixiviados caracterizados pela alta heterogeneidade e
variabilidade nos valores das concentracdes de seus parametros fisico-quimicos e bioldgicos,

ao longo do tempo, pode comprometer a ado¢do deste tipo de sistema. No caso de lixiviados
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estabilizados com uma concentracdo elevada de matéria orgénica refrataria (baixa relacéo
DBO/DQO, inferior a 0,5) resultard ineficiente a aplicacdo de processos anaerobios de
tratamento (BATSTONE et al, 2002; LIU e FANG, 2002).

Todavia, a dificuldade para o tratamento de lixiviado ndo reside apenas naqueles lixiviados
mais antigos. Mesmo 0s mais jovens podem apresentar problemas operacionais em fungéo da
variabilidade de suas caracteristicas fisico-quimicas, das altas cargas organicas e
concentracdes de metais alcalinos e pesados, compostos halogenados, nitrogenados e
deficiéncias nutricionais que, aplicadas diretamente as bactérias anaerdbias, podem inibir ou
mesmo cessar completamente o processo de biodegradacdo. A Tabela 3.22 resume os
resultados da aplicacdo de processos anaerébios no tratamento de lixiviados, onde os maiores
indices de eficiéncia sdo registrados ao tratar lixiviados novos (SANTOS et al., 2003).

Tabela 3.22. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario por processos anaerobios
Caracteristicas do lixiviado Condicdes operacionais
DQO pH Volume TDH Remocéao

Referencia (mg/L) DBO/DQO (L) (dias) (%)
Digestor
BULL et al. 4000 - 7,0 >4 86 96
(1983) 4000 - 7,0 2 30 53
BRITZ et al. 6,26-
(1990) 18000 - 8.23 2 3,5 80
LIN (1991) %76%%% 0,4-0,6 - 6 1-2 96
RAUTENBACH
e MELLIS (1994) 1000-4000 - - 155 - 90
Yl et al. (1994) 1537 - 8,0 3300 0,75 96
MARTIENSSEN
e SCHOPS 2560 - 8,0 30 - -
(1997)
SUN%ZS;)'ANG 5100-8300 0,43-0,50  7,6-9,3 1,25 2-10 56-70
WELANDER e
HENRYSSON 2000 - - 900 0,72 20
(1998)
KHERADMAND  48520- 5,88-

0,71-0,91

et al. (2010) 62150 6,74
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Cont. Tabela 3.22. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario por processos anaerobios

Caracteristicas do lixiviado Condigdes operacionais

Referencia (EE/E) DBO/DQO PH Vo(lt)m € (-:;ig) Re?;/g;;éo
Reator anaero6bio por carga sequencial
OZ'F[IJI\SEIZ%W) 5770 0,6 7378 2 1510 74
e e o s . oo o
LKEEI\INT'\Z'E([Z)SBS) 3210-9190 i 6,9 1,4 1 7190
zo;gggol_ll)s 15000 i 75 8 i 75
K;j;gﬁ%g%g4) 5750 i 8,6 5 i 62
NEC(ZZOAOJS)GI al- 3800-4250 i i 5 1 85
LiMetal. 2010) 4870 i 8487 10 i 72
UASB
P P
KE;F}igggyet 4300 0,67 6,8 1 0,4 45
KE;THQNQ%';' ®  1500-3200 0,61-071 6570 40 01%% 65-75
Bgfgi?i;ig“' 30000 i i 46 075 82
OZ'FL%E%%%) ey 054067 7378 2 1510 83
EEﬁ?ﬁgigggg) 3210-9190 i 6990 62 051 77-91
LIN (ezgo'gf"\'e e i 7,2 135 10-15 58
IMetal. 2001) 24400 i 7.3 20 i 80-90
(321}§gg§ftaL 0506 5670 - : 80
SPOANGE):\ ?2304) 33886 ) ) 20 125 9698
BOHDZIEWICZ
e KWARCIAK  3500-4200 0,1 8284 5 7 76

(2008)
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Cont. Tabela 3.22. Tratamento de lixiviados de aterro sanitario por processos anaerobios
Caracteristicas do lixiviado Condigdes operacionais

. DQO pH Volume TDH Remocéao
Referencia (mg/L) DBO/DQO (L) (dias) (%)
Cont. UASB
SUN et al. (2010) 22500 - 7,1 4,5 1 96
Filtro Anaerobio
HENRY etal. 14000 07 N ; 2-4 6895
(1987) 3750 0,3 6 58 0,5-1 60-90
BAE et al. (1997) 5000-6000 - - 4 - 88
REICHERT e
COTRIM (2002) 40000 0,4-0,8 4-7 - - 90
Reator de leito fluidizado
IMAI et al.
(1998) 108 0,06 8,0 4,5 - 45-57
GOURDON et al.
(1992) 1930 - 7,2 1 - 75
SUIDAN et al.
(1993) 1100-3800 - - 7.9 - 82

3.5.2.6. Tratamento biologico de lixiviado por processo de nitritacdo/desnitritacao

As dificuldades do tratamento do lixiviado estdo relacionadas com a sua alta concentracdo de
matéria organica e de nitrogénio, principalmente na forma amoniacal (500 a 2000 mg.N/L),
sendo citado como um dos componente mais significativos, ja que ao contrario da matéria
organica, a concentracdo deste elemento ndo é dependente da fase de decomposicdo dos
residuos. As principais fontes de nitrogénio em lixiviados de aterro sdo os residuos solidos
urbanos, cujas concentracfes estdo diretamente relacionadas a quantidade de matéria organica
presente nestes. Outras fontes podem os produtos de limpeza e de preservacdo de madeira,
assim como a carne preservada com aménia (AKERMAN, 2005; FLECK, 2003).

Para remoc¢do de nitrogénio, segundo a EPA (2000), as tecnologias baseadas nos processos
biolégicos (algumas descritas nas secdes anteriores) sdo mais econbmicas e efetivas, por

causa dos menores custos dos processos bioldgicos quando comparados aos fisico-quimicos,
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auséncia de produtos quimicos prejudiciais ao meio ambiente, menores custos de implantacdo
e operacdo, embora o impacto financeiro da adequada disposicdo final da fase sdlida (lodo
biolégico gerado no processo) necessite de uma avaliacdo criteriosa. Também deve ser
ressaltado que cada aterro gera um lixiviado com caracteristicas particulares, e ainda, no
mesmo aterro, & medida que 0s residuos permanecem maior tempo em processo de
decomposicdo, suas caracteristicas sofrem alteracdes importantes (KARGI et al., 2003;
OZTURK et al., 2003; YUN et al., 2004).

Desde a Ultima década do século XX, os pesquisadores e técnicos tém buscado a aplicacdo de
rotas bioldgicas alternativas para remocdo de nitrogénio e compostos organicos de aguas
residuarias. O acumulo de nitrito e sua posterior reducdo a nitrogénio gasoso passaram a
despertar interesse principalmente pela possibilidade de economia no dimensionamento de
sistemas de aeracdo em estacdes de tratamento de aguas residuarias. Tal interesse justifica-se,
uma vez que a producéo de nitrito € uma condicéo intermediaria sempre presente em sistemas
projetados para nitrificacdo. Essa alternativa é usualmente denominada de nitritacdo, via
simplificada ou via curta (FUX e SIEGRIST, 2004).

Nitritacdo/Desnitritacdo: Diferente da remocéo bioldgica do nitrogénio por meio do processo
convencional, tém-se desenvolvido tecnologias para que seja possivel acumular o nitrito
durante o processo de nitrificagdo e fazer o uso deste ion como o principal aceptor dos
elétrons no processo de desnitrificacdo biologica (PHILIPS et al., 2002; RUIZ et al., 2006).

A remocdo biologica de nitrogénio via nitrito tem se mostrado promissora para aguas
residuérias com elevadas concentracdes de nitrogénio, pois tira proveito do fato de o proprio
substrato ser, em determinadas concentragdes, inibitorio ao processo de nitrificagcdo, com
maior intensidade na etapa de transformacdo do nitrito para nitrato (TURK e MAVINIC,
1989; PHILIPS et al., 2002; RUIZ et al., 2006).

A oxidacdo do nitrogénio amoniacal com ocorréncia do acumulo de nitrito € a fase critica para
a nitritacdo. Raramente o nitrito € observado no ambiente em concentragdes elevadas, pois a
taxa de crescimento dos micro-organismos nitratantes € maior que a dos nitritantes (0s micro-
organismos nitratantes utilizam o substrato mais rapido que os nitritantes), razdo pela qual o
nitrito raramente acumula durante o tratamento de algumas aguas residuarias, como o esgoto
sanitario. A remocao do nitrogénio pela via curta pode proporcionar economia de até 25% na

demanda de oxigénio dissolvido (OD) e 40% na demanda de matéria organica necessaria para
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desnitrificacdo (Figura 3.4). Esta economia torna a aplicagdo do processo interessante para
tratamento de aguas residuérias com elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal e baixa
relagdo C/N, como lixiviados de aterros sanitérios estabilizados. Além disso, proporciona de
30 a 40% de reducdo do volume do reator e elevada taxa de desnitritacdo. A Tabela 3.23
mostra uma série de trabalhos que buscaram a remocao de nitrogénio amoniacal presente em
aguas residuarias, utilizando o nitrito como aceptor de elétrons (BAE et al., 2002;
BLACKBURNE et al., 2008; VILLAVERDE et al., 2000).

NH }—— NO; —— NO;

60% ___, . 100%
carbono cevbono

N,

Figura 3.4. Consumo de oxigénio e carbono no processo de nitrificacdo/desnitrificacéo
convencional e via nitrito

Tabela 3.23. Trabalhos visando a remocédo de N-NH; pelo processo de nitritagdo de aguas

residuais
Observacdes do estudo Cara(aterlst_mas do Referéncia
espejo
Até 75% de acumulo de N-NO; com Sintético
concentracdo de OD ~ 0,5 mg.O,/L, em HANAKY et al.
. 80 mg.N-NHas/L

reator de lodo ativado operado em 500-1000 mg.DQO/L (1990)
batelada alimentada. T ~ 25°C, TRH-1,5a '
8 dias e pH-7,3a7,8.
85% de acumulo da carga de N-NH3 como Sintético RHEE et al
N-NO," em reator de lodo ativado operado 35 mg.N-NH3/L (1997) '
em bateladas sequenciais. 300-330 mg.DQO/L
Acimulo de até 300 mg.N-NO;/L, Sintético
operando um reator de lodo ativado em 500 mg.N-NH4"/L SURMACZ-
escala de bancada, mantendo 776 mg.DQO/L GORSKA et al.
concentracdes de aménia livre de 1 a 6 500 mg.DBO/L (1997)

mg.NHa/L e pH de 8.
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Cont. Tabela 3.23. Trabalhos visando a remocao de N-NHj3 pelo processo de nitritacdo de
aguas residuais

Observacgdes do estudo

Caracteristicas do
despejo

Referéncia

Operando um reator de lodo ativado em
bateladas sequenciais, notaram que houve
inibicdo seletiva das bactérias que oxidam
nitrito e propuseram duas possiveis
explicagbes: a primeira, pela inibi¢do
seletiva pela amonia livre; a segunda, pela
interacdo entre bactérias oxidantes de
nitrogénio amoniacal e as redutoras de
nitrito.

Operando um reator de lodo ativado em
bateladas sequenciais, registraram as
maiores taxas de acumulo de N-NO,
mantendo valores de pH de 8 e
concentracdo de oxigénio dissolvido de
1,5 mg.O/L.

OD entre 10 e 20 mg.O)JL e
concentracdes de amonia livre entre 1,0 e
3,0 mg.NH3/L permitiram o acumulo de
nitrito em um reator Air-Lift escala de
bancada (3 L)

Operando um reator de lodo ativado em
escala de bancada (2,5 L) e mantendo
valores de pH<6,5 ou pH=9,0, ocorreu
uma completa inibicdo da oxidacdo da
amonia. Com valores de entre 6,5<pH<8,9
registrou-se oxidacdo de amdnia a N-NO,”
e/ou N-NO3

Investigaram condi¢bes Otimas para a
nitrificacdo parcial variando o pH (6,5-
9,0) e OD (0,5-2,5 mg.0O,/L) e temperatura
fixa em 30°C, operando um reator de lodo
ativado em bateladas sequenciais. A maior
porcentagem de acumulo de N-NO, se
registrou com pH de 7,5 e OD de 1,5
mg.O,/L.

Aguas residuérias de
industria de amido
2000 mg.N-NH4*/L

Sintético
50 mg.N-NH,*/L

Sintético
300-750 mg.N/L

Sintético
610 mg.N/L

Sintético
60 mg.N-NH4"/L

VILLAVERDE
et al. (2000)

BAE et al. (2002)

KIM et al. (2003)

RUIZ et al.
(2003)

JIANLONG e
NING (2004)
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Cont. Tabela 3.23. Trabalhos visando a remocao de N-NHj3 pelo processo de nitritacdo de
aguas residuais

Observacgdes do estudo

Caracteristicas do

O sistema de 3 reatores de leito mdvel,
operando com valores de OD (3,5-4
mg.O,/L), apresentou acumulo sustentado
de N-NO; ao longo de 220 dias de
operagéo.

Em um reator de lodo ativado operado
com pH de 7,8, temperatura de 25°C e
valores de OD entre 0,5 a 2,4 mg.O,/L,
acumulou-se de 80% de nitrito e removeu-
se mais do 90% com concentracdo de OD
de 1,4 mg.OglL.

Operando um reator de lodo ativado em
bateladas sequenciais, escala de bancada,
com etapas aerdbia (60 a 150 minutos) e
anoxica (30 a 120 minutos), mantendo
concentracdes de OD na faixa de 1,0-2,0
mg.O,/L, T de 30 a 32°C, registrou-se
remocao de 93% de NTK.

Lodo ativado operado em bateladas
sequienciais em escala de bancada. Obteve
remocao de 90% de NTK.

Operaram um reator de leito fluidizado,
mantendo concentracGes de OD de 1,5 a
2,5 mg.O,/L. Alcancaram conversdo de
90% do nitrogénio amoniacal e 65% de
acumulo de N-NO;".

Obtiveram acumulo de 95% de N-NO7,
operando reator de lodo ativado operado
em bateladas sequenciais em escala de
bancada

- Referéncia
despejo
Sintético YUN et al.
300 mg.N/L (2004)
Sintético CIUDAD et al.
500 mg. N-NH,"/L (2005)
Sobrenadante de
digestdo anaerobia do
lodo de uma ETE, com Flg(()gé)al.
concentracdes de 1196
mg.N/L.
Sobrenadante de
digestdo anaerobia do
lodo de uma ETE, com DOSTA et al.
concentracdes de 800 a (2007)
900 mg.N/L e DQO de
1500 a 2000 mg.O./L.
Sintético ASLAN e

500 mg. N-NH, /L DAHAB (2007)

Esgoto domeéstico
54 a 78 mg.N-NH4"/L e
DQO de 121 a 416
mg.O,/L

ZENG et al.
(2008)
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Cont. Tabela 3.23. Trabalhos visando a remocao de N-NHj3 pelo processo de nitritacdo de
aguas residuais

Caracteristicas do

Observacgdes do estudo d - Referéncia
espejo
Efluente de inddstria
porcina . (1680-3940
Operando reator por bateladas r1n1952N0N1g|§4/0Ln$ 8?8
sequenciais, registraram remoc¢do de até e sobrena dantgel 2 de IMe GIL
80% de amodnia e acimulo de N-NO; (2011)

digestor anaerdbio
(1650-1920 mg.N-
NH,"/L e DQO 5230-
8320 mg.O,/L).

entre 35-78%.

O processo de nitritacdo ocorre em duas etapas e tem inicio dentro da membrana
citoplasmética da bactéria nitritante, quando o nitrogénio é oxidado a hidroxilamina
(NH,OH), sendo esta reacdo mediada pela enzima amdnia monoxigenase. A hidroxilamina é
posteriormente transportada para o periplasma, onde é convertida para nitrito, reacdo mediada
pela enzima hidroxilamina oxidoredutase. Simultaneamente a oxidacdo do nitrogénio, ocorre
a formagdo de ions de hidrogénio (H") (DOSTA et al., 2007; HAGOPIAN e RILEY, 1998;
JIANLONG e NING, 2004).

Essas duas etapas podem ser representadas pelas Equacfes 3.13 e 3.15.

(3.13)
(3.14)

(3.15)

No processo de nitritacdo (Equacdo 3.13), para que 1,0 mol de nitrogénio amoniacal seja
oxidado a nitrito, os micro-organismos utilizam 1,5 mol de oxigénio, ao contrario da
nitrificacdo até o nitrato, na qual sdo necessarios 2,0 mols de oxigénio. Isso representa uma
diminuicdo de 25% na demanda de oxigénio dissolvido necessaria para oxidacdo do
nitrogénio (FUX et al., 2006; RUIZ et al., 2003).

De acordo com PHILIPS et al. (2002), em condi¢Ges normais, as oxidacGes do nitrogénio
amoniacal e do nitrito sdo acopladas. Esses mesmos autores informam que as bactérias
nitrificantes sdo sensiveis as variacfes das condicdes ambientais e que a estabilidade das taxas

de oxidacdo do nitrogénio entre as bactérias que oxidam aménia (BOA) e as que oxidam
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nitrito (BON) pode facilmente ser afetada, o que geralmente contribui para o acimulo do
nitrito.

As condicdes necessarias para que ocorra desnitrificacdo sdo: a presenca de massa bacteriana
facultativa, a auséncia de oxigénio dissolvido (ambiente andxico), a presenga da matéria
orgénica para servir como fonte de carbono e de elétrons e as condi¢des ambientais adequadas
ao processo (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

Os micro-organismos desnitrificantes possuem mecanismos biol6gicos que possibilitam a
troca do aceptor de elétrons, como a sintese de enzimas que 0s capacitam a utilizarem o
nitrato e o nitrito como os aceptores, possibilitando a mudanca no estado de oxidag&o-redugéo
dos compostos envolvidos no processo (EPA, 2000).

Na nitrificacdo, o estado de oxidagdo do nitrogénio amoniacal muda de -3 na amdnia para +5
no nitrato (Figura 3.5), o que significa que ocorre a transferéncia de 8 elétrons para o aceptor
(O2). De acordo com a Equacdo 3.16 sdo necessarios 2 mols de O, para cada 1 mol do ion
amonio oxidado, o que representa 4,57 mg.0O,/mg.N-NH; convertido. Quando ocorre a etapa
de desnitrificacdo, ha nova mudanca no estado de oxidacdo do nitrogénio, esse é convertido
de +5 no nitrato para 0 no nitrogénio gasoso, isso significa que 5/8 dos elétrons sao
recuperados com a desnitrificacdo, com equivaléncia ao O, de (5/8 x 4,57) 2,86 mg.O,/mg.N-
NOs3 (reduzido) (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

O balanco de oxigénio no processo de nitrificagdo/desnitrificacdo convencional é igual a 4,57
mg.O; — 2,86 mg.O; = 1,71 mg.O,. O que significa que para cada 1,0 mg.Nemovido) SA0
consumidos 1,71 mg.0, (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

NITRIFICACAO - | = DESNITRIFICACAO
-3 -1 +1 +3 +5 +3 +2 +1 0
NH; | NH0H | NHO NOj NO7Z NO; NOD N,0 Ny
£ F s FE g g E $8% 88 4§ 3
2 e B = i= =1 = X B ~ B g @
b= = B = = ra bt O B = 2 =@
= Z

Figura 3.5. Diferentes estados de oxi-reducéo do nitrogénio no processo de
nitrificacdo/desnitrificacdo

(3.16)
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Na nitritacdo/desnitritacdo, o estado de oxidacdo varia de -3 no nitrogénio amoniacal para +3
no nitrito, o que representa a transferéncia de 6 elétrons para o oxigénio. De acordo com a
Equacéo 3.17, é necessario 1,5 mol de O, para cada 1 mol de nitrogénio amoniacal oxidado
até nitrito, o que representa em massa 3,43 mg.O/mg.N-NHsconvertidao): Na etapa de
desnitritacdo, com a utilizacdo do nitrito como aceptor de elétrons, o estado de oxidacdo é
novamente alterado de +3 no nitrito para 0 no nitrogénio gasoso. Nessa reacdo de
desnitritacdon 3/6 dos elétrons transferidos na etapa nitrificante sdo recuperados,
representando a equivaléncia ao OD de (3/6 x 3,43) = 1,71 mg. Ox/mg N-NO2 (reduzidge). COm
iss0, 0 balanco de oxigénio no processo de nitritagdo/desnitritacao é igual a (3,43 mg.0,-1,71
mg.0z)= 1,71 mg.O,. O que significa que para cada 1,0 MQ.Nemovidoy Via nitrito séo
consumidos 1,71 mg.O,. Do total de matéria organica removida da agua residuaria, 2/3
(medido como DQO) é sintetizado por anabolismo e 1/3 é efetivamente oxidado, refletindo no
consumo de oxigénio na proporgédo 0,33 9.02/g DQO¢emoviday (VAN HAANDEL e MARAIS,
1999).

Sendo a equivaléncia de 1 mg.N-NOs; = 2,86 mg.O, no processo de desnitrificacdo
convencional, entdo o consumo teorico da matéria organica, quando o nitrato € utilizado como
oxidante, expresso em termos de Demanda Quimica de Oxigénio, pode ser estimado pela
Equacdo 3.17. Para 0 processo de desnitritacdo ha equivaléncia de 1 mg.N-NO, = 1,71
mg.O,, entdo o0 consumo da materia organica, em termos de DQO, na desnitritacdo pode ser

estimado pela Equacéo 3.18.

— (3.17)

— (3.18)

Com isso, pode ser estimado (Equacdo 3.19) que hd economia de 40 % na demanda da

matéria organica necessaria para a desnitritacao.

(3.19)
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Estratégias para acumulo e manutencdo do nitrito: A remocao bioldgica de nitrogénio via
nitrito consiste basicamente em inibir o segundo passo do processo de nitrificacdo, ou seja, a
oxidacdo do nitrito para nitrato. Essa estratégia baseia-se na condicdo de o nitrito ser o

intermediéario comum na nitrificacdo (Figura 3.6).

» 4
NH ; — NH ,0H ——[NOH |—— Np; === NO;
5

g 1

~
NO o
- — nitrificagio
1
\ﬁg"(.) == desnitrificagio
51
~
N

1: oxidagio do N-amoniacal para hidroxilamina; 2/3: oxidacio hidroxilamina para nitrito e

4: nitrito para nitrato; 5: reduciio do nitrato para nitrito; 6/7/8: nitrito € convertido para produtos gasosos.

Figura 3.6. Possivel caminho metabdlico para a nitritacdo e desnitritacéo

Portanto, no caso da remocdo de nitrogénio pela via curta, é essencial inibir a nitratagdo
(oxidacdo do nitrito a nitrato), estimular o acumulo de nitrito e favorecer a reducdo para
nitrogénio gasoso, sendo o ponto critico do processo alcancar o acumulo de nitrito, evitando a
sua oxidacdo. As estratégias estudadas para o acumulo de nitrito tém como principal objetivo
a manutencdo do ambiente favoravel para as bactérias que oxidam aménia (BOA) em
detrimento das que oxidam nitrito (BON). Esses métodos baseiam-se, principalmente, na
regulacdo apropriada de fatores que, individuais ou combinados, exercem influéncia no
processo, como: temperatura, concentracdo de oxigénio dissolvido, concentracdo de amdnia
livre, pH do meio, hidroxilamina livre (ndo ionizada) (ASLAN e DAHAB, 2007; YOO et al.,
1999).

Esse acumulo de nitrito em sistemas biolégicos de tratamento de aguas residuarias, quase
sempre, resulta de alteracfes na cinética de crescimento das bactérias envolvidas no processo
de nitrificacdo. O desequilibrio pode ocorrer pelo acréscimo da taxa de oxidacdo da amdnia,
preterindo a taxa de oxidacao do nitrito. (PHILIPS et al., 2002).

ANTHONISEN et al., (1976) realizaram um trabalho pioneiro e postularam que o acimulo de

nitrito poderia estar relacionado a concentrac6es de amdnia livre (Equacdo 3.20) e de acido
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nitroso (HNO,) ndo ionizado; e que certas concentracdes dessas especies quimicas poderiam

ser inibitorias a todo processo de nitrificacéo.

(3.20)

Esses pesquisadores coletaram dados da literatura, realizaram experimentos em escala de
bancada e corroboraram seus resultados com outros estudos independentes, concluindo que:

e As concentracfes de amdnia livre que inibem as bactérias oxidantes de am6nia sdo maiores
que as inibidoras para 0s micro-organismos que oxidam nitrito. A faixa de inibicdo das
oxidantes de amonia foi de 10 a 150 mg NHa/L, enquanto a inibicdo das oxidantes de nitrito
ocorreu na faixa de 0,1 a 10 mg NHs/L.

e ConcentracGes de acido nitroso ndo ionizado (HNO;) entre 0,22 e 2,8 mg HNO,/L
causaram inibicdo de todo processo de nitrificacéo;

e As concentragdes inibitorias da amonia livre e de acido nitroso ndo ionizado para
nitrificacdo foram afetadas pela adaptacdo dos micro-organismos, temperatura e nimero de
organismos nitrificantes

ANTHONISEN et al., (1976) entdo propuseram Equacdes 3.21 e 3.22 relacionando as

concentracdes de amonia livre e acido nitroso ndo ionizado com o pH do meio aquoso.

— (3.21)

— (3.22)

PHILLIPS et al., (2002) confirmaram as observacfes de ANTHONISEN et al. (1976) e
ressaltaram que a concentracéo do fon-amonio (NH,") pode causar o acimulo de nitrito, mas
o efeito da amonia livre (NH3) era aparentemente mais pronunciado. A aménia livre € uma
inibidora competitiva da atividade da enzima nitrito-redutase, a qual estd localizada na
membrana celular das bactérias oxidantes de nitrito. ANTHONISEN et al. (1976), durante a
conducdo das suas pesquisas, observaram que alteracbes de temperatura também
influenciavam de maneira significativa o equilibrio entre NH3/NH;™ e HNO,/NO; (Equagdes
3.21 e 3.22). Acréscimos na temperatura causam uma elevacdo da concentracdo da amdnia

livre, possibilitando acimulo de N-NO,". A concentracdo de NH3 a 30 °C é cerca de duas
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vezes maior que a 20 °C, para 0 mesmo pH e mesma concentracdo de nitrogénio amoniacal
total. Além de influenciar o equilibrio entre as espécies quimicas, a relacdo entre as taxas de
crescimento dos micro-organismos nitrificantes muda com a temperatura (Figura 3.7). Para
PHILLIPS et al., (2002), a temperatura 6tima para nitritacdo € maior que para nitratacdo, mas
em temperaturas superiores a 25°C, a taxa méxima de crescimento especifico das Nitrobacter

sp é inferior a das Nitrossomonas sp, possibilitando o acimulo de N-NO;".

08 - Nitrossomonas
] y = 0'079)(1,1026
0,7

0,6
0,5
0,4 -
0,3 -
0,2 1
0,1 -

O T T T T T T T 1
5 10 15 20 25 30 35 40

—&— Nitrissomon
0’9 ssomonas
—— Nitrobacter

Maximo (d-1)

Nitrobacter
y = 0,1296x0.6713

Temperatura (°C.)

Figura 3.7. Curvas das velocidades maximas especificas de crescimento em funcéo da temperatura
para Nitrossomonas sp e Nitrobacter sp. (Fonte: Adaptado de VERSTRAETE e PHILIPS, 1998)

O desequilibrio entre as espécies quimicas envolvidas no processo de nitritacdo também pode
ser induzido pela manipulacdo de outros parametros, sendo que 0s mais usuais Sdo: a
concentracdo de amonia afluente; idade do lodo; potencial hidrogeniénico (pH), temperatura;
concentracdo de oxigénio dissolvido e presenca de substancias toxicas (BAE et al., 2002;
GARRIDO et. al., 1996; GRUNDITZ e DALHAMAR, 2001; GUSTAVSSON et al., 2008;
JOO et. al., 2000; RUIZ et al., 2003; YOO et al., 1999).

Outros fendmenos tais como: razdo DQO/N, concentracdo de hidroxilamina livre, tipo de
operacdo do sistema de tratamento (continuo ou bateladas sequenciais), contato entre a
biomassa e a agua residuaria, tipo de cultivo da biomassa (imobilizada ou em suspenséo),
concentracdo de carbono inorganico, também podem influenciar para o acimulo de nitrito no
conteddo dos reatores (AKERMAN, 2005; FUX et al., 2006; GANIGUE, 2009; HELMER et
al., 2001; PHILIPS et al., 2002; ).
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3.6. Legislagao pertinente aos lixiviados

Em lixiviados de aterro de residuos sélidos, o nitrogénio é encontrado predominantemente nas
formas orgénica e amoniacal, devido as condi¢es anaerdbias de decomposicao dos residuos,
porém, com o decorrer do tempo ha predominio da forma amoniacal. Quando langados em
corpos de agua, os lixiviados podem causar 0s seguintes danos:

e Afetar a vida aquatica, uma vez que o nitrogénio amoniacal é facilmente oxidado por
organismos nitrificantes, que utilizam o oxigénio do meio como aceptor de elétrons;

e Dependendo da concentracdo e do pH do meio, pode ser tdxico aos peixes e a outros
organismos aquaticos na forma de aménia livre (ndo ionizada) pois impede as trocas gasosas
nas guelras dos peixes;

e Na forma de nitrato, € um risco a saude puablica, pois estd associado a
metahemoglobinemia (sindrome do bebé azul);

¢ Na desinfeccdo, aumenta a demanda de produto quimico nas estacGes de tratamento de
agua (ETA) que utilizam cloro como desinfetante, uma vez que esta substancia reage com o
nitrogénio, formando as cloraminas, que tém menor poder desinfetante do que o acido
hipocloroso;

e A poluicdo por nitrogénio estd diretamente relacionada a acidificacdo dos solos,
eutrofizacdo em ecossistemas marinhos proximos a costa e perda da biodiversidade em varios
ecossistemas aquaticos e terrestres.

Diante dos problemas ambientais e de salde publica, expostos anteriormente e, considerando
que a saude e o bem-estar humano, assim como o equilibrio aquético, ndo devem ser afetados
pela deterioracdo da qualidade das aguas, tornou-se necessario o estabelecimento de limites de
concentracdes desses compostos. Desta forma, por meio da Resolucdo CONAMA 357 de 17
de marco de 2005, foram definidos os limites mostrados na Tabela 3.24 apresenta os valores
méaximos admissiveis dos parametros relativos as formas quimicas do nitrogénio, de acordo
com a resolu¢do CONAMA 357/2005.

No estado de Sao Paulo, o Decreto Estadual n° 8.468 (Sao Paulo, 1976), estabelece no Art. 11
e Art. 12 para aguas de Classe 2 e 3, respectivamente, que nao poderao ser langcados efluentes,
mesmo tratados, que prejudiquem sua qualidade pela alteracdo dos seguintes parametros ou

valores:
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Amobnia 0,5 mg.N/L;
Nitrato 10,0 mg.N/L;
Nitrito 1,0 mg.N/L;

Tabela 3.24. Padrdes de qualidade méaximos admissiveis das formas de nitrogénio para cursos

de agua
Variaveis
Cursos de Classe Nitrato Nitrito Nitrogénio Amoniacal Total
Agua (mg.N/L) (mg.N/L) (mg.N/L)
3,7 (pH<7,5)
2,0 (7,5<pH<8,0)
lell 10,0 1,0 1.0 (8,0<pH<8.5)
0,5 (pH>8,5)
poce 13,3 (pH<7.5)
5,6 (7,5<pH<8,0)
i 10,0 10 22 (8,0<pH<8.5)
1,0 (pH>8,5)
. | 0,4 0,07 0.4
Salina I 0.7 0.2 07
' 0,4 0,07 04
Salobra 0.7 0.2 0:7

Apesar desses valores pre-estabelecidos, deve-se observar que a Resolucdo 357 do CONAMA
ressalva a obrigatoriedade da realizacdo de testes ecotoxicoldgicos permitindo aos Orgaos
ambientais estaduais adotarem valores mais restritivos que o preconizado, quando
comprovados efeitos toxicos agudos em organismos aquaticos ou inviabilizar o abastecimento
das populacdes; assim como, permitir valor mais elevado que o estabelecido, associando
testes ecotoxicologicos, toxicologicos e estudos de dispersdo no corpo receptor, desde que nao

prejudigue 0s usos previstos para o corpo d'agua.
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4. MATERIAL E METODOS

4.1. Descricéo geral da pesquisa

O ponto de partida da presente investigacdo foi o estudo da remocéo biolégica de nitrogénio e
compostos organicos do lixiviado de aterro sanitario pelo processo de nitritacdo/desnitritacdo
em um reator de lodo ativado operado em batelada sequencial. Ao longo da primeira etapa,
buscou-se ajustar a duracdo das etapas anoxica e aerada e as condigdes operacionais, tais
como razdo de diluicdo e taxas de aplicacdo volumétricas, para conferir estabilidade ao
tratamento biologico. Avaliou-se, também, a possibilidade da utilizagdo da matéria organica
presente no lixiviado como fonte de carbono pelos micro-organismos heterotréficos
desnitritantes, assim como observar 0 impacto dos compostos presentes no lixiviado sobre a
estabilidade do processo de nitritagdo/desnitritacao.

A partir dos resultados da primeira etapa, foi ajustada a duracao das reac6es que conformaram
cada ciclo de tratamento na segunda etapa da pesquisa, sendo aplicada a oxidacdo do
nitrogénio amoniacal presente no despejo com actmulo sustentado de nitrito ao final da fase
aerobia dos ciclos de tratamento, e a utilizacdo da matéria organica presente no proprio
lixiviado como fonte de carbono para desnitritacdo. Em uma terceira etapa, utilizou-se uma
fonte externa de carbono (etanol) em um reator de polimento para o alcance da reducéo
biologica de todo o nitrogénio oxidado a nitrogénio gasoso.

Na quarta etapa da pesquisa, foi operado um segundo reator de lodo ativado em bateladas
sequenciais, com a finalidade de estudar o processo de nitritacdo/desnitritacdo, empregando
uma fonte de carbono externa (etanol) para os micro-organismos heterotroficos desnitritantes
durante a etapa anoxica do tratamento.

Devido as elevadas concentracBes de compostos organicos recalcitrantes de alto peso
molecular no efluente final dos sistemas biolégicos de tratamento, foi requerida a aplicacéo de
um pos-tratamento, por processos de adsor¢do em hidroxido de ferro e carvédo ativado em pé
(CAP).
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4.1.1. Caracterizacao do lixiviado de aterro sanitario utilizado durante a pesquisa

Durante a Primeira, Segunda e Quarta etapa da pesquisa, 0s reatores de lodos ativados foram
alimentados com lixiviado gerado no aterro sanitario Sdo Jodo (Figura 4.1), localizado na
zona leste do Municipio de S&o Paulo, o qual recebeu ao longo de quinze anos de operacao
(de 1992 a 2007) 27,9 milhdes de toneladas de residuos domiciliares. A vazdo de lixiviado
produzido durante os Gltimos meses foi de 1800 m®/dia, sendo o mesmo transportado até a
Estacdo Piqueri de recepcao de efluentes ndo domésticos, operada pela SABESP, na cidade de

Séo Paulo.

Figura 4.1. Vista geral do aterro sanitario Sdo Jodo

Para conducdo da presente pesquisa, as amostras de lixiviado foram coletadas em intervalos
regulares de 15 a 30 dias, direto do caminhdo tanque, em galdes de 20 litros e encaminhadas
ao Laboratorio de Saneamento da Escola Politécnica da USP. Ao chegar ao laboratério, eram
imediatamente submetidas a refrigeracdo (4°C). A Tabela 4.1 mostra os valores das variaveis
de caracterizacdo do despejo obtidos ao longo da investigacdo. A realizagdo das andlises

fisico-quimicas de caracteriza¢do ocorriam antes do inicio de um novo ciclo de tratamento.



Tabela 4.1. Caracterizacdo do lixiviado produzido no Aterro Sanitario Sdo Jodo

(Séo Paulo)
NUmero
A Valor Valor .- i ~
Parametro de Minimo  Maximo Valor medio + desvio padréo
Dados
pH 40 7,86 8,50
Alcalinidade Total
(mg.CaCOy/L) 40 4800 9880 8035+1230
DQO (mg.O,/L) 40 1000 12400 5341+2590
DBO (mg.O,/L) 40 198 2909 10104691
COT (mg.COT/L) 40 578 3475 15104879
DBO/DQO 40 0,03 0,74 0,22+0,17
DBO/COT
(mg.04/ Mg.C) 40 0,22 0,96 0,64+0,19
Nitrogénio
Total (mg.N/L) 40 1344 2610 1997+385
Nitrogénio
Amoniacal 40 868 2296 1790+363
(mg.N/L)
Nitrito
(mg.N-NO,7/L) 40 ) ) nd
Nitrato
(mg.N-NO5 /L) 40 - - nd
ST (mg/L) 40 6625 14138 9530+1915

nd: N&o detectado pelo método analitico (Limite minimo de deteccdo do método analitico: 5 pg/L)
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4.1.2. Inéculo e partida do sistema

O in6culo (lodo) utilizado para a partida do reator biologico foi coletado na linha de retorno
do decantador secundério da estacdo de tratamento de esgoto Barueri, localizada na cidade de
Barueri-Estado de S&o Paulo. A estacdo compde-se de um sistema de lodos ativados
convencional, com capacidade para tratar 9,5 m*/s de esgoto, sendo sua vaz&o atual em torno
de 7,0 m*/s. Considerou-se a biomassa adaptada quando se observou actimulo sustenado de N-
NO," no sistema, sendo esse periodo de adaptacdo de trés meses (IM et al., 2001; CAMPOS et
al., 2002; UYGUR e KARGI, 2004; AMARAL, 2009;).

4.1.3. Instalacdes experimentais e procedimentos de rotina

Durante a Primeira e Segunda Etapa, foi operado um sistema de lodo ativado em bateladas
sequenciais com volume igual a 100 litros (Reator R-1). O reator (Figura 4.2) foi construido
em acrilico, com dimensdes internas (comprimento x largura x profundidade) de 42 x 42 x 66
cm. Foram acoplados: um sistema de dispersdo de ar; compressor de ar com poténcia de 20
Watts e vazdo de 30 litros de ar/minuto e um agitador mecanico com poténcia de 12 HP e
2752 g.

Figura 4.2. Vista superior do reator bioldgico R-1 durante a etapa aerdbia de um dos ciclos de
tratamento
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O sobrenadante descartado ao final dos ciclos de tratamento do Reator R-1 apresentava uma
concentracdo elevada de nitrogénio oxidado (N-NOy), sendo conduzido um tratamento
complementar em um reator de polimento, também operado em bateladas, com volume util de
5 litros, onde foi empregado etanol como fonte de carbono para os organismos desnitritantes
durante a Terceira Etapa da pesquisa. O reator para polimento final era equipado com um
agitador e utilizaram-se bombas de aquario e pedras porosas para difusdo do oxigénio na
massa de liquido durante a etapa aerébia.

Durante a Quarta Etapa da pesquisa, foi operado um terceiro reator (Reator R-2) de lodo
ativado em bateladas sequenciais, com volume igual a 50 litros e construido em chapa de ago
inoxidavel (Figura 4.3), com espessura de dois mm e dimensdes: 35 x 35 x 40 cm.
Completavam o sistema: um agitador mecanico (Marca Nova Etica-Modelo 105S); sistema de
dispersdo de ar na massa liquida do reator, constituido de pedras porosas, similares as
utilizadas em aquarios domésticos no fundo do tanque; e compressor de ar eletromagnético,
com poténcia igual a 20 Watts e Vazéo de 30 litros de ar/minuto (Marca Boyu, Modelo ACQ-
001).

O pés-tratamento fisico-quimico aplicado na Quinta Etapa do estudo foi realizado em
aparelho de jar-test composto por cinco jarros em acrilico com volume de 1,0 L; controlador

de rotacdo; hastes e pas planas em acgo inox, conforme mostrado na Figura 4.4.

Do LS s - (F ¥ ¥
Figura 4.3. Componentes do reator biologico R-2 (a) reator de chapa de a¢o inoxidavel; (b)
agitador mecanico; (c) compressor de ar
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Figura 4.4. Equipamento jar-test empregado no pés-tratamento fisico-quimico do efluente
gerado nos reatores biolégicos

4.2. Operacao e conducdo da pesquisa

4.2.1. Primeira Etapa: Estudos Preliminares e ajuste das condigdes operacionais no
Reator R-1

Durante a sequéncia cronoldgica das diferentes etapas dos ciclos de tratamento (Figura 4.5),
buscava-se a oxidacdo do nitrogénio amoniacal com acimulo sustentado de nitrito (nitritacao)
ao longo da etapa aerobia dos ciclos e a reducdo do nitrito acumulado a nitrogénio gasoso
(desnitritacdo) empregando a matéria organica do lixiviado (Unica fonte de carbono presente)
como doador de elétrons durante a reacdo anoxica, retirando-se amostras em intervalos de
tempo pré-definidos para realizacdo de analises especificas.

A operacdo tradicional de um sistema de lodo ativado em bateladas sequenciais pressupde a
definicdo de um intervalo de tempo fixo, para cada uma das etapas dos ciclos de tratamento.
A duracdo dessas etapas (anoxica, aerada, repouso e descarte) foi ajustada durante a pesquisa,

e ndo pré-estabelecida (GUO et al., 2009) . O tempo destinado a essas reacdes foi pesquisado
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e fixado durante esta etapa, ja que € uma condicdo primordial para o alcance da estabilidade e

eficiéncia do tratamento. A Primeira Etapa foi dividida em duas fases: Fase I e Fase II.

u

ALIMENTACAD ANOXICO AERAGAD - SEDIMENTACAD E
DESCARTE

Figura 4.5. Sequéncia cronoldgica dos ciclos de tratamento

A rotina operacional do sistema de tratamento compreendia alimentar o sistema R-1 com
lixiviado bruto (sem tratamento prévio) numa razdo de troca volumétrica de 10% (ou seja, 7
litros de lixiviado para 70 litros de volume do reator), o que permitiu utilizar o fendbmeno de
diluicdo do afluente no conteudo do reator para ndo induzir efeitos tdxicos dos poluentes a
biomassa, devido as elevadas concentragdes de nitrogénio no lixiviado (L1 e ZHAO, 2001,
CAMPOS et al., 2002; KYUNG-IK e CHOI, 2002; KLIMIUK e KULIKOWSKA, 2006;
SPAGNI e MARSILI-LIBELLI, 2009; AMARAL, 2010). Entretanto, como consequéncia
dessa condicdo operacional, a cinética do processo de biodegradacdo dos compostos €
controlada pelas concentracdes de poluentes ao final da fase de enchimento, além de sofrer a
influéncia das taxas de aplicacdo volumeétricas e da razdo de troca volumétrica. A seguir,
iniciava-se a etapa andxica, onde a mistura liquida do interior do reator era mantida em
agitacdo lenta, visando a reducdo de toda a massa de nitrogénio oxidado a nitrogénio gasoso
(desnitritacdo). Apds o nitrito (N-NO>) ser reduzido, era introduzida aeracdo (etapa aerobia),
de tal forma a manter uma concentracdo de oxigénio dissolvido de aproximadamente 2
mg.O,/L, com a finalidade de oxidar a amdnia a nitrito (nitritacdo) (POLLICE et al., 2002;
UYGUR e KARGI, 2004; AKERMAN, 2005; CIUDAD et al., 2005; BLACKBURNE et al.,
2008; AMARAL, 2010). Uma vez que ndo era detectada a presenca de amdnia pelo método
analitico empregado, a aeracdo era desligada e esperava-se a sedimentacdo da massa
biolégica por 30 minutos. O Unico descarte de lodo biolégico foi aquele necessario a
realizacdo das analises fisico-quimicas, o que garantiu idades de lodo elevadas, na faixa de

100 a 150 dias, valores apropriados para o tratamento de efluentes de composicdo complexa
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(EPA, 2000; FUX et al., 2006). As Figuras 4.6 e 4.7 mostram o plano de amostragem e 0s
parametros determinados em cada etapa dos ciclos de tratamento durante as Fases | e Il
respectivamente; a Tabela 4.2 descreve as condigdes operacionais utilizadas ao longo dos
ciclos de tratamento da primeira etapa da investigacao, dividida em duas fases (Fase | e Fase

).

LIXIVIADO DURANTE A REAQAO
ANOXICA

pH (Medicdes cada 24 horas) .

Temperatura FINAL AERACAO

Alcalinidade NKT, N-NH3 (Oxidag&o completa

NKT, N-NH; N-NO;, N-NOs3'. da amdnia)

DQO, DBO, COT

ST, SST, SSV NKT, ’_\I-NHg )
N-NO;’, N-NO3;” COT

ALIMENTACAD ANOXICO AERACAOD - SEDIMENTACAO E
A \ /\ DESCARTE /\
DURANTE A AERACAO
FINALIZADA A FINALIZADA A (Medicdes cada 24 horas) EFLUENTE FINAL
ALIMENTAGAO DO REACAO ANOXICA E
Zero) AERA AO N-NOzr, N-NO37. Temperatura
¢ Alcalinidade
pH, Temperatura Alcalinidade NKT, N-NH3
NKT, N-NH;, NKT, N-NH; N-NO;", N-NOs’
N-NO;’, N-NO; N-NO2, N-NO3’ DQO, DBO, COT
cot DO, DBO, COT ST, SST, SSV

Figura 4.6. Esquema dos pontos, frequéncia de amostragem e variaveis fisico-quimicas
monitoradas (Primeira Etapa-Fase I)
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DURANTE A REAQAO
LIXIVIADO ANOXICA
pH (Medicgbes cada 5, 24 e 48
horas) %
Tempel_’atura FINAL AERACAO
Alcalinidade NKT, N-NH; (Oxidagédo completa
NKT, N-NH; N-NO;", N-NO3". da amdnia)
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV NKT, N-NH;
N-NO7', N-NO;” COT

ALIMENTACAD AnOxicO AERAGAD - SEDIMENTACAD E
‘ DESGARTE

DURANTE A
A|_F| :\;lély\]szAAQA ¢ FINALIZADA A A AERACAO (Medicbes EFLUENTE FINAL
¢#0 DO REACAO ANOXICA cada 12 horas)
SISTEMA (Tempo EINICIO DA pH
zero) AERACAO NKT, N-NH; Temperatura
N-NO;, N-NOs3'. Alcalinidade
pH, Temperatura Alcalinidade NKT, N-NH;
NKT, N-NHs, NKT, N-NH; N-NO,", N-NOy
N-NOz, N-NOs N-NO;", N-NO5 DQO, DBO, COT

Figura 4.7. Esquema dos pontos, frequéncia de amostragem e variaveis fisico-quimicas
monitoradas (Primeira Etapa-Fase 1)

O pH, temperatura e oxigénio dissolvido do conteddo do reator eram monitorados

permanentemente.



Tabela 4.2. CondicGes Operacionais - Primeira Etapa da pesquisa
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Ciclo af[I)uigte afCI: u(z;lrte afTuiIte al;ll-uNe;'tSe Vi Va T, T H H H Taxa Texa O
L) (mol)  (mo)  mon) O © v T2 PR PRz PR kgpBO/M®)  (KgCOT/m?)  (dias)

Fase |. MedicOes cada 24h na Fase Andxica e aerada
1 2555 3475 2464 2285 69,92 6982 48 48 823 8,64 784 2,55 3,48 121
2 483 1322 2554 2223 69,60 6925 48 48 8,06 8,79 7,52 0,48 1,32 121
3 2909 3060 2610 2296 69,60 6925 48 48 830 850 7,80 2,91 3,06 122
4 2132 3305 2604 2296 69,60 6925 48 48 8,12 847 8,40 2,13 3,31 121
5 1926 2760 2464 2117 69,30 68,70 48 48 791 8,05 7,83 1,93 2,76 147
6 2012 3305 1428 1282 69,35 6855 48 48 835 853 7,96 2,02 3,31 109
7 952 1556 1344 1176 69,35 6865 48 24 834 846 7,94 0,96 1,56 280
8 1384 1980 1344 1131 69,35 69,00 48 48 826 752 7,95 1,38 1,98 151

Fase II.

Etapa Anoxica: Medi¢6es nas primeiras cinco horas, as 24 e 48h

Etapa Aerada: Medicdes cada 12 horas
i DBO coT NKT N-NH; V, V, Taxa Taxa 0.

Ciclo ‘?‘;L‘;e/rl‘_t)e ‘?‘;L‘;e/rl‘_t)e ‘?‘;L‘g’/rl'_t)e a(mg’/’llt)e W @ "+ T2 pHopHe o pHs o opBo/m?)  (KgCOT/M?)  (dias)
9 1482 3394 1792 1618 69,67 6960 48 24 835 848 7,42 1,48 3,39 104
10 947 1411 1792 1540 69,80 6957 48 48 826 833 6,58 0,95 1,41 158
11 1021 1066 1680 1585 69,35 6920 48 48 8,02 8,08 6,15 1,02 1,07 106
12 968 1690 2352 2128 69,35 6920 48 48 822 8,08 885 0,97 1,69 126
13 1453 1562 2397 2240 69,80 68,72 48 48 850 829 851 1,45 1,52 122
14 1030 1195 2374 2134 69,20 6835 48 48 827 853 8,53 1,03 1,19 144
15 1482 1922 2380 2240 69,00 6850 48 48 844 855 8,69 1,48 1,92 194
16 1236 1351 2576 2232 69,00 6840 48 48 824 7,86 8,80 1,24 1,35 145

V- Volume do reator ao final da etapa anoxica (L)

V,-VVolume do reator ao final da etapa aerada (L)

T,-Tempo total reagdo andxica (horas)

T,-Tempo total destinado a aeracdo (horas)

pH;- pH do contetido do reator ao inicio da reagdo andxica

pH.- pH do contetido do reator ao final da reagdo andxica

pHs-pH do contelido do reator ao final da aeracéo
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4.2.2. Segunda Etapa: Estudo da eficiéncia do processo de nitritagio/desnitritacéao

Assim como na primeira etapa, a estratégia operacional utilizada visava a oxidacao de toda a
carga de nitrogénio amoniacal do lixiviado com acimulo sustentado de nitrito ao final da
etapa aerdbia e durante a etapa andxica, buscava-se avaliar a reducdo do nitrito acumulado a
nitrogénio gasoso (desnitritacdo), empregando a matéria organica de féacil biodegradacédo,
presente no lixiviado, como fonte de carbono para 0s micro-organismos heterotréficos. Fixou-
se 0 tempo de reacdo andxica em uma hora em funcdo dos resultados da Primeira Etapa.

A idade de lodo calculada para cada um dos ciclos de tratamento ndo deve ser entendida como
um parametro de projeto, apenas representa o resultado da relagdo entre a massa de SSV no
sistema e aquela descartada com o efluente final; como o volume de lodo bioldgico retirado
do sistema era pequeno (amostras para a realizacdo de analises fisico-quimicas) a idade de
lodo foi elevada.

A Figura 4.8 mostra o plano de amostragem e os parametros analisados em cada fase dos
ciclos de tratamento. Ao longo da reacdo aerdbia, retiravam-se algumas amostras para
realizacdo de analises microbioldgicas para quantificacdo de bactérias nitrificantes.

A Tabela 4.3 mostra as principais condi¢cdes operacionais ao longo dos ciclos de tratamento

da segunda etapa da investigacéo.



LIXIVIADO

pH
Temperatura
Alcalinidade
NKT, N-NH;

ST, SST, SSV

DQO, DBO, COT

s

¢ [

DURANTE A REACAO
ANOXICA
Duracéo: 1 hora
Mediges cada 10 minutos

NKT, N-NHs
N-NO;', N-NOs".
COoT

]

ALIMENTACAO

FINALIZADA A
ALIMENTACAO DO
SISTEMA (Tempo zero)

pH, Temperatura
NKT, N-NHs,
N-NO;", N-NOs
CoT

!
I
I
I
I
I

FINAL AERACAO
(Oxidag&o completa
da amdnia)

NKT, N-NH3
N-NO7, N-NOs".

85

COoT

ANOXICO

FINALIZADA A
REAGAO ANOXICA E
INICIO DA AERAGAO

Alcalinidade
NKT, N-NH;
N-NO;’, N-NO3’
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

AERACAD -

AN

D ESCARTE

DURANTE A AERACAO
Medigdes cada 8 horas

NKT, N-NH3

N-NOz, N-NOs'.
CoT

SEDIMENTACAD E

EFLUENTE FINAL

pH

Temperatura
Alcalinidade
NKT, N-NH3
N-NO;", N-NOs5
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

pH, temperatura e oxigénio dissolvido do contetido do reator eram monitorados permanentemente

Figura 4.8. Esquema dos pontos, frequéncia de amostragem e variaveis fisico-quimicas

monitoradas durante a Segunda Etapa da pesquisa




Tabela 4.3. CondicGes Operacionais - Segunda Etapa da pesquisa

DBO

COoT

NKT

N-NH;

. V; V, Taxa Aplic Taxa Aplic 0.
Ciclo a(‘l‘ge/rl‘_t)e a(‘l‘ge/rl‘_t)e a(‘llgjrl‘_t)e a(ﬂ:grl‘_t)e L o " TeopHPH o pHsopBOMY)  (KgCOTMY)  (dias)
1 532 591 2358 2156 67,80 6580 0L 48 824 824 801 0,532 0,001 203
2 1816 2188 2212 2016 67,80 6600 01 32 827 820 803 1,816 2188 406
3 556 619 2128 1826 6830 6695 Ol 48 827 830 859 0,556 0,619 124
4 1318 809 2162 1960 6840 67,10 01 32 811 836 876 0,809 1,318 236
5 1911 2078 2190 1943 6890 6755 Ol 48 790 810 7,78 1,011 2,078 132
6 1818 2466 2111 1876 6890 6810 0L 48 829 830 823 1,818 2,466 181
7 406 790 2352 2083 6890 6830 01 48 821 81l 7,82 0,406 0,790 188
8 614 818 2223 1988 6900 6880 0L 48 7,00 891 882 0,614 0,818 157
9 265 595 1344 868 69,10 6850 01 40 7,87 806 7.85 0,265 0,595 369
10 376 732 1792 1630 6890 6830 OL 40 7,96 7,93 8,08 0,376 0,732 267
1 108 897 1803 1624 6900 6820 OL 48 800 7,92 7,76 0,198 0,897 275
12 651 1039 1736 1512 6850 67,60 OL 48 800 802 853 0,651 1,039 126
13 328 975 1876 1764 6840 67,50 OL 48 800 825 848 0,328 0,975 225
14 1298 2125 2184 1994 6780 6630 0L 24 811 823 805 1,298 2125 200
15 621 1320 2072 1932 6840 67,10 0L 24 809 850 876 0,621 1,32 218

V- Volume do reator ao final da etapa andxica (L)

V,-VVolume do reator ao final da etapa aerada (L)

T,-Tempo total reagdo andxica (horas)

T,-Tempo total destinado a aeragdo (horas)

pH:- pH do afluente

pH.- pH do contetido do reator ao final da reacdo andxica

pHs-pH do contetido do reator ao final da aeracéo
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4.2.3. Terceira Etapa: Reator de Polimento

O sobrenadante do Reator R-1, descartado ao final dos ciclos de tratamento, apresentava uma
concentragdo de nitrogénio oxidado elevada, uma vez que o descarte era realizado apds o
periodo aerdbio do ciclo, sendo necessaria a reducdo da concentracdo de N-NOy de tal forma
de atender a legislacédo brasileira. Para tanto, foi conduzido um tratamento complementar em
um baldo de vidro de 5 litros, operado em bateladas, e alimentado com o efluente final do
Reator R-1 (gerado durante a Segunda Fase da pesquisa). O lodo empregado para dar partida
ao sistema foi retirado direitamente do Reator R-1. A operagéo do reator de polimento (Figura
4.9) iniciava-se com a reacdo anoxica, onde era adicionada uma solugédo de etanol 0,17 M,
sendo determinado o volume necessario para o0 alcance da desnitritacdo, respeitando a relacéo
teorica DQO/N-NO; reduzido de 4,8 mg.DQO/Mg.N-NO; requzido- Para cada ciclo era novamente
preparada a solucao de etanol.

Apos a reducdo do N-NO, na etapa andxica, adotou-se um curto periodo aerébio para a
oxidacdo da matéria organica que ndo tivesse sido consumida durante a desnitritacdo,
implicando em uma melhor qualidade do efluente final do processo. A Tabela 4.4 mostra as

condicdes aplicadas durante a operacao do reator de polimento.



DURANTE A REACAO

EFLUENTE
REATOR R-1

pH

Temperatura
Alcalinidade
NKT, N-NH;
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

ALIMENTAGAO

/\

FINALIZADA A
ALIMENTACAO DO
SISTEMA (Tempo zero)

Adicdo da solugdo de
etanol 0,17M

ANOXICA
Medicbes cada 8 horas até
completa redugéo do nitrito

NKT, N-NHs

N-NO2
COoT

ANOXICO

FINALIZADA A A
REAGAO ANOXICA E
INICIO DA AERAGAO

Alcalinidade
N-NO;’, N-NO3’
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

EFLUENTE FINAL

pH

Temperatura
Alcalinidade
NKT, N-NH;3
N-NO;’, N-NO3"
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

AERACAD - SEDIMENTACAO E

D ESCARTE

DURANTE A AERACAO
(Consumo da matéria
organica que sobra da
desnitritagao)

COoT
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pH, temperatura e oxigénio dissolvido do contetdo do reator eram monitorados permanentemente

Figura 4.9. Pontos de amostragem e variaveis fisico-quimicas monitoradas durante a Terceira
Etapa da pesquisa (Reator de Polimento)



Tabela 4.4. CondicGes Operacionais - Terceira Etapa da pesquisa (Reator de Polimento)
Relacéo

. Vl V2 V3 o 0C
- */N-
Ciclo DQ’\(IJSdl_cwnada IN (L) (L) (L) Tl T2 le sz pH3 pH4 T ( C) (dias)
2 _afluente
5 5,33 50 4,35 3,85 96 04 7,78 8,51 8,85 9,12 23 33
6 5,14 4,5 4,00 3,70 96 04 8,23 8,80 9,02 9,12 23 32
7 5,13 4,5 3,85 3,45 96 04 7,82 8,05 8,89 9,04 23 28
8 4,79 2,0 1,66 1,56 96 04 8,82 8,58 8,40 8,50 26 21
9 4,79 4,0 3,20 3,00 96 04 7,85 8,80 9,06 9,20 27 28
10 6,38 2,5 2,06 1,86 96 04 8,08 8,60 8,12 8,46 26 26
11 5,23 4,5 3,73 3,49 96 04 7,76 8,60 9,30 9,22 26 31
12 5,04 3,8 3,05 2,80 96 04 8,53 8,50 8,36 9,20 24 25
13 5,34 3,0 2,35 1,85 96 04 8,48 8,71 8,86 9,14 22 34
14 5,19 3,0 2,40 2,00 48 04 8,05 9,04 8,57 8,95 30 24
15 5,22 3,0 2,55 2,30 48 04 8,76 8,70 9,29 9,19 28 25
V- Volume de afluente ao reator de polimento (L) pH;- pH do afluente
V,-VVolume do conteldo do reator ao final da reacéo anoxica (L) pH.- pH do contetdo do reator ao inicio da reagdo andxica
V3-VVolume do conteldo do reator ao final da aeragdo (L) pHs-pH do contetido do reator ao final da reagdo andxica
T,;-Tempo total reagdo anoxica (horas) pH4-pH do contetido do reator ao final da aeracéo

T,-Tempo total destinado a aeragdo (horas) T- Temperatura do afluente (°C)

0.-1dade do lodo

*DQO complementar fornecida pela solucéo de etanol
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4.2.4. Quarta Etapa: Estudo do processo de nitritacdo/desnitritagdo empregando uma

fonte externa de carbono (etanol)

Foi operado um sistema de lodo ativado (50 litros) em bateladas sequenciais alimentado com
lixiviado de aterro sanitario, sendo o volume util de 40 litros. Foi empregado o lodo do Reator
R-1 como in6culo para dar partida ao sistema. O Unico descarte de lodo bioldgico foi aquele
necessario a realizagdo das andlises fisico-quimicas.

Assim como na Primeira e Segunda etapas da presente pesquisa, a estratégia operacional
utilizada nesta etapa visava a oxidacdo de toda carga de ambnia do despejo com acimulo
sustentado de nitrito ao final da etapa aerdbia, no entanto, na reacdo anodxica, procurou-se
estudar o impacto da adicdo de uma fonte externa de carbono para 0s micro-organismos
heterotréficos durante a desnitritacdo, para o qual foi adicionada uma solucdo de etanol
(0,27M) em funcdo da concentracdo de N-NO, ao final do periodo aerébio, mantendo-se a
relacdo de 4,8 mg.DQO/mg.N-NO; equzido- ESSa estratégia levou a mudar a rotina operacional,
que compreendia alimentar o sistema R-2 com lixiviado bruto (sem tratamento prévio)
mantendo a razdo de troca volumeétrica de 10% (ou seja, 4 litros de lixiviado para 40 litros de
volume util do reator). A seguir, iniciava-se a etapa aerdbia mantendo-se uma concentracao
de oxigénio dissolvido de aproximadamente 2 mgO,/L com a finalidade de oxidar o
nitrogénio amoniacal a nitrito, e uma vez que ndo era detectada a presenca deste pelo método
analitico empregado, dava-se inicio a reacdo anoxica, adicionando a solucdo de etanol
0,17M, visando a reducdo de toda a massa de nitrogénio oxidado a nitrogénio gasoso. Adotou-
se um curto periodo aerobio para a oxidacdo da matéria organica ndo consumida durante a
desnitritacdo. A sequencia de coleta e as condicGes aplicadas durante a operacdo do Reator R-

2 sdo apresentadas na Figura 4.10 e a Tabela 4.5 respectivamente.



LIXIVIADO

pH

Temperatura
Alcalinidade
NKT, N-NHj3;
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

ALIMENTAGCAD

FINALIZADA A
ALIMENTACAO DO
SISTEMA (Tempo zero)

pH, Temperatura
NKT, N-NHa,
N-NO;", N-NOs
CoT

DURANTE A AERAQAO
Medigdes cada 8 horas

NKT, N-NHs
N-NO2', N-NOs".
COoT

AERACAD -

AN

FINALIZADA A
AERAGCAO E INICIO DA
REACAO ANOXICA
(Oxidagdo completa da
amonia)

Alcalinidade
NKT, N-NH;
N-NO;’, N-NO3’
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

FINAL REACAO
ANOXICA

pH, Alcalinidade
N-NO;, N-NO3
DQO, DBO, COT
ST. SST. SSV

91

DURANTE A
AERACAO
(Consumo da matéria
organica que sobra da

desnitritacdo)

pH, COT

AERACADO -
SEDIMENTACAO E
DESCARTE

DURANTE A REACAO
ANOXICA
(adicao de solugdo de etanol
0,17M)
Medig¢des cada 8 horas

N-NOz, N-NOs'.
COoT

EFLUENTE FINAL

pH

Temperatura
Alcalinidade
NKT, N-NH3
N-NO;", N-NOs5
DQO, DBO, COT
ST, SST, SSV

pH, temperatura e oxigénio dissolvido do contetdo do reator eram monitorados permanentemente

Figura 4.10. Pontos de amostragem e variaveis fisico-quimicas monitoradas durante a Quarta
Etapa da pesquisa (Reator R-2)



Tabela 4.5. Condigdes Operacionais — Quarta Etapa da pesquisa (Reator R-2)

. DBO coT NKT N-NH; \Y; V. \Y Taxa Aplic Taxa Aplic 0
Ciclo afluente  afluente  afluente  afluente ! 2 T, T, T H H H H ¢
moh (mol) mo)  (mgy O © @ PF1 PM2 PHs PPu kgpBO/M®)  (KgCOT/m®)  (dias)
1 388 655 1820 1708 39,10 40,40 40,20 32 48 04 7,97 856 855 8,65 0,39 0,65 85
2 331 578 1652 1534 39,20 40,15 3995 32 24 04 824 830 850 8,60 0,33 0,58 276
3 355 775 1876 1764 39,10 40,00 39,75 32 24 04 800 782 856 8,58 0,36 0,78 161
4 227 712 1646 1540 38,70 40,60 40,10 24 16 04 7,86 8,60 8,72 9,05 0,23 0,71 169
5 434 677 1680 1512 39,20 42,44 4201 32 24 04 8,01 855 8,71 8,72 0,43 0,68 236
6 619 779 1764 1456 38,60 41,32 40,82 32 24 04 8,26 843 8,63 8,65 0,62 0,78 271
7 459 1126 1632 1484 3850 41,70 41,20 32 24 04 826 800 8,69 8,82 0,46 1,13 263
8 635 1109 1568 1406 38,70 4190 4140 32 24 04 801 798 855 8,76 0,64 1,11 255
9 783 990 1582 1512 3850 44,10 4350 32 24 04 810 835 8,60 8,76 0,78 0,99 262

V- Volume do reator ao final da etapa aerada (L)

V,- Volume do reator ao final da etapa andxica (L)
Vs-VVolume do reator ao final da segunda etapa aerada (L)
T,-Tempo total reacdo aerada (horas)

T,-Tempo total reagdo andxica (horas)

Ts-Tempo total destinado a segunda etapa de aeracédo (horas)

pH;- pH do afluente

pH2- pH do conteldo do reator ao final da aeragéo

pHs-pH do contetido do reator ao final da reagdo andxica

pH4-pH do contelido do reator ao final da segunda etapa aerada
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4.2.5. Quinta Etapa: Pds-tratamento fisico-quimico

Para estudar a eficiéncia do processo fisico-quimico na remocao dos compostos recalcitrantes
do lixiviado pré-tratado pelo processo de nitritacdo/desnitritacdo bioldgica, foram executados
testes de jarros, composto por cinco jarros, sendo que cada um tinha um volume util de 1 litro,
controlador de rotacdo, hastes e pas planas de aco inox (AMARAL, 2010; AMOKRANE et
al., 1997; MARANON et al., 2008; UYGUR e KARGI, 2004). A avaliacdo foi dividida em
duas fases:

Fase I: Variacdo da dosagem do coagulante, pH e condicGes de mistura.
Fase 11: Efeito da adicdo de carvdo ativado em po.

Durante os testes da Fase | buscou-se, além da dosagem étima de coagulante, o pH ideal de
coagulacdo que proporcionasse a melhor remocao dos compostos recalcitrantes do efluente do
tratamento biologico. Variou-se, portanto a dosagem do cloreto férrico entre 200 a 600
mg.Fe*®/L e o pH na faixa de 2,0-6,0, em diferentes condices de mistura (10, 20 e 70 s™)
conforme mostra a Tabela 4.8. Para variar o pH em cada jarro ao longo dessa etapa, utilizou-
se uma solucdo de H,SO, 6N, onde previamente a adicdo dos reagentes nos jarros, foi
necessario elaborar uma curva de corre¢do do pH. Em um béquer, preenchido com a amostra
do sobrenadante do tratamento bioldgico (1,0 L) acrescentou-se, acidulante até obter o pH
desejado. Anotou-se 0 volume gasto de solugdo acida para posterior acréscimo nos jarros. Ao
final dos testes, foram coletadas aliquotas do contetdo dos jarros para realizacdo de analises
de DQO, COT e cor.

Pesquisas desenvolvidas por MARTTTINEN et al., (2002); KARGI e PAMUKOGLU (2003);
KURNIAWAN et al., (2006); FOO e HAMEED (2009), SPAGNI et al., (2009) destacarem o
uso do carvéo ativado em p6 (CAP), como adsorvente das substancias himicas (com remocéo
maior a 60%) em lixiviados estabilizados. Por essa razdo, uma vez definidos nos ensaios da
Fase | a dosagem de coagulante e valor de pH 6timos, avaliou-se a adicdo de diferentes
dosagem de CAP, segundo as condicBes definidas na Tabela 4.7. Ao final dos testes foram
coletadas aliquotas do contetido dos jarros para a determinacdo das concentracfes de COT e

cor.
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Tabela 4.6. Condi¢des Operacionais aplicadas no pos-tratamento fisico-quimico do efluente
do reator biolégico — Varia¢do da dosagem de sal de ferro e do pH (Fase 1)

Dosagem s ) Velocidade de
Jar-test mg.Fe*d/L pH Condicoes de mistura sedimentaco
10 s* em 15 minutos
200 2'% g”% 3’0 20 s em 15 minutos 0,002 m¥h
Al 70 st em 15 minutos
2,0 3,0 4,0 10 s em 15 minutos 3
300 50 6,0 20 s em 15 minutos 0,002 m*/h
70 st em 15 minutos
2,0 3,0 40 10 s em 15 minutos 3
400 50 6,0 20 s em 15 minutos 0,002 m*/h
70 st em 15 minutos
2,0 3,0 4,0 10 s em 15 minutos 3
500 50 6,0 20 s em 15 minutos 0,002 m*/h
70 s em 15 minutos
2,0 3,0 4,0 10 s em 15 minutos 3
600 50 6,0 20 s em 15 minutos 0,002 m*/h

70 st em 15 minutos

Tabela 4.7. CondicGes Operacionais aplicadas no pds-tratamento fisico-quimico do efluente
do reator biologico — Adicdo de CAP (Fase Il)

Dosagem - Velocidade
Jar-test CAP (g/L) Dosagfém pH Condu;oes de de
mg.Fe™/L dosagem mistura . x
sedimentacao

1 5 300 3,0 20 st em 20 minutos  0,0018 m*/h

2 10 300 3,0 20 s em 20 minutos  0,0018 m*/h

3 15 300 3,0 20 s em 20 minutos 00,0016 m*/h

4 20 300 3,0 20 s em 20 minutos 00,0014 m®/h

5 25 300 3,0 20 s em 20 minutos  0,0014 m3/h
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Para avaliar a cinética de adsorc¢do, foi realizado um ensaio com diferentes dosagens de CAP

apos o efluente ter sido tratado pelo processo bioldgico e pds-tratamento por meio da adicéo

de cloreto férrico e ajuste de pH segundo a dosagem definida na Fase Il (Tabela 4.8). Apos 24

horas foram coletadas amostras para determinagdo das concentragdes de COT e cor.

Tabela 4.8. Condigdes Operacionais aplicadas no estudo da cinética de adsor¢do do CAP

Dosagem _— Velocidade
Dosagem H Condicdes de
Jar-test  CAP (g/L) mg Feg+3/L dospagem mis%u ra _ de
' sedimentacgio

1 10 300 3,0 20 s em 24 horas 0,0009 m®/h
2 2,5 300 3,0 20 s em 24 horas 0,0009 m®/h
3 5,0 300 3,0 20 s em 24 horas 0,0009 m®/h
4 7,5 300 3,0 20 s em 24 horas 0,0009 m/h
5 10 300 3,0 20 st em 24 horas 0,0009 m/h
6 12,5 300 3,0 20 st em 24 horas 0,0009 m®/h
7 15 300 3,0 20 st em 24 horas 0,0008 m®/h
8 20 300 3,0 20 st em 24 horas 0,0007 m*/h
9 300 3,0 20 st em 24 horas 0,0007 m®/h

25
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Teste de Toxicidade aguda com Daphnia magna

Com finalidade de avaliar o efeito do CAP na reducdo da toxicidade do lixiviado tratado,
foram realizados ensaios exploratérios para determinacdo da toxicidade aguda, em amostras
de lixiviado coletadas:

1. ApGs o tratamento biolégico no Reator R-2;

2. Apo6s o pos-tratamento fisico-quimico da Quinta Etapa-Fase Il. Essa amostra foi coletada
depois de definir as melhores condic6es de remocéo;

3. Apbs a realizacdo dos ensaios da Fase Il da Quinta Etapa, cujo objetivo era avaliar a adi¢do
do CAP junto com cloreto férrico e modificagéo do pH.

Estas amostras foram expostas a neonatos de Daphnia magna, de 2 a 26h de idade, em
diluicdes da amostra, por um periodo de 48h. Foram realizadas cinco diluicbes com as
seguintes proporgdes: 12,5; 25; 50; 75 e 100%. Decorrido o tempo de prova (48h), observou-
se 0 numero de individuos imoveis por concentracdo. Com os resultados observados,
calculou-se a porcentagem de mortalidade por concentracdo. O resultado do teste foi expresso
em CE ()50 48h, ou seja, a Concentracdo Efetiva Inicial Mediana em 48h que causa efeito
agudo a 50% dos organismos em 48h, nas condi¢des de ensaio, calculada utilizando-se 0s
métodos estatisticos Probit Method (FLOHR et al., 2005) para dados parametricos e Trimmed
Sperman-Karber Method (HAMILTON et al., 1977 apud FLOHR et al., 2005) para dados ndo

parametricos.

4.3. Parametros fisico-quimicos e microbiol6gicos

As analises fisico-quimicas e microbioldgicas nas diferentes etapas da pesquisa foram
realizadas em conformidade com o Standard Methods (APHA; AWWA; WEF, 2005) nas
dependéncias do laboratério de saneamento da Escola Politécnica da USP. Os métodos sao

analiticos sdo citados na Tabela 4.9.
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Tabela 4.9. Relacdo das variaveis e métodos utilizados

Parametro Método do Standard Descrigéo
Methods ¢
DBOs 20-c. 5200 B Método da DBO 5 dias a 20°C
DQO 5220 B Método do Refluxo aberto
5310 B Método alta temperatura de combustéo.

COoT 5310C Método de oxidacdo UV
Amostras centrifugadas.

Cor 2120-D Método espectrofotométrico.

N-NKT 4500 - Norg Método Kjeldahl

N-NH3 4500 — N-NH3 Método de destilacdo e titulacao

N - NO, 4500 — NOy Método colorimétrico. Amostra filtrada
em membrana 0,45 pm
Método colorimétrico. Amostra filtrada

N —NOs 4500 — NOs3' | em membrana 0,45 pm. Reducdo em
coluna de cadmio

oH 4500 - H' B Método eletromeétrico, pHmetro de
bancada

. Método titulometrico com pHmetro

Alcalinidade 23208 através da adicdo de acido sulfurico 0,1M
Método gravimétrico. Filtracdo a vacuo

SST 2540 D em membrana GFC 1,2um. Secagem em
estufa a 105°C até peso constante.

SSF. SF 9540 E Calcinacdo em forno mufla a 550°C até
peso constante

ST 9540 B Metogo gravimetrico. Secagem em estufa
a 105°C até peso constante.

Temperatura 2550 B Termbmetro de mercurio
As amostras coletadas foram testadas
baseando-se na exposicdo de neonatos de

Toxicidade 8711 Daphnia Magna, de 2 a 26 horas de
idade, em diluicdes da amostra, por um
periodo de 48 horas para teste agudo.
Crescimento das bactérias oxidantes de
nitrito (BON) em meios de cultura

Quantificacio especificos, seguido de reacdo

tricacao 9245-B colorimétrica para identificacdo da

bactérias nitrificantes - i e

atividade bacteriana e quantificacdo

estatistica do numero mais provavel de
organismos (NMP/mL).
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Cont. Tabela 4.9. Relagdo das variaveis e métodos utilizados

Parametro Meétodo do Standard
Methods
Metais 3120-A

Diametro de particula

2560-C

Descricao

Espectrometria de emissdo atdbmica com
plasma induzido (ICP-AES). Os &tomos
podem absorver energia de forma a
promover certa populacdo de elétrons a
um estado excitado. Esses atomos voltam
ao seu estado original emitindo radiacéo
eletromagnética. O  conjunto  das
radiacbes monocromaticas emitidas e
suas correspondentes intensidades sé&o
caracteristicas do tipo de a&tomo

Modelo HIAC/ROYCO com sensor
HRLD. Cada particula que passa através
do sensor gera um pulso analdgico
eletronico, que é amplificado e
condicionado pelo circuito eletrdnico
interno. Cada pulso € contabilizado
permitindo identificar 0 numero e
tamanho das particulas.
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5. APRESENTACAO E DISCUSSAO DOS RESULTADOS

5.1. Caracterizacao do lixiviado empregado na pesquisa

A composi¢cdo quimica e microbioldgica do lixiviado formado em um aterro sanitario é
complexa e depende de diversos fatores: condicbes ambientais, composi¢cdo dos residuos que
chegam ao aterro, forma de operacdo e, principalmente, da dindmica dos processos de
decomposicdo que ocorre no seu interior, sendo o estado de degradacédo (relacionado com a
idade do aterro) um dos parametros de classificagdo mais aceito. O lixiviado empregado na
presente pesquisa, oriundo do aterro S&o Jodo (Tabela A.1l), apresentou valores de DBO,
DQO e COT iguais a 1010£691 mg.O,/L, 5341+2590 mg.O,/L e 1510+879 mg.C/L,
respectivamente. As razdes de biodegradabilidade DBO/COT foram de 0,64+0,19
mg.0,/mg.C e DBO/DQO de 0,22+0,17, valores caracteristicos de lixiviado em adiantada
fase de biodegradacdo, com baixas concentraces de acidos graxos e quantidades
relativamente altas de combinacgdes entre acidos humicos e fulvicos. 1sso pode ser explicado
pelo fato de que as células do aterro funcionam como um reator biologico dentro do qual
ocorrem processos de conversdo da matéria organica, como consequéncia, a porcao
biodegradavel desta necessariamente apresentard reducdo ao longo do tempo. Entretanto, a
fracamente biodegradavel passa por um lento processo de metabolizacdo, formando moléculas
complexas de alta massa molar. A permanéncia de compostos de alta massa molar e outras
substancias refratarias em lixiviados estabilizados tem sido relatada na literatura
(AKERMAN, 2005; CALLI et al., 2005; CHRISTENSEN et al., 2001; DING et al., 2001; EL
FADEL e KHOURY, 2000; FAN et al, 2006; KANG et al, 2002; KLIMIUK e
KULIKOWSKA, 2006; OZKAYA et al., 2006; PICCOLO e CONTE, 2001; PRICE et al.,
2003; SPAGNI e MARSILI-LIBELLI, 2009; ZOUBOULIS et al., 2004).

E importante destacar que a classificacdo das substancias hiimicas é meramente operacional e
baseia-se nas propriedades de solubilidade em solugdes extratoras aquosas em diversos
valores de pH. Os termos acidos humicos (AH), &cidos fulvicos (AF) e huminas (HU)
referem-se as principais fracfes usadas para descrever componentes himicos. Os AH e AF

tém como origem a matéria organica vegetal assim como produtos da excre¢do microbiana e
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compbem a fragcdo do humus que é solivel em &gua. A fracdo AH possuem coloragdo escura e
sdo insoluveis em condicdes acidas (pH=2) mas muito soliveis em pH elevado, sendo 0s
principais responsaveis por conferir aos lixiviados de aterros sanitarios a sua coloragao escura,
e em aterros velhos sdo os que prevalecem em relacdo aos demais; ja a fragdo AF possuem
coloracdo clara e compBe a matéria orgénica solivel em &gua, em todas as faixas de pH
(alcalino a &cido). A HU é insoluvel em qualquer faixa de pH (KANG et al., 2002; MAIA,
2003; QASIM e CHIANG, 1994; SOUTO, 2009)

Outro indicativo da idade do aterro sdo os elevados valores de NKT (1997+385 mg.N/L) e
nitrogénio amoniacal (1790+363 mg.N/L), sendo constituinte das proteinas vegetais e
animais, as quais sdo as moléculas orgéanicas mais abundantes nas células de um aterro,
formadas pela ligagdo por condensacdo de um elevado nimero de aminoacidos que contém
carbono, hidrogénio, nitrogénio e oxigénio, algumas contém elementos adicionais,
particularmente fésforo, ferro, zinco e cobre. Suas concentragfes em lixiviados encontram-se
relacionadas diretamente aos percentuais de matéria organica presente nos RSU. Estas
proteinas sdo instaveis, podendo ser decompostas de varias maneiras; na decomposicao
anaerébia nas células do aterro sdo hidrolisadas, separando seus aminoacidos
correspondentes, 0s quais podem ser diretamente utilizados pelos micro-organismos na sintese
de suas proteinas ou entdo serem quebrados durante o prolongado processo de degradacdo da
matéria organica no aterro, liberando o nitrogénio associado na forma de amdnia ou ion
amonio, dependendo do pH do meio. Outras fontes de nitrogénio nos RSU e que contribuem
nos elevados valores registrados no lixiviado estudado, sdo os produtos para limpeza, carne
preservada com amoénio e produtos para preservacdo de madeira, sendo a forma orgénica e
amoniacal as Unicas representativas em lixiviados em meios anaerébios, assumindo esta
Gltima como a predominante com o passar do tempo, ja que a conversao a nitritos e nitratos
ocorre em ambientes aerobios (AKERMAN, 2005; AMARAL, 2010; CHIANG et al., 2001;
FAN et al., 2006; KURNIAWAN, 2006; LABANOWSKI et al., 2010; LEDAKOWICZ e
KACZOREK; 2004).

O lixiviado apresenta elevados teor de solidos totais (9530+1915 mg/L), de alcalinidade
(8035+1230 mgCaCOgs/L) e pH (8,15+0,17), situacdo que pode-se justificar no fato de que
durante a estabilizacdo da matéria organica e o consumo dos acidos, hd uma tendéncia a
elevacdo do pH dos lixiviados, isto devido a que a biomassa metanogénica consome 0s acidos

volateis do lixiviado, o que provoca a diminuicdo da carga organica facilmente
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biodegradaveis (baixas relagdes DBO/COT e DQO/DBO) aliada a um aumento do pH. Por
outro lado, o di6xido de carbono disolvido no meio aquoso e a aménia sdo 0s maiores
contribuintes para os elevados valores de alcalinidade registrados; entretanto, FERREIRA et
al. (2007), acreditam que a codisposicao de residuos de construcdo e demolicdo, que contém
gesso, cimento e cal, podem contribuir no acréscimo da alcalinidade nos lixiviados (FAN et
al., 2006; MARANON et al, 2008; PRICE et al, 2003; TENGRUI et al., 2007,
WISZNIOWSKI et al., 2006; ZOUBOULLIS et al., 2004).

Estes valores sdo considerados indicativos de recalcitrancia, caracteristico de lixiviados
estabilizados.

A Tabela 5.1 resume os resultados de quantificacdo de metais em ensaios exploratorios no
lixiviado bruto. Pode-se verificar que as concentragdes de metais presentes no lixiviado do
aterro de residuos S&o Jodo-SP sdo relativamente baixas, e sua presenca ndo é
necessariamente um sintoma de que tenham sido dispostos clandestinamente residuos
industriais, ja que 0s metais estdo presentes em todos os materiais. De fato, ainda quando os
residuos domesticos sdo separados de forma adequada na origem, podem ser uma fonte
significativa destes. Além disso, uma fonte importante, em particular do ferro, € o solo
argiloso usado nas camadas de cobertura e nos sistemas de impermeabilizacdo, o qual pode
conter segundo ALMEIDA (2005), concentracdes de Fe de até 5500 mg/Kg, aléem de Cu (50
mg/Kg), Zn (32 mg/Kg) e Mn (29 mg/Kg), sendo este o tipo de solo de maior distribuicéo
geografica no Brasil (LEPSCH, 2002).

Por outro lado, a concentracdo de metais no lixiviado depende do balanco entre os
mecanismos que concorrem para a sua solubiliza¢do e 0s que agem para 0 seu aprisionamento
no interior do aterro. Estes mecanismos encontram-se relacionados com a idade do aterro,
sendo que as concentracfes de metais registrados para o aterro Sdo Jodo baixas, comparaveis
com os reportados na literatura para aterros estabilizados, onde o meio basico favorece que 0s
metais sejam complexados ou precipitados nas células do aterro, podendo ser transferidos por
adsorcdo no material em suspensdo ou coloidal (minerais ou substancias humicas) (ABDUL
AZIZ et al., 2004; ABDULHUSSAIN et al., 2009; ALLEN, 2003; BAE et al., 1999;
BANDALA et al., 2004; BAUN et al., 2004; CASTILHO e BARCELO, 2001; CECEN e
GURSOQY; 2000; KELLY; 2002; KOHN et al., 2004; OZTURK et al., 2003; QASIM e
CHIANG; 1994; SILVA et al., 2004; SISINNO e OLIVEIRA, 2000).
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FIUZA et al., (2000); GIORDANO et al., (2002) e STREALAU (2006) afirmam que o
lixiviado dos aterros brasileiros apresentam baixas concentra¢cbes de metais, usualmente

dentro dos limites exigidos pela legislagdo ambiental.

Tabela 5.1. Concentracdo de metais no lixiviado empregado na pesquisa

Elemento Etapa | Etapa | Etapa Il Etapa IV
(mg/L) Ciclo02  Ciclo 16 Ciclo 08 Ciclo 08
Ag < 0,003 <0,010 <0,010 0,04
Al 0,84 0,26 0,20 0,08
As < 0,040 < 0,090 < 0,090 < 0,090
Ba < 0,060 < 0,006 < 0,006 < 0,006
Cd < 0,005 <0,010 <0,010 <0,010
Cr 0,27 0,42 0,55 0,41
Cu < 0,002 < 0,004 < 0,004 < 0,004
Fe 3,01 1,85 1,94 1,20
Mg 25,93 23,79 50,14 37,24
Mn 0,10 < 0,001 < 0,001 < 0,001
Ni < 0,009 < 0,020 < 0,020 < 0,020
Pb < 0,060 < 0,080 < 0,080 < 0,080
Se < 0,070 < 0,030 < 0,030 < 0,030
Zn 0,22 < 0,006 0,33 < 0,006

5.2. Estudo da eficiéncia do processo de nitritacdo/desnitritacdo no Reator R-1. Primeira

e Segunda Etapa

5.2.1.Desnitritacdo bioldgica aplicando a matéria organica do lixiviado como fonte de

carbono. Primeira e Segunda Etapa.

Analisando o comportamento das formas de nitrogénio ao longo de oito ciclos de tratamento
durante a Fase | (Figura 5.1), observou-se pouca variacdo entre as 24 e 48 horas de reacédo
anoxica, com valores médios de nitrito as 24 horas de 255+21 mg.N/L e de 253+21 mg.N/L, e
remocdo media de 15%, fato que levou a pesquisadora a incrementar a frequéncia de

medigdes durante a Fase II.
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Figura 5.1. Box Plot: Variacdo das concentraces médias das formas de nitrogénio ao longo da reacéo
anoxica (a) NKT (b) N-NH; (c) N-NO,  (Primeira Etapa-Fase 1)
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Pode-se apreciar na Figura 5.2c que ao final da primeira hora da etapa anoxica, durante a Fase
I1, ndo se registram remoc0es significativas de nitrito, as quais variaram entre 9 e 19%, o que
indica que o lixiviado ndo apresentava quantidade de matéria organica biodegradavel
compativel com a demanda para desnitritacao.
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Figura 5.2. Box Plot: Variacdo das concentraces médias das formas de nitrogénio ao longo da
reacdo anoxica (a) NKT (b) N-NH; (Primeira Etapa - Fase I1)
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Figura 5.2. Box Plot: Variacdo das concentracfes médias das formas de nitrogénio ao longo da reacédo
anoxica (c) N-NO, (Primeira Etapa - Fase II)

Na Tabela 5.2, se observa uma baixa carga de materia organica afluente de facil
biodegradacdo quantificada como DBO, o que indica que para o caso de lixiviado de aterro
sanitario empregado no estudo a baixa relacdo DBO/COT afluente (0,64+0,19 mg.O,/mg.C)
sugere baixas concentracbes de acidos graxos e quantidades relativamente altas de
combinagdes entre acidos humicos e fulvicos, o que limita o processo de desnitritacéo.
Entretanto, a remocdo de DBO ao longo da etapa anoxica foi superior a 80% em todos 0s
ciclos, o que demonstra que a maior parte da matéria organica biodegradavel presente no
lixiviado foi removida durante a desnitritacdo e que a biomassa encontra-se adaptada a
utilizacdo da mateéria organica do lixiviado como fonte de carbono, embora a remocao de N-
NO; durante a Primeira Etapa ndo tenha sido superior a 15%. Quanto a relacdo em massa
DBOconsumida/N-NO2 requzido, €la variou entre 0,276 e 0,673, devido as flutuacbes de matéria
organica afluente, o que levou a obter variacbes na remocdo de nitrito e nas taxas de
desnitritacdo. Os resultados obtidos permitem inferir que durante a reacdo anoxica para a
reducdo bioldgica do nitrito, 0s micro-organismos heterotréficos utilizaram a matéria organica
biodegradavel presente no despejo, sendo a mesma consumida durante a primeira hora, o que
se traduziu em baixas taxas especificas de desnitritacdo: entre 0,012-0,054 kg.N-NO,
/kg.SSV.dia durante a Fase | e 0,010-0,028 kg.N-NO,/kg.SSV.dia na Fase Il (AKERMAN,
2005; CALLI et al., 2005; CHUNG e BAE, 2002; DI PALMA et al., 2002; DROPPELMANN
e OETTINGER, 2009; PRICE et al., 2003).
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A presenca de substancias recalcitrantes no lixiviado (caracteristico de aterros velhos) de
elevada massa molar com estruturas muito complexas, como € o caso das substancias humicas
(SH) podem oferecer dificuldade a biodegradacdo em decorréncia de diversos fatores, dentre
0s quais podemos citar: estrutura quimica complexa desprovida de grupos funcionais reativos,
acdo tdxica de compostos quimicos sobre 0s micro-organismos responsaveis pela degradacéao
inativando metabolismo celular dessas espécies e interacfes entre compostos quimicos
gerando produtos ndo acessiveis a biodegradacdo (CASTILLO et al., 2007; CHIANG et al.,
2001; CHUNG e BAE, 2002; FUX et al., 2006; GANIGUE, 2009).

Em funcdo do exposto, a reacdo andxica nao deve ter uma duragao maior a uma hora, situacéo
avaliada durante a Segunda Etapa, onde se manteve a mesma estratégia operacional
desenvolvida na Primeira Etapa. N&o houve descarte da biomassa ou reinoculagéo do sistema
entre uma etapa e outra.

Os perfis temporais das concentragdes de nitrito (Figura 5.3) ao longo da reacdo anoxica para
o0s 15 ciclos avaliados na Segunda Etapa, mostram pouca variagéo e baixa reducdo de N-NO;
(entre 8 e 33%)
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Figura 5.3. Box Plot: Variacdo das concentragcdes médias de N-NO,™ ao longo da reagdo anoxica
(Segunda Etapa)



Tabela 5.2. Resultados da Fase Anoxica dos ciclos de remogao — Primeira Etapa
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. Taxa
cido T pH Alcér“orlﬁade DBO COT  DQO Rg”gcc’ffo Ré”(;oT@fo SSV  NKT  N-NHs; Nitrito Ff\mgi‘?‘f (D(El‘(gog\'go"/)l:;m (C(‘E;g\'ooo)%:m g:sxnitlfistgggce) ?/%ﬁ’;ir:éifff‘;’
() dngL gl gl gy ey MUL) (mgiL)  (mgl) (mgl) e NOY) NGX) (ano:ke Mg,
3 : m°.dia)
Fase |
1 25 864 2600 96 1148 4680 96 67 2010 322 266 267 13 0,344 4,122 0,009 0,019
2 25 879 2620 100 1142 5794 80 14 1400 308 224 226 32 0,321 3671 0,038 0,054
3 25 850 2440 99 1166 6168 97 67 990 252 224 270 13 0,348 4,098 0,144 0,142
4 26 847 3700 88 1152 2991 96 65 1800 255 218 262 9 0,338 4,427 0,007 0,012
5 28 805 3700 78 1022 2020 96 63 2905 252 179 278 11 0,276 3,613 0,006 0,016
6 27 853 2940 69 1148 3810 97 66 2520 252 171 258 9 0,269 4,473 0,005 0,012
7 27 846 2100 80 1022 6019 92 35 2600 193 115 235 10 0,338 4,317 0,005 0,013
8 25 752 1320 109 1054 4000 92 47 1780 151 70 224 22 0,414 4,007 0,017 0,031
Fase 11
9 25 848 2340 58 1129 6000 9% 67 2140 252 182 180 10 0,356 6,176 0,005 0,010
10 25 833 2400 136 979 960 86 31 2280 252 196 233 19 0,526 3,712 0,012 0,027
11 24 808 2000 124 993 5520 88 8 1970 294 221 214 9 0,584 4,675 0,005 0,009
12 24 808 2740 133 954 7800 86 44 3350 308 196 252 18 0,472 3,383 0,008 0,028
13 22 829 2380 106 765 3000 93 52 2780 308 196 225 16 0,431 3,108 0,008 0,022
14 22 853 2100 154 460 6960 85 62 2690 328 202 215 14 0,673 2,009 0,007 0,018
15 22 855 2960 76 1063 720 95 45 3010 272 196 276 18 0,325 4,549 0,008 0,023
16 22 786 1400 105 751 2520 92 45 2170 302 230 285 14 0,480 3,435 0,008 0,017

*Remocdo calculada a través do balanco de massa ao final da reagéo
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Os organismos heterotroficos ndo conseguem quebrar e assimilar as moléculas de alto peso
molecular (&cidos humicos e fllvicos) fato evidenciado ao final da reacdo andxica dos ciclos
de tratamento (Figuras 5.4) pela presencga de concentra¢cdes de matéria organica, quantificada
como COT na massa do liquido do reator que ndo é utilizada pelos micro-organismos
desnitritantes, chegando a uma porcentagem de remocao média de COT de 47+20% e valores
medios ao finalizar o processo andxico de 509+46 mg.C/L (BAIG e LIECHTI, 2001,
BLACKBURNE et al., 2008; KURNIAWAN et al., 2006; RENOU et al., 2008; YUN et al.,
2004).
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Figura 5.4. Variacdo das concentracdes médias de COT ao longo da reagdo anoéxica
(Segunda Etapa)

Apesar da obtencdo de uma biomassa bem adaptada a utilizacdo da matéria organica soluvel
do lixiviado como fonte de carbono e o processo mostrar-se estavel, a desnitritacdo foi
limitada pela grande quantidade de compostos recalcitrantes, condicdo que pode dificultar o
processo, e faz obrigatéria a adicdo de uma fonte externa de carbono com a finalidade de
conseguir a reducdo do nitrito acumulado. Estes resultados demonstram a inviabilidade da
aplicacdo de processos anaerobios como primeira etapa no tratamento de lixiviados de aterro
estabilizado, pois estaria se removendo a matéria organica facilmente biodegradavel,
necessaria para desnitrificacdo, e deixando a refrataria, a qual ndo € suscetivel a
biodegradacdo (AKERMAN, 2005; FUX e SIEGRIST, 2004; GANIGUE, 2009; GIORDANO,
2003; GOURDON et al., 1999).
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Observou-se que as baixas taxas de desnitritacdo especificas e volumétricas registradas na
Primeira Etapa estavam relacionadas a um maior tempo de reacdo anoxica. Na Segunda Etapa
(Figura 5.5), o menor tempo, favoreceu o alcance de taxas de desnitritagdo mais elevadas.
Para 15 ciclos de tratamento, a taxa de desnitritacdo especifica média foi 1,304 kg.N-NO,
/kg.SSV.dia (Max. 4,609 kg.N-NO,/kg.SSV.dia Min. 0,207 kg.N-NO,/kg.SSV.dia); e taxas
de desnitritacdo volumétrica de 1,704 kg.N-NO,/kg.SSV.m* (Max. 2,962 kg.N-NO,
/kg.SSV.m*; Min. 0,435 kg.N-NO,/kg.SSV.m°%), onde a cinética do processo é controlada
pelas concentragdes dos poluentes ao final da fase de enchimento (tempo zero) além de sofrer
a influencia das taxas de aplica¢do volumétricas e da razdo de troca volumétrica (relacéo entre
0 volume de afluente e o volume do contetdo do reator). Comparando esses valores com as
taxas reportadas em outras pesquisas, tem-se que CHUNG e BAE (2002) registraram taxas de
desnitritacdo especifica superiores, em media de 1,22+0,33 kg.N-NO,/kg.SSV.dia no
tratamento pela via curta de esgoto sanitério sintético. A Tabela 5.3 resume os resultados ao
final da reacdo anoxica dos ciclos avaliados na Segunda Etapa da pesquisa, registrando
valores médios de N-NH; de 236 mg.N/L para concentragdes proximas de 1800 mg.N/L no
afluente, assim como valores elevados de nitrito (meédia: 324 mg.N/L, Max: 531 mg.N/L,
Min: 119 mg.N/L).
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Tabela 5.3. Resultado da Fase Andxica dos ciclos de remogao — Segunda Etapa
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. Taxa
Alcalinidade ~ x x Taxa Esp. de LT
cido T pH Total DBO COT  DQO Rg’gg?fo Ré”(;oT@fo SSV. NKT  N-NH; Nitrito F’e\mggaf (D(E:(gog\g)&);;m (C(g;g\loooxﬁzm desnitritago C\’/ﬁ:‘g;?ff;
C) (mg/L (mg/lL) (mg/lL) (mg/L) > . (mg/lL) (mg/lL) (mg/L) (mg/L) s (kgNO,/ kg !
(%) (%) (%) NOX) NOXx) . (kgNO,/
CaCoOs) SSV.dia) 3 .
m®.dia)
2,26
1 23 824 1640 50 512 2760 o1 28 3080 336 280 169 31 0,22 0,646 1,783
2 24 820 1400 75 523 5040 96 77 1830 238 168 161 21 0,40 219 0,552 1,010
3 23 830 2740 150 454 1800 74 28 1180 336 297 119 29 0,96 291 0,993 1,172
4 25 836 1900 75 522 7320 o1 61 2100 280 269 174 10 0,40 414 0,207 0435
13,24
5 23 810 1700 214 542 3240 89 74 1550 286 224 234 15 5,22 0,633 0,082
6 23 830 1300 275 491 1080 85 80 2440 218 196 256 33 2,23 3.98 1214 2,962
7 23 811 1700 60 443 4320 85 45 1640 286 252 312 20 0,78 579 1,120 1,837
8 24 801 2700 113 582 3000 82 30 2680 336 266 462 15 0,74 A7 0,725 1,944
3,902
9 28 8,06 2260 55 458 7000 80 21 990 280 238 441 21 0,47 2,846 2,817
10 26 7,93 1600 25 528 5000 93 29 640 280 216 500 20 0,20 4,29 4,609 2,945
1 27 792 1600 51 557 4000 75 39 1100 266 224 308 28 0,42 4,62 2,629 2,892
11,01
12 24 802 1600 99 625 5743 85 41 1300 308 196 531 10 1,74 1,048 1,363
16,63
13 22 825 2800 75 692 2500 78 31 980 314 308 406 10 1,80 1,019 0,998
10,28
14 30 823 1360 101 650 4515 92 70 1700 238 168 343 16 1,59 0,892 1,516
20,14
15 28 850 1740 93 754 6588 85 44 2100 272 238 449 8 2,48 0,428 0,899

* Remogdo calculada a través do balango de massa ao final da reacdo
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5.2.2. Estudo do Processo Nitritacdo: Condigfes para o acumulo de nitrito. Primeira e

Segunda Etapa.

A Tabela 5.4 mostra a variagdo da concentracdo das formas de nitrogénio ao final da etapa
aerada dos ciclos de tratamento durante as Fases | e Il, mostrando elevada eficiéncia de
remocdo da amdnia (97%) e NKT (73%), sendo a nitritacdo completada apds 48 horas do
inicio da fase, a exce¢do dos Ciclos 7 (Fase I) e 9 (Fase I1), nos quais apds 24 horas nao era
mais detectada a presenca de N-NH3 apesar da temperatura encontrar-se em um valor médio
de 24+1,5°C. De modo similar ao acontecido na reacdo andxica, a Tabela 5.9 indica a baixa
remocao de matéria organica medida como COT durante a aeracdo, a qual sé chega a valores
médios de 8%. As Figuras 5.6 e 5.7 ilustram o acumulo sustentado de nitrito apds a reagéo
anoxica e a adaptacdo dos micro-organismos oxidantes de amdnia as concentragdes elevadas
de nitrogénio amoniacal no reator, evidenciado pela relacdo N-NO,/(N-NO;+ N-NO3)
proximo de 1, assim como a reducdo gradual de aménia e NKT nas Fases | e Il. O tratamento
alcanca as maiores taxas de nitritacdo por volta das 24 horas do inicio da aeracdo (a exce¢do
dos ciclos 7 e 9 que tiveram uma duracdo de 24 horas), registrando valores entre 0,094 e
0,018 kg.N-NHs/kg.SSV.dia; comparaveis aos reportados por CALLI et al., 2005 e UYGAR
e KARGI, 2004.

Os resultados obtidos, durante a Primeira Etapa permitiram definir uma serie de conclusdes
importantes para a Segunda Etapa da pesquisa. Durante a reacdo anoxica, as evidéncias
demonstram que 0s organismos desnitritantes ndo conseguem completar o processo de
desnitritacdo e que o processo ndo deve ter uma duracdo maior que uma hora. Quanto ao
processo de nitritacdo e ao contrario do reportado nas pesquisas conduzidas por ASLAN e
DAHAB (2009); CAMPOS et al., (2007); GANIGUE (2009); RUIZ et al., (2003); SATOH et
al., (2003), as quais relatam que processos de tratamento via nitrito requerem valores de OD
abaixo de 1,0 mg.O,/L, o procedimento realizado na presente pesquisa com valores de OD de
2,0 mg.O,/L, conduziu ao acumulo sustentavel de nitrito, resultados comparaveis aos
reportados por AKERMAN, 2005; CALLI et al., (2005); BLACKBOURNE et al., (2008);
SPAGNI e MARSILI-LIBELLI (2009); UYGAR e KARGI (2004); YAMAMOTO et al.,
(2006).
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Figura 5.6. Box Plot: Variacdo das concentraces médias das formas de nitrogénio ao longo da reacéo
anoxica e aerada (a) NKT (b) N-NHjs (¢) N-NO, (Primeira Etapa - Fase I)
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Figura 5.7. Box Plot: Variacdo das concentraces médias das formas de nitrogénio ao longo da reacéo
anoxica e aerada (a) NKT (b) N-NHj3 (c) N-NO, (Primeira Etapa - Fase 1)



Tabela 5.4. Resultado da Fase Aerdbia dos ciclos de remogdo — Primeira Etapa
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- Taxa ANi ANi
Cico .. pH AIC?FI:)QL\(:ade DBO COT  DQO R[e)googfo Rég‘?f‘o SSV. NKT N-NH; Nitrito deT?])i({ariltE;géo Vg:ﬁggfﬁ‘ga Amgpéa Aliril\(jp(;a
(°C) (mg/L (mg/L) (mg/L) (mg/L) (%) (%) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (kg N-NH/ (kg N- (mgNHs/L)  (mgNHs/L)

CaCOs) kgSSV.dia)  \pme dia) Inicial Final

Fase |
1 24 7,84 1100 57 1108 6360 41 4 2180 67 nd 359 0,061 0,133 1,902 0,015
2 25 7,52 1200 61 1100 6650 39 4 2180 73 nd 326 0,052 0,113 2,257 0,003
3 25 7,80 1000 62 1166 5234 38 5 2200 73 nd 291 0,050 0,110 1,162 0,005
4 26 8,4 2580 55 1102 3774 38 5 2050 98 nd 334 0,052 0,107 0,389 0,008
5 26 7,83 1800 44 992 2869 44 4 2200 90 nd 306 0,039 0,087 0,016 0,002
6 26 7,96 840 24 1096 3886 66 6 1970 84 nd 284 0,044 0,111 0,129 0,002
7 26 7,94 960 36 994 6400 55 4 2520 78 nd 447 0,023 0,058 0,074 0,003
8 26 7,95 600 54 1012 3886 51 4 1810 84 nd 248 0,018 0,033 0,038 0,003

Fase Il
9 24 7,42 480 58 1109 6840 11 2 1880 90 nd 313 0,094 0,177 0,763 0,006
10 24 6,58 400 116 736 2640 15 25 2840 98 nd 267 0,034 0,096 0,541 0,001
11 24 6,15 200 100 826 7560 20 17 1910 98 nd 325 0,057 0,108 0,826 0,0003
12 24 8,85 2000 31 811 2280 77 15 2260 84 nd 310 0,042 0,096 1,051 0,155
13 23 851 880 101 674 3240 5 12 2200 98 nd 281 0,043 0,096 4,564 0,191
14 22 8,53 520 96 438 5280 38 5 2600 104 nd 274 0,038 0,099 8,059 0,492
15 23 8,69 900 64 1001 1080 16 6 3100 78 nd 276 0,031 0,096 8,176 0,714
16 21 8,86 800 55 718 2880 48 5 2470 70 nd 285 0,046 0,113 5,477 0,715

* Remogdo calculada a través do balango de massa ao final da reacdo
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Durante o final da etapa anoxica e o inicio da aeracdo, ndo houve adicdo de N-NH; ao
despejo. Na Tabela 5.5 pode-se apreciar que as concentra¢cdes de N-NH3 no inicio da aeracao
se mantiveram entre 168 e 308 mg.N/L. A Figura 5.8 demonstra que mantendo concentragdes
de OD no contetido do reator, proximas de 2,0 mg.O,/L e temperaturas da massa liquida do
sistema variando entre 22 e 30°C, o processo teve uma duracdo de 48 horas, com acimulo
sustentado de nitrito no contetdo do reator, e de forma similar ao acontecido na Primeira
Etapa se manteve uma relacdo N-NO,/(N-NO,+ N-NO3) proxima de 1. Por outro lado, as
variag0es que experimentou este parametro, devem-se a que o nitrito ndo conseguia ser
removido por completo durante a desnitritagdo, ficando acumulado nas bateladas sequenciais.
Registraram-se valores de pH na faixa de 7,76 a 8,82 e concentracdo média de sélidos em
suspensdo volateis (SSV) de 1645+635 mg/L, parametro que sofreu variacdes nos ciclos de
tratamento (Tabela 5.5), ja que foram retiradas aliquotas para dar partida aos reatores de
polimento e R-2, que seriam empregados, respectivamente, na Terceira e Quarta Etapa da
pesquisa.

Analisando as condigdes operacionais e 0s valores obtidos, pode-se concluir que, a exemplo
do ocorrido durante a Primeira Etapa da investigacdo com idades de lodo elevada (em media
140 e 220 dias durante a Primeira e Segunda respectivamente) e fornecimento continuo de
oxigénio a biomassa, um dos possiveis fatores que podem ter favorecido a inibicdo da
atividade das bactérias que oxidam nitrito a nitrato, foi a toxicidade conferida pela amonia
livre, favorecendo o acumulo sustentado de nitrito ao inicio do periodo aerdbio. Durante a
Primeira Etapa, a concentracdo foi de 2,2+2,8 mg.NHs/L e na Segunda de 3,9+5,4 mg.NHs/L
no conteldo do reator. As maiores concentragdes de amonia livre registradas durante a
Segunda Etapa, assim como a maior adaptacdo dos micro-organismos nitritantes as condicées
operacionais, podem ter incidido nos maiores niveis de acumulacdo de nitrito (581+31
mg.N/L) ao termino dos ciclos de tratamento em comparacdo com a Primeira Etapa (308+47
mg.N/L) (ANTONIENSEN et al., 1976; AKERMAN, 2001; BAE et al., 1999; CALLI et al.,
2005; HOILIJOKI et al., 2000; IM et al., 2001; JOKELA et al., 2002; SHISKOWSKI et al.,
1998; YALMAZ e OZTURK; 2001).

ANTHONISEN et al., (1976) concluiram que concentracGes de amdnia livre entre 0,1 e 10,0
mg.NHa/L inibiram a oxidacéo do nitrito a nitrato, e apontaram que concentra¢es de amonia
livre superiores a 10,0 mg.NHs/L inibiam todo o processo de nitrificacdo. Entretanto, as

concentraces de aménia livre superiores a 10,0 mg.NHs/L registradas no Ciclo 13 da
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Segunda Etapa ndo causaram efeitos deletérios sobre o processo de nitritagdo, situacéo
reportada nas pesquisas de AKERMAN, 2005; BAE et al., 2002; CAMPOS et al., 2007; BAE
et al.,, 2002; BLACKBOURNE et al., (2008); QUEIROZ (2009) e SPAGNI e MARSILI-
LIBELLI (2009), e que justificam este comportamento na capacidade de adaptagdo dos micro-
organismos nitritantes as elevadas concentracGes de nitrogénio amoniacal do lixiviado.
Entretanto, o diametro do floco bioldgico, pode ter uma influencia direta no processo de
acumulo de nitrito no reator, fato que sera explicado na Quarta Etapa do trabalho.
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Figura 5.8. Box Plot: Variacdo das concentracbes médias de nitrito ao longo da reacdo andxica e
aerada (Segunda Etapa)

Os valores de pH e alcalinidade ao final da etapa andxica e inicio da aerada durante a Primeira
Etapa de 8,3+0,3 e 2484+663 mg.CaCOs/L, e na Segunda de 8,20+0,2 e 1869+508
mg.CaCOz3/L, garantem o deslocamento do equilibrio entre ion amdnio e amonia livre, a favor
da manutencdo de concentracdes inibitorias de NHj; durante o processo de nitritacéo,
favorecendo o acumulo de nitrito e descartando a adicdo de alcalinizante para manter o pH
nos valores recomendados para este tipo de tratamento, sendo registrados em media ao final
do processo de aeracdo valores de pH de 7,9+0,8 e 8,2+0,4 durante a Primeira e Segunda
Etapa respectivamente. O consumo de alcalinidade durante a Segunda Etapa foi de 2,21+0,85
mg.CaCOs/mg.Noxidzado (ANTONIENSEN et al., 1976; GARRIDO et al., 1997; JOO et al.,
2000; LIANG et al., 2007; UYGAR e KARGI 2004; YAMAMOTO et al., (2006).
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Tabela 5.5. Resultado da Fase Aerdbia dos ciclos de remogdo - Segunda Etapa

cico L. pH AIC?rI:;ﬁade DBO  COT Rggoogfo Rég‘?f‘o SSV. NKT N-NH; Nitrito Tﬁ?&iﬁg&f ’ Tiﬁ?ﬂ%ﬂ'ﬁﬁfﬁ ° AS\(/)peIa Aliril\(jpela
(°C) (mg/L (mg/L) (mg/L) (%) (%) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (kg N-NHy/ (kg IS\I-_ (MgNH,/L)  (mgNHs/L)

CaCo0y) kg SSV.dia) NH3/m".dia) Inicial Final
1 22 8,01 400 47 506 6 1 2430 84 nd 296 0,057 0,138 6,987 0,165
2 23 8,03 700 73 490 3 7 2840 84 nd 305 0,043 0,123 1,186 0,064
3 24 8,59 540 110 440 27 3 1360 92 nd 227 0,108 0,147 7,073 0,086
4 24 8,76 900 70 518 7 1 2210 98 nd 275 0,089 0,199 1,012 0,126
5 23 1,78 600 111 516 48 5 1720 98 nd 452 0,064 0,110 3,390 0,036
6 23 8,23 500 161 450 42 9 1450 90 nd 335 0,066 0,095 4,668 0,102
7 23 7,82 500 32 423 47 5 1130 84 nd 484 0,109 0,124 3,902 0,039
8 24 8,82 1300 50 562 56 4 1630 84 nd 590 0,081 0,132 9,402 0,144
9 27 7,85 700 50 443 9 4 1330 76 nd 712 0,088 0,117 1,229 0,112
10 26 8,08 800 17 512 32 3 1280 76 nd 721 0,083 0,106 0,111 0,009
11 26 7,76 500 45 521 12 7 1250 48 nd 614 0,088 0,110 0,042 0,002
12 24 8,53 900 40 610 60 3 860 98 nd 897 0,112 0,096 1,177 0,075
13 22 8,48 900 68 667 10 4 990 76 nd 537 0,154 0,152 17,288 0,462

14 30 8,05 600 75 497 26 3 1800 84 nd 497 0,068 0,123 0,003 6,22E-05
15 28 8,76 900 75 746 20 1 2400 87 nd 549 0,073 0,175 0,061 0,002

* Remogdo calculada a través do balanco de massa ao final da reagdo
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A inibicdo da atividade das bactérias oxidantes de nitrito (BON) e predominio na massa de
liquido do reator de populagdo de bactérias oxidantes de amdnia (BOA) ficou constatada nos
resultados de quantificagdo dos organismos nitrificantes nos 15 ciclos da Segunda Etapa do
estudo (Figura 5.9). As bactérias oxidantes de nitrito (BON) se mantiveram em densidade
abaixo de 20 NMP/100 mL e as de BOA ~10° NMP/100 mL, o que permite inferir que
mesmo em concentracfes de amoénia ao final do processo aerdbio baixas ndo ocorre
recuperacio imediata da atividade das BAN. E importante entender que esses resultados néo
podem ser interpretados como uma auséncia das BON no Reator R-1 e sim como uma
progressiva inibicdo da sua atividade ao longo da pesquisa. Comportamento similar tem sido
reportado nos sistemas estudados por ASLAN et al., (2009); BERNET et al.,, (2001);
BLACKBURNE et al., (2008); CHUANG et al., (2007); GARRIDO et al., (1997); GUO et
al., (2009); JOO et al., (2000); WYFFELS et al., (2003); ZHANG et al., (2006).
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Figura 5.9. Quantificacdo de bactérias nitritantes ao longo da Segunda Etapa

Ao final da reacdo andxica dos ciclos de tratamento, havia uma quantidade de matéria
organica (DBO) na massa do liquido do reator de 101+26 mg.O,/L durante a Primeira Etapa e
Segunda Etapa que ndo havia sido utilizada pelos micro-organismos desnitritantes. Pode-se
explicar esse valor, a que durante os ensaios da DBO as grandes quantidades de sulfetos
presentes no lixiviado, podem ter oxidado a sulfatos durante o ensaio ocasionando uma DBO

que ndo € devida a matéria orgénica. Os resultados das concentracdes de DBO e COT da
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Figura 5.10, evidenciam a oxidacdo dessa matéria organica de facil biodegradacdo ao final da
fase aerdbia, sem detrimento da oxidacdo de nitrogénio amoniacal, nem inibicdo da atividade
das bactérias oxidantes de aménia. A pouca variacdo nos valores de COT durante as reacdes
andxica e aerada (Figura 5.11) e os baixos valores de remocéo de COT, em média de 8+6% e
4+2% durante a fase aerada da primeira e segunda etapa, demonstram que apesar das elevadas
idades de lodo, a realizacdo de uma primeira etapa anoxica e o longo periodo de aeracédo, a
maior parte da matéria orgénica aplicada na massa liquida do reator encontram-se constituida
por compostos de alto peso molecular que permanecem no efluente final j& que ndo €
assimilado pelos micro-organismos; sendo requerida segundo pesquisas realizadas por
KLIMIUK e KULIKOWSKA (2006); FAN et al., (2006); GUO et al., (2010); IM et al.,
(2001); MARTTINEN et al., (2001); OZKAYA et al., (2006); WISZNIOWSKI et al., (2006);
YUN et al., (2004); ZOUBOULIS et al., (2004), a aplicacdo de um pds-tratamento para a
remocdo destes compostos organicos recalcitrantes, que no caso desta pesquisa foi de natureza

fisico-quimica.
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Figura 5.10. Variagdo das concentragdes de matéria organica ao longo da etapa aerada dos ciclos de
tratamento da Segunda Etapa
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Figura 5.11. Concentracdes médias de COT ao longo da fase aerada da Segunda Etapa

A Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) é o parametro geralmente empregado para
quantificar o contetido de matéria organica em aguas residudrias e superficiais, assim como no
dimensionamento e monitoramento de estacdes de tratamento de esgoto e aguas residuarias.
Entretanto, as determinacdes de DQO no lixiviado bruto e em aliquotas retiradas do conteudo
do reator apo0s a finalizacdo das etapas andxica e aerada de cada um dos ciclos de tratamento
(Tabela 5.6), mostra resultados incoerentes. A DQO mede indiretamente os equivalentes
redutores (elementos com baixo numero de oxidacgéo, ou seja, reduzidos) como cloretos, ions
amodnio, Mn*?, Fe*? presentes no lixiviado, 0s quais sdo passiveis de oxidag4o pelo dicromato
de potassio (K»Cr,0O7) em meio acido, causando dessa forma o acréscimo na DQO que se
observa nas Figuras 5.12 e 5.13 ao comparar os valores ao final das etapas anoxica e aerada.
Durante a Primeira Etapa em 12 dos 16 ciclos avaliados e na Segunda em 9 dos 16 ciclos, os
valores de DQO ao término da fase aerada foram superiores aos da reacdo anoxica (AQUINO
et al., 2006; BAKER et al., 1999; KYLEFORS et al., 2002; MIRON, 2000; SU et al., 2001;
UYGAR e KARGI 2004).



Tabela 5.6. Concentracdo da DQO (mg/L) nas diferentes etapas do tratamento
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Final Final Final Final
Ciclo Lixiviado Ar_16xi_co Ae_rag_éo Lixiviado Anoxico Aeragéo
Bruto Primeira  Primeira Bruto Segunda Segunda
Etapa Etapa Etapa Etapa
1 6604 4680 6360 2600 2760 3000
2 7925 5794 6650 8200 5040 5400
3 3925 6168 5234 4600 1800 4000
4 6226 2991 3774 8200 7320 7320
5 2830 2020 2869 5000 3240 4600
6 5143 3810 3886 5200 1080 4600
7 6476 6019 6400 12400 4320 4200
8 6476 4000 3886 5000 3000 4200
9 9600 6000 6840 4000 7000 3800
10 5600 960 2640 1000 5000 3800
11 8200 5520 7560 4000 4000 4200
12 1800 7800 2280 2772 5743 4752
13 7400 3000 3240 3846 2500 3846
14 6400 6960 5280 7327 4515 5400
15 3400 720 1080 7059 6588 6588
16 7800 2520 2880 - - -
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Figura 5.12. Comparagdo da DQO (mg/L) ao final das fases anoxica e aerada dos ciclos de tratamento

durante a Primeira Etapa da pesquisa
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Figura 5.13. Comparacdo da DQO (mg/L) ao final das fases andxica e aerada dos ciclos de tratamento
durante a Segunda Etapa da pesquisa

O comportamento apresentado contraria a légica do processo de tratamento, uma vez que, nao
houve alimentacéo do sistema entre o final da fase anoxica e inicio da aeracdo, e, portanto ndo
houve aporte de matéria organica ao sistema. Essa situacdo permite inferir que a DQO néo é
um parametro apropriado para medir e avaliar a eficiéncia de processos de tratamento de
lixiviados de aterros sanitarios, ja que sua complexa composi¢do, com significativas
concentragdes de substancias inorganicas reduzidas, pode levar como foi constatado no
decorrer da pesquisa, a resultados falso-positivos na realizacdo das analises em funcdo da
oxidacdo desses compostos pelo dicromato de potassio. Outra explicacdo € a excessiva
concentracdo de nitrito no meio liquido, devido ao fato da propria caracteristica da pesquisa
que visa 0 acumulo de N-NO," durante a etapa aerobia dos ciclos de tratamento, 0 mesmo €
oxidado na presenca do dicromato de potassio elevando a concentracdo da DQO. KYLEFORS
et al.; (2003) estudaram os efeitos da presenca de Mn*?, Fe*?, sulfeto, aménia e cloretos, além
da concentracdo de dicromato e tempo de reacdo, na DQO de lixiviados de aterro sanitario e
demonstraram que aproximadamente um ter¢o da DQO era devida a presenca de substancias

inorganicas, e concluiram que a DQO néo pode ser utilizada como Unico parametro de medida
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do conteudo orgénico de lixiviados uma vez que substancias inorgénicas, bem como suas
interagOes, podem interferir no resultado. VOGEL et al. (2000) classificaram as substancias
que interferem no teste de DQO em completamente, parcialmente e dificilmente oxidaveis.
Segundo esses pesquisadores, os fons sulfeto, nitrito, cloreto, cloroaminas e Fe*? seriam
completamente oxidaveis, enquanto o ion aménio seria dificilmente oxidavel.

Ao longo da Segunda Etapa, as maiores taxas de nitritagédo e de remocdo de N-NH3 (Figura
5.41) sdo alcancadas entre as 32 e 40 horas do inicio da aeracdo. Com variacGes de
temperatura entre 22 e 30°C e média de 25+2°C, valores indicados por PHILLIPS et al.,
(2002) como os apropriados para favorecer o crescimento dos micro-organismos nitritantes, ja
que a temperatura 6tima para nitritacdo € maior que para 0s processos de nitratacdo. Ja as
variagcOes nas taxas nitritacdo especificas oscilaram entre 0,040-0,154 kg.N-NH3/Kg.SSV.dia
(média de 0,086+0,029 kg.N-NHs/Kg.SSV.dia) e as volumetrica entre 0,095-0,199 kg.N-
NHas/m>.dia (média de 0,130+0,030 kg.N-NHs/m’.dia) durante a Segunda Etapa. Valores
comparaveis aos reportados por BERNET et al., (2001) 0,08-0,10 kg.N-NH3/Kg.SSV.dia;
CALLI et al., (2005) 0,34 kg.N-NH3/Kg.SSV.dia; DROPPELMANN e OETTINGER (2009)
0,15 kg.N-NHs/m®.dia; GUO et al., (2009) 0,04 kg.N-NHs/Kg.SSV.dia; QUEIROZ (2009)
0,03-0,05 kg.N-NH3/Kg.SSV.dia; SPAGNI e MARSILI-LIBELLI (2009) de 0,525-0,204
kg.N-NH3/Kg.SSV.dia; YIBO et al., (1991) obtiveram uma taxa media de 0,04 kg.N-
NHa/Kg.SSV.dia.

5.3. Terceira Etapa: Tratamento complementar adicionando etanol como fonte de

carbono para a desnitritacdo — Reator de Polimento

O tratamento complementar, adicionando etanol como fonte de carbono para os micro-
organismos heterotroficos ocorreu sem desequilibrios, apesar do prolongado tempo de reagédo
anoxica requerido para reduzir toda a massa de nitrito introduzida no sistema (96 horas de
reacdo andxica durante 8 dos 10 ciclos estudados), fato que levou a registrar baixas taxas de
desnitritacdo: especificas de 0,107+0,049 kg N-NO,/kg.SSV.dia (Max. 0,221 kg.N-NO;
/kg.SSV.dia; Min. 0,052 kg N-NO,/kg SSV.dia) e volumétricas de de 0,176+0,053 kg.N-
NO,7kg.SSV.m* (Max. 0,278 kg.N-NO,7kg.SSV.m*; Min. 0,092 kg.N-NO,/kg.SSV.m?);
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sendo superiores as reportadas na Primeira Etapa do estudo, entretanto menores do que a
média de 1,704 kg.N-NO,/kg.SSV.m?, registrada durante a Segunda Etapa do processo de
desnitritacdo. CHUNG e BAE (2002) e PRICE et al. (2003) reportaram tempos de reacéao
prolongados no processo de desnitritagdo, aplicando uma fonte externa de carbono no
tratamento de efluentes com elevada carga de nitrogénio amoniacal. Os valores registrados
sdo comparaveis aos reportados por AMARAL (2009) e DA SILVA (2009) no tratamento de
lixiviados de aterro sanitario obtiveram taxas especificas de desnitritacdo empregando etanol
como fonte de carbono entre 0,08 e 0,10 kg.N-NO,/kg.SSV.dia.

Avaliando as taxas de desnitritacdo especifica e volumétrica, obtidas ao longo dos ciclos de
tratamento e reportadas na Figura 5.14, pode-se justificar o resultado em funcdo das baixas
idades de lodo do sistema (entre 21 e 33 dias) e a pouca adaptacdo dos micro-organismos a
um substrato de facil biodegradacao como o etanol.

Durante a operacéo, a temperatura variou entre 22 e 28°C e os valores de pH na massa liquida
do reator, entre 8,12 e 9,25, 0 que pode ter afetado a duracéo da reacdo anoxica, ja que autores
como VAN HAANDEL e MARAIS (1999) reportaram diminuigéo da atividade dos micro-

organismos desnitritantes em valores de pH do meio superiores a 8,5.
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Figura 5.14. Comparac&o das taxas de desnitritacdo (especificas e volumétricas) e a idade de lodo ao
longo da etapa andxica dos ciclos de tratamento (Reator de Polimento)
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Observando os resultados da Figura 5.15, constata-se uma diminuicdo na concentragcdo de
matéria organica, quantificada como COT, ao final da etapa aerada no reator de polimento em
comparagdo com os valores de COT no efluente do Reator R-1, registrando remogdes entre
56-84%. Pode-se inferir que, além de consumir o etanol, os micro-organismos utilizaram uma
parcela da matéria organica recalcitrante do lixiviado. Portanto, a presenca do etanol pode ter
viabilizado a degradacdo desses &cidos humicos e fulvicos presentes no lixiviado por
mecanismos de solubilizagdo. Entretanto, 0 processo ndo consegue remover esses Compostos
em sua totalidade, sendo requerido para isso um pds-tratamento, preferentemente de tipo
fisico-quimico (AKERMAN, 2005; AMARAL, 2009; CHUNG e BAE; 2002; GANIGUE,
2009; PRICE et al., 2003; QUEIROZ, 2009).

A Tabela 5.7 mostra os resultados encontrados ao longo dos ciclos de tratamento conduzidos

no reator de polimento.
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Tabela 5.7. Resultados dos ciclos de remog¢éo no Reator de Polimento - Terceira Etapa

Taxa ~ ~
N-NO; DQO CoT J;Xna:tfiigl gg desnitritacéo Dgglgggo / Cg_?_lagag / Remocdo Remogao
Ciclo afluente* afluente* afluente* (kgNO _/%( volumétrica N_al\ld'é')c’“_ada N_Iﬁmo(”!dc’ CcoT?® N-NO,
(mg/L)  (mg/L)  (mg/L) 9Nl ki gNO, T ? 3 (%) (%)
SSV.dIa) 3 i afluente reduzido
m°.dia)
5 452 4600 516 0,072 0,129 5,33 0,99 60 100
6 335 4600 450 0,052 0,092 5,14 1,11 56 100
7 484 4200 423 0,068 0,140 5,13 0,91 65 100
8 590 4200 562 0,080 0,176 4,79 1,07 65 100
9 712 3800 443 0,087 0,221 4,79 2,41 84 100
10 721 3800 512 0,142 0,218 6,39 0,48 62 100
11 614 4200 521 0,120 0,184 5,23 0,68 65 100
12 897 4572 610 0,221 0,278 5,05 1,00 81 100
13 537 3846 667 0,098 0,170 5,34 1,04 74 100
14 497 5400 497 0,128 0,150 5,19 0,69 66 100
15 549 6588 746 0,102 0,160 5,22 1,02 66 100

* - Valores dos parametros no efluente do Reator-1

1-Razdo entre a massa de DQO adicionada com a solucdo de etanol e a massa de N-NO2- no efluente do
Reator-1

2-Razdo calculadas a través do balango de massa ao final da reagdo andxica

3-Remocdes calculadas através do balango de massa ao final da reacdo aerdbia
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5.4. Quarta Etapa: Estudo do processo de nitritacdo/desnitritagdo empregando etanol
como fonte externa de carbono

A fase aerdbia dos ciclos foi conduzida com concentracdo de OD no contetdo do reator de 2,0
mg.O./L, pH de 8,27+0,27 (Méax: 8,60 e Min: 7,82) e temperatura de 231 (Max: 24 e Min:
21). Ao final do processo, o qual teve uma duracdo maxima de 32 horas para oito dos nove
ciclos estudados (o quarto ciclo teve uma duragdo de 24 horas), a nitritagdo mostrou-se
bastante estavel, resultado evidenciado pela eficiéncia de remocgdo de N-NH3; e NKT de 98%
para todos os ciclos avaliados. As concentracfes de nitrito oscilaram na faixa de 185 a 581
mg.N/L. As Figuras 5.16, 5.17 e 5.18 mostram as concentragdo das formas de nitrogénio
durante os ciclos de tratamento; verifica-se a diminui¢do gradual do nitrogénio amoniacal e

NKT em medigdes feitas a cada oito horas, assim como o incremento gradual do nitrito.
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Figura 5.16. Box Plot: ConcentracGes médias de NKT durante a fase aerada da Quarta Etapa
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Figura 5.18. Box Plot: ConcentracGes médias de N-NO,™ durante a fase aerada e anoxica da Quarta
Etapa

Analisando os resultados da Tabela 5.8, as concentracdes de amonia livre de 7,3+4,3 ao inicio
da aeracdo, mantiveram-se nos valores de 0,1 a 10 mg.NH3/L, recomendados na literatura
para alcancar com sucesso a inibicdo da oxidacdo de nitrito a nitrato, situacdo favorecida

pelos valores de pH e temperatura apropriados para processos de nitritacdo (AKERMAN,
2005; ANTHONISEN et al, 1976; BAE et al, 2002; FUX et al, 2002).



Tabela 5.8. Resultado da Fase Aerdbia dos ciclos de remogdo - Quarta Etapa
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Alcalinidade Remogéo Remocdo Remogdo Relacéo Taxa Es Taxa Amonia Amonia
. T Total DBO  COT ¢ SSV.  NKT N-NH; Nitrito ¢ ¢ G axa tsp. nitritaco Livre Livre
Ciclo pH CcoT* NKT* N-NH;*  N-NO,/ nitritacdo
(°C) (mg/L (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) . vol. (kg N-  (mgNHa/L) (mgNH,/L)
CaCO) (%) (%) (%) N-NOC  (kgN-NHo/ 3 ia)  Inicial Final
3 (%) kg SSV.dia) ¥

1 23 8,56 1300 53 330 51 1020 84 nd 185 97 97 70 0,122 0,125 5,060 0,213
2 21 8,30 1000 95 339 44 2210 76 nd 266 97 97 70 0,066 0,146 6,314 0,313
3 22 782 700 40 352 55 1450 28 nd 328 98 98 70 0,105 0,153 6,585 0,107
4 22 8,60 1700 43 362 50 1090 70 nd 262 98 98 67 0,205 0,223 5,266 0,594
5 22 855 800 131 352 49 1460 42 nd 408 98 98 60 0,166 0,242 10,61 0,535
6 24 843 1260 153 353 56 2056 62 nd 497 98 98 70 0,118 0,243 7,006 0,059
7 22 8,00 1080 206 335 71 1896 70 nd 465 98 98 68 0,123 0,232 17,67 0,161
8 23 7,98 900 145 379 67 2296 56 nd 560 98 98 72 0,092 0,211 3,453 0,058
9 24 835 1020 133 414 59 1888 70 nd 581 98 98 76 0,106 0,200 4,026 0,049

* Remogdo calculada a través do balanco de massa ao final da reagdo
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Entretanto, com as condigdes aplicadas, a relagdo N-NO,/(N-NO;" + N-NOs) ndo foi
superior a 70% nos ciclos estudados, indicando a presenca de nitrato, cuja
concentracdo ao longo dos ciclos de tratamento oscilou na faixa de 82-267 mg.N/L,
registrando um valor médio de 182459 mg.N/L. Os valores de pH (8,27+0,27) no
sistema mantiveram-se na faixa apropriada para processos de nitritacdo bioldgica. Nao
foi requerida a adicdo de alcalinizante ao longo dos ciclos de tratamento, situagédo
favorecida pelas altos valores de alcalinidade do lixiviado (6400-7200 mg.CaCOs/L)
(ANTHONISEN et al., 1976; ASLAN et al., 2008; BAE et al., 2002; BLACKBURNE
et al., 2002; CHUANG et al., 2007; CIUDAD et al., 2005; SPAGNI e MARSILI-
LIBELLI, 2009). Uma possivel explicacdo da presenca de nitrato no reator R-2 é a
adaptacdo das bactérias nitratantes as elevadas concentra¢fes de amdnia livre no inicio
da aeracdo. Contudo, a Figura 5.19 mostra que em todos os ciclos mantiveram-se
concentracdes de nitrito superiores as de nitrato na massa liquida do reator. Foi
descartada a possibilidade de que as baixas concentragdes de amonia livre na massa
liquida do reator ao final do periodo aerdbio, de 0,095+0,127 mg.NHs/L (Tabela 5.7),
pudessem ter repercutido na recuperacao das bacterias oxidantes de nitrito, isso devido
a que durante o processo de acumulo de nitrito no Reator R-1 durante a Primeira e
Segunda Etapa da pesquisa, apesar das baixas concentraces de NHs livre ao final da
fase aerobia e prolongados periodos de aeracédo, as relagdes N-NO,/( N-NO,  + N-
NOj3) foram proximas de 1.

A deteccdo e quantificacdo de micro-organismos nitrificantes das amostras coletados
do conteldo do reator ao finalizar cada ciclo (Figura 5.20), mostraram predominio de
bactérias oxidantes de amdnia BOA (~10° NMP/100 mL), embora tenha se registrado
presenca significativa de bactérias oxidantes de nitrito BON (meédia de 2,82E+4
NMP/100 mL).

Uma justificativa possivel refere-se aos prolongados periodos de aeracdo, que podem
ter incidido na oxidacdo de uma fracdo do nitrito acumulado, mais ndo é recomendavel
para o processo reduzir o tempo de aeracdo do sistema, ja que como pode se apreciar
na Tabela A.8, as maiores taxas de nitritacdo sdo alcancadas depois de 32 horas de

aeracao continua.
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Figura 5.20. Quantificacdo de bactérias nitrificantes ao longo dos ciclos de tratamento da fase
aerada (Quarta Etapa)

Entretanto, a presenca de nitrato no sistema ndo afetou a eficiéncia do processo de
nitritacdo, mostrando se estavel ao longo dos ciclos de tratamento estudados, de fato as
taxas de nitritacio média especifica de 0,123+0,041 kg.N-NHs/kg.SSV.dia e
volumétrica de 0,197+0,045 kg.N-NHs/m?>.dia, sdo levemente superiores as registradas
na Segunda Etapa do estudo (0,086+0,029 kg.N-NH3/Kg.SSV.dia e 0,130+0,030 kg.N-
NHs/m®.dia).
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A hip6tese que melhor explica a situacdo refere-se a possibilidade de que a biomassa
esteja se adaptando as novas condigdes operacionais e a probabilidade de que a adicéo
do etanol durante a reacdo andxica possa estar criando condi¢fes que favorecem a
atividade das bactérias oxidantes de nitrito. Essas condicdes podem estar relacionadas
com o didmetro do floco bioldégico. BLACKBURNE et al., (2008); DANGCONG et
al., (2000); GUO et al, (2009); LIU et al, (2005); PEREZ et al., (2005);
VLAEMINCK et al., (2009); XIA et al., (2007) reportam que sistemas de tratamento
com diametros de flocos maiores, como o caso do Reator R-1, onde prevalecem
diametros de 10 e 20 pum, sdo susceptiveis de permanecer andxicos em seu interior
devido a limitagdes de difuséo de oxigénio no floco, entretanto, em suas camadas mais
externas permanecem aerébio favorecendo a atividade das BOA e o acumulo de nitrito
no sistema. Por outro lado, no Reator R-2 embora tivesse sido empregado lodo do
Reator R-1 para dar partida ao sistema, nos sucessivos ciclos apds a fase de aeragéo,
dava-se inicio ao processo anoxico adicionando etanol como fonte de carbono
diretamente no reator, observando-se ao final desta reacdo, e a diferencia do
acontecido no Reator R-1, onde a biomassa sedimentava rapidamente, nos primeiros 4
ciclos, o lodo, aparentemente pelo efeito do etanol no sistema, permanecia flutuando.
De fato, no sistema R-2, prevaleceram diametros de floco menores, na faixa de 4 a 10
um, o que favorece a transferéncia de oxigénio até o interior da particula criando
condicbes para o crescimento das bactérias oxidantes de nitrito (BON) e em
consequéncia a presenca de nitrato no sistema.

As eficiéncias de remocdo de DBO foram elevadas, de 77+10%, maxima de 89% e
minima de 56%. Por outro lado, a remoc¢édo de COT chegou a 56+9%. Na Figura 5.21,
pode-se apreciar que a oxidacdo da matéria organica facilmente biodegradavel
acontece em maior proporcao nas primeiras oito horas de aeracdo, permanecendo ao
final uma concentracdo de COT de 357+26 mg.C/L, correspondente a fracdo de
matéria organica recalcitrante do lixiviado (GAU et al., 1996; GIORDANO et al.,
2005; KJELDSEN et al., 2002; KLIMIUK e KULIKOWSKA, 2006; RENOU et al.,
2008; TENGRUI et al., 2007).
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Figura 5.21. Box Plot: Concentragdo de COT durante a fase aerdbia e andxica da Quarta
Etapa

A Tabela A.9 mostra que ao final de um tempo médio de reacdo andxica de 24 horas
(a excecdo dos Ciclos 1 e 4 de 48 e 16 horas, respectivamente), foi possivel alcancar a
remocdo de toda a massa de N-NO;".

O prolongado tempo de reacdo pode estar associado as elevadas concentracdes de
nitrito ao inicio da reacdo andxica. E importante destacar que as taxas de desnitritagio
médias especifica (0,186+0,106 kg.N-NO,/Kg.SSV.dia) e volumétrica (0,332+0,174
kg.N-NO,/m>.dia) sdo superiores as registradas na Terceira Etapa da pesquisa:
0,107+0,049 kg.N-NO,7kg.SSV.dia e 0,176+0,053 kg. N-NO,/m?>.dia, onde o efluente
do Reator R-1 foi submetido a um processo de desnitritacio em um reator de
polimento empregando etanol como fonte de carbono, fato que pode estar associado as
maiores idades de lodo no Reator R-2 (Figura 5.22). As maiores taxas de desnitritacdo
sdo registradas as 16 horas de reacdo andxica. Entretanto, estes valores sdo menores as
taxas reportadas nas pesquisas conduzidas por CHUNG e BAE (2002) (0,76-1,59
kg.N-NO,/kg.SSV.dia); TUCK e MAVINIC (1987) (1,17 kg.N-NO,7kg.SSV.dia) no
tratamento de efluentes sintéticos com elevadas concentracdes de amdnia via nitrito. A

Tabela 5.9 resume os principais resultados obtidos ao final desta etapa.



135

300 0,6

250 0,5
3

< 200 0,4
2 &
5 z
~ =
g
la}
g 150 0,3 D
H g
(o]
< 5
S 100 02+

0 h 0

1 2 3 4 5 6 7 8 9
Ciclos

= Taxa desnitritacdo volumétrica (KgNO2-/m3.dia) T Taxa Esp. dedesnitritacdo (KgNO2-/Kg SSV.dia) ==6c (dias)

Figura 5.22. Comparacdo das taxas de desnitritacdo especifica e volumétrica ao final da
reacdo andxica com a idade de lodo do sistema (Quarta Etapa)

Pode-se apreciar na Tabela 5.9, que a remoc¢éo de matéria orgéanica, de 41+6,9% como
COT, demonstra 0 consumo da maior parte do etanol adicionado ao sistema. Isso
indica que a estratégia operacional adotada foi bem sucedida, pois a maior parte da
matéria organica biodegradavel adicionada com o etanol foi removida durante a
desnitritacdo (CHUNG e BAE, 2002; SPAGNI e MARSILI-LIBELLI, 2009).

De fato, se registra uma remocao de matéria organica durante a desnitritacdo maior a
quantidade adicionada como fonte de carbono para 0 processo, situacdo observada na
Terceira Etapa do trabalho, pelo que se pode inferir que, além de consumir todo o
etanol, 0os micro-organismos desnitritantes utilizam uma fracdo da matéria organica
recalcitrante do lixiviado, cuja degradacdo pode ter sido viabilizada pelo etanol por

mecanismos de solubilizacéo.



Tabela 5.9. Resultado da Fase Andxica dos ciclos de remogdo - Quarta Etapa

Alcalinidade Taxa Esp. de Taxa
. T Total cor RemMoGd0 oo\, NKT  N-NH,  Nitrito  ReMogd0 Relagdo Relagdo  jocnitritaczo deSnitritagdo
Ciclo pH COoT N-NO, DQO.gicionada/  COT removido/ . volumétrica
(°C) (mg/L (mg/L) o (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) o ! (KgNO,/ Kg B
( A’) ( /0) N'NOZaﬂuente N'NOZ reduzido H (KgNOZ /
CaCOy) SSV.dia) 3
m°.dia)
1 23 8,555 1800 305 42 1360 84 nd nd 100 5,18 1,858 0,060 0,082
2 22 8,50 1000 294 40 1800 76 nd nd 100 5,23 1,197 0,052 0,094
3 21 8,56 1100 328 36 1230 28 nd nd 100 4,03 1,025 0,259 0,319
4 22 8,72 2000 335 34 1760 70 nd nd 100 5,14 1,509 0,189 0,333
5 22 871 1200 305 51 2068 42 nd nd 100 6,27 1,147 0,192 0,398
6 24 8,63 1700 301 40 2104 62 nd nd 100 4,68 0,705 0,202 0,427
7 23 8,69 2040 337 31 1924 70 nd nd 100 4,60 0,935 0,187 0,360
8 23 8,55 1600 347 43 1912 56 nd nd 100 4,83 0,817 0,222 0,425
9 24 8,60 1800 387 51 1748 70 nd nd 100 4,61 0,704 0,314 0,548

* Remogdo calculada a través do balanco de massa ao final da reagéo
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Concentracéo de metais no sobrenadante e lodo dos reatores R-1 e R-2

As Tabelas 5.10 e 5.11 resumem os resultados de quantificacdo de metais em ensaios
exploratorios de amostras coletas do sobrenadante e lodo bioldgico apds o tratamento, durante
os Ciclos 02 e 16 da Primeira Etapa, Ciclo 12 da Segunda Etapa e Ciclo 08 da Quarta Etapa.
Na Tabela 5.10, pode se apreciar, a exemplo de outras pesquisas, as baixas concentracdes de
metais no lixiviado tratado, embora isso, o Cr, Pb e Se, encontram-se acima dos valores
permissiveis por Lei (BARLAZ et al., 2002; KJELDSEN et al., 2002; PRICE et al., 2003).
Isso devido a adsorcéo dos metais no floco bioldgico, fato favorecido pelos valores de pH>7,0
que prevalecem no sobrenadante apds o tratamento (Primeira Etapa: 7,93+0,76; Segunda
Etapa: 8,24+0,38 e Quarta Etapa: 8,61+0,079). Na Tabela 5.11 as elevadas concentracdes de
aluminio, ferro e magnésio no lodo biolédgico, indicam que a mobilidade dos metais pode-se
ver limitada por processos de precipitacdo formando hidréxidos e carbonatos, troca ibnica e
sor¢do (CHRISTENSEN et al., 2001; PRICE et al., 2003).

Tabela 5.10. Concentracdo de metais no sobrenadante dos Reatores R-1 e R-2 ap0s a
finalizacdo do processo de tratamento biologico

Elemento E_tapa | E_tapa | Et_apa I Et_apa v VMP*
(mg/L) Ciclo02 Ciclo 16 Ciclo 08 Ciclo 08

Ag < 0,003 < 0,010 < 0,010 < 0,003 0,01
Al 0,08 0,08 0,04 0,08 0,10
As < 0,040 < 0,090 < 0,090 < 0,090 0,01
Ba < 0,060 < 0,006 < 0,006 < 0,006 0,70
Cd < 0,005 < 0,010 < 0,010 < 0,010 0,001
Cr 0,18 0,18 0,17 0,18 0,009
Cu < 0,002 < 0,004 < 0,004 < 0,004 0,009
Fe 1,50 0,57 0,50 0,50 0,30
Mg 12,50 12,00 24,08 23,11 -
Mn < 0,001 < 0,001 < 0,001 <0,001 0,10
Ni < 0,009 < 0,020 < 0,020 < 0,020 0,025
Pb < 0,060 < 0,080 < 0,080 < 0,080 0,01
Se <0,070 < 0,030 < 0,030 < 0,030 0,01
Zn < 0,006 < 0,006 < 0,006 < 0,006 0,18

*VMP: Valores maximos permissiveis por Lei. Resolucdo CONAMA 357/2005.
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Tabela 5.11. Concentracdo de metais no lodo de aliquotas retiradas dos Reatores R-1 e R-2

Elemento Etapa | Etapa | Etapa Il Etapa IV
(mg/Kg) Ciclo02  Ciclo 16 Ciclo 08 Ciclo 08
Ag < 0,003 < 0,003 1,23 1,37
Al 1113,53 1097,29 408,97 401,06
As < 0,040 < 0,040 < 0,090 < 0,090
Ba 18,65 18,83 < 0,006 < 0,006
Cd < 0,005 < 0,005 < 0,010 <0,010
Cr 27,80 27,81 63,06 67,73
Cu < 0,002 < 0,002 < 0,004 < 0,004
Fe 841,75 827,92 815,64 857,90
Mg 285,80 289,80 291,80 290,73
Mn 46,13 47,32 31,01 43,98
Ni < 0,009 < 0,009 < 0,020 < 0,020
Pb < 0,060 < 0,060 < 0,080 < 0,080
Se < 0,070 < 0,070 < 0,030 < 0,030
Zn 28,75 29,48 16,39 17,51

5.5. Quinta Etapa: Pés-tratamento fisico-quimico

Durante a Primeira, Segunda e Quarta Etapa da pesquisa, as baixas remoc¢des de matéria
organica quantificada como COT, assim como a pouca disponibilidade de matéria organica de
facil biodegradacdo, que limitou o processo de desnitritacdo, levaram a concluir que no
lixiviado estudado prevalecem compostos de elevada massa molar, com estruturas quimicas
complexas e indefinidas, que 0s micro-organismos ndo conseguem quebrar e assimilar, como
é 0 caso das substancias humicas, responsaveis pela recalcitrancia do lixiviado. Ja que por
tratar-se de um lixiviado estabilizado, com o aumento da idade do aterro, incrementa-se
também a quantidade de componentes arométicos e o tamanho molecular das substancias
hamicas, sugerindo assim que o grau de humificacdo € maior em aterros antigos (AMARAL,
2009; FELICI, 2010; KANG et al., 2002; TATSI et al. 2003; ZOUBOULLIS et al., 2004).

Como foi indicado na revisao da literatura, as substancias himicas podem ser classificadas em
trés fracbes principais de acordo com sua solubilidade: &cidos hamicos (fracdo das
substancias humicas solivel em meio alcalino e insolivel em meio &cido); &cidos fulvicos

(solGveis tanto em meio &cido quanto alcalino) e a humina (insolivel em qualquer valor de
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pH, seja ele acido ou alcalino) (ATMACA, 2009; AZIZ et al., 2007; LABANOWSKI et al.,
2010; LI et al., 2009; MORAES e BERTAZZOLLI, 2005; OZTUK et al., 2003; TATSI et al.
2003). Levando em consideracdo esse fato, assim como 0s resultados reportados por
AMARAL (2009) e DA SILVA (2011), foram definidas as condigdes de operagdo desta
etapa, avaliando na Fase | a influéncia do pH e das dosagens de ferro na remocao destes
compostos. O efluente tratado do Reator R-2, apresentou valores de pH de 9,06; COT de 571
mg.C/L e cor verdadeira de 3640 UC. A Tabela 5.12 resume os resultados obtidos nesta fase
do estudo.

Pode-se observar que as maiores remocdes de cor e COT correspondem a valores de pH de
3,0 e dosagem de 300 mg.Fe™/L, registrando remocdo de 73% de COT e 75% de cor
verdadeira. Por outro lado, os resultados indicam que dosagens acima de 400 mg.Fe**/L ndo
representam um ganho de eficiéncia justificavel na remocao da matéria organica recalcitrante,
situacdo registrada também nos ensaios realizados por AZIZ et al., (2007) e AMARAL
(2009), onde indicaram que acima de uma dosagem Otima de cloreto férrico, o processo perde
eficiéncia.

Percebe-se, que a melhor eficiéncia de remogéo de matéria organica e cor ocorre na faixa de
pH compreendida entre 3,0 e 4,0, resultados comparaveis aos reportados nas pesquisas
conduzidas por AZIZ et al. (2007), AMARAL (2009) e FELICI (2009), ja que se consegue
remover uma fracdo das substancias humicas insolivel em meio acido

Segundo Di Bernardo e Dantas (2005), algumas condi¢Ges operacionais como gradiente de
velocidade e tempo de mistura afetam diretamente o processo, entretanto a variagdo das
condicdes de mistura ndo apresentou efeito significativo sobre o processo no presente estudo.
Este comportamento também foi observado por AMARAL (2009) (AZIZ, et al., 2007; FOO e
HAMEED, 2009; MARARNON, et al 2008; TATSI et al., 2003).

Especula-se que 0s mecanismos atuantes no pos-tratamento do lixiviado sejam:

e Precipitacdo de substancias himicas devido ao ajuste do pH;

e Adsorc¢do substancias himicas e fulvicas no hidroxido de ferro.
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Tabela 5.12. Resultados do pos-tratamento fisico-quimico do efluente do reator bioldgico - Variagdo da dosagem de sal de ferro, pH e do gradiente

médio de velocidade (Fase | - Quinta Etapa)

Dosagem em mg.Fe"*/L (Gradiente = 10 s* Tempo = 15 min) COTinicia=571 Mg.C/L pHinicia=9,06 COrinicia=3640 UC
200 300 400 500 600

coa?gl_tljlizéo CoT Cor COoT Cor COoT Cor COoT Cor CoT Cor
2 279 2010 214 2050 290 1990 272 2190 214 2090
3 221 1230 153 910 234 1350 225 1900 171 1870
4 273 1630 181 1660 255 1600 228 1550 181 1350
5 281 1290 228 2640 321 2016 253 2950 236 2900
6 434 3220 381 3220 394 3600 350 3370 322 3310
Dosagem em mg.Fe+3/L (Gradiente = 20 st Tempo = 15 min) COTinicia=571 Mg.C/L pHinicia=9,06 Corinicia=3640 UC

2 240 1530 226 1950 250 2080 354 2220 232 1920
3 222 1170 165 1000 247 1040 190 1630 184 1060
4 226 2060 214 2500 260 1540 310 2730 231 2340
5 292 3500 236 2800 273 2860 340 1720 317 3250
6 403 3740 343 3110 377 3450 371 3600 386 3530
Dosagem em mg.Fe+3/L (Gradiente = 70 s* Tempo = 15 min) COTinicia=571 MY.C/L pHinicia=9,06 COrinicia=3640 UC

2 235 2230 198 1460 298 2070 276 2240 246 2110
3 187 998 166 990 250 1100 229 1300 177 1010
4 226 1630 230 2380 265 1410 286 1690 209 1780
5 267 3010 260 2770 274 1530 329 3230 283 2850
6 422 3820 271 3470 308 3510 362 3520 358 3190

COT expressada em mg.C/L

Cor expressada em UC



Uma vez selecionados a dosagem de cloreto férrico e o pH, durante a Fase 11, foi avaliado o
efeito da adi¢do de carvédo ativado em p6 na remogdo dos compostos organicos recalcitrantes
do lixiviado (Tabela 5.13).

Tabela 5.13. Resultados do p6s-tratamento fisico-quimico do efluente do reator bioldgico —
Adicédo de CAP (Fase 1)

Cor
gg;a?ge/rlr_]) r?g? .Slgggm dofalgem (mcg:;%-/rL) veréjj g()ai ra pH final
5,0 300 3,0 81 171 3,0
10 300 3,0 61 91 6,0
15 300 3,0 38 45 6,0
20 300 3,0 47 73 6,4
25 300 3,0 52 82 6,0

Os resultados mostram a eficiéncia do tratamento conjunto de cloreto férrico e CAP com
correcdo do pH nos ensaios. O CAP demonstra sua fungdo de adsorver compostos organicos
refratarios do lixiviado, chegando a alcancar valores de remocdo de 93% e 98%
respectivamente para COT e cor, para uma dosagem de 15 g/L, melhorando sua qualidade
final quando comparada ao lixiviado tratado apenas biologicamente. Estes valores superam
aos reportados por CASTRILLON et al. (2010); FOO e HAMEED, 2009; GHAFARI et al.
(2009) ao aplicar os mesmos procedimentos no tratamento de lixiviados estabilizados.

A partir dos dados da Tabela 5.14, foi ajustada a isoterma de Freundlich, e obteve-se os
valores de Kf de 2,603 e 1/n de 1,056. O parametro Kf é o mais indicado para determinar a
capacidade adsortiva do CAP, entretanto, 1/n representa a forca de ligacdo entre os agentes da
adsorcdo, ou seja, quanto maior o valor do parametro, maior a forca de ligacdo entre os
agentes da adsorcdo, ou seja, quanto maior o valor do parametro, maior a irreversibilidade do
processo de adsorcdo. Assim, valores de 1/n menores que um sdo desejaveis (FOO e
HAMEED, 2009; MULLER, 2009).



Tabela 5.14. Resultados do estudo da cinética de adsor¢do do CAP

Dosagem COoT Cor verdadeira

CAP (g/L)  (mg.C/L) (UC)
1,0 132 232
2,5 124 198
5,0 9 111
7.5 96 101
10,0 35 17
12,5 28 12
15,0 18 10
20,0 30 19
25,0 37 32

COT niciat d€ 571 Mg.CIL
Coriniciat de 3640 UC

Os resultados dos ensaios de toxicidade aguda, mostrados na Tabela 5.15, evidenciam a

reducdo da toxicidade com a adigcdo do CAP.

Tabela 5.15. Resultados dos testes de toxicidade aguda

Amostra de lixiviado CE 50%
Ap0s o tratamento biologico no Reator R-2 17,68
Ap0s pos-tratamento fisico-quimico com ajuste 25 25
de pH e adicéo de sais de ferro
Apos pos-tratamento fisico-quimico com ajuste 44.75

de pH, adicdo de sais de ferro e CAP




6. CONCLUSOES

A nitritacdo/desnitritacdo e pds-tratamento fisico quimico apresentou-se uma alternativa

vidvel para o tratamento de lixiviado de aterro sanitario estabilizado.

O sistema de lodo ativado em bateladas sequéncias mostrou-se estavel em concentracdes de
OD de 2,0 mg.O,/L, chegando a remover 98% do nitrogénio amoniacal ao término do
processo de aeracdo, mantendo acumulo sustentado de nitrito apds 31 ciclos avaliados durante
a Primeira e Segunda Etapa do estudo. As taxas especificas de nitritacdo variaram entre 40—
154 g.N-NH3/Kg.SSV.dia e as volumétricas entre 95-199 g.N-NHa/m?.dia durante a Segunda
Etapa; sendo un dos mecanismos da inibi¢do da atividade das bactérias oxidantes de nitrito as
concentragdes de amonia livre entre 3,8 e 17,3 mg NHs/L ao inicio da fase aerdbia.
Entretanto, o processo de desnitritacdo biologica ficou limitado pelo baixo contetdo de
matéria organica de facil biodegradacédo, sendo que as eficiéncias de remo¢do de N-NO, nédo
superaram a 30%, sendo requerida a adicdo de uma fonte externa de carbono. A taxa
especifica de desnitritacdo media na Segunda Etapa foi de 1,304 kg.N-NO,/kg.SSV.dia e a
volumétrica de 1,704 kg.N-NO,/kg.SSV.m®.

Ao final de um prolongado tempo de reacdo anoxica (96 horas de reacdo andxica durante 8
dos 10 ciclos estudados), foi possivel remover 100% do N-NO;aplicando etanol como fonte
externa de carbono no reator de polimento. Para temperaturas entre 22 e 28°C, e pH na massa
liquida do reator, entre 8,12 e 9,25, as taxas especificas de desnitritacdo variaram entre 52 e
221 g N-NO,/kg SSV.dia. Além disso, verificou-se a possibilidade de remocdo de parte da
matéria organica recalcitrante, presente no lixiviado, provavelmente, devido a solubilizacao

no etanol.

O sistema de lodos ativados em bateladas sequencias, no qual se adicionou etanol
direitamente no reator ao inicio da etapa anoxica, apresentou relagdo N-NO,/(N-NO; + N-
NOg3) ndo superior a 70% em todos os ciclos estudados, indicando a presenca de nitrato.

Entretanto, este ndo afetou a eficiéncia da nitritacdo, mostrando-se estavel ao longo dos ciclos



de tratamento estudados, com taxas de nitritagdo média volumétrica de 0,197+0,045 kg.N-

NHa/m?.dia, levemente superiores as registradas na Segunda Etapa do estudo.

A hipotese que melhor explica a presenca de nitrato durante a Quarta Etapa da pesquisa
encontra-se relacionadas ao didmetro do floco bioldgico. No reator sem fonte externa
prevaleceram diametros de 10 e 20 um, susceptiveis de permanecer andxicos em seu interior,
devido a limitacGes de difusdo de oxigénio. Por outro lado, o reator no qual o etanol foi
adicionado, prevaleceram diametros de floco menores, na faixa de 4 a 10 um, o que favorece
a transferéncia de oxigénio até o interior da particula, criando condi¢cBes adequadas para 0
crescimento das bactérias oxidantes de nitrito (BON) e em consequéncia, a presenca de nitrato

no sistema.

As determinacdes de DQO, no lixiviado bruto e em aliquotas retiradas do contetdo do reator,
apos a finalizacdo das etapas anoxica e aerada de cada um dos ciclos de tratamento foram
incoerentes. Essa situacdo permitiu inferir que a DQO ndo é um parametro apropriado para
medir e avaliar a eficiéncia de processos de tratamento de lixiviados de aterros sanitarios, ja
que sua complexa composicdo, com significativas concentragdes de substancias inorganicas
reduzidas, pode levar, a resultados falso-positivos em funcdo da oxidacdo desses compostos

pelo dicromato de potéassio.

A reducdo do pH e a adi¢édo de sais de ferro e CAP, por mecanismos de precipitacdo quimica
e adsorcdo, removeu compostos organicos recalcitrantes do lixiviado de aterro sanitario,
chegando a alcancar valores de remocao de 93% e 98% para COT e cor, respectivamente, em
uma dosagem de 15 g/L de CAP, 300 mg.Fe*®/L e pH de aproximadamente 3; constatou-se

também reducdo significativa da toxicidade.



7. RECOMENDACOES PARA FUTURAS PESQUISAS

Seria de interesse a realizacdo de uma maior quantidade de ensaios de toxicidade do efluente
final dos processos bioldgico e fisico-quimico. J& que a associacdo dos bioensaios com testes
de fracionamento do efluente pode indicar as melhores opcdes de pds-tratamento para o

despejo.

Aprofundar no papel do etanol na solubilizagdo dos compostos recalcitrantes presentes no

lixiviado.

Em funcdo das elevadas remoc¢Oes de materia organica recalcitrante, com o pos-tratamento do
efluente com CAP, seria de interesse avaliar seu efeito ao ser incorporado no processo de

tratamento bioldgico.
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9. APENDICE



Tabela A.1. Caracterizagdo do lixiviado de aterro sanitario empregado na pesquisa

Alcalinidade

. T NKT N-NH;3 DQO DBO (mg. CoT ST
ooy Ml Gacoy  (MINL) (MNL)  (mgOdL)  OfL)  (mgc) PPOPRO PBOICOT g,
Primeira Etapa (Fase 1)

1 24 8,23 9780 2464 2285 6604 2555 3475 0,39 0,74 11560

2 24 8,06 9880 2554 2223 7925 483 1322 0,06 0,37 11400

3 25 8,30 9800 2610 2296 3925 2909 3060 0,74 0,95 11330

4 27 8,12 9800 2604 2296 6226 2132 3305 0,34 0,65 10870

5 27 7,91 9600 2464 2117 2830 1926 2760 0,68 0,70 10920

6 27 8,35 8400 1428 1282 5143 2012 3305 0,39 0,61 11070

7 26 8,34 9340 1344 1176 6476 952 1556 0,15 0,61 9570

8 27 8,26 8940 1344 1131 6476 1384 1980 0,21 0,48 9688
Primeira Etapa (Fase 1)

9 26 8,35 8680 1792 1618 9600 1482 3394 0,15 0,44 7580

10 24 8,26 9300 1792 1540 5600 947 1411 0,17 0,67 10138

11 25 8,02 8960 1680 1585 8200 1021 1066 0,12 0,96 11513

12 25 8,22 8760 2352 2128 1800 968 1690 0,54 0,57 10325

13 25 8,50 8800 2397 2240 7400 1453 1562 0,19 0,93 11626

14 21 8,27 8880 2374 2134 6400 1030 1195 0,16 0,86 10925

15 22 8,44 9580 2380 2240 3400 1482 1922 0,44 0,77 10513

16 20 8,24 9400 2576 2232 7800 1236 1351 0,16 0,91 11450
Segunda Etapa

1 20 8,24 8940 2358 2156 2600 532 691 0,20 0,77 9738

2 25 8,27 8260 2212 2016 8200 1816 2188 0,22 0,83 9388

3 24 8,27 7500 2128 1826 4600 556 619 0,12 0,90 8075

4 24 8,11 7640 2162 1960 8200 809 1318 0,10 0,61 9375

5 23 7,90 7680 2190 1943 5000 1911 2078 0,38 0,92 9538

6 22 8,29 8400 2111 1876 5200 1818 2466 0,35 0,74 13963




Cont. Tabela A.1. Caracterizacdo do lixiviado de aterro sanitario empregado na pesquisa

. T Alcalinidade NKT N-NH; DQO DBO coT ST
ooy Ml Gacoy  (MINL) (MmN (mg.O/)  (mg.OJ) (mgci) CoOPRO PEOICOT g,
Continuagdo Segunda Etapa

7 23 821 8400 2352 2083 12400 406 790 0,08 0,51 11125

8 24 7,00 7100 2223 1988 5000 614 818 0,12 0,75 9295

9 24 787 4800 1344 868 4000 265 595 0,07 0,45 14138

10 27 7,96 6800 1792 1630 1000 376 732 0,38 0,51 7013

11 27 800 7000 1803 1624 4000 198 897 0,05 0,22 6975

12 24 800 6700 1736 1512 2772 651 1039 0,23 0,63 6988

13 22 800 6700 1876 1764 3846 328 975 0,09 0,34 6978

14 28 811 8160 2184 1994 7327 1298 2125 0,18 0,61 9375

15 28 8,09 7600 2072 1932 7059 621 1320 0,09 0,47 8750
Quarta Etapa

1 22 797 7000 1820 1708 2772 388 655 0,14 0,59 7575

2 23 824 7120 1652 1534 10891 331 578 0,03 0,57 6664

3 22 800 6700 1876 1764 2178 355 775 0,16 0,46 6986

4 20 786 6400 1646 1540 4536 227 712 0,05 0,32 7488

5 22 801 6600 1680 1512 2772 434 677 0,16 0,64 8301

6 23 82 6800 1764 1456 3883 619 779 0,16 0,79 6625

7 22 82 7200 1632 1484 2549 459 1126 0,18 0,41 8800

8 23 801 6800 1568 1406 4902 635 1109 0,13 0,57 8988

9 25 810 7200 1582 1512 2157 783 990 0,36 0,79 8612




Tabela A.2. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio durante a reagdo anoxica
(Primeira Etapa-Fase 1)

A I Taxa Esp. de Taxa desnitritacdo
Ciclo Fre|_(|:|uen0|a Nﬂ/-l_ N'NNl_;f_ N'twol_ desnitritagio volumétrica
(Horas) — (mg.N/L)  (mg.N/L)  (mg.N/L)  oNO, 7Kg SSV.dia)  (KgNO,/ m?.dia)
0 364 322 305 - -
1 24 336 280 269 0,018 0,036
48 322 266 267 0,001 0,002
0 336 280 332 - -
2 24 314 266 233 0,071 0,099
48 308 224 226 0,006 0,008
0 280 238 310 - -
3 24 266 232 275 0,286 0,282
48 252 224 270 0,0006 0,0006
0 280 246 285 - -
4 24 269 232 262 0,012 0,023
48 255 218 262 6,24E-04 0,001
0 299 207 308
5 24 266 288 281 0,009 0,028
48 252 179 278 0,001 0,004
0 274 196 280 - -
6 24 255 176 258 0,009 0,023
48 252 171 258 5,87E-04 0,001
0 227 146 258 - -
7 24 199 118 239 0,008 0,019
48 193 115 235 0,002 0,005
0 196 126 283 - -
8 24 162 70 224 0,034 0,060

48 151 70 224 5,42E-04 9,68E-04




Tabela A.3. Variacdo da concentragdo das formas de nitrogénio durante a reacdo andxica
(Primeira Etapa-Fase II)

. _ Taxa Esp. de desnTtar)i('?agéo
Ciclo Frequéncia NKT N-NH; Nitrito desnitritagéo volumétrica
(Horas) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (KgNO;/ Kg KaNO,/
SSV.dia) (KgNO;
m°.dia)
0 299 207 200 - -
1 294 207 188 0,135 0,289
2 294 202 188 0,0007 0,002
9 3 274 202 188 0,0007 0,002
4 266 182 180 0,0905 0,194
5 266 182 180 0,00°7 0,002
24 266 182 180 3,80E-05 8,14E-05
48 252 182 180 3,012E-05 6,44E-05
0 308 227 286 - -
1 294 199 237 0,520 1,186
2 294 199 237 0,0009 0,002
10 3 280 199 237 0,0009 0,002
4 266 196 233 0,043 0,098
5 266 196 233 0,0009 0,002
24 266 196 233 4,621E-05 0,0001
48 252 196 233 3,66E-05 8,34E-05
0 333 235 232 - -
1 305 221 214 0,229 0,452
2 305 221 214 0,002 0,004
1 3 305 221 214 0,002 0,004
4 294 221 214 0,002 0,004
5 294 221 214 0,002 0,004
24 294 221 214 9,88E-05 0,0002
48 294 221 214 7,83E-05 0,0002
0 344 224 304 - -
1 308 196 253 0,381 1,276
2 308 196 252 0,008 0,028
12 3 308 196 252 0,001 0,004
4 308 196 252 0,001 0,004
5 308 196 252 0,001 0,004
24 308 196 252 6,83E-05 0,0002
48 308 196 252 5,41E-05 0,0002
0 358 235 264 - -
1 308 196 231 0,295 0,819
2 308 196 231 0,001 0,004
13 3 308 196 231 0,001 0,004
4 308 196 231 0,001 0,004
5 308 196 225 0,058 0,163
24 308 196 225 7,35E-05 0,0002
48 308 196 225 0,0007 0,0002
0 353 224 248 - -
1 336 210 215 0,304 0,818
2 336 210 215 0,001 0,004
14 3 328 202 215 0,001 0,004
4 328 202 215 0,001 0,004
5 328 202 215 0,001 0,004
24 328 202 215 7,26E-05 0,0002
48 328 202 215 0,0002 0,0006




Cont. Tabela A.3. Variacdo da concentragdo das formas de nitrogénio durante a reacdo andxica
(Primeira Etapa-Fase II)

. _— Taxq E.S p. de desnTtar)i('?agéo
Ciclo Frequéncia NKT N-NH; Nitrito desnitritacéo volumétrica
(Horas) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (KgNO;/ Kg KaNO,/
SSV.dia) (KgNO;
m°.dia)
0 311 232 251 - -
1 274 196 211 0,328 0,956
2 274 196 208 0,025 0,076
15 3 274 196 208 0,001 0,004
4 274 196 208 0,001 0,004
5 274 196 208 0,001 0,004
24 272 196 208 6,28E-05 0,0002
48 272 196 208 0,0004 0,001
0 336 252 236 - -
1 308 238 206 0,343 0,744
2 305 238 206 0,002 0,004
16 3 305 230 206 0,002 0,004
4 305 230 206 0,002 0,004
5 305 230 206 0,002 0,004
24 305 230 206 8,63E-05 0,0002
48 302 230 206 0,0006 0,001




Tabela A.4. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio e COT durante a reacdo andxica

(Segunda Etapa)
. . Taxa Esp. de desnTtar)i('?agéo
Ciclo Frequéncia NKT N-NH; Nitrito COoT desnitritacéo volumétrica
(min) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (KgNO,;/ Kg KaNO,/
SSV.dia) (KgNO;
m°.dia)
0 375 308 236 558 - -
10 367 308 218 550 0,956 2,635
20 350 308 195 530 0,609 1,680
1 30 350 308 189 530 0,109 0,301
40 336 308 182 522 0,094 0,262
50 336 294 178 515 0,044 0,122
60 336 280 169 512 0,115 0,317
0 294 213 197 673 - -
10 260 210 195 657 0,179 1,389
20 260 210 176 628 0,759 0,328
2 30 260 210 174 580 0,059 0,108
40 252 182 172 547 0,044 0,081
50 252 182 172 547 0,003 0,007
60 238 168 161 523 0,197 0,361
0 378 325 164 575 - -
10 378 325 156 530 1,003 1,183
20 350 322 135 510 1,296 1,529
3 30 350 308 124 509 0,455 0,537
40 336 308 120 488 0,1274 0,150
50 336 308 119 454 0,029 0,033
60 336 297 119 454 0,039 0,046
0 342 291 188 689 - -
10 336 280 187 602 0,087 0,182
20 305 280 184 578 0,112 0,236
4 30 300 280 179 559 0,120 0,253
40 280 269 177 522 0,039 0,081
50 280 269 175 522 0,031 0,064
60 280 269 174 522 0,041 0,085
0 336 252 271 600 - -
10 336 252 265 596 0,592 0,918
20 322 238 258 574 0,343 0,532
5 30 316 238 253 569 0,166 0,258
40 294 238 245 548 0,194 0,301
50 294 238 238 544 0,137 0,212
60 286 224 234 542 0,089 0,137
0 244 224 374 604 - -
10 238 224 363 591 0,679 1,658
20 238 224 343 575 0,606 1,479
6 30 238 224 330 563 0,265 0,648
40 224 210 321 555 0,139 0,341
50 224 210 274 506 0,560 1,367

60 218 196 256 491 0,197 0,479




Cont. Tabela A.4. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio e COT durante a reagdo anoxica

(Segunda Etapa)
. . Taxa Esp. de desnTtar)i('?agéo
Ciclo Frequéncia NKT N-NH; Nitrito COoT desnitritacéo volumétrica
(min) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (KgNO,;/ Kg KaNO,/
SSV.dia) (KgNO;
m°.dia)
0 336 269 383 550 - -
10 325 266 353 538 2,677 4,390
20 322 266 344 499 0,418 0,685
7 30 316 263 329 474 0,453 0,743
40 302 260 314 450 0,339 0,557
50 294 258 312 446 0,043 0,071
60 286 252 312 443 0,033 0,054
0 434 336 536 604 - -
10 406 308 516 602 1,114 2,985
20 364 294 510 594 0,181 0,486
8 30 364 291 498 592 0,228 0,611
40 350 272 469 588 0,398 1,069
50 350 266 462 582 0,083 0,221
60 336 266 462 582 0,024 0,064
0 344 266 552 571 - -
10 336 252 485 559 9,841 9,742
20 322 249 479 554 0,487 0,483
9 30 308 238 477 549 0,130 0,129
40 294 238 465 519 0,461 0,456
50 280 238 454 499 0,339 0,336
60 280 238 441 458 0,363 0,359
0 336 263 614 595 - -
10 308 238 606 557 1,994 1,276
20 308 235 597 552 1,111 0,711
10 30 308 235 593 551 0,364 0,233
40 294 224 557 546 2,072 1,326
50 294 224 514 530 1,972 1,262
60 280 216 500 528 0,665 0,426
0 364 294 423 641 - -
10 356 266 377 612 6,089 6,698
20 336 252 367 596 0,691 0,759
11 30 322 252 361 596 0,285 0,313
40 322 238 326 585 1,162 ,278
50 311 238 310 557 0,431 0,475
60 266 224 308 557 0,082 0,091
0 364 308 576 668 - -
10 350 294 561 650 1,745 2,274
20 350 294 558 638 0,211 0,274
12 30 336 280 546 632 0,472 0,614
40 336 280 546 631 0,022 0,03
50 336 252 532 626 0,327 0,426

60 308 196 531 625 0,147 0,192




Cont. Tabela A.4. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio e COT durante a reagdo anoxica

(Segunda Etapa)
. . Taxa Esp. de desnTtar)i('?agéo
Ciclo Frequéncia NKT N-NH; Nitrito COoT desnitritacéo volumétrica
(min) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (KgNO,;/ Kg KaNO,/

SSV.dia) (KgNO;
m°.dia)

0 392 350 438 725 - -
10 378 344 436 719 0,385 0,378
20 378 336 412 708 1,811 1,775
13 30 328 322 410 708 0,127 0,124
40 328 314 409 696 0,058 0,057
50 325 314 407 692 0,076 0,075
60 314 308 406 692 0,170 0,167

0 294 213 394 690 - -
10 260 210 389 684 0,470 0,799
20 260 210 376 673 0,575 0,977
14 30 260 210 358 660 0,523 0,899
40 252 182 349 658 0,201 0,342
50 252 182 344 655 0,093 0,159
60 238 168 343 650 0,129 0,219

0 336 280 476 789 - -
10 330 274 475 778 0,115 0,242
20 305 249 469 776 0,229 0,482
15 30 300 249 468 776 0,038 0,080
40 280 244 458 765 0,183 0,384
50 272 238 454 761 0,064 0,134

60 272 238 449 754 0,133 0,279




Tabela A.5. Variagdo da concentracdo das formas de nitrogénio durante a reacdo aerada
(Primeira Etapa — Fase I)

Taxa Esp. de Taxa nitritacio

Ciclo Freqiéncia NKT N-NH; Nitrito nitritacdo volumétrica
(Horas) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (Kg N-NHy/Kg (Kg N-
SSV.dia) NH,/m® dia)

0 322 266 267 - -

1 24 196 104 214 0,075 0,162
48 42 nd 359 0,045 0,098
0 308 224 226 - -

2 24 171 78 304 0,066 0,146
48 73 nd 326 0,034 0,074
0 252 224 226 - -

3 24 140 84 272 0,063 0,1402
48 42 nd 291 0,036 0,0794
0 255 218 262 - -

4 24 162 104 298 0,056 0,115
48 42 nd 334 0,048 0,099
0 252 179 278 - -

5 24 148 64 289 0,052 0,115
48 73 nd 306 0,027 0,059
0 252 171 258 -

6 24 193 112 271 0,030 0,059
48 84 nd 284 0,054 0,108
0 193 115 235 - -

7 24 42 nd 447 0,044 0,111
48 - - - - -
0 151 70 224 - -

8 24 112 36 237 0,019 0,034

48 48 nd 248 0,017 0,032




Tabela A.6. Variacdo da concentragdo das formas de nitrogénio durante a reacdo aerada
(Primeira Etapa — Fase 1)

Taxa Esp. de  Taxa nitritacdo

Ciclo Frequéncia NKT N-NH; Nitrito nitritacédo volumétrica
(Horas) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (Kg N-NHz/Kg (Kg N-
SSV.dia) NH,/m® dia)

0 252 o 180 . .
9 12 98 nd 264 0,173 0,325
24 90 . 313 0,143 0,269

48 ) Dur6 24 _ _ _

horas

0 252 196 233 - -
10 12 216 154 237 0,070 0,135
24 126 112 244 0,103 0,196
48 98 nd 267 0,027 0,051

0 294 221 214 - -
11 12 280 154 267 0,071 0,135
24 112 56 299 0,103 0,196
48 98 nd 325 0,027 0,051

0 308 196 252 - -
12 12 235 165 272 0,027 0,062
24 112 48 291 0,104 0,235
48 84 nd 310 0,019 0,043

0 308 196 225 - -
13 12 248 176 248 0,018 0,040
24 126 72 264 0,094 0,208
48 98 nd 281 0,030 0,067

0 328 202 215 - -
14 12 273 185 228 0,013 0,034
24 134 56 256 0,100 0,260
48 104 nd 274 0,019 0,051

0 272 196 208 - -
15 12 182 137 224 0,038 0,119
24 112 69 258 0,043 0,135
48 78 nd 276 0,021 0,065

0 302 230 206 - -
16 12 232 72 232 0,128 0,316
24 260 46 265 0,021 0,052

48 70 ND 285 0,016 0,041




Tabela A.7. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio e COT durante a reacdo aerada

(Segunda Etapa)
Taxa Esp. de Taxa
. Frequéncia  NKT  N-NH; Nitrito ~coT nitritacao nitritagao
Ciclo (Horas) (mg/L) (mgll) (mg/l) (mg/L) (Kg N- volumétrica
NHs/Kg (Kg N-
SSV.dia) NHs/m®.dia)

0 336 280 169 512 - -
8 330 224 173 512 0,069 0,169
16 126 76 223 510 0,183 0,445
1 24 126 70 258 509 0,021 0,051
32 112 59 272 508 0,008 0,020
40 98 52 286 508 0,029 0,072
48 84 nd 296 506 0,029 0,071

0 238 168 161 523 - -
8 235 167 172 523 0,001 0,004
2 16 196 165 216 516 0,002 0,005
24 112 46 301 494 0,124 0,353
32 84 nd 305 490 0,005 0,121

0 336 297 119 454 - -
3 8 322 294 128 453 0,008 0,010
16 286 238 137 447 0,124 0,168
24 280 224 210 446 0,031 0,043
32 168 84 212 440 0,309 0,421
40 140 50 221 440 0,074 0,101
48 92 nd 227 440 0,102 0,139

0 280 269 174 522 - -
8 272 244 187 521 0,035 0,077
4 16 140 64 265 521 0,243 0,538
24 115 34 269 518 0,042 0,093
32 98 nd 275 518 0,039 0,087

0 286 224 234 542 - -
8 283 210 278 536 0,024 0,043
16 210 185 305 528 0,044 0,076
5 24 146 154 364 522 0,054 0,093
32 126 59 392 522 0,166 0,286
40 112 12 432 516 0,081 0,139
48 98 nd 452 516 0,013 0,022

0 218 196 256 491 - -
8 213 174 263 487 0,047 0,0685
16 179 148 285 465 0,052 0,076
6 24 154 118 294 465 0,064 0,093
32 132 56 305 454 0,128 0,185
40 118 15 315 450 0,086 0,124

48 90 nd 335 450 0,020 0,029




Cont. Tabela A.7. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio e COT durante a reagdo aerada

(Segunda Etapa)
Taxa Esp. de Taxa
. Frequéncia  NKT  N-NH, Nitrito ~coT  ™Mtritacao nitritagao
Ciclo (Horas) (Mmgll) (mg/L) (mg/L)  (mg/L) (Kg N- volumétrica
NHs/Kg (Kg N-
SSV.dia) NHs/m®.dia)

0 286 252 312 443 - -
8 252 204 429 434 0127 0,144
16 230 176 445 430 0,074 0,084
7 24 176 126 459 423 0,134 0,152
32 140 76 467 423 0,134 0,152
40 118 19 478 423 0,150 0,169
48 84 nd 484 423 0,037 0,042

0 336 266 462 582 : :
8 294 246 502 580 0,038 0,062
16 260 210 533 580 0,066 0,108
8 24 199 168 560 575 0,079 0,129
32 190 140 572 565 0,052 0,085
40 132 39 587 565 0,186 0,303
48 84 nd 590 562 0,063 0,103

0 280 238 441 458 - -
8 252 224 467 446 0,039 0,052
9 16 238 196 508 445 0,057 0,075
24 204 148 519 443 0,108 0,144
32 118 56 688 443 0,209 0,278
40 76 nd 712 443 0,116 0,154

0 280 216 500 528 - -
8 224 154 570 518 0,145 0,186
10 16 188 126 606 518 0,066 0,084
24 115 101 631 515 0,059 0,076
32 90 28 702 512 0,171 0,219
40 76 nd 721 512 0,054 0,069

0 266 224 308 557 - -
8 238 168 326 528 0,135 0,168
16 174 154 390 526 0,034 0,042
11 24 168 140 417 526 0,034 0,042
32 140 98 518 521 0,101 0,127
40 98 45 570 521 0,128 0,159
48 48 nd 614 521 0,096 0,120

0 308 196 531 625 - -
8 272 182 647 624 0,049 0,043
16 252 160 671 620 0,078 0,067
12 24 196 112 686 613 0,167 0,144
32 148 84 704 613 0,098 0,084
40 112 22 860 612 0,214 0,185

48 98 nd 897 610 0,061 0,052




Cont. Tabela A.7. Variacdo da concentracdo das formas de nitrogénio e COT durante a reagdo aerada

(Segunda Etapa)
Taxa Esp. de Taxa
. Frequéncia  NKT  N-NH, Nitrito ~coT  ™Mtritacao nitritagao
Ciclo (Horas) (Mmgll) (mg/L) (mg/L)  (mg/L) (Kg N- volumétrica
NH3/Kg (Kg N-
SSV.dia) NH,/m® dia)

0 314 308 406 692 - -
8 308 294 412 689 0,044 0,043
16 294 266 435 672 0,084 0,084
13 24 263 238 468 671 0,086 0,085
32 179 126 502 668 0,340 0,337
40 140 28 537 668 0,297 0,294
48 76 nd 542 667 0,070 0,069

0 238 168 343 650 - -
14 8 235 167 389 645 0,001 0,002
16 168 56 432 634 0,1857 0,334
24 84 nd 497 634 0,087 0,157

0 272 238 449 754 - -
15 8 238 202 475 750 0,046 0,110
16 132 84 530 746 0,147 0,353
24 87 nd 549 746 0,101 0,242




Tabela A.8. Variacdo da concentragdo das formas de nitrogénio e COT durante a reagdo aerada (Quarta Etapa)

Taxa Esp. de Taxa
. Frequéncia NKT  N-NH, Nitrito cOT  ™Muritacao nitritagao
Ciclo (Horas) (Mmgll) (mg/l) (mg/l) (mg/L) (Kg N- volumétrica
NHs/Kg (Kg N-
SSV.dia) NH./m? dia)
0 266 168 0 399 - -
8 238 154 10 363 0,042 0,043
1 16 146 76 82 337 0,077 0,236
24 126 63 102 335 0,037 0,038
32 84 nd 185 330 0,173 0,176
0 266 196 0 345 - .
8 252 168 15 334 0,039 0,085
2 16 154 98 72 333 0,032 0,211
24 120 73 99 332 0,035 0,076
32 76 nd 266 330 0,093 0,206
0 252 204 0 419 - -
8 238 176 10 405 0,059 0,086
3 16 162 112 52 403 0,045 0,195
24 157 98 60 364 0,030 0,043
32 28 nd 328 352 0,195 0,283
0 280 224 0 454 - -
4 8 238 196 9 409 0,079 0,086
16 132 73 88 376 0,113 0,371
24 70 nd 262 362 0,189 0,206
0 384 322 0 458 - -
8 241 174 8 438 0,307 0,448
5 16 182 52 75 391 0,084 0,368
24 98 42 362 368 0,020 0,029
32 42 nd 408 352 0,097 0,142
0 336 322 0 489 - .
8 308 288 20 383 0,050 0,103
6 16 266 210 126 374 0,038 0,237
24 182 34 220 368 0,258 0,531
32 62 nd 497 353 0,304 0,625
0 364 308 0 514 - -
8 299 266 117 465 0,068 0,128
7 16 210 98 314 396 0,089 0,506
24 126 67 355 367 0,049 0,093
32 70 nd 465 335 0,150 0,284
0 322 280 0 589 - -
8 272 232 125 487 0,063 0,145
8 16 179 143 354 425 0,039 0,271
24 104 28 458 389 0,150 0,345
32 56 nd 560 379 0,183 0,420
0 305 266 0 576 - -
8 246 218 119 525 0,077 0,145
9 16 165 134 327 489 0,045 0,254
24 118 22 360 465 0,179 0,337

32 70 nd 581 414 0,209 0,396




Tabela A.9. Variacdo da concentracdo de nitrito e COT durante a reacdo andxica

(Quarta Etapa)
Taxa Esp. de S
Ciclo Frequ_éncia Nitrito COoT* desnitritacéo Ta@osfﬁjrggrril(t:ggao
(min) (mg/L) (mg/L) (KgNO;/ Kg (KgNO,/ m°.dia)
SSV.dia) g
0* 162 517 - -
8 150 505 0,028 0,038
16 74 319 0,169 0,230
1 24 55 317 0,042 0,057
32 24 314 0,067 0,092
40 13 311 0,027 0,036
48 nd 305 0,026 0,035
* 484 . R
08 gg 440 0,122 0,220
2 16 14 301 0,010 0,019
24 nd 297 0,024 0,043
294 0,023 0,041
0* 314 504 0,567 0,698
3 8 81 398 0,115 0,142
16 35 359
24 nd 328 0,086 0,106
0,085 0,104
0* 219 501 - -
4 8 32 407 0,319 0,562
16 nd 335 0,054 0,095
0* 263 610 - -
5 8 178 569 0,124 0,256
16 47 322 0,190 0,393
24 nd 305 0,260 0,538
0* 421 496 0,368 0,761
8 168 419
6 0,162 0,336
16 56 315
24 nd 301 0,082 0,169
0,246 0,509
0* 355 481 - -
7 8 273 397 0,129 0,248
16 48 344 0,352 0,677
24 nd 337 0,075 0,145
0* 418 602 - -
g 8 277 403 0,223 0,427
16 98 382 0,282 0,540
24 nd 347 0,154 0,295
0* 540 779 - -
9 8 398 556 0,246 0,430
16 76 409 0,553 0,967
24 nd 387 0,132 0,230

*Apds adicdo do etanol






