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RESUMO

Chorume de aterro sanitario contém uma variedade de substancias contaminantes organicas
e inorganicas, dissolvidas e em suspensdo, como acidos humicos e fulvicos, xenobioticos,
metais (Hg2+, Pb*", Cd**, Ccu*', zZn*", Cr3+/Cr6+) e nitrogénio amoniacal, os quais lhe
conferem caracteristicas de baixa biodegradabilidade, elevada carga organica e toxicidade.
Diante da preocupagdo com os danos que esta composi¢cao poderéd causar a0 meio ambiente
€ aos animais e vegetais, a utilizacdo e combinacdo de novas tecnologias de tratamento tem
elevado interesse de pesquisa. Na primeira parte deste trabalho, fatores interferentes na
remocao de carbono organico dissolvido (COD) de chorume pelo processo foto-Fenton e o
acoplamento de tratamentos foram avaliados. Primeiramente a aplicacdo isolada do
processo foto-Fenton foi empregada, avaliando-se a influéncia da concentracio de Fe*™ (25,
50, 100 e 200 mg L) na eficiéncia de remogdo de COD, sendo obtido melhores resultados
na presenca de 100 mg L™ de Fe*". Contudo, foi necessario um longo tempo de tratamento
(20 h) e elevado consumo de perdxido de hidrogénio. Em seguida, foi avaliado a influéncia
de dois ions coagulantes (Al’" e Fe’") assim como diferentes dosagens na remogéo da cor
aparente, turbidez e COD pelo processo de coagulagdo-floculagao na matriz de chorume em
pH 3. Foi definido como melhor coagulante ¢ dosagem, 240 mg L™ de Fe’*, o que resultou ,
em 60, 80 e 11%, respectivamente, de remocdes de cor aparente, turbidez ¢ COD. Também
foi avaliada a influéncia da composicio da matriz (ions SO4> e CI” e presenca de cor e
turbidez) no processo foto-Fenton. Para isso, foi feita a precipitagao isolada ou combinada
dos fons S04~ ¢ CI' com Ba*" ¢ Ag’, respectivamente, assim como a aplicacio de um pré-
tratamento de coagulacao-floculacio no chorume. Foi observado que o processo foto-
Fenton na auséncia de ions inorganicos resultou em uma cinética 2,4 vezes melhor,
consumindo metade da quantidade de oxidante quando comparado ao tratamento do
chorume bruto, com maior interferéncia dos ions sulfatos. Por outro lado, aplicando pré-
tratamento de coagulacdo-floculagdo utilizando Fe’" e na sequéncia processo foto-Fenton,
obteve-se similar eficiéncia no tratamento do chorume bruto (70 - 77% remoc¢do COD),
com apenas 17% do tempo e 7% do consumo de H>O,. Em uma segunda etapa foi avaliado
um protocolo para tratamento de chorume de aterro sanitirio através da integracao de
coagulacdo-floculacdo, etapa de filtragdo para eliminagdo de material em suspensdo e
processo foto-Fenton solar em pH préximo da neutralidade. O processo de coagulacao-
floculagdo foi aplicado em pH natural do chorume bruto (7,9), avaliando-se diferentes
concentracdes dos agentes coagulantes — Fe*™ ou AI’" e sais de diferentes 4nions (CI, NOs”
e SO4%). Melhor eficiéncia em termos de remogédo de turbidez (66%) foi obtida utilizando
4,4 mmol A’ L™ (119 mg AP" L") como sal de nitrato. Posteriormente, o processo foto-
Fenton foi aplicado ao sobrenadante visando a degradacio do COD residual, sendo
avaliados dois complexos de ferro - FeOx e FeCit, como fontes de ferro e, a influéncia do
pH. Melhores resultados foram obtidos empregando FeOx apds ajuste do pH do efluente a
5,0 e filtragdo em membrana, promovendo desta forma remocdo de 68% do COD. Nestas
condi¢cdes também foi avaliada a remog¢do da fracdo orgénica por CG-FID, onde foi
verificada a degradacdo dos compostos organicos de maior cadeia carbdonica em compostos
de menor cadeia carbdnica. Utilizando este protocolo de tratamento, foi possivel remover
86% de COD, sendo uma alternativa de tratamento para este tipo de efluente.

Palavras chave: Processos de Oxidagcdo Avangada. Aterro sanitario. Mineralizagdo.
Parametros operacionais. Complexos de ferro.



ABSTRACT

Landfill leachate contains a variety of contaminating substances organic and inorganic,
dissolved and at suspension, such as humic and fulvic acids, xenobiotics, metals (Hg2+,
Pb**, Cd*, Cu*’, Zn™, Cr3+/Cr6+) and ammoniacal nitrogen, which give it characteristics of
low biodegradability, high organic load and toxicity. In the face of concern about the
damages that this composition may cause to the environment and to animal and plant, the
use and combination of new treatment technologies has a high research interest. In the first
part of this work, interfering factors in the removal of dissolved organic carbon (DOC) of
leachate by the photo-Fenton process, it’s the coupling of treatments were evaluated.
Firstly, the isolated application of the photo-Fenton process was employed, evaluating the
influence of the concentration of Fe*™ (25, 50, 100 and 200 mg L") on DOC removal
efficiency, obtaining better results in the presence of 100 mg L™ of Fe*". However, a long
treatment time (20 h) and high consumption of hydrogen peroxide was required. Then, the
influence of two coagulant ions (AI’" and Fe*") was evaluated as well as different dosages
in the removal of the apparent color, turbidity and DOC by the coagulation-flocculation
process in the leachate matrix at pH 3. It was defined as the best coagulant and dosage, 240
mg L™ of Fe’”, which resulted in 60, 80 and 11%, respectively, of apparent color, turbidity
and DOC removals. The influence of the matrix composition (SO4* and CI ions and
presence of color and turbidity) in the photo-Fenton process was also evaluated. For this,
the isolated or combined precipitation of the SO4” and CI ions with Ba’" and Ag’,
respectively, as well as the application of a coagulation-flocculation pretreatment using
Fe’" in the leachate were carried out. It was observed that the photo-Fenton process in the
absence of inorganic ions resulted in a kinetic 2.4 times better, consuming half of the
amount of oxidant when compared to the treatment of the raw leachate, with greater
interference of sulfate ions. On the other hand, applying coagulation-flocculation
pretreatment using Fe’™ and in sequence photo-Fenton process, resulted in a similar
efficiency in the treatment of raw leachate (70-77% DOC removal), with only 17% of the
time and 7% of the consumption of H,0,. In a second step, a protocol was evaluated for the
treatment of landfill leachate by the integration of coagulation flocculation, filtration stage
for the elimination of suspended material and solar photo-Fenton process at pH close to
neutrality. The coagulation-flocculation process was applied at natural pH of the raw
leachate (7.9), evaluating different concentrations of the coagulating agents - Fe’™ or A"
and salts of different anions (Cl, NO;™ and SO,4>). Improved turbidity removal efficiency
(66%) was obtained using 4.4 mmol A’ L™ (119 mg AP" L™) as nitrate salt. Afterwards,
the photo-Fenton process was applied to the supernatant aiming to the degradation of
residual DOC, being evaluated two iron-FeOx and FeCit complexes, as iron sources and,
pH influence. Better results were obtained using FeOx after adjusting the pH of the effluent
to 5.0 and membrane filtration, thus promoting 68% of DOC removal. In these conditions
the organic fraction removal by GC-FID was also evaluated, where it was verified the
degradation of the organic compounds of greater carbonic chain in compounds of lower
carbonic chain. Using this treatment protocol, it was possible to remove 86% DOC, being
an alternative treatment for this type of effluent.

Keywords: Advanced Oxidation Processes. Landfill. Mineralization. Operational
parameters. Iron complexes.
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CAPITULO 1- Avaliacio da composicio da matriz durante o tratamento de chorume
pelo processo foto-Fenton

1 INTRODUCAO E JUSTIFICATIVA

A deterioracdo crescente da qualidade das aguas em todo o mundo (geragdo de
efluentes por poluicdo quimica e microbioldgica), associada a escassez deste recurso em
varias nagoes, ¢ evidente. Tendo conhecimento da importancia de agua potavel para a
sobrevivéncia biologica dos seres humanos e animais, € para o seu proprio
desenvolvimento, preservar este recurso ¢ essencial. Pesquisas comprovam que o uso da
agua em todo o mundo tem aumentado mais de trés vezes quando comparado ao
crescimento populacional. Assim, sua disponibilidade ¢ um importante fator nas esferas
econdmica, social, ambiental e de satde publica (MACHULEK JUNIOR et al., 2013).

Com a intensificagdo do processo de urbanizacdo, ha uma tendéncia das cidades
contribuirem significativamente para a degradagdo dos recursos hidricos, € quanto maior
for o consumo de agua, maior sera a poluicao dos mananciais (CALIJURI; CUNHA, 2013).

Um efluente de cor escura e odor fétido formado em aterros sanitarios proveniente
do lixo gerado nas cidades, e que se destaca pelas elevadas concentragdes de espécies
organicas e inorganicas ¢ o chorume. Segundo Deng, Muniz ¢ Ma (2012), a descarga
descontrolada de chorume diretamente no meio aquatico tem impactos tanto agudo como
cronico sobre o ambiente, podendo diminuir severamente a biodiversidade e as populagdes
de espécies sensiveis, causando efeitos negativos sobre o ambiente e saude publica.

Na busca para minimizar o impacto causado no ambiente pelo lancamento de
chorume gerado nos aterros sanitarios diretamente em corpos d’agua, varios estudos vém
sendo feitos (IFEANYICHUKWU, 2008; GUO et al., 2010; VEDRENNE et al., 2012).
Alternativas de tratamento que sejam eficientes e de baixo custo contribuem
significativamente para o combate da polui¢do aquatica dos mananciais € merecem atengao,
j& que a geracdo de chorume decorrente da disposi¢do do lixo em aterros sanitarios tem
aumentado nos ultimos anos. Para Amin et al. (2014), ¢ um desafio atual a busca pelo
tratamento do chorume com reducdo total do impacto negativo sobre o ambiente, utilizando

processos de custo-efetivos, tais como os biologicos e aplicaveis em escala real.
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Atualmente, pelo fato da composi¢do do chorume de aterro sanitario refletir as
consequéncias do progresso material que as sociedades modernas estdo sujeitas, a sua
remediacdo tem recebido bastante aten¢do nas ultimas décadas. Uma variedade de
compostos toxicos e ndo biodegraddveis de natureza sintética despertam interesse pela
dificuldade de tratamento e ndo indicacio de emprego dos métodos biologicos,
notadamente a mais adequada técnica para eliminar matéria organica da solugdo por ser

bem conhecida e relativamente econdmica.

M¢étodos convencionais de tratamento de aguas residuais como os fisicos ou
quimicos também nao sdo adequados no tratamento de chorume, uma vez que
respectivamente, transferem os poluentes da fase liquida para uma nova fase em vez de
ocasionar a mineralizagdo da matéria organica, conversao a dioxido de carbono e agua.
Assim, a aplicacdo desses processos requer um pos-tratamento, 0 que encarece 0 processo,
além de utilizar oxidantes (cloro, didxido de cloro, acido peracético e permanganato de
potassio) que combinados com os compostos toxicos originais podem gerar substancias
mais toxicas e assim agravar o problema ambiental. Processos de oxidacdo avancada (POA)
sao métodos alternativos de tratamento de aguas residuais que tem se destacado por serem
ambientalmente adequados, uma vez que dao origem a produtos inodcuos e totalmente
oxidados como CO, e H,O. Eles sdo baseados na geracdo de espécies altamente reativas,
conhecidos como radicais hidroxila, que sdo os responsdveis em oxidar os poluentes
organicos alvo.

O POA empregado neste trabalho para tratamento de chorume foi o sistema foto-
Fenton homogéneo, o qual requer ions do metal ferro na presenga do perdxido de
hidrogénio e radiacao ultravioleta (UV) para produzir radicais hidroxila. Primeiramente
focou-se em avaliar a efetividade do tratamento foto-Fenton do chorume sujeito a
interferéncia causada por ions cloreto oriundos da matriz e ions sulfato adicionados via
reagente de Fenton. A combinacdo do processo fotocatalitico artificial mencionado
anteriormente, sujeito a um pré-tratamento de coagulagdo-floculagdo que melhora a
transmissdo de radiagdo também foi avaliada.

Por ultimo avaliou-se o artificio de trabalhar com tratamento de chorume em pH

proximo & neutralidade, empregando complexos de Fe’* com grupos policarboxilatos no
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processo foto-Fenton solar apds coagulacdo-floculagio do efluente e filtragdo das

particulas em suspensao.

1.1 TRATAMENTOS CONVENCIONAIS DE CHORUME

Por muitos anos, os tratamentos bioldgicos convencionais e métodos fisico-
quimicos cléassicos foram considerados as mais adequadas tecnologias para o tratamento e
gestao de efluentes de alta resisténcia, como o chorume de aterros sanitarios. Apesar das
vantagens do método biologico de nitrificagdo/desnitrificacao para eliminar nitrogénio em
lixiviados, os tratamentos biologicos em geral, sao limitados para degradagdo de
substancias toxicas (hidrocarbonetos poliaromaticos, halogénios organicos adsorviveis e
bifenilas policloradas), e de compostos orgéanicos recalcitrantes (acidos humicos e
surfactantes) (OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011). Outros compostos que
contribuem para a toxicidade do chorume e que sdo comumente encontrados nesta matriz
incluem: bisfenol A, ftalatos, fenol, pesticidas e fosfatos organicos (OLIVERO-VERBEL;
PADILLA-BOTTET; DE LA ROSA, 2008).

Além desses compostos toxicos, nitrogénio amoniacal (NH3-N) tem sido
identificado como um dos principais agentes toxicos para os organismos vivos. Altas
concentragdes de NH3-N nao tratado pode estimular o crescimento de algas, consumo de
oxigénio dissolvido através da eutrofizagdo e efeitos toxicos nos organismos aquaticos
(KURNIAWAN; LO; CHAN, 2006).

Desta forma, a integracao de processos fisicos, quimicos e bioldgicos (qualquer que
seja a ordem), contribui para melhorar as limitagdes dos processos individuais, aumentando
a eficiéncia do tratamento global e a reducdo de custos (CHAN; EL-DIN; BOLTON, 2012;
MIRALLES-CUEVAS et al., 2015(b)).

Me¢étodos de tratamento de lixiviados convencionais, tais como air stripping,
coagulagdo, floculagdo e sedimentacdo, sdo muitas vezes dispendiosos em termos de
aquisicdo inicial de equipamentos, requisitos de energia e frequente utilizagdo de produtos
quimicos. Outros métodos tais como osmose reversa ou adsor¢do em carvao ativado,
demandam a aplicacdo de um segundo tratamento para destruicdo dos contaminantes.

Nos ultimos anos, POA tém sido avaliados como uma alternativa para a

mineralizacdo de compostos organicos recalcitrantes presentes em chorume, assim como
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para efluentes gerados em uma variedade de setores industriais (farmacéutico, papel e
celulose, veterinario, téxtil, produtos de higiene pessoal, tabagista e de alimentos) (OLLER
et al., 2011; DULOVA; TRAPIDO, 2011; LUCAS et al., 2012; MANSOUR et al., 2013;
MICHAEL et al., 2013; PAPAPHILIPPOU et al., 2013; MANENTI et al., 2015).

A biodegradabilidade de efluentes tem sido definida pela razio DBOs/DQO
(CORTEZ et al., 2010). Os compostos organicos biodegradaveis de um efluente sdo mais
comumente determinados em termos da demanda bioquimica de oxigénio (DBO"), e a
recalcitrancia desta mesma carga organica pode ser avaliada pela demanda quimica de
oxigénio (DQO), método que acarreta na oxidagdo drastica da matéria organica. Assim,
calculando a razdao DBO/DQO do efluente-alvo, um processo bioldgico pode ser ou nao

uma alternativa de tratamento (Figura 1).

Figura 1- Concentra¢des de DBO e DQO indicativos da biotratabilidade de um efluente

Pode ser
biodegradavel

Biorefratario

Biodegradavel

] ) 100 ) 200 ] oo . 400 - 00
DBO (mg O, L™)
Fonte: JARDIM; CANELA (2004).

No caso do chorume de aterro sanitario, os constituintes organicos do tipo himico e
os clorados, sdo os principais grupos refratarios a biodegradagdo (BARBUSINSKI;
PIECZYKOLAN, 2010).

* DBO — Demanda bioquimica de oxigénio é uma medida da quantidade de materia organica potencialmente e
biodegradavel de um efluente, sob condi¢des aerobias (MONTANO, 2007).
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Segundo Kurniawan, Lo e Chan (2006), as caracteristicas dos chorumes dependem
do tipo de residuo solido urbano descartado, grau de estabiliza¢do dos residuos sélidos, da
hidrologia local, do teor de umidade, das variagdes climaticas sazonais, da idade do aterro e
do estagio de decomposicdo existente. Desta forma, a partir de suas caracteristicas (Tabela
1), é possivel ter conhecimento da natureza da matéria organica, estado de estabilizagdo do
aterro e classificacdo do chorume, as quais influenciardo diretamente na tecnologia de

tratamento a ser adotada.

Tabela 1- Alguns parametros fisico-quimicos para chorumes em diferentes estagios.
Tipo de chorume

Parametros

Jovem Intermediario Estabilizado
Idade do chorume (anos) <1 1-5 >5
pH <6,5 6,5-7,5 >7.5
DBO/DQO 0,5-1,0 0,1-0,5 <0,1
DQO (mg L™) >15.000  3.000-15.000 <3.000
NH;-N (mg L™) <400 400 >400
COT/DQO <0,3 0,3-0,5 >0,5

Nitrogénio Kjehdal (mg L") 100-2000  Sem dados Sem dados
Fonte: (KURNIAWAN; LO; CHAN, 2006; ABBAS et al., 2009).

De acordo com Singh e Tang (2013), chorumes jovens contém majoritariamente matéria
organica biodegradavel de baixa massa molar, estando sujeito a um processo de tratamento
bioldégico padrao. Uma vez atingida a fase metanogénica, ocorre estabilizagdo da
decomposicao, € o chorume ¢ denominado de matéria organica biologicamente refrataria
pelo fato da presenga de 4acidos humicos e fulvicos (Figura 2), os quais contribuem para
reduzir a eficiéncia dos processos de tratamento bioldgicos, sendo necessaria a aplicagdo de

processos fisico-quimicos de tratamento.
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Figura 2- Modelo estrutural do (a) 4cido humico e (b) 4cido fulvico.

()

Fonte: PENA-MENDEZ, HAVEL, PATOCKA (2005).

Um grande niumero de contaminantes inorganicos foi determinado em lixiviados
(macrocomponentes inorganicos, cations € anions comuns como sulfato, cloreto, ferro,
aluminio, zinco e amdnio, metais tais como: Pb, Ni, Cu e Hg) entre outros, alguns em altas
concentragdes (VILAR et al., 2011a). Dados sobre a composicao tipica dos chorumes de
aterro sanitario sao apresentados na Tabela 2. Muitos contaminantes organicos também
foram encontrados em chorumes, incluindo os compostos organicos xenobidticos tais como
os organicos halogenados (PCBs e dioxinas) (RITTMANN; MCCARTY, 2001; VILAR et
al.,2011a).
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Tabela 2- Intervalo de concentragio (em mg L™, exceto pH) para alguns constituintes
inorganicos e organicos em chorumes de aterro sanitario.

Parametros Intervalo
K 200-1000
Na' 200-1200
Ca*' 100-3000
Mg** 100-1500
Cr 300-3000
SO4* 10-1000
Alcalinidade 500-10000
Fe (total) 1-1000
Mn*" 0,01-100
Cu* <10
Ni*" 0,01-1
Zn*" 0,1-100
Pb*" <5

Hg <0,2
NO5 0,1-10
NH," 10-1000
P como PO,* 1-100
Nitrogénio organico 10-1000
Carbono organico dissolvido 10-1000
DQO 1000-90.000
Solido dissolvido total 5000-40.000
pH 4,0-8,0

Fonte: RITTMANN e MCCARTY (2001)

Segundo Vilar et al. (2011a) e Renou et al. (2008), as tecnologias de tratamento
convencionais como 0s processos biologicos e os fisico-quimicos classicos, podem ndo ser
suficientemente eficientes dependendo das caracteristicas do chorume e da eficiéncia

requerida pelas mais restritas regulamentagdes ambientais. Para atendimento aos padrdes de
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descarga de efluentes como preconizado no Capitulo 2, se¢do II da Resolugdo CONAMA
N° 430 (2011, p.4), POA que combinam oxidantes fortes (O3 ou H,O,) com uma fonte de
radiagdo UV ou energia solar, e catalisadores como Fe*" ou TiO, tém sido sugeridos como

alternativas de tratamento para este tipo de efluente.

1.2 RADIACAO ULTRAVIOLETA (UV)

Segundo Jing e Cao (2012), radiagdo ultravioleta ¢ uma forma alternativa de
desinfec¢ao de aguas de abastecimento e aguas residudrias, com o intuito de substituir os
métodos quimicos tradicionais (ex: cloragdo).

Na desinfeccao de agua, a radiacdo ultravioleta atua por meio fisico, sendo os
microrganismos inativados devido as reacdes fotoquimicas. A absor¢do de luz pelos acidos
nucleicos dos microrganismos danifica esta molécula impedindo sua reproducdo, e,
consequentemente inativam virus e bactérias (TURTOI, 2013). Visto que a qualidade da
agua a ser tratada ¢ um importante fator a ser considerado na utilizagdo deste processo de
desinfec¢ao, o uso da radiagdo UV ¢ mais efetiva para aguas com cor e turbidez de pequeno
valor, devido a necessidade de penetracao da luz no meio, uma vez que a matéria dissolvida
ou em suspensao reduz a infiltracdo da radiacdo (MALATO et al., 2009).

A luz, bem como outras radiacdes eletromagnéticas, ¢ composta de pequenos
“pacotes” de energia denominados fotons, cuja energia, E, é definida pela Equagdo 1

(POLEZI, 2003):

E=—=hXv (1)

sendo : E = energia do “quantum” em joules (J)
h = constante de Plank (6,026x107 I s)
¢ = velocidade da luz ( 3,00x10° ms™)
v = freqiiéncia em ciclos (s™)

A = comprimento de onda (m)

Um féton ¢ um quantum de energia eletromagnética (SCHAUM, 1976).
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A transferéncia da energia radiante pode ocorrer basicamente de duas formas
diferentes: onda em movimento ou movimento de particulas subatomicas. As ondas de
energia radiante possuem trés caracteristicas principais: comprimento de onda, frequéncia e
intensidade (Equacgdo 1).

O comprimento de onda ¢ a distancia entre os picos de duas ondas consecutivas; a
frequéncia mostra o numero de ondas formadas por segundo e a intensidade ¢ a altura da
onda a qual est4 relacionada com a quantidade total de energia que ¢ transferida de uma
fonte emissora. A energia radiante ¢ mais comumente classificada de acordo com o seu
comprimento de onda (), dado em nandémetros (1 nm = 10° m). A Figura 3 mostra o

espectro eletromagnético.

Figura 3- Distribui¢do do espectro eletromagnético e regido espectral da radiagdo
ultravioleta.
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Fonte: VANICEK, (2006).
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A radiagdo ultravioleta, importante por suas aplicagdes no campo cientifico,
pertence ao espectro eletromagnético (Figura 3) e esta situada na faixa de 100 a 400 nm de
comprimento de onda, entre os raios X ¢ a luz visivel (GOUVEA et al., 2014). A radiagio

ultravioleta pode ser subdividida em trés diferentes faixas de comprimento de onda (Tabela
3).

Tabela 3- Faixas de comprimentos de ondas UV.

Tipo de luz UV Faixas de A (nm)

UV-VIS 400 a 450
UV-A 320 a 400
UV-B 280 a 320
UV-C 100 a 280

Fonte: FRANCA, (2011).

Segundo Flor, Davolos e Correa (2007), a superficie terrestre ¢ atingida pelo
espectro solar, formado predominantemente por trés radiagdes do espectro eletromagnético:
ultravioleta (100-400 nm), visivel (400-800 nm) e infravermelho (acima de 800 nm).

A radiacdo UV do espectro solar ¢ percebida pelo nosso organismo através das
reagoes fotoquimicas, visto que estimulam a produg¢dao de melanina € o consequente
bronzeamento da pele, podendo originar inflamagdes e até queimaduras na estrutura da
pele, ocasionar mutagdes genéticas e comportamentos anormais das células além de causar
o fotoenvelhecimento (FLOR; DAVOLOS; CORREA, 2007).

A maior parte da radiagao UV-C solar compreendida na faixa entre 120 e 220 nm ¢
absorvida pelo gas O, acima da estratosfera, sendo o restante da luz nessa regido filtrada
pelo Oz da propria estratosfera. Grande parte da radiagdo UV-B (70 a 90%) também ¢
absorvida pela camada de ozonio, e o restante desta radiacdo atinge a superficie terrestre
(USEPA, 2010). Por outro lado, toda a radiacdo UV-A (320 — 400 nm) atinge a superficie
terrestre por ndo existir espécies absorventes na atmosfera dentro desta faixa de

comprimento de onda (Figura 4) (BAIRD, 2002).
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Figura 4- Tipos de radiagdo UV que atingem a superficie terrestre.
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Fonte: (USEPA, 2010).

Na fotolise direta com ultravioleta (UV), a radiacdo ¢ a unica fonte capaz de
produzir a destrui¢dao do poluente; entretanto esta decomposi¢do ocorre a velocidades muito
baixas (SCHRANK, 2003). O termo fotolise refere-se a interagdo da radiacdo luminosa
com as moléculas (DANIEL et al., 2001), promovendo uma fragmentagcdo nas ligacdes
quimicas, e a consequente degradacio dos compostos organicos (DOMENECH; JARDIM;
LITTER, 2001). Para ocorrer fragmentacdo da molécula pela absor¢ao de um foton, ¢
necessario que a energia do foton exceda a energia de ligacdo a ser clivada (POLEZI,
2003). Esse fenomeno, na maioria das vezes, estd relacionado a comprimentos de onda na
regido do espectro correspondente a radiagdo ultravioleta. Compostos que absorvem
radiacdo ultravioleta e apresentam alto rendimento quantico de fotdlise (que ¢ uma medida
da eficiéncia fotonica de uma reagao fotoquimica definida como o ntimero de mols de um
produto formado ou reagente consumido por nimero de mols de fotons absorvidos), sdo
bons candidatos a fotodegradagao (DANIEL et al., 2001).

A radiagdo UV pode ser utilizada para outros fins, por exemplo: a fragdo mais
energética do espectro ultravioleta (UV) é comumente usada como agente bactericida em
tratamentos de agua e ar, permitindo uma taxa de desinfec¢ao eficiente pelo emprego de
lampadas germicidas (254 nm) (FREIRE, 2012), sem eliminar a massa microbiana, muito

menos os compostos organicos da agua. Ela atua por meio fisico, atingindo o material
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genético dos microrganismos, através da absor¢do de energia pelas moléculas dos seus
acidos nucléicos, realizando reagdes fotoquimicas inativadoras de virus e bactérias
(DANIEL et al., 2001).

A radia¢do UV utilizada para inativagdo de microrganismos esté inserida na faixa do
UV-C, que ¢ conhecida faixa germicida (TURTOI, 2013). A radiagdo UV-C ¢é gerada
artificialmente através de lampadas de vapor de merctrio ionizado sob a forma de
radiadores de baixa ou média pressdo. A lampada ¢ preenchida com vapor de mercurio a
diferentes pressoes e com diversos valores de poténcia. A excitagdo dos atomos de
mercurio causa a emissdo da radiagao UV (KAMMRADT, 2004). Isso significa que o
método de desinfeccdo com radiagdo ultravioleta utiliza a energia elétrica a fim de gerar
radiacdo para a inativagdo ou a inviabiliza¢ao de microrganismos (TURTOI, 2013).

Quando se irradia moléculas de 4gua com a radiagio UV-VACUO (1-200 nm),
utilizando lampadas de Xe (A = 172 nm), ocorre o rompimento de ligagdes, ou seja, ocorre
a fotolise da agua, com a producdo de radicais hidroxilas (HO®) e 4tomos de hidrogénio

(H*), poderosos agentes oxidantes e redutores respectivamente, (Equagido 2), os quais

degradam os contaminantes presentes na agua (DOMENECH; JARDIM; LITTER, 2001).

H,O +hv — HO® + °*H 2)

Além da aplicagdo na fotolise direta (fotodegradagdo), a radiacao ultravioleta pode
ser usada na destrui¢cao de compostos organicos em processos de degradacao fotoquimicos
e fotocataliticos. A eficiéncia da luz UV na degradacao de poluentes organicos em efluentes
¢ significativamente aumentada, quando combinada com agentes oxidantes (DANTAS,

2005).

1.3 PROCESSOS DE OXIDACAO AVANCADA (POA)

O principio dos POA consiste na geragdo de radicais hidroxila (HO®), agente
altamente oxidante (E = + 2,8 V) (AL-DAWERY, 2013; CORTEZ et al., 2011) e nao
seletivo (MORADI; GHANBARI, 2014; SERNA-GALVIS et al, 2016) a partir de
oxidantes fortes, como peroxido de hidrogénio (H,O,) e 0zonio (O3), combinados ou nao

com a radiacdo, a partir de reagdes fotocatalisadas (usando 6xidos ou metais fotoativos,
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como didxido de titdnio) ou por meio de reagdes quimicamente catalisadas (reagente de
Fenton — peréxido de hidrogénio com ions ferrosos) (VILAR et al., 2011b). A classificagdo
desses processos, considerando a presenca de catalisadores em diferentes estados fisicos e

irradiagdo, estd apresentada na Tabela 4.

Tabela 4- Classificacdo dos POA.

Sistemas homogéneos Sistemas heterogéneos
Com irradiacao Sem irradiacio Com irradiacio  Sem irradiacao
H,O,/UV 0O3/HO" TiO,/UV Eletro-Fenton
03/ UV 03/H,0, Ti0,/UV/H,0,

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

Fonte: TAUCHERT, (2006).

Os radicais hidroxila formados por qualquer um dos processos acima, sao capazes
de mineralizar poluentes organicos a formas nao téxicas, como CO,, H,O (TOKUMURA et
al., 2009) e ions inorganicos (KLAMERTH, 2011; TROVO; GOMES JUNIOR;
MACHADO, 2013), principalmente por meio de quatro mecanismos de reagao: abstracao
de atomo de hidrogénio, transferéncia eletronica, por adi¢cdo eletrofilica e reagdes radical-

radical (NOGUEIRA et al., 2007), dependendo da natureza do contaminante.

As principais vantagens do uso dos POA sao:

> Uteis para degradagdo de contaminantes refratarios, que resistem aos outros
métodos de tratamento, principalmente ao biologico;

» Podem ser utilizados para degradar contaminantes em baixas concentra¢des, da
ordem de pg L. Segundo Zolfaghari et al. (2014), o processo foto-Fenton se
destaca no tratamento de micropoluentes refratarios presentes em agua e no esgoto;

» Geralmente melhoram as qualidades organolépticas da agua tratada;

» Podem contribuir para eliminar os efeitos negativos sobre a satide humana
(mutagénese e carcinogénese) provocada por desinfetantes e oxidantes como o cloro

(CHONG et al., 2010), os quais reagem com acidos humicos naturais, e levam ao
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aparecimento de haletos organicos, especialmente trialometanos na etapa de
cloragdo das aguas para consumo humano (WEI et al, 2011). A desinfec¢do
utilizando fotocatalise com TiO, imobilizado pode ser utilizada para inativagio de
bactérias como E. coli, E. cloacae, P. aeruginosa e S. typhimurium, constituindo
uma op¢ao alternativa de desinfec¢do (MALATO et al., 2009);

Como desvantagens, pode-se citar:

» Em alguns casos, podem ser formados produtos de degradacdo com maior
toxicidade que o composto-alvo e/ou formagao de intermedidrios estdveis que sao
menos biodegradaveis do que os compostos iniciais, inviabilizando um pos-
tratamento biologico (OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011);

> As vezes sdo necessarios alto tempo de retencdo, chegando a ser utilizado em
reatores de batelada (POLEZI, 2003);

» Demandam reagentes caros como H,O,, e/ou O;, o que limita sua implementagao
em larga escala (DEZOTTI; RUSSO, 1997);

» Sao mais indicados para efluentes com uma carga organica (DQO) relativamente
baixa (< 5 g L), devido ao menor consumo com reagentes. Para efluentes com alta
carga organica, ¢ recomendado outro tipo de pré-tratamento (SILVA, 2009).
Rodrigues et al. (2017) aplicaram a integracdo dos processos de coagulagdo-
floculacao e foto-Fenton no tratamento de vinhaca de cana-de-acticar com alta DQO
(12.550 mg L"), oriunda de uma destilaria de etanol;

> E necessario mio de obra especializada e qualificada (POLEZI, 2003).

Os radicais hidroxila sdo espécies com vida curta (da ordem de microsegundos)
(DENG; ZHAO, 2015). No entanto, constitui uma espécie extraordinariamente reativa, pois
ataca uma grande variedade de moléculas organicas com constantes de reacao da ordem de
10° a 10° mol”! L s' (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014) (Tabela 5). Além
disso, por apresentarem alta reatividade e tempo de vida muito curto, ele deve ser gerado in
situ (DENG; ZHAO, 2015). O grande sucesso dos POA reside no fato dos mesmos

apresentarem constantes de reagdo bastante elevadas.
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Tabela 5- Constantes cinéticas (k) de segunda ordem do ozonio e dos radicais hidroxila,
para uma variedade de compostos.

k (mol”’ L s™)
Compostos organicos

O3 HO®
Benzeno 2 7,8x10°
Tolueno 14 7,8x10°
Clorobenzeno 0,75 4x10°
Tricloroetileno 17 4x10°
Tetracloroetileno <0,1 1,7x1 0’
n-Butanol 06  4,6x10°
t-Butanol 0,03  0,4x10°

Fonte: (GONZAGA, 2005).

Geralmente, os radicais hidroxila reagem cerca de 10° a 10'* vezes mais rapido que
oxidantes alternativos como o O;. A Tabela 6 apresenta os potenciais de redugdo de varias
espécies. Apos o fluor, o radical livre HO® é o oxidante que possui o maior potencial de

oxidacdo (WANG; LIU; SUN, 2012; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014).
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Tabela 6- Potencial padrao de reducdo de alguns agentes oxidantes.

Reacao Redox E° (V)
F, +2¢ ==2F 3,08
HO*+H + ¢ =H,0 2,73
O3+ 2H" +2¢ =0, + H,0 2,07
H,0, + 2H" + 2¢" =H;0," 1,76
MnOy + 4H" + 3¢” ==MnO, + 2H,0 1,68
HCIO, + 3H" + 4¢” ==CI + 2H,0 1,57
MnO4 + 8H" + 5¢” =Mn’"+ 4H,0 1,49
HOCI+H" +2¢” ==CI + H,0 1,49
ClL+2e = 2CI 1,36
HBrO + H' +2¢” ==Br + H,0 1,33
O; + H,0 + 2¢” =0, + 20H 1,24
ClOy(g) + 16 ==ClO; 1,15
Br; + 2" =—=2Br 1,07
HIO + H + 2¢” ==I" + H,0 0,99
ClOy(aq) + e~ ==CIO, 0,95
ClO™ + 2H,0 + 2¢” ==CI + 20H" 0,90
H,0, +2H" + 2¢” =2H,0 0,87
ClO; + 2H,0 + 4¢" ==CI + 40H 0,78
BrO™ + H,0 + 2¢” ===Br + 40H 0,70
I +2¢ =T 0,54

Fonte: ANDREOZZI et al., (1999).

Os POA sao bastante versateis pelo fato de frequentemente apresentarem diferentes
caminhos para a producdo de radicais hidroxila (MURUGANANDHAM et al., 2014,
ROCHA et al., 2011), (Tabela 4), permitindo assim melhor adequacdo as necessidades
especificas do tratamento.

No entanto, a complexidade dos POA torna muito dificil prever a eficiéncia de um

processo especifico para um determinado efluente. Desta forma, os fabricantes de
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equipamentos utilizam sistemas piloto de irradiagdo para testar in loco a eficiéncia em um

processo (KAMMRADT, 2004).

1.3.1 POA em sistemas homogéneos

Nestes sistemas geralmente sdo utilizados POA acoplados a radiagdo ultravioleta
(UV) ou visivel (Vis), visto que as reagdes de geracdo de radicais hidroxila em alguns casos
sao lentas, como ¢ o caso do processo foto-Fenton (POURAN; AZIZ; DAUD, 2015). Esta
combinacao visando uma melhor eficiéncia pode ocorrer de diferentes maneiras, tais como:

H,0,/UV, 05/UV e H,0,/05/UV ou H,0,/Fe**/UV (VILAR et al. 2011b).

1.3.2 Processos baseados nas reagoes de Fenton

O uso do reagente Fenton para oxidar compostos organicos toxicos comecgou a ser
utilizado a partir dos anos sessenta (HUANG; DONG; TANG, 1993; NEYENS;
BAEYENS, 2003), embora previamente em 1894, H. J. H. Fenton tenha descoberto que a
presenca de ferro catalisa a oxidacdo do acido tartarico pelo perdxido de hidrogénio
(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014). Entre esta descoberta e sua real
utiliza¢dao, Haber e Weiss em 1934 haviam proposto que na auséncia de luz, um radical
intermedidrio, hoje conhecido como radical hidroxila, seria o responsavel pela oxidagao do
acido carboxilico mencionado anteriormente (OLALLA, 2007).

De acordo com a classica rea¢do de Fenton, o radical HO® é produzido na solugédo
pela reacio quimica entre Fe*” e H,0, (Eq. 3) (LIPCZYNSKA-KOCHANY; KOCHANY,
2008):

Fe*' + H,0, — Fe*' + HO® + OH” k=76 mol' L s (3)

Segundo Ahmadian et al. (2013), particular atengdo devera ser dada a dosagem de
Fe’*, de modo a evitar a ocorréncia da reagdo de consumo dos radicais hidroxila (Eq. 4)
produzidos de acordo com a equagdo 3. Tal consumo poderd ocorrer na presenca de um

excesso de Fe*”, ou na auséncia de compostos organicos (NOGUEIRA et al., 2007).
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HO® + Fe*" — OH + Fe** k=3,2x10°* (mol’ L s™) 4)

Os radicais hidroxila formados oxidam compostos organicos (RH) pela abstragdo de
protons produzindo radicais orgénicos (R*) (Eq. 5), os quais sdo altamente reativos e que

também podem ser oxidados (Eq. 6) (UMAR; AZIZ; YUSOFF, 2010).

RH + HO"— H,0 + R® (5)
R’ +Fe’™ - R" + Fe** (6)

A sequéncia de reagdes 3 a 6 constituem o aceitavel esquema para a cadeia da
reacao Fenton.

Embora seja considerada uma variavel envolvida no processo, ndo ha acordo na
razdo [H,0,]/[Fe*"] que proporciona a obtencao de alta eficiéncia de degradagdo. Grandes
excessos de H,0, ¢ Fe*™ podem ser prejudiciais, uma vez que estas espécies podem reagir
com alguns dos intermediarios como ‘OH (equagdes 4 e 7), responsaveis pela oxidagdo

direta da carga organica.
HO® + H,0, — H,0 + HO," k=3,3x10"(mol" Ls™")  (7)

A razdo [H,0,]/[Fe*'] 6tima a ser adotada nos processos de oxidagdao Fenton e foto-
Fenton varia muito principalmente devido ao tipo de poluente presente, efeito de matriz em
aguas residuarias complexas como ¢ o caso do chorume, e variagdo do método de
determinagdo da dosagem otima (UMAR; AZIZ; YUSOFF, 2010).

Se houver um excesso de Fe*" maior que a dose 6tima para gera¢io de radicais,
também havera um comportamento semelhante ao excesso de peroxido de hidrogénio (Eq.
4), conforme mencionado anteriormente.

Além de maximizar a eficiéncia do processo, a investigagdo da concentracdo ideal
de ferro se faz necessaria visando a reducdo dos custos operacionais (MOHAJERY et al,,

2010; SILVA et al., 2015).
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Uma vez que a constante de velocidade de ions ferrosos ¢ dez vezes maior do que a
constante de velocidade do peréxido de hidrogénio, ndo ¢ surpresa que a maioria das razdes

H,0,/Fe*" seja maior que um (Eq. 8).

W92 6tima = ky/ky )

[Fe?*]

Em outras palavras, a razdo molar 6tima HzOz/Fe2+ sera mantida se a taxa de
eliminacao de radicais hidroxila por H,O, e Fe*' for a mesma, ou seja, se nem H,O, nem
Fe’" estiver em excesso. Duesterberg ¢ Waite (2006) validaram a pesquisa de Tang e
Huang (1997) usando modelos matematicos e concluiram que a razio 6tima de H,O,/Fe*™
deve estar no intervalo de 1 a 11 dependendo da quantidade de sequestradores de radicais
hidroxila, tais como HCO3 ou Cng'presentes no chorume.

Um aumento na temperatura, apesar da reagdo ser altamente exotérmica, tem um
efeito favordvel na reacdo de Fenton, uma vez que o aumento da temperatura acelera a
geracao de radicais hidroxila e assim a oxidacdo da reagdo. Para valores superiores a
40-50 °C o H,0, decompde-se rapidamente em agua e oxigénio, diminuindo em muito a
eficiéncia do processo. Assim, a faixa 6tima para a maioria das aplicagdes esta entre 20 e
40 °C (ARAUIJO, 2008).

A eficiéncia do tratamento de Fenton ¢ altamente dependente do pH, e tal
dependéncia causa diferentes remog¢des de DQO. Os melhores resultados sdo obtidos na
faixa de pH de 2,0 a 3,0, pois em pH acima de 3,0 o Fe(Ill) precipita, o que diminui sua
interacao com peroxido de hidrogénio, enquanto que em baixos valores de pHs, as altas
concentra¢des de H', sequestram os radicais HO® (NOGUEIRA et al., 2007). Além disso, a
variacao do pH influencia diretamente na especiagdo de Fe(Ill) (Figura 5) (MACHULEK
JUNIOR et al., 2012).
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Figura 5- Especiacao de Fe(III) entre pH 1 e 4 a 25 °C e com forga idnica 0,1.

1.0+

Fracdo

Fonte: MACHULEK JUNIOR et al., (2012).

Em pH abaixo de 2, a espécie dominante é o Fe’" (Figura 5), a qual absorve
fracamente no UV acima de 300 nm. Acima de pH 3, a espécie predominante em solugao
aquosa ¢ FeOH>', que absorve em comprimentos de onda na maior parte da regido do
espectro UV, conduzindo assim a ocorréncia de uma foto reagdo de reducao, relativamente
eficiente, a qual produz Fe?" e radicais hidroxila. A foto-atividade da espécie predominante
em pH superior a 4,0, Fe(OH),", ndo foi quantificado segundo Spuhler, Rengifo-Herrera e
Pulgarin (2010) mas deve ser muito menor do que o da espécie mais fotoativa (FeOH*"),
segundo este estudo.

A outra forma de gerar radicais hidroxila para oxidagdo de compostos organicos,
ocorre pela irradiacdo UV na presenca de ions férrico em meio acido. Em solucao aquosa,
fons férricos existem como aquo-complexos, como por exemplo [Fe(H,0)]’" em pH 0. Na
auséncia de outros ligantes e com aumento do pH, ocorre hidrolise (Eq. 9), formando

espécies hidroxiladas (NOGUEIRA et al., 2007).

Fe’* + H,O — Fe(OH)*" + H' 9)

Quando complexos férricos sdo irradiados, ocorre a promog¢do de um elétron de um

orbital centrado no ligante para um orbital centrado no metal, chamada de transferéncia de
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carga ligante-metal, que implica na reduc¢do de Fe(Ill) a Fe(Il) e oxidag¢do do ligante (Eq.
10), formando radicais hidroxila (NOGUEIRA et al., 2007):

Fe(OH)*" + hv — Fe*" + HO" (10)

O Fe*" regenerado durante irradiagdo reage com o perdxido de hidrogénio, dando
sequéncia a reacao de Fenton (Eq. 3). A combinagao da reacdo de Fenton com irradiacao ¢
denominado processo foto-Fenton.

Com relagao aos processos Fenton e foto-Fenton a distingdo dos mesmos em relagao
a novos processos desenvolvidos e conhecidos como Fenton modificado ou ainda processos

do tipo Fenton ou Fenton-like ¢ importante (Tabela 7).

Tabela 7- Diferenciacao entre processos Fenton, foto-Fenton e tipo-Fenton.

Processo Descricao

Ocorre através da combinagdo do oxidante H,O, e sais de Fe™ para
Fenton .
geracao de HO".

Combinagio de H,0,, sais de Fe™ e radiacio UV para geracio de

HO".

Foto-Fenton

Sao relacionados ao processo Fenton mas com alguma modificagdo,
. + . a1 ~
Tipo-Fenton como: complexos de Fe**, catalisador suportado, utilizacdo de outros

metais de transi¢ao como cromo ou cobre.

Fonte: REINA (2013)

Apesar de serem eficientes processos de degradagdo de compostos organicos
biorefratarios em matrizes aquosas, os tratamentos Fenton e foto-Fenton podem sofrer
inibi¢do na presenga de fons inorganicos (CI, SO4*, PO4>). Isso ocorre pela reagdo destes
fons com ferro, produzindo complexos menos reativos, os quais diminuem a eficiéncia
global do processo. Sintetizando, na presenca destes anions a velocidade da reacao de H,O,
com ions ferrosos ¢ diferente (BOUASLA; ISMAIL; SAMAR, 2012).

Segundo Rodriguez (2003), o poder de eliminacdo dos radicais hidroxila ¢

particularmente forte para os ions bicarbonato e fosfato. No entanto, esta eliminagdo pode
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ser reduzida durante a degradag@o dos poluentes organicos pelo processo Fenton, através da
necessidade de aplicagcdo desta técnica em pH moderadamente baixo, uma vez que o ion
interferente (HCO3") ¢ eliminado na forma de diéxido de carbono.

De Laat, Le e Legube (2004), afirmam que os possiveis efeitos de anions
inorganicos como (CI', SO4*, H,PO4/HPO,™) na velocidade de reagio global do processo
Fenton estd relacionada com (i) a ocorréncia de reagdes de complexacdo com Fe(Il) ou
Fe(IIT) as quais podem afetar a distribuicao e reatividade das espécies de ferro, (ii) reagdes
de precipitacdo de fosfato, as quais conduzem para uma diminui¢do da atividade do
ferro(Ill) dissolvido, (iii) consumo dos radicais hidroxila e formagdo de radicais
inorganicos menos reativos (C1”, CL"" e SO4™) e (iv) reagdes de oxidagdo envolvendo estes

radicais inorganicos. A Tabela 8 apresenta algumas reagdes dos ions cloreto e sulfato.
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Tabela 8- Reacdes adicionais que ocorrem na presenca dos ions cloreto e sulfato durante
processo Fenton/foto-Fenton.

Equacio Reacoes Constante

11 Fe* + ClI" #=FeCl’ 2,88 mol L™ (u=0,1 mol L)

12 Fe’" + CI' == FeCI*" 6,61 mol L™ (un=0,1 molL™)

13 Fe’™ + 2CI' == FeCl," 10,47 mol L (u =0,1 molL™)
14 Cl' + "OH — CIOH" 4,3x10° mol” L s

15 CIOH" +H" == CI' + H,0 2,1x10" mol™ L s™

16 CI'+ CI' -» CL,”™ 8,5x10° mol’ L's™

17 CI' + H,0, - HO,"+ CI' + H' 1,0x10° mol” L s™

18 ClL," + H,0, - HO," + 2CI' + H' 4,1x10* mol™ L s™

19 CI' + Fe*" — CI'+ Fe’" 5,9x10° mol” L s

20 ClL," + Fe*" — CI'+ FeCI*" 1,4x10" mol” L's™

21 Cl'+1le > CI 2,41V

22 CL" + le”— 2CT 2,00V

23 Fe’" + SO, = FeSO, 2,29x10' mol L™ (I=0,1 molL™)
24 Fe’™ + SO~ = FeSO," 3,89x10° mol L (I=0,1 molL™)
25 Fe’™ + 28045 #=Fe(S04)y 4,47x10° mol L? (I=0,1 mol L)
26 H,S04 + *OH — SO,” + H" + H,0 1,4x10" mol” L's™

27 HSO4 + "OH — SO, + H,0 3,5x10° mol” L's™

28 SO,” + H,0, > SO~ + H + HO,' 1,2x10" mol™ L s™

29 SO4" + Fe*™ — Fe'" + S04~ 3,0x10° mol” L's™

30 SO4" + le” — SO4™ 2,43V

Fonte: DE LAAT; LE; LEGUBE, (2004); DENG; MUNIZ; MA, (2012).

As equagdes 11-13 e 23-25 envolvem reagdes de complexacio das espécies Fe*' e

Fe’*, com os fons CI" e SO,*, respectivamente. As equagdes 14, 26 e 27 representam

reacdes de eliminagdo dos radicais hidroxila na presenca de altas concentragdes de ions

cloreto e sulfato, com a formacdo de radicais inorganicos menos reativos. Estes radicais

cloreto e sulfato menos reativos decompdem o peroxido de hidrogénio (equagdes 17, 18 e

28), ou entdo oxidam Fe” (equacdes19, 20 e 29), aumentando o consumo destes reagentes.
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Segundo Caregnato et al. (2013), o efeito de ions Cl na degradacdo de poluentes ¢
um importante fator a ser considerado, ja que o mesmo pode eliminar os radicais HO® e CI°
provenientes dos POA, para formar CL*, e ser capaz de complexar o fon Fe’” no processo
foto-Fenton. Ambos efeitos reduzem o rendimento da atividade oxidante.

Os compostos organicos também podem reagir com atomos de cloro e radicais Cl,",
produzindo alteragdes na via foto-oxidativa e formagdo de produtos clorados téxicos
indesejaveis. Na presenca de altas concentragdes de anions cloreto, a velocidade de
formac@o e a reatividade do radical Cl,*” tornam-se importantes para avaliagdo da eficiéncia
do POA (CAREGNATO et al., 2013).

O radical sulfato SO," também pode reagir com compostos organicos em sistemas
aquosos e trata-se de uma espécie altamente oxidante. No entanto, suas constantes de

velocidade de segunda ordem para reagdo com organicos sao muitas vezes mais baixas do

que HO® (DIAZ et al., 2010).
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1.4 COAGULACAO-FLOCULACAO

Coagulacao-floculacio ¢ um dos processos fisico-quimicos de separacdo solido-
liquido mais amplamente utilizado, o qual remove s6lidos suspensos e dissolvidos, coloides
e matéria organica presentes no esgoto de forma simples e eficiente. E amplamente usado
para o tratamento de diversos tipos de efluentes, como o de industrias de 6leo de palma,
téxteis, papel e celulose, aguas residuais oleosas, chorume de aterro sanitario e outras (LEE;
ROBINSON; CHONG, 2014).

Particulas coloidais encontradas em efluentes tém dimensdes de 1 a 1.000 nm e
carga superficial negativa, de modo que a repulsdo entre estas cargas ¢ maior do que a
atracdo. Cargas elétricas presentes sobre as superficies dos coloides responsaveis pela sua
estabilidade podem ser adquiridas através de imperfeigdes na estrutura cristalina, ionizagao
dos grupos carboxila (R-COO") e amina (R-NH3") em proteinas, como func¢do do pH, ou da
adsorcao de ions da solugdo na superficie das mesmas (TCHOBANOGLOUS et al., 2016).

Devido ao tamanho micrométrico das particulas coloidais e uma estabilidade
proporcionada na repulsdo das cargas elétricas superficiais negativas, a aglutinacdo e
formacao de particulas maiores ¢ um desafio para obtencdo da separacao sélido-liquido
(PEGORARO, 2015; DUAN; GREGORY, 2003).

A coagulagdo ¢ o processo de desestabilizacao das particulas coloidais, de modo a
promover o crescimento das mesmas, como resultado de suas colisoes, através da utilizagao
de coagulantes quimicos, ja que tais particulas ndo podem ser removidas por sedimentagao
em um curto periodo de tempo por agdo da gravidade (TCHOBANOGLOUS et al., 2016).

O método fisico-quimico de coagulagao-floculagao ¢ explicado em termos de dois
mecanismos distintos: neutralizacdo das cargas negativas dos coloides por produtos de
hidrolise catidnica, seguido pela incorporagdao das impurezas em um precipitado hidroxido
amorfo, formando grandes aglomerados de particulas desestabilizadas, as quais sdo capazes
de serem separadas através da gravidade, em um processo conhecido como floculagdo
(GHAFARI; AZIZ; BASHIR, 2010; GOHARY; TAWFIK; MAHMOUD, 2010;
TZOUPANOS; ZOUBOULIS, 2008) seguido por sedimentacao.

No processo de coagulacdo, quando o coagulante ¢ adicionado ao efluente, ocorre

uma redugdo das forgas que tendem a manter as particulas coloidais separadas ou até
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mesmo a anulagdo destas forcas de repulsdo, por meio dos mecanismos descritos acima
(VAZ, 2009). Quando o ion metalico proveniente de um sal inorgdnico comumente
utilizado como coagulante (FeCls, Fea(SOs4);, Al2(SO4)3), € adicionado ao efluente a ser
tratado nas corretas condicdes de dosagem e pH, formam-se cations de alta valéncia no
interior da solucdo, e estes podem interagir fortemente com os coloides negativos,
originando uma desestabilizacdo e consequente coagulacio (DUAN; GREGORY, 2003).
Os céations assim produzidos na solu¢ao reduzem o seu potencial zeta até proximo a zero
(MORADI; GHANBARI, 2014) permitindo a aproximac¢ao ¢ aglomeracao das particulas e
formacao dos flocos. Desse modo, os flocos formados poderdo ser separados por
sedimentacao gravitacional, flotagdo ou filtracao. A coagulacao ocorre em um curto espago
de tempo, podendo variar de décimos de segundo a um periodo da ordem de 100 segundos
(TZOUPANOS; ZOUBOULIS, 2008). O tratamento fisico-quimico por coagulacao
seguido de precipitagdo quimica envolve reacdes quimicas, sendo a teoria dessas reagdes
complexas (TCHOBANOGLOUS et al., 2016).

Na literatura, os termos coagulacdo e floculacdo sao definidos de formas diferentes.
Dentre elas, pode-se destacar Borchate, Kulkarni e Kore (2014) que definiram a coagulagao
como aquele processo obtido por coagulantes que neutralizam as cargas elétricas repulsivas
(geralmente negativas) que cercam as particulas, permitindo-lhes ficarem juntas, obtendo os
flocos. J4 a floculagdo seria o processo obtido por floculantes, os quais facilitam a
aglomeracao das particulas coaguladas para formar flocos maiores e assim acelerar a
sedimentacdo gravitacional. Teh et al. (2016) definiram a coagulagdo como a
desestabilizacdo das suspensdes, dando origem a agregagdes ¢ o termo floculacdo ¢
utilizado para descrever o processo no qual as particulas desestabilizadas sao induzidas a
fazer contato, e como resultado formam-se agregados maiores.

De acordo com Santos (2001), a formagdo dos flocos ocorre em trés etapas distintas:
coagulagdo/precipitacdo, floculagdo, e separacao de particulas (sedimentacdo ou flotagdo e
filtracdo). Apos a coagulacdo, as particulas com tamanho variando entre 0,5 ¢ 5 um sdo
chamadas de particulas primérias. Na etapa seguinte, floculagdo, os flocos maiores

formados com tamanho de 100 a 500 pm sdo capazes de sedimentar. Segundo Ramphal e
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Sibiya (2014), a distribui¢do do tamanho das particulas dos flocos ¢ um importante modelo
e parametro de controle durante a coagulaciao-floculacao.

Pelo que foi apresentado anteriormente, coagulantes cationicos fornecem cargas
elétricas positivas para reduzir a carga negativa (potencial zeta) dos coldides. Potencial zeta
¢ portanto uma medida da estabilidade de uma particula e indica o potencial necessario
para romper a pelicula protetora de ions, que rodeiam a particula. Do ponto de vista
eletrostatico, a coagulacao ¢ a redug¢dao do potencial zeta pela adi¢ao de ions especificos.
Observa-se que a coagulacao ocorre quando a adigdo de um eletrélito catidnico abaixa o
potencial zeta, pois o eletrolito reduz as forcas repulsivas das particulas coloidais,
permitindo que a agdo das forgas atrativas de van der Waals promovam a aglutinagao.
Também ¢ importante apontar neste momento, que as dosagens de eletrélitos dependem da
concentragdo dos coldides (DI BERNARDO; COSTA, 1993).

No tratamento de efluentes muitas das particulas em suspensdo sdo de natureza
coloidal. Segundo Hassemer (2000), os sistemas coloidais podem ser classificados em
hidrofobicos ou instaveis (argilas, microrganismos e 6xidos metélicos) e hidrofilos ou
estaveis (proteinas, amidos, sabdes, detergentes sintéticos). A estabilidade depende da
resultante final das forcas de atragdo e repulsdo que agem entre as moléculas. Entre as
propriedades dos coldides que influenciam na coagulacdo estdo, portanto, envolvidas a
hidrofobia, a hidrofilia ¢ a mobilidade eletroforética.

No meio aquatico as dispersdes coloidais mais comumente encontradas sdo as
emulsdes (dispersio liquido-liquido) e as suspensdes (dispersio sélido-liquido) (MAXIMO,
2007).

Quando a superficie do coloide fica carregada, alguns ions de carga contréria
(contra-ions) aderem a superficie. Os ions sdo mantidos na superficie por forcas de atragao
eletrostaticas e forgas de Van der Walls (TCHOBANOGLOUS et al., 2016). Como a
superficie da particula é negativa hd um acimulo de ions positivos na regido de interface
solido-liquido, formando desse modo a dupla camada elétrica, também denominada camada
compacta. fons negativos se aproximam da camada compacta e atraem ions positivos,
resultando a camada difusa, que engloba a primeira. Este modelo foi proposto por Stern em
1924 e, pode ser utilizado para descrever a distribuicao do potencial elétrico na superficie

coloidal, de acordo com a Figura 6 (MAXIMO, 2007).
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Figura 6- Configuragdo esquematica da dupla camada elétrica.
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Existe uma concentracdo elevada de ions positivos € ions negativos proximos a
superficie do coloide (Figura 6), também denominada camada de Stern (camada compacta),
a partir da qual se forma a camada difusa, na qual a concentracdo de ions ¢ menor, e
incapaz de formar uma dupla camada compacta devido a agitacdo térmica das espécies. O
potencial elétrico criado pela presenca do coldide diminui com a distancia, a partir da
superficie do mesmo (Figura 6), onde ¢ maximo e denominado potencial de Nerst.

Segundo Stern existe uma distancia minima entre a superficie do coloide e os ions
de carga contraria (positivos), no qual o potencial elétrico decresce linearmente. Em
seguida, ha uma diminui¢do exponencial passando pela fronteira entre a camada compacta e
a difusa, local denominado potencial Zeta, que esta associado a aplicagdo da diferenga de
potencial em uma amostra de liquido contendo coldides negativos de tal forma que certa
por¢do do meio, em torno da particula, caminha junto com esta ao eletrodo positivo,
caracterizando o plano de cisalhamento (DI BERNARDO, 1993). O potencial Zeta ¢
comumente medido em operagdes nas estagdes de tratamento de esgoto
(TCHOBANOGLOUS et al., 2016).

Resumindo, o processo de tratamento quimico com sais metdlicos envolve trés

operagdes unitarias: uma de mistura rapida, uma etapa lenta de floculagdo e a ultima etapa
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de sedimentacdo. No inicio, os produtos quimicos sdo adicionados e completamente
dispersos em toda dgua residual, permitindo o contato rapido entre coagulante e particulas
coloidais. Se a mistura for insuficiente, o coagulante ndo sera uniformemente disperso e
consequentemente, uma grande quantidade de massa liquida ndo sera coagulada.

As particulas coaguladas sdo entdo reunidas via floculagdo por choques entre as
particulas formadas anteriormente, de modo a produzir outras de volume e densidade muito
maiores, agora chamadas de flocos. Finalmente, os materiais solidos ou flocos, que sdo as

impurezas que se deseja remover sdo separados em uma unidade clarificagao por gravidade.

1.5 INTEGRACAO DE PROCESSOS

Um antigo processo utilizado no tratamento biologico de aguas residuarias ¢é
conhecido como digestao anaerdbia, o qual envolve a decomposi¢cdo biologica da matéria
organica e inorganica na auséncia de oxigénio molecular. Como resultado da conversao
anaerobia, varios produtos finais sdo obtidos, incluindo didxido de carbono (CO,) e metano
(CHy) de elevado potencial energético (WISZNIOWSKI et al., 2006). O tratamento ¢
adequado para efluentes de elevadas cargas organicas, como os chorumes provenientes de
aterros jovens.

Os sistemas de tratamento bioldgico da fase liquida, muito utilizados em paises de
clima tropical como o Brasil, Coldombia e outros de favoraveis condigdes climaticas,
também situados na América Latina como o México, sdo os reatores anaerobios conhecidos
internacionalmente como reatores UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket Reactors)
(CHERNICHARO et al., 2015; SILVA et al., 2012).

Muitos processos anaerdbios tem mostrado serem eficientes no tratamento de
chorume de aterro sanitdrio. Liu et al. (2011) utilizaram um biorreator de leito de lodo
granular expandido (reator EGSB) para tratar chorume contendo altas concentragdes de
calcio em condigdes mesofilicas (35 °C), alcangando eficiéncia de remog¢ao de DQO de
90%. Bohdziewicz, Neczaj e Kwarciak (2008) utilizando um biorreator anaerobio de

membrana obtiveram remog¢des de DQO superiores a 90% no tratamento de uma mistura
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contendo até 20% (v/v) de chorume diluido com esgoto sintético, ou quando utilizada uma
mistura tratada em um TRH de 2 dias e COV de até 2,5 kg DQO m™ d™.

Uma ressalva sobre os processos de tratamento biologico do chorume ¢ que os
mesmos sdo eficazes no tratamento de chorume jovem, podendo ser ineficazes quando o
tratamento a ser considerado ¢ o de chorume de aterro antigo (SIVAN; LATHA, 2013).

No inicio de operacdo do reator UASB, hd um periodo espontaneo de imobilizacao
do lodo (entre 2 e 8 meses). Apos este periodo, ha a formagao de um leito de lodo granular
(Figura 7) extremamente denso, com elevada propriedade de sedimentacao (CHONG et al.,
2012). Segundo Liu et al. (2011), a biomassa granular proveniente de reatores anaerobios
apresenta maior quantidade de microrganismos por espaco do que aquelas que se
encontram na forma floculenta.

Além disso, acima do leito de lodo hd uma zona de manta de lodo (Figura 7), de
crescimento difuso e na qual as particulas sedimentam lentamente, na qual as reagdes

biolégicas ocorrem ao longo de ambas as regides (CHONG et al., 2012).

Figura 7- Representacdo esquematica de um reator UASB.
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Fonte: (CHERNICHARO, 1997).

Wang et al. (2012) combinaram processos de tratamento incluindo reagdes de

Fenton, filtro bioldgico anaerdbio (BANF) e filtro bioldgico aerado (BAF) em dois estagios
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para remoc¢do de DQO, nitrogénio total e amdnia de chorume de aterro sanitario. O
tratamento gerou um efluente com concentragdes de DQO < 70 mg L™, nitrogénio total <
40 mg L™ e amonia < 10 mg L™

Vilar et al. (2011b) aplicaram o processo foto-Fenton no tratamento de chorume,
visando o aumento de sua biodegradabilidade, seguido de um acoplamento com um
processo bioldgico. Houve uma boa remocao bioldgica de nitrogénio com auxilio de um
processo de dois estagios: nitrificacdo aerdbia de amodnia para nitrito e posteriormente para
nitrato, seguido por desnitrificagdo andxica de nitrato para nitrito, 6xidos nitricos € nitrosos
e gas nitrogénio, usando uma fonte externa de carbono.

Os pré-requisitos para o langcamento de chorume em corpos d’adgua naturais sdo a
remocio de matéria organica e nitrogénio amoniacal (CASTRILLON et al., 2010). Devido
a sua natureza complexa, como a presenca de substancias perigosas e toxicas € com baixa
razao DBO/DQO, os processos bioldgicos aplicados como unica forma de tratamento a este
tipo de efluente sdo limitados. Processos quimicos sao recomendados para o tratamento da
fragdo liquida gerada na decomposicao do lixo doméstico, como pré-tratamento ou poOs-
tratamento, com base na qualidade quimica do lixiviado (MORADI; GHANBARI, 2014).

Por outro lado, processos quimicos, como os POA, embora eficientes na remocao de
compostos organicos soluveis, se aplicados isoladamente, podem ocasionar altos custos de
tratamento devido ao alto consumo de energia (luz ultravioleta) e/ou reagentes (0zonio e
peroxido de hidrogénio) (ESPLUGAS et al., 2002). O acoplamento ¢ uma grande tendéncia
para sanar as limitagdes de cada processo. Por exemplo, a combinagdo de POA e bioldgicos
no tratamento do chorume, somado a possibilidade de uso da radiacao solar como fonte de
energia (processos foto-Fenton e fotocatalise heterogénea), pode reduzir os custos do
tratamento, obtendo boas eficiéncias de degradagao.

A aplicagdo de um pré-tratamento bioldgico ao processo Fenton ou foto-Fenton,
quando os efluentes envolvidos forem os chorumes jovens ou aqueles com elevado
percentual de compostos organicos biodegradaveis, ¢ extremamente indicado, uma vez que
os poluentes ja citados serdo desta forma, economicamente removidos (DENG;

ENGLEHARDT, 2006).



49

Reatores anaerobios UASB sdo processos de alta eficiéncia para tratamento de
chorume de aterro sanitdrio, com diferentes cargas organicas e tempos de retengdo
hidraulica (CASTRILLON et al., 2010).

A escolha de um adequado tratamento para o chorume de aterros sanitarios deve
levar em consideragdo varios fatores como: a eficiéncia requerida, a disposicao final que
sera dada ao efluente tratado, custos de operagdo, caracteristicas do poluente e a
complexidade operacional. Alguns tratamentos sequenciais aplicados ao chorume, baseados
na reacao de Fenton, sdo apresentados na Figura 8. Conforme ilustrado, ¢ possivel ter
diferentes categorias de tratamento: processo Fenton aplicado diretamente ao chorume
bruto, processo Fenton como pré-tratamento antes do tratamento biologico, tratamento
Fenton precedido por tratamento fisico-quimico, eventualmente seguido por tratamento
bioldégico, e finalmente, processo Fenton precedido por tratamento biologico,
ocasionalmente seguido de algum tratamento fisico-quimico ou bioloégico (DENG;

ENGLEHARDT, 2006).
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Figura 8- Alguns tratamentos sequenciais aplicados ao chorume, baseados na reacdo de
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A aplicagdo direta do processo Fenton, ou como um pré-tratamento para o processo
biologico, ¢ apropriado para chorume maduro (com baixas relagdes DBO/DQO) e elevada
fracdo de constituintes organicos refratarios de alta massa molar.

Pouran, Aziz e Daud (2015) mencionam que a maioria dos compostos aromaticos de
alta massa molar sdo resistentes a biodegradacao, ou seja, sdo recalcitrantes, sendo o grau
de recalcitrancia dependente da sua estrutura molecular. Além disso, relatam que
compostos de maior massa molar apresentam maior hidrofobicidade, persistindo por maior
tempo no ambiente do que compostos hidrofilicos, que sdo mais biodegradaveis e passiveis
de serem tratados biologicamente. Devido as grandes quantidades de moléculas aromaticas
recalcitrantes de alta massa molar presentes no chorume, este apresenta uma baixa
biodegradabilidade. Segundo Klamerth et al. (2011), substancias humicas sao substancias
organicas de ocorréncia natural proveniente de transformagdes microbioldgicas e quimicas
de detritos organicos. Sao classificados como acidos humico, fulvico e humina, segundo
sua solubilidade, e se comportam como coloides, apresentando grupos carboxilicos,
fenolicos, hidroxilas, amino e amida, o que os torna uma estrutura complexa de dificil
biodegradagao.

Uma sequéncia bastante adotada para tratar chorume nos esquemas da Figura 8 ¢
um pré-tratamento fisico-quimico de coagulagdo-floculagdo-decantagdo, seguido do
processo Fenton. Eficiéncias de remocao de DQO para coagulacio entre 10 e 80% tém sido
obtidas (MORADI; GHANBARI, 2014; VELI; OZTURK; DIMOGLO, 2008;
VEDRENNE et al., 2012), as quais dependem da espécie de coagulante utilizada, dose de
coagulante adotada, pH e das caracteristicas dos chorume. Vale ressaltar que o tratamento
por coagulacdo favorece a remog¢do de compostos de alta massa molar presentes no
chorume (DENG et al., 2007).

Quando a coagulacao com sais de ferro (III) for adotada como pré-tratamento ao
processo Fenton, uma parte do lodo gerado nesta ultima etapa pode ser recirculado para o
tanque de coagulacdo, visando aumentar a eficiéncia de remog¢do de matéria organica,
reduzindo o consumo do coagulante além dos custos necessarios para a gestao do lodo.

A utilizagdo do tratamento biolégico como um pré-tratamento ao processo Fenton ¢é
indicado quando o chorume ¢ jovem e possui uma grande parcela de compostos organicos

biodegradaveis, favorecendo a redug@o dos custos operacionais.
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Por outro lado, para o penultimo esquema apresentado na Figura 8, um pos-
tratamento fisico-quimico como a adsor¢do em carvao ativado para reducdo da matéria
organica do efluente Fenton pode ser empregado, ja que a fragdo liquida tratada por este
POA apresenta uma elevada fragdo de compostos organicos de baixa massa molar (DENG;
ENGLEHARDT, 2006). A Tabela 9 apresenta um comparativo de técnicas fisico-quimicas
e biologicas, como eficientes métodos de tratamento em fungdo das diferentes idades dos

chorumes (AZIZ et al., 2014).

Tabela 9- Eficiéncia das técnicas de tratamento de chorume em fun¢ao da idade.

N° Tipo de tratamento Idade do chorume (anos)

Jovem (<5)  Médio (5210)  Velho (>10)

Tratamento combinado com

1 Bom Satisfatorio Ruim
esgoto doméstico

2 Reciclagem” Bom Satisfatorio Ruim

3 Processo aerobio Bom Satisfatorio Ruim

4 Processo anaerdbio Bom Satisfatorio Ruim

5 Coagulacgao/floculacao Ruim Satisfatorio Satisfatorio
6 Precipitacdo quimica”™ Ruim Satisfatorio Ruim

7 Adsorc¢ao Ruim Satisfatorio Bom

8 Oxidagao Ruim Satisfatorio Satisfatorio
9 Stripping Ruim Satisfatorio Satisfatorio
10 Troca i6nica Bom Bom Bom

11 Microfiltracao Ruim - -

12 Ultrafiltragao Ruim - -

13 Nanofiltracao Bom Bom Bom

14 Osmose Reversa Bom Bom Bom

Fonte: (AZIZ et al., 2014).

* Trata-se de uma técnica bastante utilizada em aterros, € que consiste em reciclar o chorume de volta em uma
ponta deste, por ser uma opgdo menos dispendiosa de tratamento (ABBAS et al., 2009).

** Método de tratamento de 4guas e efluentes que visa 4 remogdo de compostos orginicos nao-
biodegradaveis, amonia e metais toxicos dissolvidos, através da adi¢do de produtos quimicos, que leva a uma
reacao quimica com formagao de particulas solidas, que podem ser removidas por sedimentagdo (TAVARES,
2011).
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Pode ser observado que quando os chorumes sdo jovens ou recentes (< 5 anos)
processos de tratamento biologicos sdo eficazes, mas ineficazes para chorumes de aterro
mais velhos (> 10 anos de idade) (Tabela 9). Por outro lado, os métodos fisico-quimicos
sdo recomendados para o tratamento de chorumes mais velhos e pouco indicados para o
tratamento de chorumes jovens.

Neste contexto, conhecer a composi¢do quimica do chorume ¢ muito importante,
pois a escolha do método de tratamento dependera destas caracteristicas. Por exemplo, o
tratamento biologico do chorume ¢ vidvel quando este ¢ proveniente de um aterro jovem,
ou seja, quando o contetido de material organico biodegradavel ¢ elevado, apesar de que
altas concentragdes de nitrogénio amoniacal e componentes do tipo hiimicos podem ser
inibitérias ou toxicas (LOZADA, 2010). Da mesma forma, o processo de coagulagao-
floculagdo com cloreto férrico ou compostos a base de aluminio sdo melhores aplicados
para remover compostos de elevada massa molar que representam a maior parte da matéria
organica de chorumes estabilizados brutos ou aqueles pré-tratados biologicamente
(DBO/DQO < 0,1) (BAIG et al., 1996).

Tecnologias de filtragdo em membrana tais como ultrafiltracdo, nanofiltracao e
osmose reversa sdo atualmente utilizadas para tratamento de chorume (Tabela 9). Dentre
elas, a osmose reversa tem uma melhor eficiéncia de descontaminagdo e parece ser a
tecnologia mais promissora. No entanto, aspectos negativos relativos ao seu uso sao:
saturacdo da membrana, o que requer extensos pré-tratamentos ou limpezas quimicas
encurtando a sua vida util e diminuicao da produtividade do tratamento; geragao de grandes
volumes de concentrados toxicos que demandam posterior tratamento para degradagao
(SOUSA, 2010), os elevados custos de investimento e consumo de energia (ROCHA et al.
2011).
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1.6 ESTADO DA ARTE DO TRATAMENTO FOTO-FENTON DE CHORUME DE
ATERRO SANITARIO

O emprego da reagdo foto-Fenton em processos de tratamento de uma variedade de
efluentes teve inicio a pouco mais de duas décadas ja que a descoberta da combinagdo da
reacdo Fenton com radiacdo UV/visivel aumenta a velocidade da degradacdao de poluentes
organicos (Eq. 10) (MACHULEK JR et al., 2012, TORRADES et al., 2003, HUSTON;
PIGNATELLO, 1999). A presenca de radiagdo UV proporciona tanto a formagdo de
radicais hidroxila adicionais como também uma rapida regeneracdo de fons Fe*" através da
fotoredugao dos ions Fe3+, 0s quais atuam como catalisadores na decomposicao do H,O,
(Figura 9). Neste processo, ¢ esperado que o aumento da concentra¢io de Fe*” proporcione

um aumento na velocidade da reagao global (URMI; KURNY; GULSHAN, 2015).

Figura 9- Representacdo esquematica do processo foto-Fenton.

hu

Fonte: JURADO (2009).

No processo foto-Fenton a quantidade de Fe*™ adicionada para o tratamento da dgua
residuaria pode ser bastante reduzida em relagdo as doses empregadas no processo Fenton,
devido a regeneracio do Fe’™ por fotolise. Na auséncia do peroxido de hidrogénio a
concentragio de Fe*” pode aumentar de 30% através da regeneragio fotolitica (UMAR;
AZI1Z; YUSOFF, 2010).

Visto que o tratamento do chorume de aterro sanitario pelo processo foto-Fenton
requer uma concentracdo adequada de ferro para iniciar a reagdo apropriadamente, ja que o
processo de degradagio fotoquimica é inibido quando um excesso do ion Fe*" ¢ usado,
devido a competicdo destes ions com a matéria organica pelos radicais hidroxila, a

. ~ ~ + . . .,
determinagio da melhor concentragio de Fe®" foi realizada neste estudo, ja4 que a mesma
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podera diferir de outros estudos, devido a variagdo na composicdo do chorume das
diferentes localidades.

Morais ¢ Zamora (2005) para um chorume com uma DQO inicial de 5200 mg L™ e
adotando um tempo de reagdo de 60 minutos aplicaram 10 mg Fe*" L e 2000 mg L™ de
H,0, a um pH de 2,8 e, alcangaram 58% de remoc¢ao de DQO através do processo foto-
Fenton. Kim, Geissen e Vogelpohl (1997) obtiveram 70% de remog¢ao de DQO também
utilizando processo foto-Fenton no tratamento de chorume a um pH de 3,0 com as dosagens
de 56 mg Fe*" L'le tempo de reacdo de 120 minutos e com uma razao molar de DQO:H,0,
=1:1 e efluente com uma DQO inicial de 1150 mg L.

Rocha et al. (2011) avaliaram quatro diferentes concentracdes de Fe*™ (20, 40, 60 e
80 mg L") visando determinar a concentracio ideal do catalisador em um processo foto-
Fenton de mineralizagao da matéria organica presente no chorume. Observaram que para a
menor concentracao de ferro avaliada, a geracao de radicais hidroxila ¢ baixa, comprovado
por uma menor velocidade de reacdo e de consumo de H,O,. Perceberam ainda a
ocorréncia de um periodo de indugdo para esta concentracao, ja que praticamente nenhuma
mineralizacdo ocorreu em um primeiro periodo de reacdo. Estes mesmos autores,
observaram que o aumento da concentracao de ferro aumentava a eficiéncia do processo de
mineralizacao até uma certa concentragdo do catalisador. Tal comportamento foi justificado
pelo fato de uma determinada concentracdo do catalisador ser capaz de absorver toda
radiacdo, ocorrendo a regeneracao fotocatalitica de ions ferrosos a partir de ions férricos de
forma rapida, os quais reagem rapidamente com perdxido de hidrogénio, produzindo
radicais hidroxila. Eles determinaram que a concentracio ideal de ferro foi de 60 mg L™
Contudo, vale destacar que a concentragdo do catalisador depende da geometria do reator
bem como composicao da matriz avaliada.

Segundo Vedrenne et al. (2012) doses elevadas de sais de ferro podem iniciar
fendmenos de coagulagdo-floculagdo fato este que aumenta a turbidez da solugdo,
dificultando ainda mais a penetra¢do da radiac¢do, que ja ¢ dificultada pela coloragdo escura
do chorume, assim a matéria suspensa afeta na transmissdo da radiagdo UV, seja por
absor¢do ou dispersdo, evitando que a mesma atinja as espécies reativas, afetando a
eficiéncia de remog¢ao do material organico. Badawy, Ghaly e Gad-Allah (2006) ao avaliar

o tratamento de pesticidas organofosforados pelo processo foto-Fenton, observaram que a
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adi¢do de maiores quantidades de ferro do que a da razdo 1:50 (Fe’":H,0,), resulta em uma
turbidez marrom que dificulta a absorcdo da radiagdo ultravioleta necessaria para
fotoredugdo do fon Fe’”, além de causar a reagdo de Fe*” com radicais HO".

Conforme foi dito anteriormente um excesso de ions Fe*" na solugio faz com que
estes e 0s compostos organicos estejam disponiveis para reagirem com os radicais
hidroxila, consumindo-os (Equacdo 4), reduzindo a eficiéncia de remog¢do de matéria
organica (MOHAJERY et al., 2010).

Conforme Umar, Aziz e Yusoff (2010), o pH ¢ um dos muitos fatores que limitam a
performance dos processos Fenton, pois altera a especiacao do ferro e afeta a decomposigao
do H,0,.

Em um pH entre 3,0 ¢ 4,0, a espéciec dominante em solucio é Fe(OH)*™ para
comprimentos de onda de 290 — 400 nm. Para esta mesma regido, um complexo binuclear
Fe,(OH),*" também absorve e produz radicais hidroxila por fotolise (PROUSEK, 1995). O
processo redox que ocorre na irradiacdo dos hidroxo-complexos de Fe(IIl) e formagao de
ferro ferroso apresentard rendimento quantico dependente do comprimento de onda da
radiacdo bem como da composicdo quimica da solucdo, que pode variar amplamente
(Tabela 10), dependendo da matriz e das condi¢cdes adotadas no tratamento. Nesta mesma
tabela observa-se que a presenca de eliminadores de radicais hidroxila na solucao, fato este
que altera a espécie de ferro em solugdo, provoca uma grande redu¢do do rendimento
quantico, o qual ¢ apenas o dobro do rendimento quantico quando a disponibilidade do
hidroxo-complexo de Fe** na solugio ¢ pequena (10 %). Assim, de acordo com os dados de
Kolar (2008) o rendimento quantico ¢ maior quanto menor for o comprimento de onda da

radiagao.
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Tabela 10- Rendimentos quénticos de formagio de Fe’ para diferentes solugdes de Fe’”

A (nm) Drer) Referéncias
Fe,(OH),™ 350 0,010 LANGFORD; CAREY (1975)
Fe(OH)”'Presenga eliminadores 313 0,140 ;
e Ol 360 0.017 FAUST; HOIGNE (1990)
[Fe’ Jo=1x10" mol L™ 313 0,080 MAZELLIER; MAILHOT;
92% Fe(OH)*" 360 0,055 BOLTE (1997)
[Fe' o= 1x10" mol L 313 0,020 MAZELLIER; MAILHOT;
10% Fe(OH)*" 365 0,008 BOLTE (1997)

Fonte: KOLAR (2008).

Ambas reagdes Fenton e foto-Fenton sdo inibidas pela presenga de ions inorganicos
no meio reacional, fato este que nao deve ser ignorado.

A interferéncia causada por anions em diferentes matrizes tratadas utilizando o
processo foto-Fenton deve ser avaliada, pois ndo existe unanimidade em relacao a espécie
que mais inibe no processo considerando as diferentes matrizes.

Em uma série de experimentos realizados com os anions cloreto, fosfato, sulfato e
nitrato adicionados em solugdes contendo trés pesticidas, Soler et al. (2009) verificaram
que a degradagdo desta matriz pelo processo foto-Fenton, utilizando um planejamento
fatorial 2" (auséncia ou presenca do anion) para cada experimento, teve o anion fosfato
como o que mais inibiu no processo. No entanto, foi constatado que o efeito inibitdrio
causado pelo anion cloreto foi ofuscado pelo forte efeito inibitorio do fosfato. Este ultimo
efeito causado pelo cloreto, foi atribuido a formagio do radical Cl,™* produzido tanto pela
fotolise do complexo FeCI*", o qual reduz a eficiéncia de producdo dos radicais hidroxila,
tanto pela reagdo dos ions cloreto com radicais hidroxila, que também diminuiu a eficiéncia
do processo.

De Latt, Le e Legube (2004) estudando a velocidade de decomposi¢cdo de H,O, por
Fe’* em pH 2,0 na presenca dos 4nions (C104,, NO3, Cl" e SO4>) usando processo Fenton
em agua livre de orgéanicos, concluiram que a mesma depende da natureza dos contra-ions
de sais inorganicos bem como de suas concentracdes. Neste estudo, a presenca de
perclorato e nitrato conduziram a uma mesma velocidade de decomposicao do perdxido de

hidrogénio, a qual ¢ maior do que a apresentada pelo anion CI, todos a 100 mM, um
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resultado ja esperado, uma vez que aqueles dois anions ndo formam complexos com Fe'* e
ndo reagem com radicais hidroxila. Observando a velocidade de decomposi¢do para duas
concentragdes diferentes de CI” e SO4> verificaram que para maior concentragio de ambos
os anions, ocorre uma reducdo na velocidade de decomposicdo do peroxido de hidrogénio
devido a complexagio do Fe’* por CI" ou SO, ser bem mais provavel, quanto maior for a
concentragdo do anion interferente.

Neste presente estudo, optou-se por avaliar a interferéncia conduzida ao processo
foto-Fenton através da elimina¢do dos ions sulfato e cloreto por precipitagdo, o que nao ¢
uma tendéncia dos demais trabalhos da literatura relacionados ao tema.

O acoplamento de processos ¢ indicado no tratamento de efluentes complexos como
chorume. Portanto, optou-se por avaliar a combinacdo de coagulagdo-floculagao e foto-
Fenton, e verificar se tal sinergia proporciona uma melhor eficiéncia de tratamento do que a
obtida pela eliminagdo dos ions interferentes do chorume. Os resultados de outros estudos
realizados envolvendo o acoplamento dos processos de coagulacao e oxidacao Fenton/foto-

Fenton sdo apresentados na Tabela 11.



Tabela 11- Acoplamento de coagulagdo-floculagdo e reacdes de Fenton.
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Tipo de Tratamento
eflucnte empregado Condic¢ao Principais Resultados Referéncia
Chorume Coagulacao- Otimizagdo da  coagulacdo utilizando Coagulagdo-floculagdo permitiu remogdo 65% MORADI;
floculagdo  com metodologia da superficie de resposta, DQO e 97% de SST. Processo Fenton alcangou GHANBARI (2014)
FeCl; ¢ Fenton relacionada aos pardmetros SST e DQO 75% remocdo de DQO.
(valores iniciais: 11.280 mg L™ ¢ 3940 mg L
! respectivamente). pHy chorume = 6,21,
condi¢des Otimas: pH=7,0 e dosagem 1500
mg L FeCls. Melhores condigdes processo
Fenton foram obtidas experimentalmente: 80
min reagdo, 10 mM Fe*' ¢ 45 mM H,0,.
Chorume Coagulagao- Determinagdo experimental da melhor Coagulagio-floculagdo permitiu remogdo de 82 % VEDRENNE et al
estabilizado  floculagdo ~ com dosagem do coagulante FeCl; foi conduzida de CT e 18% DQO, enquanto processo foto- (2012)
FeCl; e foto- em pH 3,0 a partir de um chorume com pHy = Fenton resultou eficiéncias de remogdo iguais a
Fenton solar 8,04. Concentracio ideal do coagulante de 81 % para CT e 55% para DQO apés 90 kJ L™ de
300 mg L. Processo foto-Fenton ocorreu irradiago.
com as concentragdes de 5,5 mg Fe¥" L' e
630 mg H,0, L. Condigdes iniciais: DQO =
14.680mg L' ¢ CT=8.089 mg L.
Chorume Processos DQO inicial = 5800 mg L', pH = 7,6. Para O processo conjunto permitiu obter 64% remogdo WANG et al. (2002)

simultaneos de
coagulagdo-

fotoxidagao

coagulacio adotou 500 mg L de FeCl; e um
pH 3,0. Para o processo fotoxidagdo utilizou

4 h de irradiagao.

de DQO e redugdo total da cor do chorume.

Fonte: Autor
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Apesar da eficiéncia do sistema foto-Fenton na degradacdo de chorume, algumas
limitacdes desse processo no tratamento desta agua residuaria tem sido apontadas: (i) a cor
escura do chorume devido a presenca de acidos humicos e fulvicos, além da turbidez da
matriz, dificultam a penetragdo e transmissdo da radiagdo UV, o que influencia
negativamente na eficiéncia do processo irradiado; (7i) a presenga de ions inorganicos tais
como cloreto e sulfato, oriundos da matriz ou adicionados via reagente Fenton, em altas
concentragdes podem consumir os radicais "OH devido ao efeito sequestrador que tais ions
proporcionam ou evitar a formagao dos mesmos, devido complexarem o ferro em solucao.

Assim neste estudo além da possibilidade de verificar o resultado sinérgico da
combinacao dos tratamentos de coagulacao-floculagdo e foto-Fenton aplicados ao chorume,
0 mesmo permitird uma avaliagdo da interferéncia causada pelos ions inorganicos cloreto e

sulfato no tratamento desta matriz, por processo foto-Fenton.
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2 OBJETIVOS

2.1 GERAL

Avaliar os efeitos da matriz (cor, turbidez e fons inorganicos - SO4> e CI), na
mineralizacdo da matéria organica contida no chorume gerado no aterro sanitario municipal
de Uberlandia-MG, utilizando processo foto-Fenton como etapa isolada ou combinada ao

processo de coagulagdo-floculagdo-decantagao.

2.2 ESPECIFICOS

> Avaliar a influéncia dos fatores (tipo de ion coagulante — Fe'™ ou AI’* e dosagem),
na eficiéncia de remog¢dao de cor, turbidez ¢ COD durante os processos de
coagulacao-floculacgdo;

> Avaliar a influéncia da concentracdo de Fe’" na eficiéncia de mineralizagio de
chorume durante aplicagdo do processo foto-Fenton;

» Investigar a influéncia dos ions cloreto e sulfato de forma isolada ou combinada, na
mineralizacao do chorume bruto pelo processo foto-Fenton;

» Avaliar o acoplamento dos processos de coagulac¢do-floculagdo e foto-Fenton no

tratamento de chorume bruto.
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3 MATERIAIS E METODOS

3.1 REAGENTES

Foram utilizados como reagentes de Fenton, solu¢do aquosa 0,25 mol L' de sulfato
ferroso (FeS04.7H,0; 99,5% m/m Vetec) em 1,0 mol L' 4cido sulfiirico (H2S04; 96% m/m
Panreac) e perdxido de hidrogénio (H>O,; 30% m/m Vetec). Para ajuste do pH, foram
utilizadas solugdes aquosas 3 mol L™ de 4cido sulfirico, 4cido nitrico (HNOs; 65% m/m
CRQ) e hidroxido de sodio (NaOH, 99% m/m Synth) 1 mol L. Para cessar a reagdo
Fenton, foi utilizada solugdo aquosa 1 mol L' de sulfito de sodio (Na,S0s, 99% m/m
Vetec).

As solugdes padrao utilizadas para a constru¢do de todas as curvas analiticas de
calibracdo: DQO (biftalato de potassio, 99,5% m/m Synth) e ferro total dissolvido
(FeS0O4.7H,0, 99% m/m Synth) ou reagentes empregados nas titulacdes de ions
inorganicos: cloreto (nitrato de prata, 99,8% m/m Synth), nitrogénio amoniacal (H2SOy4;
96% m/m Panreac) (0,01 mol L™) e da alcalinidade (H,SO4; 96% m/m Panreac) (0,05 mol
L") foram preparadas conforme Standard Methods (CLESCERI et al., 2005), exceto os
reagentes utilizados na preparacao da curva de peroxido de hidrogénio, onde adotou-se o
procedimento descrito em Nogueira, Oliveira e Paterlini (2005).

As solugdes utilizadas na preparacdo da curva analitica de determinagdo do
peroxido de hidrogénio foram as seguintes: solugdo de metavanadato de amonio 0,06 mol
L em 4cido sulfurico 0,58 mol L™'; solucdo estoque de peréxido de hidrogénio 50 mmol L~
!, solugdes padrdes de peroxido de hidrogénio com concentracdes entre 0,25 ¢ 10 mmol L™
A solugdo padrio 50 mmol L de perdxido de hidrogénio foi preparada a partir do H,O,
concentrado 30% (m/m), padronizada por titulagdo utilizando uma solugdo de
permanganato de potassio 0,02 mol L™, a qual foi previamente padronizada em triplicata
com uma massa de 0,1003 g de oxalato de potassio (VOGEL, 2008).

As solugdes padroes de H,O, foram preparadas em baldes volumétricos de 10 mL.
Em cada balao foi adicionado 1,0 mL da solugdo acida de metavanadato de amonio 0,06
mol L™, com posterior ajuste do menisco. Um branco de reagentes foi preparado da mesma
maneira substituindo os padrdes de perdxido de hidrogénio por agua destilada. A

absorbancia das amostras foi medida no comprimento de onda de maxima absor¢do do
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complexo formado, 450 nm.

As solugdes de cloreto férrico (FeCl;.6H,0O, 97-102% m/m, F.Marques de S4) e
sulfato de aluminio (Aly(SO4);.18H,O, Proquimios) utilizadas nos experimentos de
coagulagdo foram preparadas na concentragio de 0,25 mol L™,

Para o experimento de precipitagdo dos ions sulfato empregou-se nitrato de bario,
Ba(NOs),, 99% m/m Vetec, e para o de precipitagdo dos ions cloreto (nitrato de prata,
99,8% m/m Synth).

3.2 ORIGEM, COLETA, PRESERVACAO E CARACTERIZACAO DO CHORUME

As amostras de chorume utilizadas nesta etapa do trabalho sdo provenientes do
aterro sanitario localizado no Distrito Industrial, no municipio de Uberlandia-MG,
gerenciado pela empresa Limpebras, e foram coletadas no dia 09 de novembro de 2013.

O chorume proveniente do aterro atual de residuos solidos urbanos de Uberlandia ¢
gerado na quantidade média de 0,9 L s™. A quantidade de lixo depositada durante o més de
fevereiro de 2017 foi de 19.740.360 kg de residuos domiciliares, comerciais € industriais.

As amostras de chorume foram coletadas apos seu percurso pela drenagem em
manta de polietileno de alta densidade, e direcionamento para tubulagdo que termina em
tanque de fibra com valvula (Figura 10) e, antes de ser encaminhado para o tratamento na
ETE Uberabinha, j& que o aterro adota a técnica consorciada de envio do chorume
conjuntamente com os esgotos domésticos para tratamento. Uma amostra de 50 L de
chorume foi coletada utilizando frascos plasticos, seguido do ajuste até pH ~ 3 com H,SOy,

conforme Standard Methods (CLESCERI et al., 2005), e refrigeracao a 4 °C.
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Figura 10- Local de despejo do chorume no interior do aterro sanitério.
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Fonte: Autor.

O chorume estudado foi previamente caracterizado, para avaliar conteido de

matéria organica, matéria nitrogenada, metais e alguns ions e constituintes inorganicos.

3.3 TRATAMENTO DE CHORUME
3.3.1 Experimentos foto-Fenton com radiagao artificial

Primeiramente foi feito um conjunto de quatro experimentos (DQO; de 3800 mg L~
") numa razio massica de H,0,/DQO = 0,53 (fixa) e razio Fe’’/DQO variavel
correspondente a 0,0065; 0,013; 0,028 e 0,053. As razdes massicas de H,0,/Fe*" avaliadas
foram de 80, 40, 20 ¢ 10 obtidas fixando a concentragio de H,O, em 2000 mg L' e
variando as concentragdes de Fe*™ em: 25, 50, 100 e 200 mg L, respectivamente. As
razbes massicas de H,O,/Fe*” e Fe*'/DQO adotadas foram obtidas baseado em resultados
da literatura (SILVA et al., 2013; VILAR et al., 2011a; VILAR et al., 2012).

A solugdo do reagente de Fenton em 800 mL da amostra de chorume foi preparada

. ~ -1 C o, .
por uma mistura de volumes de uma solu¢ao 0,25 mol L™ de sulfato ferroso em meio 4cido,
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e de uma solugdo de perdxido de hidrogénio 30% (m/m), de modo a obter as dosagens
mencionadas. O pH da solucdo foi ajustado antes da adi¢do de qualquer um destes
reagentes com acido sulfurico concentrado entre 2,6 e 2,9 e apds adicao do sal de ferro com
NaOH 1 mol L™ caso necessario, com auxilio de um pHmetro da Bel Engineering modelo
W3B pH Meter. A solu¢do permaneceu sob agitagdo, utilizando um agitador magnético
Fisatom, na velocidade 760 rpm.

Os experimentos de fotodegradacdo em escala de laboratério utilizando radiagao
artificial foram feitos em reator tipo tanque de capacidade de 800 mL (0,13 x 0,13 m e com
profundidade de 5,5 cm) com uma superficie irradiada de 0,016 m’, utilizando duas
lampadas de luz negras de 10 W (colocadas em paralelo a uma distancia de 3,5cmea 1 cm
da superficie do reator) de 30 cm de comprimento, as quais apresentam irradiancia UVA
média de 35 W m™ (Figura 11).

As amostragens foram feitas a cada hora durante um periodo de 20 horas, sendo
monitorado as concentragdes de COD, H,0,, Fe total dissolvido, pH e temperatura. Durante
este periodo a dose de energia UVA (320-400 nm) e a intensidade luminosa também foram
monitoradas, utilizando um radidmetro (Solar Light PMA 2100) com sensor posicionado na

horizontal (mesmo angulo da solu¢ao de chorume exposta a irradiacao artificial).
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Figura 11- Foto do sistema (A) e do reator com as duas lampadas de luz negra (B)
utilizado durante os experimentos de fotodegradacdo com radiacdo artificial.

Fonte: O autor.

3.3.2 Pré-tratamento do chorume: coagulagao/floculacao/decantagao

Inicialmente foram avaliados dois tipos de coagulantes (AI’" ¢ Fe*") ao chorume,
adicionados a partir dos respectivos sais nas formas de sulfato de aluminio e cloreto férrico
em pH 3,0.

Diferentes dosagens dos ions coagulantes (5, 15, 30, 60, 120, 240, 480 ¢ 960 mg L~
") foram adicionadas em 50 mL da amostra de chorume deixando sob agitacdo magnética a
uma rotagdo proxima de 120 rpm por 5 minutos para coagulacdao. Depois, a velocidade de
agitacao foi reduzida para 20 rpm e mantida por 20 minutos para flocula¢ao. Finalmente, a
agitacdo magnética foi desligada, para a sedimentacdo do floculado, durante 60 minutos
(AMOR et al., 2015).

O processo de coagulacdo-floculacdo foi monitorado avaliando-se a remogao de
turbidez, cor aparente e COD, sendo as amostras retiradas para andlise a partir de um ponto

localizado cerca de 1,5-2,0 cm abaixo do topo do nivel de liquido.
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3.3.3 Precipitagio de fons inorganicos interferentes (CI” e SO4*) / experimento foto-Fenton
em chorume apés etapa de precipitacdo de ions / experimento foto-Fenton em chorume

apos pré-tratamento

Visando eliminar a interferéncia que os fons inorganicos (CI" e SO,>) proporcionam
no processo de foto-oxidacdo, foram efetuadas etapas de precipitagdo com AgNO; e
Ba(NOs),, na forma isolada ou combinada. Para isso, os ions citados, adicionados via
reagentes Fenton ou de presenca natural no préprio efluente, foram quantitativamente
determinados pelos métodos argentométrico e turbidimétrico (CLESCERI et al., 2005).
Quantidades equimolares dos reagentes solidos foram pesadas em balanca analitica e
adicionadas a um volume inicial de um litro de amostra na temperatura ambiente
obedecendo-se a sequéncia: primeiro AgNO3, seguido de Ba(NOs),, quando a precipitagao
de ambos os anions foi necessaria. O segundo foi adicionado somente quando observada
completa precipitacdo e decantacao no fundo do béquer logo em seguida a primeira adigao.
Ap6s decantacdao do ultimo precipitado formado, nova caracterizagdo do sobrenadante foi
realizada, apds separagdo da fase sélida.

Apbs precipitacdo dos fons Cl' e SO4*, isolada ou combinada, experimentos foto-
Fenton foram feitos utilizando a mesma concentra¢io de ferro (100 mg L) definida no
item 3.3.1. Acido nitrico foi utilizado para qualquer ajuste de pH. Os dois sais de nitrato
(bario e prata) foram escolhidos neste caso para precipitacao por ser julgado o fato deste
contra-ion nao ter influéncia sobre o processo.

Finalmente, apds pré-tratamento de coagulagdo-floculagcao-decantagdo em chorume
utilizando melhor ion coagulante e dosagem, foi feito experimento foto-Fenton, utilizando-
se a melhor concentragdo de ferro (100 mg L) previamente definida no item 3.3.1.

A seguir (figura 12) apresenta-se um fluxograma da estratégia de trabalho adotada

nesta pesquisa.
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Figura 12- Representacdo das principais etapas envolvidas no trabalho proposto.

Chorume Bruto

caracterizagdo

Preparacdo da amostra

Acidificacdo (pH ~3, H250,)

nova caraterizagdo

Emprego diferentes concentracbes Fe?*
para tratamento foto-Fenton, radiacdo
artificial

‘ Otimizacdo do tratamento

Emprego dos coagulantes Fe¥ /Al*em
diferentes concentragﬁesl

‘ Otimizacdo do tratamento ‘

Coagulagdo (FeCl;.9H,0) ‘ ‘ pre-tratamento

Precipitac8o dos fons (S0.%; CI) Eliminacdo das

isoladamente ou combinados interferéncias (inerentes a
amostra ou adicionadas
via acidificacio/reagentes

Aplicacdo processo foto-Fenton na melhor [Fe®*]

Fonte: Autor.

3.4 ANALISES QUIMICAS

A eficiéncia dos processos de coagulacdao-floculagdo e fotodegradacdo foram
determinadas e conduzidas pelas seguintes analises quimicas: decaimento dos parametros
cor aparente, turbidez e COD, além do acompanhamento das concentragdes de ferro total
dissolvido e H,O, nos processos envolvendo as reagdes foto-Fenton.

Para os experimentos foto-Fenton, apds amostragem e andlises de H,O,
remanescente e de ferro total dissolvido, e antes da analise de COD, o pH das aliquotas foi
ajustado entre 6 e 8, seguido de filtragdo em membranas de porosidade 0,45 um. Para os
experimentos de cinética, um volume calculado de solugdo 1,0 mol L de sulfito de sédio
foi adicionado as amostras (antes da etapa de ajuste do pH e filtragdo), em quantidade

equimolar ao nimero de mols residuais de H,O, (Eq. 31). Este procedimento foi feito
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previamente com a finalidade de assegurar a remocao de H,O, residual, interrompendo a

reacao de Fenton.

NaQSO3 + HzOz —> NaQSO4 + Hzo (3 1)

Na Tabela 12, estdo listados os métodos analiticos empregados para as

caracterizacdes do chorume.

Tabela 12- Métodos de analise

Parametro Método
Alcalinidade 2320 B. M¢étodo da titulagdo
pH 4500-H" B. Método eletrométrico

Condutividade Elétrica
Cor real e aparente

COD

DBO

DQO

Cloreto

Ferro dissolvido Total
Fosforo total

N-NH;

Nitrogénio-NTK

Sélidos Totais

Sélidos Dissolvidos Totais
Sélidos Suspensos Totais
Sulfato

Turbidez

Arsénio total

Cadmio total
Chumbo total
Cromo total
Mercurio total
Niquel total
Potassio total

Sadio total

2510 B. Método de laboratério

2120 C. Método espectrofotométrico: comprimento de onda unico
5310 B. Método da combustao a alta temperatura

5210 D. Método respirométrico

5220 D. Método colorimétrico — refluxo fechado

4500-CI" B. Método argentométrico

3500-Fe B. Método da fenantrolina e ISO 6332

4500-P C. Método colorimétrico do acido vanadomolibdofosforico
4500-NH; Be C

4500-N,,, C

2540 B. Solidos Totais secos a 103 — 105°C

2540 C. Sélidos dissolvidos totais a 180°C

2540 D. Solidos Suspensos Totais secos a 103 — 105°C
4500-SO,* E. Método Turbidimétrico

2130 B. Método Nefelométrico

3114 B e C Método espectrofotométrico de absorgdo
atomica/geracdo manual de hidretos/ geragdo de hidretos continua.
3111 B Método da chama de ar-acetileno direta.

3111 B Método da chama de ar-acetileno direta.

3120 B Método do plasma indutivamente acoplado.

3112 B Método espectrofotométrico de absor¢do atdmica vapor frio
3111 B Método da chama de ar-acetileno direta.

3111 B Método da chama de ar-acetileno direta.

3111 B Método da chama de ar-acetileno direta.

Fonte: CLESCERI et al. (2005); ISO (1988).
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3.4.1 Carbono organico dissolvido (COD)

A mineralizac¢do, conversdo do carbono organico total (COT) a didéxido de carbono
e agua, foi determinada pelo decaimento da concentragdo de COT utilizando um analisador
de carbono (VCPH/TOC - Shimadzu) com injetor automatico. O analisador de carbono faz
medidas de carbono total (CT) e carbono inorganico (CI), logo o COT ¢ dado pela
subtracao entre CT e CI. Como as amostras foram previamente filtradas em membranas de
porosidade 0,45 um, a determinagdo foi de carbono organico dissolvido (COD).

A determinacdo de CT esta baseada na combustiao das amostras a 680 °C catalisada
por platina suportada sobre esferas de alumina e posterior andlise do gas resultante (CO,)
por absor¢do no infravermelho nao dispersivo. O sinal analégico da saida do detector de
infravermelho gera um pico e o processador de dados calcula sua area. A area deste pico ¢
proporcional a concentracao de CT.

Para a determinacdo de carbono inorganico (CI), o sistema adiciona
automaticamente acido fosforico 25% as amostras sob fluxo constante de ar sintético de
alta pureza. Com a adi¢ao do acido as amostras, o pH ¢ reduzido e com o borbulhamento de
ar, provoca-se a geragao de CO, a partir de carbonatos e bicarbonatos, ou seja, proveniente
do CI ao qual ¢ conduzido diretamente ao detector de infravermelho, sendo o principio da
medida o mesmo que CT.

O célculo das concentragdes ¢ feito mediante curvas analiticas feitas por diluicao de
solucdes estoque de biftalato de potassio, 1000 mg C L para CT e uma solugdo mista de
carbonato de sédio e bicarbonato de sodio, ambos anidros, 1000 mg C L™ para CI. Em cada
determinagdo (CT ou CI) sao feitas duas injecdes da amostra e uma terceira, no caso do
coeficiente de variagdo ultrapassar 2% apos as duas injecdes. Ambas as curvas analiticas
foram preparadas na faixa de concentracdo entre 5 ¢ 200 mg C L™.

Nas amostras, a mineraliza¢do para um determinado tempo foi calculado em relagao
a concentracdo de carbono organico inicial presente nas mesmas. As analises foram feitas

imediatamente ap0s retirada da amostra para evitar reagdo térmica posterior.
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3.4.2 Demanda quimica de oxigénio (DQO)

A quantidade de oxigénio necessaria para oxidar quimicamente a matéria organica
(DQO) sem a intervengdo de microrganismos foi estimada pela medida da absorbancia em
um espectrofotometro (Shimadzu UV SPECTRO PHOTOMETER UV-1800) em 420 ou
600 nm, cujas faixas de concentragdes se enquadravam nos intervalos 20 - 100 mg O, L™ e
100 — 1200 O, mg L™, respectivamente, utilizando método padrio 5220 D (CLESCERI et
al,, 2005). O oxidante utilizado, fon dicromato (Cr,O;%) apés ocasionar oxida¢io da
matéria organico ¢ convertido em cromo (III). Assim, para valores de DQO entre 100 e
1200 mg L™, maior sera a concentragdo de Cr (III) em relagdo ao Cr (VI), sendo portanto
efetuada leitura em 600 nm, e relacionada ao contetido de DQO. Para amostras com valores
de DQO inferiores a 100 mg L™, maior é a concentracio residual de Cr (VI) em relacio ao

Cr (IIT), sendo efetuada leitura em 420 nm, e relacionada ao conteudo de DQO.

3.4.3 Peroxido de hidrogénio

O consumo de H,0O, durante os experimentos foto-Fenton foi monitorado
espectrofotometricamente (Shimadzu UV SPECTRO PHOTOMETER UV-1800) pela
geracao de peroxovanadio de cor acastanhado (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI,
2005) formado pela reacdo do peroxido de hidrogénio com metavanadato de amonio (Eq.

32), com o maximo de absor¢dao em 450 nm.

VO3 +4H" + H,0, — VO, "+ 3H,0 (32)

A concentragdo de peroxido pode ser calculada da seguinte forma (Eq. 33)

(NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005):

AAyso = €[H,0,] (33)

Onde AAys0 € o valor da absorbancia lida descontada a absorbancia do branco, V; é

o volume da aliquota tomada para andlise, V, é o volume final apds a diluicdo e € é a
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absortividade do cation peroxovanadio igual a 275 L mol™ ¢cm™, obtida pela curva analitica
do peroxido de hidrogénio na faixa de 0,250 a 5,00 mmol L™. Para analise, foi adicionado
certo volume da amostra, de acordo com a faixa de concentracdo presente, em 1,0 mL de
metavanadato de amonio em baldo volumétrico de 10,0 mL, seguido da transferéncia para

cubeta de poliestireno com caminho 6ptico de 1 cm, apds homogeneizagdo da solucao.

3.4.4 Ferro total dissolvido

Essa analise ¢ baseada na formagdo e deteccao de um complexo de ferro formado
pela reacdo de fons Fe’” com a 1,10-fenantrolina. Esse complexo de cor vermelha é
detectado espectrofotometricamente na regido do espectro visivel (A = 510 nm). A
intensidade da cor produzida ¢ independente do pH do meio, no intervalo de 2 a 9.

Para formacdo do complexo através da adicao de 1,10-fenantrolina, o ferro deve
estar presente na forma de Fe?", por isso, antes da adicdo do complexante, foi adicionado o
agente redutor (hidroxilamina), com a finalidade de reduzir os fons Fe’" existentes a Fe**

(Equagao 34).

2Fe’" + 2NH,OH — 2Fe*" + N, + 4H,0 (34)

Em um baldo volumétrico de 10 mL, foi adicionado: 300 pL de hidroxilamina 100 g
L 2,0 mL do complexante 1,10-fenantrolina 1,0 g L'l; 1,6 mL de solu¢dao de acetato de
sodio 100 g L ¢ 1,0 mL da amostra previamente filtrada em membrana de tamanho de
poro de 0,45 pm. O baldo foi agitado e a solug@o foi submetida a leitura de absorbancia em
um espectrofotometro UV-Vis, no comprimento de onda de 510 nm. Os valores de
absorbancia foram comparados com uma curva de calibragdo previamente construida com

faixa linear entre 0,2 ¢ 10 mg L' (COSTA FILHO, 2014).

3.4.5 Solidos suspensos totais

So6lidos em suspensdo podem ser definidos como as particulas passiveis de retencao
por processos de filtragdo. Quando uma amostra de efluente bem misturada atravessar um

filtro padrao de fibra de vidro, o residuo retido no mesmo ¢ seco até peso constante a 103-
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105 °C, sendo que o aumento de peso do filtro representa os s6lidos suspensos totais
(CLESCERI et al., 2005).

Inicialmente, um filtro de fibra de vidro foi seco juntamente com uma céapsula de
porcelana em estufa a 103-105 °C durante 1 hora. Em seguida, o conjunto foi transferido
para um dessecador, a fim de retornar a temperatura ambiente, seguido de pesagem em
balanca analitica, para obtengdo do valor de M; (massa do filtro de vidro + cépsula de
porcelana).

A seguir, um volume de amostra de 100 mL foi selecionado para ser filtrado, de
modo a obter um residuo seco entre 2,5 ¢ 200 mg. O filtro foi colocado em um sistema de
filtracao, passando sobre o filtro uma pequena quantidade de agua destilada sob aplicagdo
de vécuo.

Na sequencia, o volume selecionado de amostra foi filtrado no sistema a vécuo, e o
filtro lavado com agua destilada por meio de dois volumes sucessivos de 10 mL. Foi feita
uma drenagem completa no filtro entre as lavagens, deixando-se a suc¢do durante 3
minutos depois de terminar a ultima filtragem. O filtro contendo o residuo da amostra foi
cuidadosamente transferido para uma capsula de porcelana. O conjunto foi seco na estufa a
103-105 °C durante 1 h. Na sequencia foi transferido para o dessecador, seguido de
pesagem (M,). O ciclo de secagem, resfriamento, passagem pelo dessecador e pesagem foi

repetido até obtengdo de uma massa constante.

(My—M;)x1000000
V (mL)

mg L™1de solidos suspensos totais = (35)

onde:
M, = massa do filtro com o residuo seco + peso da cépsula, gramas e,

M, = peso da capsula com o filtro, gramas.

3.4.6 S6lidos dissolvidos totais

Solidos dissolvidos sdo constituidos por particulas de didmetro inferior a 10~ pm e
que permanecem em solu¢cdo mesmo apos a filtragdo. Um volume de 100 mL do efluente

filtrado através de filtro de fibra de vidro seguindo os mesmos critérios adotados no ensaio
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de solidos suspensos totais foi transferido para uma placa de porcelana seca e pesada (M),
e em seguida evaporado em banho-maria. A cépsula foi transferida para uma estufa a 180
°C por uma hora para secagem. O aumento da massa da cépsula de porcelana (M) esfriada

e transferida para dessecador representa os solidos dissolvidos totais.

(M, — M;) X 1000000
V (mL)

mg L™ 1de sélidos dissolvidos totais = (36)

onde:

M, = massa do residuo seco + peso da céapsula, gramas e,

M, = massa da capsula, gramas.

3.4.7 Sulfato (SO4Y)

O fon sulfato (SO4) precipita em um meio de acido acético com cloreto de bario
(BaCl,) formando um precipitado de BaSO4 de tamanho uniforme. A turbidez da suspensao
de BaSO, ¢ medida com um turbidimetro, sendo a concentracdo de sulfato na amostra
determinada pela comparacao da leitura obtida com uma curva padrao, construida com a
utilizag¢ao de solugdes de sulfato de sédio (CLESCERI et al., 2005).

Para esta andlise, foram utilizados 100 mL de amostra filtrada ou porg¢ao diluida a
100 mL, seguido de transferéncia para erlenmeyer de 250 mL. Na sequéncia, foram
adicionados 20 mL de solugdo tampao de acetato de sodio / acido acético sob agitagdao. A
turbidez da amostra (T1A) foi medida, realizando um branco da mesma maneira (T1B),
contudo substituindo os 100 mL de amostra por 100 mL de agua destilada. Uma massa de
100 mg de cloreto de bario foi adicionada a cada um dos erlenmeyers, permitindo ap6s esta
operacdo agitacdo por 60 + 2 segundos com velocidade constante. Em seguida, a amostra
foi transferida para cubeta do turbidimetro, e apds 5 minutos foi feita a leitura de turbidez
da amostra (T2A). O mesmo foi feito com branco (T2B). A concentracdo de sulfato (SO4%)
da amostra foi calculada pela comparacdo da leitura da sua turbidez com a curva padrao,
representada pela equacgdo da reta. O limite de detec¢@o (LD) e limite de quantifica¢do (LQ)

de sulfato apresentado pelo método foi aproximadamente 3,3 ¢ 10 mg L™, respectivamente.
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3.4.8 Cloretos (CI)

Na técnica descrita (método de Mohr) (OHLWEILER, 1981) o cloreto da amostra ¢
determinado pela titulagdo com solucdo padrio de nitrato de prata, na presenga do indicador
cromato de potéssio. O cloreto ¢ precipitado como cloreto de prata (precipitado branco). O
ponto final da titulagdo ¢ atingido com a formagdo de um precipitado vermelho-tijolo de
cromato de prata.

Esta andlise foi feita pela titulagdo de 1 mL da amostra diluida a 100 mL em pH
entre 7 ¢ 10 apds ajuste com H,SO4 ou NaOH 1 mol L', para amostras que nao estavam
nesta faixa, na presencga de 1 mL do indicador cromato de potassio. A solugdo resultante foi
titulada com solucdo padrio de AgNO; 0,0141 mol L™ até viragem para vermelho-tijolo.
Foi feito um branco substituindo o volume da amostra por dgua destilada (CLESCERI et
al., 2005).

cl-, L=
mg Volume amostra (mlL)

(37)

onde:

VA= Volume de AgNO; 0,0141 mol L gasto para titular a amostra.
V= Volume de AgNO; 0,0141 mol L' gasto para titular o branco.
M= Molaridade da soluc¢ao de nitrato de prata.

3.4.9 Demanda bioquimica de oxigénio (DBO)

A demanda bioquimica de oxigénio (DBO) esté relacionada com a quantidade de
matéria organica biodegradavel em uma amostra de efluente. Durante a degradagdo por
oxidagdo da matéria organica, microrganismos aeroébios que atuam no processo consomem
o oxigénio dissolvido presente no efluente.

A DBOs ¢ realizada durante um periodo de tempo definido (5 dias) a uma
temperatura padrao de 20 °C.

A DBO foi feita em um frasco 4mbar de 500 mL, fornecido com o sistema Oxytop”
e em uma estufa incubadora com controle de temperatura, contendo mesa agitadora de

amostras. O sistema Oxytop” ¢ um respirémetro manométrico que relaciona o consumo de
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oxigénio pela alteracdo da pressao total da garrafa como resultado do consumo de oxigénio.
O procedimento geral para o ensaio de DBO ¢ baseado em transferir a amostra na
temperatura de 20 °C e previamente homogeneizada e com pH ajustado em 7,0 + 0,2 para
um frasco ambar contendo quantidade suficiente de microrganismos e nutrientes, sendo
monitorado o CO, liberado pelos microrganismos durante o processo de degradacdo da
matéria organica. Todos os frascos contém NaOH na forma de lentilhas adicionadas ao
reservatorio de borracha, as quais absorvem o CO; (equagao 38) produzindo uma diferenca
de pressao na garrafa, que por sua vez, ¢ medido pelo sensor OXITOP e lido apds 5 dias de
incubacdo a 20 = 1°C. A formagao de NHj3 ¢ eliminada com a presenca de um inibidor de

nitrificacao.

2 NaOH(S) + COz(g) — N32C03(aq)+ HzO(l) (38)

Apbs o periodo de incubagdo (5 dias), o valor do digito obtido no display do
dispositivo Oxitop” é anotado e multiplicado por um fator relacionado com o volume da
amostra, sendo fornecido pelo fabricante.

Para o calculo do valor de DBO apos 5 dias utilizou-se a seguinte formula (Eq.39):

DBOs = (D, — Dp) XN (39)

onde:
D, = DBO medida ap6s 5 dias no frasco da amostra,
Dy, = DBO medida apds 5 dias no frasco do branco,

N = Fator de multiplicacio da escala Oxitop®.

3.4.10 Determinacgao da cor aparente e real e, turbidez

A andlise da cor aparente foi feita com aliquotas diluidas das amostras de chorume,
em um espectrofotometro Shimadzu, modelo UV-1800, no comprimento de onda de 465
nm. Os resultados sdo expressos em mg de Pt-Co L™, determinados a partir de comparagdes

com solucdes padrdes mistas de cloroplatinato de potassio e cloreto de cobalto, preparadas
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a partir de solugdo mie de cor igual a 500 mg Pt-Co L. Essa leitura inclui a cor dos
materiais dissolvidos e em suspensao.

Para cor real as amostras foram filtradas em membranas de porosidade 0,45 um,
seguido por diluicdo das mesmas e leitura em espectrofotometro.

As determinagdes da turbidez foram feitas utilizando turbidimetro da marca HACH
modelo 2100Q, devidamente calibrado com solu¢des padrdo de formazina. Para tal, o
efluente foi homogeneizado e colocado na cubeta do equipamento e realizada as medidas

segundo o procedimento do equipamento.
3.4.11 Alcalinidade

A alcalinidade total foi determinada empregando uma titulacdo acido-base com
padrio de 4cido sulfarico (0,1 mol L™) como titulante até pH 4,5. O resultado foi expresso
em miligramas de CaCOs por litro e calculado usando a equacgao 40.

_1 )
Alcalinidade (% CaCO3) _ 50000 x(0,05 mol L)X Vyciao (40)

Vamostra

onde Vicido € Vamostra S0 08 volumes de acido e amostra em mL.
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1 CARACTERIZACAO DO CHORUME

Alguns parametros fisico-quimicos foram feitos para caracterizacdo do chorume
bruto proveniente do aterro sanitario de Uberlandia-MG, antes (com exce¢do da DQO) e
apos o ajuste do pH com &cido sulfurico (Tabela 13).

A amostra de chorume apresentou uma forte coloracdo marrom escura mesmo apos
a acidificacdo, associada com a presenca de substancias hlimicas cuja constituicao geral ¢
humina, acidos humicos e falvicos. Vale ressaltar que esta coloracdo caracteristica ¢
atribuida especialmente aos acidos himicos (QUEIROZ et al., 2011) e fulvicos (OULEGO
et al.,, 2016). A humina ¢ insolivel em agua em qualquer pH, enquanto que os acidos
falvicos sdao soluveis em dgua em todas as condi¢does de pH, sendo responsaveis pela cor
amarelo brilhante ou amarelo acastanhada (STEVENSON, 1994). Ja a solubilidade dos
acidos humicos, responsaveis pela cor acastanhada, ¢ fortemente dependente do pH, sendo
insolivel em pH < 2 (STEVENSON, 1994; UYGUNER-DEMIREL; BEKBOLET, 2011;
KURNIAWAN; LO; CHAN, 2006).

Um aumento na concentraco da cor aparente de 4.100 para 5.064 mg Pt-Co L™, foi
encontrada para o chorume acidificado. Tal fato pelo ser explicado pela reducdo da
solubilidade dos acidos hiimicos devido a acidificagdo da amostra.

Dentre os fatores responsaveis pela diferenca de solubilidade entre os acidos
hamicos e fulvicos podemos destacar a composigao elementar média destes dois compostos
extraidos da agua (55,03% C, 5,24% H, 36,08% O, 1,42% N e 2,00% S) para os acidos
falvicos e (54,99% C, 4,84% H, 33,64% O, 2,24% N e 1,51% S) para os acidos humicos.
Assim, quanto maiores os niveis de oxigénio, maior a concentracdo de grupos funcionais,
tornando-os mais hidrofilicos (ROCHA; ROSA; CARDOSO, 2009) justificando a maior
solubilidade dos acidos fulvicos. Portanto, durante a etapa de acidificacdo do chorume,
maior parte dos acidos himicos precipitam, o que justifica o aumento na sua cor aparente e
turbidez.

A relagdo DBO/DQO diminuiu de 0,58 para 0,35, devido a grande reducao (~50%)

da concentracdo de DBOs decorrente da precipitagdo parcial de compostos biodegradaveis
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com a acidificagdo da amostra. Com esta relacdo menor, pode-se dizer que o chorume ¢
pouco biodegradavel (SILVA, 2009) quando acidificado. O valor de COD também reduziu
em consequéncia desta acidificacdo. A Deliberacdo Normativa Conjunta COPAM/CERH-
MG N°1 (2008) preconiza efluente com DBO de 60 mg L™ para langamento em corpos
d’4gua receptor, ou tratamento com eficiéncia de reducdo de DBO em no minimo 60% e
média anual igual ou superior a 70% para sistemas de percolados de aterros sanitérios.

Peixoto (2008) encontrou uma concentragdo maxima para fosforo igual a 8,69 mg L~
! para o chorume “in natura” de seu estudo, sendo este valor proximo ao encontrado na
matriz aqui caracterizada (7,5 mg L™). Além do problema de ser capaz de gerar
eutrofizagdo nos corpos d’agua, o fosforo pode precipitar o ferro, causando a reducdo na
concentracdo deste (VILAR et al.,, 2011a), o qual ¢ utilizado como catalisador nos
processos Fenton e foto-Fenton.

A alta condutividade da matriz de chorume (16,6 mS cm™), pode ser atribuida as
elevadas concentragdes dos ions cloreto, amdnio, potassio, sédio (VILAR et al., 2011a). A
concentragdo de solidos dissolvidos totais ja elevada na amostra de chorume natural (7.630
mg L"), aumentou ainda mais em decorréncia da adicio de acido sulfurico, o qual foi
responsavel pela totalidade da concentracao de ions sulfato na amostra acidificada (6741
mg L), comparativamente a amostra natural do chorume a qual ndo apresentou
concentracdo quantificavel do referido ion. Com adi¢do de acido sulfurico na amostra de
chorume, ocorreu a eliminagdo dos ions carbonato/bicarbonato, o que consequentemente
reduziu o valor do carbono inorganico da amostra.

Também pode ser observado que a matriz de chorume apresenta alta concentracao
do anion cloreto (Tabela 13), e de sulfato, o qual foi adicionado na etapa de acidificagao
pela adi¢do de H,SO4 os quais sdo interferentes na reacao foto-Fenton. VILAR et al.
(2012), relataram que altas concentracdes dos fons (CI” e SO4%) pode alterar a velocidade
da reacdo foto-catalisada, pela ocorréncia de reagdes de complexagdo destes ions com as
espécies de ferro, afetando a distribuicio, reatividade e fotoatividade das mesmas (FeCl’,
FeCI*", FeSO4"); consumo dos radicais hidroxila por fons (HSO4 e CI) e formagio de
radicais cloreto e sulfato menos reativos; aumento no consumo de H,O, devido a sua
decomposicdo em solugdo, consequéncia da menor reatividade dos radicais inorganicos

formados.
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Tabela 13- Caracterizag¢do de alguns parametros fisico-quimicos do chorume proveniente
do aterro sanitario de Uberlandia-MG antes e apds ajuste do pH da amostra com H>SO4.

Valores
Parametros
Antes Apods
pH 7,8 3,0
Condutividade (mS cm™) 16,6 n.a.
Cor aparenteses nm (Mg Pt-Co L'l) 4.100 5.064
Carbono Orgénico Dissolvido (mg C L™) 981 679
DBO/DQO 0,58 0,35
Demanda Bioquimica de Oxigénio (mg O, L")  2.211 1.090
Demanda Quimica de Oxigénio (mg O, L™) 3.965 3.085
Solidos totais (mg L™) 8.144  10.223
Solidos dissolvidos totais (mg L™) 7.630 9.743
Solidos suspensos totais (mg L™) 163 237
Turbidez (NTU) 149 410
Alcalinidade CaCOs (mg L™) 5.841 n.a.
NH;-N (mg L™) 776 n.a.
N-total (NTK) (mg L™) 915 n.a.
P (total) (mg L™) 7.5 5,7
S04 (mg L™ <L.Q*  6.741
Fe dissolvido total (mg L™) n.a. 20,5
Cl' (mgL™ 2.651 2.074
K (mgL™ 1.003 n.a.
Na (mg L™) 1.312 n.a.
As (mg L™ <0,01 n.a.
Cd (mg L™ <0,05 n.a.
Pb (mgL™) <0,008 n.a.
Cr(mgL™) 0,11 n.a.
Hg (mg L™ <0,0002  na.
Ni(mgL™) 0,08 n.a.

°L.Q = Limite de quantifica¢do determinado experimentalmente para sulfato; n.a. = néo analisado.

Fonte: O Autor.
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4.2 EXPERIMENTOS FOTO-FENTON

4.2.1 Influéncia da concentragio de Fe** no processo foto-Fenton

A reagdo principal responsavel pela ocorréncia do processo Fenton (Eq. 3) ¢
inicializada pela catdlise dos ions ferrosos, que sdo oxidados para ions férricos,
decompondo as moléculas de perdxido de hidrogénio, e rapidamente gerando radicais
hidroxila. Segundo Genena (2009); Singh, Tang e Tachiev (2013) a concentragdo de ferro
empregado como catalisador nos processos Fenton afeta a cinética reacional, ou seja,
influencia na velocidade de degradacdo dos compostos organicos poluentes presentes no
efluente a ser tratado. A velocidade da reagdo Fenton, bem como a sua eficacia na
degradacao de poluentes organicos aumentam com a concentragdo de ferro até certa
quantidade de Fe*™ (TAKASHINA, 2013; JURADO, 2009) ja que excessos deste fon
acarretam em perda de eficiéncia, devido a ocorréncia da reacdo de eliminagdo de radicais
hidroxila (Eq. 4) (LI et al., 2010).

Neste contexto, a concentracao de ions ferrosos ¢ um dos principais parametros que
influenciam os processos ndo-irradiados e irradiados. Assim, atengao especial deve ser dada
a dosagem de Fe’", a fim de evitar que ocorra reagdo indesejada de consumo de radicais
HO®. Uma relagdo otima HzOz/Fe2+ deve ser fixada de forma a minimizar os efeitos de
remocao dos radicais hidroxila, que ocorre quando ha um excesso do catalisador ou mesmo
do perdxido de hidrogénio.

A Figura 13a apresenta a eficiéncia de mineralizagdao do processo foto-Fenton para o
tratamento do chorume bruto usando quatro diferentes concentragdes de Fe*” (25, 50, 100 e
200 mg L'). Analisando os resultados obtidos, pode ser observado que a melhor
concentracdo de ferro para a mineralizacdo da matéria organica pelo processo foto-Fenton
foi 100 mg Fe*” L. Para a menor concentragdo de ferro nio houve mineralizagio (Figura
13a). Contudo, dobrando a concentragio para 50 mg L™, houve 60% de mineralizagdo apds
20 h (Figura 13a). Uma melhora na eficiéncia de mineralizagdo foi obtida, dobrando-se a
concentragio para 100 mg L™ de Fe*" (Figura 13a). No entanto, duplicando a concentragio
para 200 mg L de Fe’*, ndo houve melhora significativa na eficiéncia de mineralizagéo

(Figura 13a), em relagdo a 100 mg L™ de Fe*'.
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Figura 13- Efeito da concentragio de Fe*" na (a) mineralizagdo; (b) concentra¢io de ferro
total dissolvido e (c) consumo de H,O, durante o processo foto-Fenton de tratamento do
chorume bruto. Condigdes iniciais: COD = 680 + 13 mg L'; HyO, = 2000 mg L’
(substituido quando em torno de 200 mg LY; pH =2,5-2.8.
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Fonte: O autor.

Pode ser observado pelos resultados apresentados na Figura 13a, um répido
decaimento na concentracdo de COD nas primeiras trés horas e uma pequena contribuigao
do processo foto-Fenton, justificado pelo baixo consumo de peroxido de hidrogénio (Figura
13c¢). Este fato provavelmente ocorreu devido a precipitagdo de acidos htimicos, ocasionado
pelo passo inicial de acidificagdo (SILVA et al., 2015) j& que um novo ajuste do pH foi
feito para 2,8, e/ou ocorréncia do processo de coagulacido-floculacdo-decantagdo, o qual
também reduz a concentragdo de COD, uma vez que as concentragdes iniciais de ferro total
dissolvido foram aproximadamente 23-51% mais baixas do que os valores tedricos (Figura
13b), considerando o ferro dissolvido natural do chorume (20,5 mg L™). Em seguida, um

aumento na concentracdo de COD ocorreu a partir de 3 horas, até 5-7 horas, provavelmente
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devido a degradacdo de substancias hiimicas ndo dissolvidas em outros compostos
organicos, aumentando a quantidade deste parametro. A partir de 7 horas de tratamento e
especialmente com dosagens de 100 e 200 mg L™ de Fe*" o processo foto-Fenton ocorre
como processo majoritario, uma vez que um decaimento consideravel no valor de COD foi
obtido, em paralelo com um aumento no consumo de peroxido (Figura 13c¢).

Também pode ser observado na Figura 13b que para as quatro concentragdes de
ferro avaliadas, os valores iniciais determinados ficaram abaixo do valor dosado,
provavelmente devido a ocorréncia de reacdes de complexagdo do ferro com substancias
himicas, bem como com ions cloreto e sulfato (PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY,
2006; VILAR et al., 2012; DA SILVA et al, 2014). Concentracoes médias de ferro
dissolvido, iguais a 28,5 + 4,9, 40,2 + 6,0, 68,9 £ 10,0 ¢ 118,3 £ 6,5 foram determinadas
para as quatro concentracdes do catalisador utilizadas, em ordem crescente (Figura 13b),
onde apenas para a concentragdo de 25 mg L™ Fe?" a média obtida ao longo do experimento
nao foi menor que o valor desejado.

Assim, a concentragao de 100 mg L'l, que resultou numa concentracao de 68,9 +
10,0 mg L' durante todo o experimento foto-Fenton, foi escolhida como a melhor
condicao, sendo utilizada nos experimentos na qual foi avaliada a influéncia de ions cloreto
e sulfato sobre o chorume bruto e pré-tratado. Estes resultados estdo de acordo com o
obtido por Rocha et al. (2011) e Silva et al. (2015), onde a melhor mineralizagao foi
alcancada comecando com uma concentragao de ferro inicial de 60 mg L. Embora neste
trabalho inicialmente foi dosado para ficar em 100 mg Fe* L'l, uma média de 68,9 + 10,0
mg Fe’" L foi mantida durante o experimento foto-Fenton. E importante ressaltar que os
reatores utilizados neste trabalho e por Rocha et al. (2011) sdo diferentes, no entanto,

apresentam o mesmo caminho 6tico (5 cm), o que justifica os resultados obtidos.

4.2.2 Aplicacdo do processo de coagulagdo em chorume bruto

Os processos de coagulacdo e foto-Fenton foram avaliados como alternativas
isoladas ou integradas para o tratamento de chorume. Primeiramente, avaliou-se o processo
de coagulagdo, sendo testados dois coagulantes em diferentes concentragdes dos cations
trivalentes (Fe’" ou AP’"). A influéncia da espécie coagulante e concentragio do Fe’™ ou

N (5, 15, 30, 60, 120, 240, 480 ¢ 960 mg L'l) em pH 3,0 foi avaliada considerando a
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eficiéncia de remogdo de cor aparente, turbidez e COD (Figura 14), de modo a escolher a
dosagem 6tima e o melhor agente coagulante. O valor de pH inicial foi 3, visto que apos a
coleta da amostra de chorume, 4cido sulfurico foi utilizado no ajuste até pH 3 para
preservacdo da amostra. Oloibiri et al. (2015) citam a redu¢do de cor, matéria organica e
remocao de metais como importantes informagdes para avaliar a adequacdo e eficiéncia da
coagulacdo no tratamento de chorume.

Analisando a Figura 14, pode ser observado que a melhor redugdo de cor aparente,
turbidez ¢ COD em funcio da dosagem do ion coagulante foi obtida utilizando o fon Fe**.
Vale ressaltar que embora as mesmas concentragdes em mg L™ dos fons coagulantes foram
utilizadas, em termos de concentracdo molar, as concentra¢des de Fe®" correspondem
praticamente a metade das de aluminio, uma vez a massa molar do ferro ¢ 56 g/mol e do
aluminio 27 g/mol. Isso viabiliza ainda mais o uso de Fe** para o processo de coagulacio.
Também pode ser observado que um aumento nas remogdes de cor e turbidez foi obtido
aumentando a dose do coagulante até 480 mg L™, sendo que para a dosagem superior (960
mg L), as remocdes foram praticamente constante.

Principalmente com relagdo as remogoes da cor aparente e turbidez, parametros que
influenciam diretamente o processo foto-Fenton impedindo a penetragao da radiagdo, o ion
Fe’™ na dosagem de 240 mg L foi o coagulante escolhido para o pré-tratamento do
chorume de aterro coletado, j4 que o ganho de eficiéncia alcancado duplicando a
concentragdo de Fe’" ndo ¢ significativo (aumenta em 10%), visto que uma menor
concentracdo do coagulante reduz os custos do tratamento.

Baseado nos resultados obtidos e apresentados na Figura 14 pode ser observado que
o processo de coagulagdo ¢ eficiente para remog¢ao de cor aparente e turbidez, mas nao para
matéria organica. De acordo com Amor et al. (2015), Libecki e Dziejowski (2008) a
remocao da matéria organica de aguas residuarias depende de varios fatores incluindo a
natureza de suas substancias organicas dissolvidas, tipo e dose de coagulantes, bem como

pH da amostra tratada, velocidade de agitagao e tempo de tratamento.
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Figura 14- Efeito da dosagem do ion coagulante na remog¢do de turbidez, cor aparente e
COD do chorume bruto por coagulagio usando Fe’* (simbolos sélidos) e AI** (simbolos
abertos) como coagulantes.
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Fonte: Autor.

Utilizando 240 mg L™ de Fe’", foram obtidas remogdes de 60, 80 ¢ 11% para cor
aparente, turbidez e COD, respectivamente. Este mesmo percentual de remogao de turbidez
foi obtido por Amor et al. (2015) durante o pré-tratamento de chorume de aterro, utilizando
FeCls. Contudo, foi utilizada uma maior concentragdo do ion Fe*™ (415 mg L") a pH 5, o
que justifica a necessidade de avaliar as condi¢des operacionais para cada matriz estudada.

O principal objetivo desta primeira etapa de coagulagdo empregada como um pré-
tratamento do chorume foi a remog¢ao da cor escura e dos solidos em suspensao, para um
posterior acoplamento com um processo fotoquimico, facilitando a penetracao da radiacao
durante este processo.

A utilizacdo desta etapa de coagulacdo com FeCl; torna-se importante na medida
em que além do ganho na remog¢do de matéria organica obtida ainda que pequeno, pode-se
eliminar a interferéncia causada ao Fe em solu¢do no processo Fenton, uma vez que podera

precipitar na forma de fosfato férrico (Equagdo 41).

Fe’* ag+ PO aq) — FePOu (41)
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4.2.3 Influéncia dos ions cloreto e sulfato e acoplamento de tratamentos

A composicdo de uma matriz, isto €, a presenca de ions inorganicos, tais como
carbonatos, cloreto, sulfato, entre outros pode diminuir fortemente a eficiéncia da
degradacdo por eliminac¢do de radicais hidroxila ou por complexagdo de ferro (DE LAAT;
LE; LEGUBE, 2004;. DA SILVA et al., 2014). Assim, a influéncia isolada ou combinada
dos ions inorganicos, sulfato e cloreto, foram avaliadas durante o tratamento do chorume
bruto usando a melhor concentragio de Fe* (100 mg L™), determinada previamente. Uma
comparacao entre a aplicagdo do processo foto-Fenton para a amostra do chorume bruto e

pré-tratado com Fe®™ também foi feita (Figura 15).
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Figura 15- Influéncia de ions cloreto e sulfato e do pré-tratamento na (a) mineralizacio; (b)
COD normalizada; (c) consumo de H,O,, durante o processo foto-Fenton aplicado ao
chorume bruto (simbolos cheios) e pré- tratados com Fe®™ (simbolos abertos), utilizando
100 mg L™ de Fe**. As condigdes iniciais: CODchorume bruto = 673 mg L™ € COD precipitacio fons
ou pré-tratamento = 449 + 33 mg L"; H0, =2000 mg L™ (nova reposi¢io apds consumo de 90%
da concentragdo inicial); pH = 2,5-2,8.
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A precipitacdo dos fons inorganicos sulfato (6.741 mg L™, 70 mmol L) e cloreto
(2.041 mg L, 58 mmol L) (Figura 16) ou pré-tratamento com Fe’* contribuiu para a
remocio de COD, visto que diminuiu de 673 para 449 + 33 mg C L™, uma redugio média
de 33% (Figura 15a). Além disso, observou-se que a precipitacdo dos ions sulfato e cloreto,
aumenta a eficiéncia foto-Fenton, quando comparado com a aplicagdo direta no chorume

bruto (Figura 15b).



88

Figura 16- Chorume ap6s precipitacdo dos ions cloreto e sulfato
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Fonte: Autor.

Por outro lado, foi observada uma influéncia maior de sulfato em relacdao a remogao
de ions cloreto, uma vez que uma mineralizacao rapida foi obtida com o experimento onde
foi feita previamente a precipitagdo de sulfato, e, praticamente a mesma eficiéncia foi
alcancada com a precipitacdo do cloreto e sulfato, quando comparado com somente a
precipitacdo com sulfato (Figura 15a). Na auséncia de sulfato e cloreto, respectivamente,
uma concentragdo de COD residual média de 167 + 18 mg C L™ foi alcancada apds 5 ¢ 9
horas, respectivamente, enquanto 12 horas foram necessarias para o chorume bruto. Além
disso, houve um menor consumo de H,O, na auséncia de sulfato (2.937 mg L), contra
7.727 ¢ 7.345 mg L™ na auséncia de cloreto e para o chorume bruto (Figura 15c¢).

A menor eficiéncia de mineralizagdo para o chorume bruto pode ser atribuida a
quatro possiveis razdes: 1) diminui¢do da produgdo de radicais hidroxila, devido a
formacio de complexos de Fe*™ e Fe’™ tais como FeCl', FeCI*", FeCl,", FeSO4", Fe(SO4),
que afetam a distribuicdo e a reatividade das espécies de ferro; 2) eliminag¢do de radicais
hidroxila e formagdo de radicais inorganicos (CL,* e SO4*), que s3o menos reativos do que
HO®; 3) a decomposi¢do do H,O, a partir dos radicais sulfato e cloreto menos reativos em
relagdo aos radicais hidroxila, aumentando o consumo de H,O,; 4) rea¢des de oxidagao
envolvendo estes radicais inorganicos. No entanto, ¢ importante salientar que altas
concentragdes de cloreto (> 50-100 mmol L) sdo necessarias para inibir a formagio de

peroxocomplexos-ferro (III) por ocorrer uma diminuicdo significativa na velocidade de
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decomposicao de H,O, (DE LAAT; LE, 2006). Por outro lado, estes mesmos autores
relataram uma redu¢do de 50% na taxa de decomposi¢cdo de H,O, por Fe (III), utilizando
uma concentragio de sulfato de cerca de 7 mmol L™,

A maior influéncia dos ions sulfato na eficiéncia do tratamento foto-Fenton deve
estar relacionada com a sua capacidade de estabelecer ligacdes mais estaveis nos
complexos com Fe (III) quando em comparag¢do com cloreto. Silva et al. 2015, comparando
o tipo de acido (H,SO4, HCl e H,SO4 + HCI) e o pH da solugdo na eficiéncia de
mineralizacdo da matéria organica presente em chorume de aterro sanitdrio pelo processo
foto-Fenton, verificaram que para o melhor pH determinado (pH 2,8), o qual foi utilizado
no presente trabalho, as espécies de ferro predominantes em solugdo sdo FeSO4" (59,4%),
Fe(SO4)," (29,5%), Fe'™ (4,4%), Fe(OH)," (2,9%), FeOH*" (2,4%) e FeCI*" (1,3%). Estas
espécies de ferro podem por fotdlise conduzir a formacdo simultinea de radicais SO4*,
HO®, CI* ¢ CL,* (MACHULEK JUNIOR et al., 2013). No entanto, considerando o baixo
rendimento quantico da fotdlise da espécie FeSOy4', e condigdes acidas, a maior fonte do
radical sulfato ¢ pela eliminacdo dos radicais hidroxila pelos ions hidrogenosulfato
(MACHULEK JUNIOR et al., 2009). Isso justifica os resultados obtidos no presente
estudo, uma vez que foi necessaria uma maior quantidade de H,O, para atingir o mesmo
COD residual obtido na auséncia de cloreto, mas na presenca de sulfato e no tratamento do
chorume bruto, quando comparado com o efluente contendo apenas cloreto.

E importante salientar que embora Cl,* e SO,° sdo oxidantes fortes (E%(CL*/2CI")
=2.09 V e E{S04°/S04%) = 2,43 V), que podem oxidar H,O, e Fe(Il), sio mais seletivos e
menos reativos do que HO® (STANBURY, 1989; NETA; HUIE; ROSS, 1988). Além disso,
os radicais sulfato podem contribuir para a degradacdo de compostos organicos apenas
quando presentes em concentracio elevada [SO4*] > 1 mol L' (PIGNATELLO, 1992).

No que diz respeito ao acoplamento do pré-tratamento usando Fe’™ seguido do
processo foto-Fenton, pode ser observado um efeito sinérgico na mineralizacdo, quando
comparado com o processo isolado (Figura 15a), uma vez que, apos apenas 2 h de reacao,
um COD residual de 153 mg C L™ (Figura 15a) foi obtido consumindo 549 mg L™ de H,0,
(Figura 15c¢). O acoplamento implica em um resultado melhor do que o obtido apenas
removendo os ions sulfato. Tal como mostrado na Figura 15a, a aplicagio do Fe’* como

coagulante, ocasionou 36% de remocdo de COD; o mesmo valor obtido precipitando os
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fons sulfato e cloreto. E importante salientar que, durante o pré-tratamento, sulfato e cloreto
ndo foram removidos, conforme determinado pelas respectivas andlises. Assim, embora
inicialmente a mesma remoc¢do de COD foi obtida por diferentes estratégias, uma solugao
praticamente incolor foi obtida utilizando o pré-tratamento com Fe’', enquanto uma
solugdo de coloragdo média escura foi obtida quando cloreto e sulfato foram precipitados,
sugerindo que a interferéncia de tais anions acaba sendo compensada por uma maior
penetracao de radiagdo na solugdo, que favorece as reacgdes foto-Fenton.

O maior consumo de peroxido de hidrogénio (Figura 15¢) para os experimentos
quando a remo¢dao COD foi mantida praticamente constante (Figura 15a) sdo devido a
reagOes ineficientes, o que faz ndo recomendar a aplicagdo do processo foto-Fenton em
longos periodos de reagdo (BABUPONNUSAMI e MUTHUMKUMAR, 2014; POURAN;
AZIZ; DAUD, 2015; TROVO; GOMES JUNIOR; MACHADO, 2013).

Em geral, pode ser observado que a presenga de ions inorganicos (sulfato e cloreto),
e principalmente turbidez e cor aparente, afetam fortemente a velocidade de mineralizagao
COD (Figura 15a,b) e o consumo de H,O, (Figura 15c), uma vez que um maior tempo de
reacdo foi necessario para alcangar a mesma eficiéncia de remogao em COD do chorume
bruto (figura 15a,b). Moradi e Ghanbari (2014) afirmam que grandes quantidades de
matéria coloidal e suspensa perturbam a eficiéncia dos POA, aumentando o consumo de
energia e reagentes, como H»>O, no processo Fenton. Por conseguinte, em termos de
aplicacdo e com base nos resultados obtidos, o melhor protocolo ¢ a aplicacdo do pré-
tratamento utilizando Fe’ seguido por um processo foto-Fenton, uma vez que depois de
apenas 2 horas, uma concentracdo COD residual de 153 mg C L™ foi alcancada com um
consumo de 549 mg L de H,O,, enquanto um tempo e concentracio de peroxido de
hidrogénio de 6 e 13 vezes superior foram necessarias para tratar o chorume bruto. Embora
o pré-tratamento implica em custos com o reagente cloreto férrico, o menor consumo de
H,0, pode compensar. Além disso, ¢ possivel tratar grandes volumes de chorume do aterro

devido ao menor tempo de tratamento.
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5. CONCLUSOES

Nesta primeira etapa foi observado que o processo foto-Fenton ¢ afetado pela
composi¢do da matriz (alta turbidez, cor aparente e ainda ions inorganicos cloreto e
sulfato), sendo que o tultimo ion apesar de ndo ser um constituinte da amostra foi
adicionado via reagentes Fenton (H,SO4 e FeSQOy).

Adotando artificios para eliminar tais interferéncias, o processo foto-Fenton torna-se
uma abordagem eficiente para a mineralizagdo dos compostos organicos dissolvidos
presentes no chorume, ja& que promeveu a remoc¢do de 64% do COD em 5 horas de
tratamento quando os dois fons interferentes foram eliminados (Cl" e SO4>) ou removeu
mesma porcentagem de COD em 2 horas, quando o chorume foi pré-tratado por
coagulacao-floculacdo. Através da adocdo de diferentes estratégias de tratamento pdde-se
concluir que a concentragdo de ferro igual a 100 mg Fe*" L™ foi a que proporcionou as
melhores eficiéncias de mineralizacao do chorume e que os ions sulfato interferem mais no
processo de mineralizagdo do que os ions cloreto, mas nao reduzem a eficiéncia do
processo. Além disso, foi observado que o processo foto-Fenton aplicado em chorume na
auséncia dos ions Cl e SO42' isoladamente, demanda menor tempo de tratamento € menor
quantidade de perdxido de hidrogénio (apenas quando sulfato estiver ausente) em relacao
ao tratamento do chorume bruto.

Por outro lado, o uso do processo de coagulacdo-floculacao, empregando 240 mg L~
' de Fe'" como uma etapa de pré-tratamento do chorume, melhorou substancialmente a
eficiéncia da reacdao foto-Fenton da mesma forma que no efluente obtido da precipitagdao
conjunta dos ions cloreto e sulfato, constituindo um protocolo de tratamento, uma vez que
uma mesma eficiéncia de remog¢ao de COD foi alcangcada com 17% do tempo de tratamento
e utilizando apenas 7% do perdxido de hidrogénio necessario para o tratamento foto-Fenton

direto no chorume bruto.
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CAPITULO 2 — Integracio dos processos de coagulacio-floculacio e foto-Fenton

solar modificado para o tratamento de chorume em pH proximo a neutralidade

1 INTRODUCAO

Sem o apropriado tratamento, chorume de aterro sanitario pode afetar a qualidade
ambiental das dguas superficiais e subterraneas (no caso de percolar pelo solo) e ainda
afetar a saide humana e de outros organismos, por se tratar de um efluente organico
refratario com altas concentragdes de constituintes toxicos (aromaticos, ftalatos, fenois,
pesticidas, dentre outros). Pelas caracteristicas apresentadas, chorume dificilmente sera
tratado individualmente, especialmente por processo biologico, ja que varias substancias
nele apresentadas sdo nocivas aos microrganismos.

Embora a selegdo do melhor tratamento para chorume dependa dos custos de
implantacao, de operacao e da sua composicdo (POVEDA et al., 2015), a qual ¢ funcdo da
idade do aterro, do tipo de residuo depositado, das variagdes sazonais, dentre outras
(MOIJIRI, 2014), nem o tratamento biol6gico nem o quimico separadamente atingem
eficiéncias de tratamento elevadas. Desta forma, o mais adequado tratamento ¢ usualmente
obtido com a combina¢ao das diferentes tecnologias.

Pelo fato das caracteristicas do chorume dependerem grandemente da idade do
aterro, esta informacao tornou-se o principio para selecdo do método de tratamento mais
adequado deste tipo de efluente.

Processos de tratamento combinados podem até mesmo suportar choques de carga
normalmente apresentados pelo chorume nas diferentes estagdes do ano, por terem mais
fungdes de processamento (sinergia) do que o método bioldgico convencional.

Vérios processos de tratamento de efluentes tém sido utilizados atualmente,
envolvendo métodos fisicos, quimicos e biologicos (MURUGANANDHAM et al., 2014) e
combinagdes entre todos eles.

Diferentes concepcdes de tratamento tém sido encontradas na literatura, para os
mais variados tipos de efluentes como: pré-coagulagdo seguida por processo de oxidacao
Fenton no tratamento de efluente farmacéutico (MARTINS; OLIVEIRA; QUINTA-
FERREIRA, 2015), processo de oxidacdo avangada (TiO; + foto-Fenton) seguido de reator
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biologico aerdbio para o tratamento de uma mistura de pesticidas (OLLER et al., 2007),
combinacdo do processo biologico anaerdbio e foto-Fenton no tratamento de efluente téxtil
(PUNZI et al., 2015), combinagdo dos processos de nano-filtragdo/foto-Fenton na
degradacdo de micropoluentes presentes ou adicionados em esgoto de estagdo de
tratamento municipal (MIRALLES-CUEVAS et al., 2015a), combina¢do dos processos
quimicos de coagulagdo-floculagdo e Fenton/foto-Fenton no tratamento de chorume de
aterro maduro (AMOR et al., 2015).

Entre as diversas tecnologias de tratamento de efluentes disponiveis aos setores
ambiental e industrial, as caracteristicas de um POA homogéneo irradiado, conhecido
particularmente como processo foto-Fenton (Tabela 4, pag. 30) se destaca. Este sistema ¢
industrialmente preferivel, uma vez que opera em condigdes ambientais de pressdo e
temperatura, ndo necessita de equipamento sofisticado, ¢ aplicavel a um grande niimero de
compostos e requer reagentes seguros e faceis de manusear. Recentemente a utilizacao de
reatores com tecnologia solar em processos foto-Fenton de tratamento de efluentes
operando em A < 580 nm tornou este sistema mais competitivo, uma vez que foram
eliminados custos associados a instalacdo, manutengao de lampadas UV e uso de energia
elétrica (CONTE; SCHENONE; ALFANO, 2016a).

Como o processo foto-Fenton homogéneo necessita da presenca de ferro dissolvido
no meio reacional, a sua principal limitacdo ¢ a necessidade de um baixo pH (2,5 < pH <
3,0), ja que o ferro precipita em valores de pH acima de 3,0 (KLAMERTH et al., 2013).
Assim para evitar a acidificacdo e a geragao de efluentes com baixos valores de pH, ¢ a
precipitacdo do Fe(OH); em valores de pH superiores a 3,0, o processo foto-Fenton pode
ser empregado com utilizacdo de agentes complexantes para o Fe(Ill), especialmente os
ligantes organicos polidentados (CONTE; SCHENONE; ALFANO, 2016b), constituindo
um processo foto-Fenton modificado.

Dois complexos organicos policarboxilatos de particular interesse sdo Fe(III)-
oxalato e Fe(Ill)-citrato. Estes podem ser fotolisados na presenca de radiagdo UV-Vis,
promovendo a redugio de Fe’" a Fe*" ¢ a oxidagdo do ligante organico, tornando a técnica
promissora para degradag¢do de poluentes, e uma alternativa ao processo tradicional, ja que
podem ser empregados no tratamento de efluentes em pHs mais proximos da neutralidade,

reduzindo ainda mais os custos operacionais.
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Desta forma, métodos que possam ser aplicados em larga escala e com pHs
préximos ao neutro, sdo preferidos por proporcionarem solucdes tecnologicas efetivas para

o tratamento de efluentes.

1.1 COMPLEXOS FERRICOS E O PROCESSO FOTO-FENTON

Conforme ja apresentado, ¢ conhecido que as razdes para o pH operacional ideal do
processo foto-Fenton estar situado no valor 3,0 ¢ devido a solubilidade dos hidroxi-
complexos de Fe’" diminuirem para valores de pH acima de 3,0, além do fato de que neste
pH, a espécie férrica mais fotoativa [Fe(OH)]*" alcanga sua fragdo molar méaxima (Figura 5,
pag. 37) (PEREIRA et al., 2014).

As vantagens da utiliza¢ao de complexos férricos como reagentes no processo foto-
Fenton para degradagdo de substdncias organicas podem ser enumeradas como as
seguintes: estendem a solubilidade do ferro para valores de pH mais altos e mais praticos,
possibilitando a aplicacdo em escala industrial antes limitada devido aos custos associados
com reagentes para acidificacdo inicial e posterior etapa de ajuste de pH proximo a 7
(PEREIRA et al., 2014). Outra vantagem do uso dos complexos férricos-ligantes organicos
reside no fato de poder eliminar a ocorréncia de reacdes de complexagdo de Fe(Il) com ions
inorganicos como (CI', SO4*, H,PO,/HPO,4>). Caso ocorra complexacdo do Fe(I) com os
fons inorganicos citados, a eficiéncia da degradagdo diminui devido a menor
disponibilidade do ferro para reagir com peréxido de hidrogénio.

Pereira et al. (2014) enumeraram que a complexacdo do Fe’'com fons carboxilatos
melhora o processo foto-Fenton também pelo fato do complexo apresentar absorcao de
radiacdo em maiores comprimentos de onda até 580 nm (regido do visivel) e aumento do
rendimento quantico da producdo de Fe*", ou seja, sdo foto-descarboxilados sob influéncia
da radia¢do visivel, proporcionando um caminho mais rapido para regeneragio do Fe®',
acelerando assim o processo (SOUZA et al., 2014). Doumic et al. (2015), também destacam
maiores rendimentos quanticos utilizando o complexo ferrioxalato no processo foto-Fenton.
Além disso, evidenciaram o fato do complexo ferrioxalato impedir a formacdo de
complexos estaveis entre os ions férricos e as espécies organicas presentes em aguas

residuais.
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Fora as vantagens acima, Klamerth et al. (2011), afirmam que a quimica do
ferrioxalato fornece adicional fonte de peroxido de hidrogénio, além do catalisador Fe*', ja
apontado anteriormente, para reagdo Fenton (Eq. 3), obtendo mais radicais "OH, de acordo

com as seguintes reagdes (42 a 46):

[Fe(C,04)3]7 + hv — Fe?' +2C,047 + C,04™ (42)
C,0,4" + [Fe(C,04)3]°” — Fe*™ +3C,04% +2CO, (43)
C,04" + 0, = 2C0O, + O, (44)
0, +H — HO, (45)
2 HO,"— H,0, + O, (46)

E de conhecimento que a fotolise do ferrioxalato produz o complexo oxalato
ferroso, que acelera a producao de radicais hidroxila comparado a equagdo 10 (pag. 38),
devido a sua considerdvel constante de reacao, de acordo com a equagao 47 (SILVA, 2007;

GARCIA; MEDRANO; ESPARZA, 2009):
Fe(C,04) + H0, = Fe(C,04)" +HO*+ OH™  k=3,1x10°M" s (47)
1.2 REACOES DE QUELACAO E FOTOQUIMICAS
Intermediarios carboxilicos (L), tais como os derivados dos acidos mono- e di-
carboxilicos sdo conhecidos por formarem complexos estaveis com o ferro, inibindo a

reagdo com peroxido de hidrogénio, interrompendo o ciclo ferro-catalitico do processo

Fenton classico e consequentemente o processo de mineralizacao (Eq. 48) (ZHANG, 2012):

H 02, escuro

Fe’" +nL — [FeL,]* —=—=——> auséncia reacio (48)

Como visto na equagdo 48, os acidos carboxilicos ocorrem naturalmente como

intermediarios nos processos oxidativos Fenton.



96

Sabe-se que determinados anions inorganicos € compostos organicos, conhecidos
como ligantes podem ligar-se a um ion metdlico como o ferro férrico resultando na
formagdo de um complexo, ion complexo ou composto de coordenagdio (MANAHAN,
2013). Os ligantes podem ser uma base de Lewis (OH’, H,O, HO,", CI', R-COO", R-OH, R-
NH; entre outros) (ZHANG, 2012), pela habilidade de doarem elétrons.

Quando um ligante realiza a ligagdo ao ion metalico em dois ou mais sitios o
processo de complexacao ¢ conhecido por quelagdo. As espécies assim formadas tém
propriedades bastante diferentes (solubilidade, mecanismos de transporte) dos ions
metdlicos. Na quelacdo complexos metélicos (quelatos) com particular for¢a de ligagdo e
estabilidade sdo formados (MANAHAN, 2013).

Agentes quelantes com mais de um atomo capazes de se ligarem por vez ao ferro
férrico e de consequente importancia no processo Fenton like homogéneo, sdo os seguintes
acidos carboxilicos (&cido citrico, 4acido tartarico, &cido oxalico), e dacidos
aminopolicarboxilicos (EDTA, NTA, EDDS) (DE LUCA; DANTAS; ESPLUGAS, 2014;
KLAMERTH et al., 2013; TROVO; NOGUEIRA, 2011; MANENTI et al., 2015).

Um importante ligante em processos foto-Fenton modificado ¢ o ion oxalato, o qual
¢ proveniente do acido oxalico, um acido diprotico que ioniza em solugdo aquosa de acordo
com as seguintes equagoes (49 - 50). Para uma solucdo de acido oxalico, a molécula nao-
ionizada e seus ions podem coexistir em equilibrio, dependendo do pH do meio (Figura 17)

(PANIAS et al., 1996).

H2C204(aq) — H+(aq) + HC204_(aq) K211 = 5,6X10_2 (49)
HC,04 (g 7= H s + C2047 g Kaz = 6,2x107 (50)
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Figura 17- Especiagdo do &cido oxalico em solugdo
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Fonte: PANIAS et al., 1996.

Pela figura 17, percebe-se que C,04> tem maiores concentra¢des em pH > 6, e
possui uma concentracao desprezivel em pH menor do que 2, meio no qual a espécie ativa ¢
HC,04. Na presenca de ions férricos na solucdo e pH entre 2 e 3, o ion complexo
[FeC,04H]*" provavelmente é formado (PANIAS et al., 1996).

Em pH maior que 3,0, a molécula ndo ionizada praticamente nao existe, sendo as
duas formas ionizadas (HC,04 ¢ C2042') as espécies ativas. A espécie HC,O4 tem em pH 6
uma concentracao desprezivel.

O anion oxalato possui estrutura com dois atomos de oxigénio contendo pares de
elétrons ndo-compartilhados (figura 18) com a habilidade de coordenar em um mesmo ion
metélico e formar um anel. Portanto na presenca de fons Fe*” e Fe’*, fon oxalato forma ions

complexos na forma de anéis de cinco membros. Provaveis complexos de ferro-oxalato sao

mostrados na Tabela 14.

Figura 18 — Estrutura do ion oxalato.
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Fonte: PANIAS et al., (1996).
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Tabela 14- Provaveis complexos de ferro-oxalato e valores das constantes de dissociagdo
globais (Kq) a 25 °C.

fon Complexo K Nome

[Fe” (C204):]" 6x107° fon trioxalatoferrato (II)

[Fe* (C204)2]" 2x107® fon dioxalatoferrato (II)

[Fe’ (C204):] 3x107%! fon trioxalatoferrato (IIT)

[Fe’(C204)2] 6,31x10"7  fon dioxalatoferrato (III)
[Fe’ C,04]" 3,98x10™° fon oxalatoferro (III)

[Fe’'CO4H]*"  2,95x10"  fon bioxalatoferro (III)
Fonte: PANIAS et al., (1996).

A partir da Tabela 14 pode-se concluir que o complexo [Fe’"(C,04)3]> ¢ o mais
estavel de todos os complexos ferro-oxalato.
Também ¢ importante o fato de que na presenca de fons oxalato, Fe?" pode

formar o composto FeC,04 0 qual é insoluvel (Kps = 2x107), Eq. 51:
F6C204(S) = Fe%(aq) + C2042_(aq) (51)

Alguns fatores que precisam ser considerados na escolha do agente quelante que
formara complexos com as espécies de ferro sao as suas propriedades de
biodegradabilidade e toxicidade, e, a sua habilidade quelante, ou seja, forca do ligante na
formacao do complexo. A estabilidade de ions complexos em solucdo pode ser expressa
com base em constantes de formagao globais () que representam as ligagdes de dois ou
mais ligantes a um ion metalico (MANAHAN, 2013).

Os ligantes policarboxilados citados formam complexos fortes com Fe(IlI), os quais
por sua vez, sdo passiveis de sofrerem reagdes fotoquimicas rapidas na luz solar. Feng e
Nansheng (2000) citam que as velocidades de fotodegrada¢do com radiacdo solar de
efluentes contendo corantes ndo sdo iguais quando diferentes espécies de Fe(Ill) sdo
utilizadas. Neste caso os complexos ferrioxalato (FeOx) e ferricitrato (FeCit) foram mais

eficientes do que os hidroxi-complexos de Fe(III).
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Caso as diferentes espécies de Fe(Ill) apresentassem em solugdo um mesmo
desempenho relativo nas reacdes de fotodegradacao (eficiéncia, velocidade), uma limitagdo
do sistema contendo aquocomplexos-Fe’* é o fato das espécies férricas serem insoliiveis em
pH superior a 3. Assim a aplicagdo do sistema foto-Fenton com tal espécie de ferro requer
acidificacdo (2,8 < pH < 3) e constante monitoramento do pH (PAPOUTSAKIS et al.,
2015a, 2015b).

O emprego do ferro complexado com agentes quelantes tem sido considerado para
superar a limitagdo mencionada anteriormente. Além de serem soliveis em uma ampla
faixa de pH, os complexos férricos exibem alta absorbancia na regido UV-vis (até¢ 580 nm),
e podem ser fotoquimicamente reativos através da participacdo nas transi¢des conhecidas
como transferéncia de carga ligante-metal (LMCT) (PAPOUTSAKIS et al., 2015a).

Resumindo, agentes quelantes derivados dos acidos carboxilicos possibilitam a
formacio de espécies fotoativas (Fe’'L) e estendem a faixa de pH na qual o ferro é solavel,
a qual ¢ limitada no processo foto-Fenton tradicional (DE LUCA; DANTAS; ESPLUGAS,
2014).

Uma representacdo generalizada da reagdo foto-Fenton pode ser esquematizada

conforme apresentado na equacao (52) (PAPOUTSAKIS et al., 2015b):

e - + v —> e - n_1+
Fe*-L + h Fe’ (L L 52

a qual assegura a geracio de Fe’', essencial para o processo foto-Fenton homogéneo.

A equacao 52 na sua forma geral mostra que o ferro férrico pode formar complexos
com muitas substancias e ser foto-reduzido.

Para Jeong e Yoon (2004), a presenca de um complexo como o ferrioxalato aumenta
a degradagdo devido a producdo de CO," o qual atua por dois caminhos: um primeiro
reduzindo o anion ferrioxalato a Fe*", ¢ um segundo pelo envolvimento na formagdo de
H,0,, dependendo da concentragdo de ferrioxalato e oxigénio no processo fotocatalitico.
Assim os complexos do ion Fe(Ill) e oxalato constituem um artificio para dissolu¢do do
ferro na solugdo através da reducdo fotoquimica de Fe(IIl) a Fe(Il), e formagdao ao mesmo
tempo de espécies oxidativas como (H,O,, O,"/HO," e "OH) na presenga de oxigénio

dissolvido (HUANG et al., 2012).
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Ferricarboxilatos aumentam consideravelmente a atividade fotocatalitica do sistema
foto-Fenton porque estes complexos tem maior rendimento quantico* do que os hidroxo-
complexos-Fe’". Ou seja, a redugdo do Fe’™ a Fe*™ em solugdes contendo hidroxo
complexos de ferro tem rendimento quéntico™ baixo (® = 0,14 em 313 nm), enquanto que
na presenca de FeOx a geragdo de Fe*" tém um elevado rendimento quéntico (® = 1,24 nm
em 300 nm) (NOGUEIRA et al., 2007).

A maior atividade fotocatalitica do FeOx faz com que ele apresente melhor cinética
em processos foto-Fenton do que FeOH”". Portanto, dependendo do ligante dos complexos
férricos, estes apresentarao diferentes propriedades de absorcao da luz, e consequentemente
diferentes rendimentos quanticos (ZHANG, 2012) e melhores eficiéncias em diferentes
comprimentos de onda. No caso particular dos complexos ferricarboxilatos, a fotorredugao

do ferro (II1) a ferro (II) pode ser representada genericamente pela equacao 53:

[Fe* (RCO,)]*" + hv — Fe*" + CO, + °R (53)

O pH desempenha um papel importante na eficiéncia da reagao foto-Fenton, ja que
influencia fortemente a natureza das espécies de ferro na solugdo e consequentemente quais
complexos sdo formados. A forca da quelacdo depende do pH uma vez que em muitos
casos o ion hidrogénio compete com ions metalicos por um ligante (MANAHAN, 2013).

Doumic et al. (2015) avaliaram o comportamento do pH (2,8; 3,5; 4,0; 5,0 ¢ 6,0)
sobre o processo foto-Fenton/ferrioxalato no tratamento de efluente téxtil. Os resultados
mostraram que o processo foto-Fenton/ferrioxalato ¢ eficiente acima de pH 4,0, mas até o
valor de pH 5,0, ja que diminuicdo de COD (mineralizacdo) ocorreu de maneira eficiente
quando o pH subiu de 2,8 a 4,0 para o efluente proposto. Para o maior pH, foi verificado
uma baixa mineralizagdo. A especiagio do Fe’" em fungio do pH exerce papel fundamental
na explicag¢do dos resultados experimentais do trabalho citado, o que pode ser verificado no
diagrama da Figura 19, j4 que adi¢do de acido oxalico fez com que a precipitagdo do

Fe(OH);s s6 se iniciasse em pH 4,8. Pelo diagrama com um pH na solu¢do entre 2,8 e 4,8,

* Rendimento quéntico () é a medida da eficiéncia foténica de uma reagdo fotoquimica e é definido como o
nimero de mols de um produto formado, ou reagente consumido, por nimero de mols de fétons absorvidos
(NOGUEIRA et al., 2007).
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. 3. - , . . ..
ferro permanece no meio como Fe(C,04);”" e Fe(C,04),, espécies de maior fotoatividade.
Para o maior pH concluiram que os complexos de ferrioxalato presentes possuem uma

menor fotoatividade, ja que a cinética reacional foi bastante baixa.

Figura 19- Diagrama de especiacdo de complexos férricos como fun¢do do pH para uma
solugdo constante de 40 mg Fe" L, 189 mg C,04% L de 4cido oxalico, 2,14x107 M de
Cl e 2,5x107° M de SO4>. Forga idnica (u= 0,13 M) e temperatura = 30°C. Software:
MINEQL-+.
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Fonte: DOUMIC et al., (2015).

A seguir serd feita uma breve discussao sobre alguns agentes quelantes

carboxilados.

1.3 COMPLEXOS Fe(I11)-OXALATO

Conforme foi destacado, Fe(Ill) ¢ fotoreduzido pela radiagdo solar quando
complexado com ligantes organicos. Tal reacdo ¢ parte integrante do ciclo fotocatalitico

Fe(III)/Fe(Il), no qual os poluentes organicos sofrem degradacao.
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Quando 4cidos carboxilicos na forma de oxalato sdo os responsaveis em complexar
o Fe(III), o processo foto-Fenton ¢ conhecido como sistema foto-ferrioxalato.

A reacdo foto-ferrioxalato/H,O, ¢ uma avangada modificagcdo da reacdo foto-Fenton
e uma efetiva técnica de geragdo de Fe*" no meio reacional.

Souza et al. (2014) indicam que o mais estavel complexo Fe(Ill)-oxalato resulta da
ligagdo de trés ions oxalato com um ion férrico (razdo molar ferro/oxalato 1:3). Para
menores razoes molares, oxalato insuficiente esta disponivel para formar o complexo, o que
diminui o rendimento quantico para producio de Fe*". Quando em excesso o oxalato pode
competir com poluentes pelos radicais hidroxila reduzindo a cinética do processo.

Para o sistema Fe3+-0xalato, o complexo [Fe(CzO4)3]3_ ¢ 0 mais estavel além de
todos os demais complexos férricos com oxalato serem mais estaveis que os complexos

Fe’ -oxalato (Tabela 14) (PANIAS et al., 1996).

1.4 COMPLEXOS Fe(III)-CITRATO

Outro ligante de particular interesse no processo foto-Fenton, cujo complexo com
Fe’" permite a producdo de Fe(Il) via LMCT ¢ o ifon citrato (Figura 20), o qual é
proveniente do acido 2,2-hidroxi-propano-1,2,3-tricarboxilico, popularmente conhecido
como acido citrico. A vantagem da utilizagdo deste ligante para complexar Fe(IIl), mesmo
que a formacio do Fe’" mediante a sua fotoquimica tenha rendimento quintico um pouco
menor do que com o complexo FeOx, é o fato do mesmo ser menos toxico. E de amplo
conhecimento que o acido citrico esta presente em plantas, solos e em suco de limao, sendo
usado na industria de alimentos, além da possibilidade de emprego em valores de pH até 9
(NOGUEIRA et al., 2007; SERAGHNI et al., 2012). Para Seraghni et al. (2012) eficiente
fotolise do complexo FeCit com formacao de Fe(Il) e oxidagao do ligante ¢ promovida com
radiacdo UV e luz azul com obtencdo dos seguintes produtos finais: acetona, didxido de
carbono e acido 3-oxoglutérico, tendo sido encontrado os acidos acético e aceto-acético

como intermediarios.
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Figura 20- Estrutura do ion citrato.
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O complexo quimico dominante entre ferro férrico e o ligante proveniente do acido
citrico em pH 4cido é o FeCit. A pH > 4 predominam as espécies Fe(OH)Cit'e
Fe,(OH),Cit,>, com estequiometria 1:1 ou 2:2. Entre pH 4,6 ¢ 8,0 mais de 95% do Fe’" est4
na forma Fe(OH)Cit™'. Com relacdo aos rendimentos quénticos (Dreary) de formagao de Fe*"
na faixa de pH de 3 a 7 e comprimentos de onda 366 ¢ 436 nm os mesmos variam de 0,4 a
0,2. Como o rendimento quantico diminui com o aumento do pH, indica que Fe(OH)Cit ™
exibe uma baixa reatividade fotoquimica em relagao ao FeCit, o que pode explicar um
esperado decréscimo da eficiéncia de degradacao do processo foto-Fenton modificado com
ferro-citrato com aumento do pH.

Zhang et al. (2006) obtiveram o espectro de absor¢ao UV-Vis de uma solu¢do 7 mM
de benzeno na presenca ou nio de citrato com Fe*" em pH 3,0 + 0,1. Foi observado uma
maior absor¢do dos complexos Fe(Ill)-citrato em relacdo aos complexos Fe(II)-OH na
regido UV-visivel entre 200 e 450 nm, comprovando a maior eficiéncia deste tipo de
carboxilato complexado com ferro férrico, quando utilizado em reagdes fotoquimicas, como
¢ o caso de luz solar.

As etapas de producdo do radical hidroxila podem ser esquematizadas (SERAGHNI
et al., 2012), conforme as equacdes (54 — 59):

FeCit + hv — Fe(Il) + °Cit (54)
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‘Cit - HO-CR, + CO;, (55)
HO-"CR; + Fe(Ill) - R,C=0 +H" + Fe(Il) (56)
HO-CR; + 0, - Ry,C=0 +H" + O," (57)
R,C=0 + 2Fe (Ill) - R’»C=0 + 2 CO;, (58)
2H" + 20, = H,0, + O, (59)
Fe’' + H,0, —» Fe’" + HO™+ OH (3)

onde R = -CH,COOH e R’ = -CHas.

Trovo e Nogueira (2011) utilizando citrato como complexante do Fe(Ill) em
processo foto-Fenton solar atingiram 77% de mineralizacdo de diclofenaco em pH 7, sendo

observado uma reducdo na eficiéncia da degradagdo aumentando o pH no intervalo de 5 a

8.

1.5 ESTADO DA ARTE DO TRATAMENTO DE CHORUME COM USO
COMPLEXOS-FERRICOS EM SISTEMAS FOTO-FENTON

POA extensivamente explorados para mitigagdo de uma grande variedade de
poluentes presentes nos mais diversos compartimentos ambientais incluem UV/H,0O,,
ozonizagdo, foto-Fenton, y-radidlise, sonolise, oxidacdo eletroquimica e fotocatalise
mediada por semicondutor (Figura 21), os quais apresentam vantagens de trabalharem a
pressao e temperatura ambiente sendo uma caracteristica dos mesmos a geracao de radicais

livres altamente reativos em quantidade suficiente para tratamento de dguas residuais.
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Figura 21- POA empregados no tratamento de efluentes.
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Fonte: WANG, (2012).

Problemas comuns dos POA citados incluem alta demanda de energia elétrica ou
consumo excessivo de reagentes quimicos. Existem particularidades referente aos processos
foto-assistidos, uma vez que nem todos requerem mesmo comprimento de onda da radiagdo
e energia para producao de radicais hidroxila.

O processo UV/H,0, apresenta inconvenientes relacionados quanto & presenga de
altas concentracdes de compostos organicos poluentes e/ou que possuem alta absorvancia
UV, ja que o perdxido de hidrogénio ndo absorve significativamente acima de 300 nm e
absorve fracamente na faixa de 200 — 300 nm, ndo sendo portanto um tratamento adequado
nestas condigdes.

Uma das vantagens da reag¢do foto-Fenton em relacdo aos processos UV/Os; e
UV/H;0O, ¢ a sua maior sensibilidade a luz, uma vez que absorve radiacdo UV até
comprimentos de onda iguais a 580 nm (englobando o visivel) o que corresponde a 35 % da
radiagio solar (QUEIROS, 2013).

Apesar das vantagens apresentadas pela fotocatalise heterogénea em relagdo a

outros processos oxidativos, especialmente devido a inércia dos reagentes utilizados em sua
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aplicacdo para com o meio ambiente, a sua utilizacdo industrial é questionada
principalmente devido o seu carater heterogéneo, que dificulta a penetragdo da radiagdo no
meio liquido que contém uma fina suspensdo de particulas opacas e a dificuldade de
remoc¢ao dos fotocatalisadores ao final do tratamento.

Pelo fato do sistema Fenton homogéneo classico trabalhar bem apenas na faixa de
pH 2,5-3,0 uma vez que ferro precipita como hidréxido no meio reacional aquoso em pH
alto, pesquisas tém sido desenvolvidas para superar este problema (DEVI; SRINIVAS;
ARUNAKUMARI, 2016). Um dos esfor¢os conduzidos para superar este problema ¢ a
complexacio do Fe* com ligantes organicos, o que permite trabalhar com uma ampla gama
de pH entre 3,0 € 9,0.

Hoje ¢ conhecido que um importante caminho para obtencdo do Fe(Il) a partir do
Fe(III) seria a fotoexcitagdo dos complexos formados entre Fe(IIl) e a matéria organica, em
particular &cidos carboxilicos, devido a sua presenca em processos de mineralizacao de
compostos organicos de baixo estado de oxidagao.

A Tabela 15 apresenta a aplicagdo do processo foto-Fenton mediado utilizando
complexos organicos em diferentes efluentes industriais, bem como o tratamento foto-

Fenton convencional de radiacdo artificial aplicado ao chorume.



Tabela 15- Processos de tratamento foto-Fenton convencional e modificado aplicado a diferentes matrizes

Tempo
Tratamento de Principais
Tipo de efluente Condic¢ao Referéncia
empregado reacao Resultados
(min)

Aguas residuais  Oxalato/Fe’ /solar H,O,/fenol = 5,5 120 85% remocao DQO PRATO-GARCIA, VASQUEZ-
contendo fenol. H,0, -1016 mg L™; Fe** - 20 mg L™ MEDRANO,  HERNANDEZ-

e oxalato - 300 mg L (1200 — 1600 ESPARZA (2009)

kIL™
Aguas residuais de Oxalato/Fe’ /solar - COT= 1387 mg L™ 55 71% remogao COT
inddstria de planta piloto pH 2,7 — 2,9, 150 mg Fe*" L', 500 125 97% remogao COT DURAN et al. (2015)
bebidas mg H,C,0;4 L'-2100mL h,

1000 mg H,0, L' — 460 mL h™!
Aguas UV-vis/FeOx/ H,0, 10 mg L de cada um dos poluentes, Baixo consumo de SAFARZADEH-
contaminadas com DQO = 520 mg L pH=2,8; H,0, = ) energia elétrica (1,6 AMIRI; BOLTON; CARTER
Benzeno, Tolueno 500 mg L' e Fe’ - 60 mg L™ kWh m™) (1997)
¢ Xilenos (BTX)
Chorume aterro Pré-tratamento 10000 mg L' H,0, 60 min 86% remocao DQO  PRIMO; RIVERO; ORTIZ
sanitario Biologico seguido 2000 mg L' Fe** (2008)

foto-Fenton
Agua residual téxtil Oxalato/Fe3+/planta 100 mg LT Fe”, pH2,8; 31,4 W m~, 74 min Completa MANENTI et al. (2015)
piloto solar in situ T=30°C, Fe/Ox 1:3 descoloragao e 74%
remoc¢ao COD

Fonte: Autor
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Na Tabela 15, observa-se que o uso do complexo de ferro (III) como o ferrioxalato
em processos foto-Fenton, tém se restringido a aplicacdo na mineralizagdo dos poluentes
organicos de diferentes efluentes que ndo sejam o chorume de aterro sanitario. Processos de
tratamento foto-Fenton como o adotado por Primo, Rivero e ORTIZ (2008) sdo bastante
empregados no tratamento de chorume, geralmente com uma etapa de pré-tratamento.

Para o emprego do processo foto-Fenton com complexos férrico-ligantes organicos,
realizou-se novamente o estudo de coagulagdo-floculacdio s6 que neste momento o
tratamento foi aplicado no pH natural do chorume. Esta importante etapa de acoplamento
melhora substancialmente a interferéncia ocasionada pela coloragdo escura do chorume,
com relacdo a penetracdo da radiacdo solar na solugdo. Moradi e Ghanbari (2014) para
tratamento de chorume empregando coagulacao-floculacdao seguido de processo oxidativo
Fenton enfatizaram em seu trabalho que o ajuste do pH para 3,0, condigdao necessaria para
ocorréncia do processo Fenton logo apds processo de coagulacdo com pH inicial de 7,0
deve ser considerado como uma questao controversa para um tratamento em grande escala.

Este trabalho de pesquisa destaca o emprego de complexos férricos ja consolidados
no tratamento de efluentes téxteis (MANENTI et al., 2015, DOUMIC et al., 2015), no
tratamento de chorume de aterro sanitario. Pelas condi¢des apresentadas na Tabela 15, o
emprego de complexos férricos para efluentes mais complexos normalmente se d4 em pH
acido portanto, o desenvolvimento de um processo com tal espécie de ferro em um pH
proximo a neutralidade para um efluente complexo como chorume, representaria um

avango no emprego de tais sistemas.
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2 OBJETIVOS
2.1 GERAL

Avaliar o tratamento de chorume de aterro sanitario pela integracdo dos processos
de coagulacdo-floculacdo-decantacgdo, filtragdo em membrana e foto-Fenton modificado,

em pH proximo a neutralidade.

2.2 ESPECIFICOS

> Avaliar a influéncia dos fatores (espécie e dosagem do coagulante — Fe*™ ou A",
bem como origem do sal — nitrato, cloreto e sulfato) na eficiéncia de remog¢ao de cor
aparente e turbidez durante os processos de coagulagdo-floculacao;

» Avaliar o uso de dois diferentes complexos férricos (citrato férrico — FeCit e
ferrioxalato — FeOx) no processo foto-Fenton solar em pH proximo a neutralidade
para a mineralizacdo da matéria organica presente no chorume pré-tratado;

» Avaliar a degradagdo qualitativa da fracdo organica dissolvida do chorume durante

o processo foto-Fenton por CG-FID.
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3 MATERIAIS E METODOS

3.1 REAGENTES

As solugdes de nitrato férrico (Fe(NO3);.9H,O, 98-100% m/m Synth), sulfato
férrico (Fe,(SO4)3, Reagen), cloreto férrico (FeCl;.6H,0, 97-102% m/m, F.Marques de S4),
cloreto de aluminio (AICl;.6H,0, 99% m/m Synth), nitrato de aluminio (Al(NO3);.9H,0,
Vetec Quimica) e sulfato de aluminio (Alx(SO4)3.18H,O, Reagen) utilizadas nos
experimentos de coagulagdo foram preparadas na concentragdo de 0,25 mol L™.

Solugado de ferro citrato de amonio (CcHsO7FeNH3, teor de ferro 17% m/m Sigma-
Aldrich) foi preparada pela dissolugdo desse soélido em é4gua, de modo a obter a
concentragio de 0,25 mol L™

Ferrioxalato de potéassio para preparacio da solucio estoque 0,25 mol L™ foi obtido
por sintese, através da reacdo entre oxalato de potassio (99% m/m, Synth) e nitrato férrico

(99% m/m, Synth), de acordo com Silva (2007) (Eq. 60).

3 K»,C,04.H,0 + Fe(NO3)3.9H,0 — K3Fe(C,04)3.3H,0 + 3KNO3 + 9H,0 (60)

O complexo foi recristalizado trés vezes em agua com obtencdo de um rendimento
médio de 72%.

Os demais reagentes para os experimentos foto-Fenton foram: peroxido de
hidrogénio (H,0,; 30% m/m Vetec), 4cido nitrico (HNOs; 65% m/m Synth) e hidroxido de
sodio (NaOH, 99% m/m Synth) 1 mol L™, para ajuste do pH. Para cessar a reagio Fenton,
foi utilizada solugdo aquosa 1 mol L™ de sulfito de sodio (Na,SO3, 99% m/m Vetec).

As solugdes padrao utilizadas para a constru¢do de todas as curvas analiticas de
calibracdo ou reagentes empregados nas titulagdes de ions inorganicos e da alcalinidade
foram preparadas conforme Standard Methods (CLESCERI et al., 2005), exceto os
reagentes utilizados na preparagdo da curva de peroxido de hidrogénio, onde adotou-se o
procedimento descrito em Nogueira, Oliveira e Paterlini (2005).

Diclorometano (CH,Cl,, Vetec Quimica) de grau cromatografico foi utilizado na

extracdo liquido-liquido para anélise em CG-FID.
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3.2 ORIGEM, COLETA, PRESERVACAO DO CHORUME

As amostras de chorume utilizadas nesta etapa foram coletadas no dia 10 de
fevereiro de 2016 no mesmo ponto apresentado na Figura 10 (pag. 64). Um total de amostra

igual a 45 L foi armazenada sob refrigeracdo a 4 °C, até o momento de utilizagao.

3.3 METODOLOGIA

3.3.1 Pré-tratamento do chorume: coagulagao/floculagao/decantagao

Para avaliar a influéncia do tipo de anion no processo de coagulacao, diferentes ions
coagulantes (AI’" e Fe’") foram utilizados a partir de diferentes sais (CI, SO4” e NO3),
seguindo o mesmo procedimento descrito em 3.3.2, pag. 66 do capitulo 1, em amostras de
chorume mantidas em seu pH natural (7,9). As concentragdes dos diferentes agentes
coagulantes utilizadas variaram de 2,2 a 17,1 mmol L™ (59 a 462 mg A’ L ou 123 a 958
mg Fe’™ L™7). Para esses experimentos também foi monitorada a remocio de turbidez e cor
aparente. Apos escolha da dosagem oOtima e do melhor sal coagulante, realizou-se o
procedimento de coagulacdo em um volume de chorume de 30 L, em béquer de dois litros,
seguindo mesmo procedimento mencionado. O efluente resultante foi caracterizado para
diversos parametros indicativos de matéria organica, matéria nitrogenada, condutividade,

solidos e anions inorganicos.
3.3.2 Experimentos foto-Fenton com radiagdo solar

Todos os experimentos foto-Fenton solar foram feitos utilizando o chorume apds a
etapa de coagulacao-floculacao-decantagcdo e, no caso de acoplamento de tratamentos, o
efluente obtido a partir do processo de coagulacdo foi filtrado através de membranas com
tamanho de poro médio de 0,45 um. Os experimentos foram realizados em escala
laboratorial expondo 800 mL de efluente contido em recipientes de vidro ambar quadrados
com 0,13 m de largura e 5,5 cm de profundidade (4rea da superficie de 0,016 m?). Este
recipiente foi preenchido com chorume, resultando em uma profundidade de 5 cm. As

solugdes foram expostas ao sol entre as 9 e 16 horas, em um intervalo de temperaturas que
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variaram entre 33,2 + 5,3 °C, durante o inverno e primavera, na cidade de Uberlandia,
Brasil (18°55'08"S; 48°16'37"W). A irradiancia na regido UVA (320-400 nm) foi medida
utilizando um radidmetro (PMA 2100 solar Light Co.) com o sensor posicionado no mesmo
angulo de incidéncia da radiacdo no reator, sendo obtida uma irradidncia média de 25 + 8
W m™. Um primeiro experimento foto-Fenton foi realizado com a amostra de chorume pré-
tratada expondo o mesmo a oito horas de irradiagdo. No experimento seguinte, & exposi¢cao
a irradiacdo foi durante o periodo de dezoito horas, sendo que nos experimentos
subsequentes foram recolhidas amostras apds exposi¢ao a mesma dose de radiagdo UVA
obtida no primeiro experimento com 18 horas de irradiagdo, para facilitar a comparagao dos
resultados, uma vez que para uma mesma dose UVA ¢ obtido uma mesma quantidade de
fotons (MACHADO et al., 2004; NOGUEIRA; TROVO; PATERLINI, 2004; SATTLER et
al., 2004).

Trés conjuntos de ensaios foram realizados usando este sistema:

1) influéncia da fonte de ferro (FeCit ¢ FeOx - 2 mmol L'): As amostras de
chorume pré-tratadas e sem alteracdo de seu pH, foram transferidas para os recipientes
descritos acima e mantidas sob agitagdo magnética, e expostas a radiagdo solar. Em um
primeiro momento foi proporcionada a adigao de um volume adequado da solugao de ferro
de modo que apresentasse 2 mmol Fe*" L™ ¢ em seguida a adi¢io de 500 mg L™ de H,0,. O
pH, temperatura e concentragcdes de COD, H,0, e ferro total dissolvido foram monitoradas
de hora em hora bem como no inicio do experimento. Perdéxido de hidrogénio foi
novamente adicionado a solu¢do de modo a manter a sua concentracdo em 500 mg L,
quando o seu valor foi reduzido para 100 mg L™ de H,O,. O experimento teve duragdo de 8
horas. O teor de ferro utilizado nestes experimentos foi baseado nos resultados obtidos na
realizagao do item 3.3.1 (capitulo 1, pag, 64).

2) experimentos utilizando as mesmas condigdes da primeira etapa, mas em pH 5,0:
A amostra de chorume coagulada e floculada foi acidificada com é&cido nitrico concentrado
para eliminag¢do dos carbonatos até pH 5,0. Foi utilizado o mesmo procedimento descrito
acima, para as duas fontes de ferro (FeOx e FeCit) com a diferenca de que as amostras
foram expostas a 18 horas de tratamento.

3) acoplamento dos processos de coagulagdo-floculagdo e filtragdo: As amostras

pré-tratadas foram filtradas através de membrana com tamanho de poro de 0,45 pm seguido
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do processo foto-Fenton utilizando FeOx em pH 5,0. Adotou-se a mesma dose de radiagao
UVA do segundo experimento para monitoramento dos pardmetros COD e ferro total
dissolvido, para facilitar a comparagdo dos resultados, até estabilizagdo da mineralizagao.

Nesta terceira etapa também foi feita analise de GC-FID do efluente resultante, apos
adequado tratamento da amostra.

A concentragdo de H,O, foi mantida entre 200 e 500 mg L™ durante o tratamento
foto-Fenton solar para evitar a ocorréncia de reacoes paralelas e ineficientes. A realizagdo
de analises deste parametro realizadas ao longo das experi€éncias permitiram tal
acompanhamento (SOARES et al., 2015). Apds a amostragem e antes de todas as analises,
foi adicionado um volume calculado de solugao 1,0 mol L' de Na,SO; para as amostras
(exceto nas analises de H,O, e ferro), de acordo com a estequiometria entre H,O, e
Na,S03, e o nimero de mols residual de H,O,. Este procedimento garante a remog¢ao do
H,0; residual interrompendo as reacdes Fenton. Antes das andlises de COD e ferro, as
amostras foram filtradas em membranas com um tamanho de poro médio de 0,45 pm.

A seguir ¢ apresentado um fluxograma (Figura 22) com delineamento experimental

desta etapa de trabalho.

Figura 22- Principais etapas envolvidas no sistema foto-Fenton com complexos férricos.

Chorume Bruto (pH 7,9)

l caracterizacio

Coagulacdo pH 7,7- sais Al** e Fe3*

| Otimizacdo do tratamento ‘

Coagulacdo total da amostra, melhor
concentragdo, empregoAl{NO4);

l

| nova caraterizagdo ‘

| eliminacdo alcalinidade

em pH natural

chorume em pH ajustado

Filtragdo (0,45 um) seguido processo foto-
Fenton solar (FeOx ) ao chorume

Fonte: Autor.
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3.4 ANALISES QUIMICAS

Uma vez que na avaliagdo do processo de tratamento integrado deste capitulo foram
utilizadas as mesmas analises ja discutidas anteriormente, restringiu-se em comentar a

seguir apenas as analises adicionais empregadas nesta etapa.

3.4.1 CG-FID

Um cromatdgrafo gasoso da Shimadzu-2014 equipado com um detector de
ionizagao em chama (GC-FID) e uma coluna capilar de fase reversa Supelco SPB-5 (30 m
x 0,25 mm x 0,25 pwm) foi utilizado na avaliacdo qualitativa da remog¢ao da fracdo organica.
Os parametros do programa de temperatura foram basacados no trabalho de Rocha et al.
(2013).

Fragdes organicas do chorume presentes em 300 mL de amostra foram extraidas
utilizando 30 mL de CH,Cl, (grau cromatografico) sob trés diferentes valores de pH, ou
seja em pH alcalino (pH = 12,0), condi¢des neutras e em pH acido (pH = 2,0), em funil de
separacao de 500 mL, sendo cada uma das extragdes realizadas em triplicata, conforme
proposto por Zhang, Wu e Li (2012). As combinagdes dos extratos (cerca de 270 mL) foi
desidratado utilizando sulfato de sd6dio e concentrado at¢ 1 mL a 40°C por evaporagao,
antes de sua utilizacdo para andlise CG-FID.

Na determinagdo utilizou-se um padrao que inclui onze alcanos de (C10 a C30),

sendo o mesmo utilizado em analises qualitativas de hidrocarbonetos.

3.4.2 Espectro UV-VIS

Os espectros ultravioleta-visivel das solugdes dos complexos férricos foram obtidas
pela varredura na regido de 190 a 800 nm, utilizando agua destilada como referéncia e
cubetas de quartzo. Em todas as determinagdes o pH das solu¢des aquosas em andlise

foram previamente ajustados para 7,0 ou 5,0 e medidos em espectrofotdmetro Shimadzu

UV-1800.
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4 RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1 COAGULACAO-FLOCULACAO

Sais de aluminio e ferro sdo eficientes coagulantes na remoc¢do de substincias
humicas do chorume, promovendo diferentes graus de desestabilizacdo das particulas
coloidais (AZIZ et al, 2007), condicdo fundamental para ocorréncia da floculagdo
(formagao de agregados maiores) e consequente sedimentagao dos mesmos. O motivo pelo
qual os sais inorganicos destes dois metais sdo os mais utilizados no processo de
coagulacdo ¢ devido ao fato de possuirem uma maior valéncia, o que aumenta o efeito
desestabilizador, e consequentemente diminui¢do da dosagem (KOTTI, PAPAFILIPPAKI,
STAVROULAKIS, 2012).

A literatura mostra que coagulantes convencionais, como 0s sais inorganicos
citados, geralmente removem de 10-25% de DQO em chorumes de aterros jovens, e 50-
65% de DQO em chorumes provenientes de aterros estabilizados ou que foram submetidos
ao pré-tratamento bioldégico (KOTTI; PAPAFILIPPAKI; STAVROULAKIS, 2012),
(GHAFARI; AZIZ; BASHIR, 2010). Pesquisas revelam que a coagulagdo favorece a
remocao de componentes do chorume de alta massa molar (MAHMUD; HOSSAIN;
SHAMS, 2012).

Muitos fatores podem influenciar a eficiéncia da coagulagdo tais como: a
composi¢do da amostra, tipo e dosagem do coagulante, pH de coagulagdo, mistura rapida e
tempo, temperatura, tempo de detengdo (AMOR et al., 2015; LIU et al., 2012; KOTTI;
PAPAFILIPPAKI; STAVROULAKIS, 2012; RUI; DAUD; LATIF, 2012). Por exemplo,
uma dosagem excessiva do agente coagulante podera causar uma inversao da carga e re-
estabilizacao dos coloides (AL-HAMADANI et al., 2011) (figura 23) além de elevar os
custos do tratamento. Gongalves et al. (2016), avaliando os parametros operacionais do
processo de coagulacdo-floculagio durante o tratamento de efluente de biodiesel
observaram que o valor de pH inicial ideal para os fons coagulantes A" ¢ Fe’" foi 9 e 5,
respectivamente. Rodrigues et al. (2017), trabalhando com vinhaca de cana-de-agticar
biodigerida, utilizaram coagulagdo-floculagdo com cloreto férrico hexa-hidratado em trés

abordagens diferentes para o tratamento deste tipo de efluente, sendo a melhor condigdo
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operacional encontrada, em pH 3,0. Portanto, ¢ notério a necessidade de testes

experimentais para determinag¢do das melhores condi¢des experimentais.

Figura 23-Agregacdo das particulas coloidais negativas pela reagdo com ions positivos e

reestabilizacdo na forma coloidal de carga positiva.

Fonte: MANAHAN (2013).

Além do tipo e dosagem dos fons coagulantes (AI’" ¢ Fe'"), optou-se por avaliar a
fonte do sal (CI, NO; e SO4%), em pH natural do chorume bruto. A aplicacdo do
tratamento de coagulacdo com a utilizacdo do pH natural do chorume (7,9) pode ser
particularmente importante sob dois aspectos: sabe-se que em torno de um pH neutro,
ambos AI’* e Fe’” tem solubilidade limitada, por causa da precipitacdo da espécie hidroxido
amorfa, o que reduz os custos com uma etapa de correcao de pH, além de evitar o aumento
na concentragao de solidos dissolvidos no efluente do tratamento, desempenhando um
aspecto importante na pratica da coagulagdo-floculagao (DUAN; GREGORY, 2003).

A Figura 24 apresenta os resultados de remoc¢do de cor aparente e turbidez por

coagulagdo-floculagdo, com utilizacdo de seis sais coagulantes.
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Figura 24- Influéncia do ion coagulante, fonte do sal e dosagem na remog¢ao de (a) cor
aparente (concentragdo inicial = 3135 mg Pt-Co L") (n = 3) e (b) turbidez (concentracio
inicial = 137 NTU) (n = 3) por coagula¢io-floculagdo usando Fe’" (simbolos solidos) e AI**
(simbolos abertos) em pH natural do chorume (7,9).
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Fonte: Autor.

Pelos resultados apresentados na Figura 24, pode ser verificado que o tipo de ion
coagulante influencia distintamente a remog¢ao da cor aparente e turbidez no processo de
coagulacdo.

Analisando a Figura 24a, para uma dosagem de 8,57 mmol L' de AP’ como
Al(NOs3)3 pouco mais do que 55% de remogdo de cor aparente foi alcangada. Aumentando a
dosagem para 17,1 mmol A" L™, ou seja, dobrando a concentra¢io, pequeno aumento na
remocao de cor aparente foi verificado (65%). De um modo geral, remo¢des maiores da cor
aparente foram alcancadas empregando sais de aluminio em relagdo aos sais de ferro,
especialmente os de cloreto e nitrato (Figura 24a).

Pela Figura 24b, a qual apresenta as remocdes de turbidez do chorume bruto com
emprego de diferentes sais, elegeu-se o melhor agente coagulante e a dosagem a ser
adotada no pré-tratamento deste efluente. Para todos os ions coagulantes provenientes dos
diferentes sais, ocorreu um aumento na remoc¢ao de turbidez com aumento na concentracao,
com exce¢ao do sal Al (SO4)s. Para este sal, ndo houve um aumento significativo na

remocio de turbidez com o aumento da concentragio de AI’". Este fato pode ser resultado
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da re-estabilizagdo das particulas coloidais, consequéncia do aumento da concentra¢dao do
ion coagulante (figura 23) (OLOIBIRI et al., 2015).

Analisando a Figura 24b, a concentracio de 4,4 mmol AP" L' na forma de
AI(NO3); foi a escolhida como a ideal. A associacdo desse mesmo cation com SO4* e CI,
nesta ordem, em concentracdes proximas de 4,4 mmol L', também influenciaram
positivamente o processo, embora com menor desempenho. Assim, conclui-se que
combinagdes (tipo de coagulante e contra-ion) e dosagem 6tima de trabalho, criticamente
determinam o sucesso bem como a eficiéncia alcangada no tratamento.

O melhor resultado para o fon A" em relacdo ao fon Fe'" pode ser explicado pela
quantidade elevada de espécies hidrolisadas cationicas e polinucleares com maior carga no
pH avaliado (7,9) para o AI’" quando comparado ao Fe’", favorecendo a desestabiliza¢io
das particulas suspensas carregadas negativamente (DUAN; GREGORY, 2003; LIBANIO,
2010). Por outro lado, uma melhor eficiéncia no tratamento deste mesmo chorume por
coagulacio-floculacio, a pH 3 foi obtido utilizando Fe'" em comparagdo com AP’ (item
4.2.2) (capitulo 1, pag. 83).

Long et al. (2017) avaliaram o efeito dos anions de coagulantes férricos (FeCls,
Fe(S04)3 € Fe(NOs3)3) na remogao de COT de contaminantes de chorume provenientes de
concentrados de membrana. Primeiramente utilizaram a faixa de pH 3 a 11 com Fe’" igual a
26 mmol L empregando os trés sais coagulantes, ¢ em outra situa¢io variaram a faixa de
concentracio do Fe'" para os diferentes coagulantes de 5 a 43 mmol L™ em pH 4,0 devido
ser o resultado de melhor eficiéncia do primeiro experimento (78% de remoc¢do COT) na
avaliacdo do efeito coagulante com o pH. Para ambos experimentos, ndo observaram
diferenca nos resultados com emprego dos trés coagulantes alterando os seus respectivos
anions. O fato de nao ter sido observado nenhuma diferenca significativa na eficiéncia de
remocdo de COT utilizando diferentes sais de Fe’* alterando somente seu contra-ion, pode
ser provavelmente devido as altas concentragdes utilizadas nos testes para o ion coagulante.

Neste estudo, diferengas na eficiéncia de tratamento com uso dos diferentes
coagulantes de Fe’* alterando somente o seu anion foram observadas principalmente
quando baixas concentragdes dos ions coagulantes foram utilizadas, e quando as varidveis

de resposta empregadas foram a remo¢ao na cor aparente e turbidez (Figura 24).



119

Diante do que ja foi discutido, pode ser observado no grafico da Figura 24b que os
melhores resultados de remog¢ao de turbidez foram obtidos na sequéncia de emprego dos
anions NO; > SO4> > CI" como constituintes do fon coagulante A" na melhor dosagem
descrita, mostrando a forte influéncia da fonte do sal na eficiéncia, pois anions nitrato tem
muito pouca tendéncia para se coordenar com ions metélicos, justificando os melhores
resultados encontrados utilizando nitrato de aluminio como coagulante (DUAN;
GREGORY, 2003). Por outro lado, cloreto e o sulfato tém uma capacidade de coordenagao
moderada a forte com aluminio e ferro.

A complexacio do Fe*/Fe’” pelo cloreto e sulfato também foi observada durante a
degradacao do corante azo Vermelho Direto 81 pelo processo Fenton, o que reduziu a
eficiéncia da degradagdo, quando comparado com as experiéncias realizadas na auséncia
desses anions inorganicos (MARSON et al., 2016). No trabalho de Deng, Muniz ¢ Ma
(2012) estudando o efeito dos anions nitrato, sulfato e cloreto a partir de trés acidos fortes
(HNO3s, H,SO4 ou HCI) no passo de acidificagdo para o tratamento do chorume de aterro
sanitario por processo Fenton o qual apresentava uma concentragdo de cloreto de 1270 mg
L ndo verificaram influéncia no processo de oxidacio da matéria orgénia na presenca de
nitrato, o que corrobora na escolha do nitrato de aluminio como coagulante para o pré-
tratamento do chorume de aterro desta pesquisa.

Apesar dos resultados de Oloibiri et al. (2015) mostrarem maiores remogoes de
DQO no processo de coagulagdo do chorume com emprego do FeCl;, uma turbidez de 7,2
NTU foi atingida com utilizagdo de uma dosagem de cloreto de polialuminio tdo baixa
quanto (200 mg L™). Um coagulante a base de AI’", escolhido para o tratamento do
chorume torna-se especialmente importante, como ¢ o caso deste trabalho, quando uma
etapa fotoquimica ¢ empregada na sequéncia, uma vez que os ions ferro (III) contribuem
para a formagao de complexos organicos coloridos de ferro, e a intensificagdo da cor da

solugdo (TEH et al., 2016), o que dificulta a penetracao da radiagdo.

4.2 CARACTERIZACAO DO CHORUME APOS COAGULACAO-FLOCULACAO

A Tabela 16 mostra os resultados das analises de caracterizagdo do chorume antes ¢

apos o tratamento de coagulagdo-floculagdo-decantacao com AI(NO;)s.
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Tabela 16- Caracterizagdo do chorume antes e apds tratamento de coagulacio-floculagao-
decantacio usando 4,4 mmol L' A’ como AI(NO3)s.

Valores
Parametros
Antes Apods
pH 7,9 7,7
Cor aparentess nm (mg Pt-Co L™) 3.135 1.988
Cor realygs nm (mg Pt-Co L) 1.281 652
Carbono dissolvido (mg C L™ 1266 996
Carbono orgénico dissolvido (mg C L™) 723 583
Carbono inorganico dissolvido (mg C L™) 543 413
DBO/DQO 0,39 0,24
DBOs (mg L) 1.207 490
DQO (mg L™) 3.076  2.082
Solidos totais (mg L™) 7.900  7.643
Solidos dissolvidos totais (mg L™) 7.664 7.125
Solidos suspensos totais (mg L™) 111 26
Turbidez (NTU) 137 44
Alcalinidade CaCOs (mg L™) 11.640  5.160
NH;-N (mg L™) 1.120  1.126
N-total (NTK) (mg L™) 1.261 1.220
P (total) (mg L™) 10,6 2,24
S04 (mg L™ <10 n.a.
Condutividade (mS cm™) 16,0 13.8
Cl' (mgL™ 2425  2.358

n.a. = ndo analisado.

Fonte: Autor.

O chorume bruto tem natureza alcalina (pH= 7,9), possui moderado nivel de matéria
organica (COD = 723 mg L', DQO = 3076 mg O, L™ ¢ DBO = 1207 mg O, L") com uma
relagdo DBOs/DQO de 0,39. A cor aparente e a real medidas para este efluente foram,
respectivamente, 3135 ¢ 1281 mg L™, e a turbidez 137 NTU (Tabela 16), caracterizando a

existéncia de uma elevada coloragdo. Adicionalmente apresentou alta alcalinidade (11640
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mg CaCO; L™, estando presente majoritariamente na forma de bicarbonatos em pH< 8) e
contetido de nitrogénio (essencialmente na forma amoniacal 1120 mg NH;-N L), além de
ser considerado um chorume essencialmente salino pela elevada condutividade apresentada
(16 mS cm™), atribuida a cations (Ca*", Mg*", Na", K etc) e anions (CI, HCOs)
dissolvidos (SILVA et al., 2015). A diferenca acentuada da relagado DBO/DQO em relagao
ao resultado apresentado na Tabela 13 (pag. 80) pode ser devido as diferentes estagdes de
amostragem, ja que a primeira amostragem foi realizada na estagdo do outono, mais
exatamente no dia 09 de novembro de 2013, enquanto a segunda foi realizada na estagao de
verao, mais precisamente no dia 10 de fevereiro de 2016.

Segundo Hassan, Zhao e Xie (2016) concentragdes de amonia entre 500 e 2000 mg
NH4-N L' podem estar presentes no chorume devido hidrolise anaerébia de proteinas
presentes nos residuos solidos. Segundo Oulego et al. (2016) ndo apenas as substancias
himicas sdo as responsaveis pela coloracdo escura do chorume, mas também as suas
fragdes fulvicas, em maior proporgao.

Apbs tratamento de coagulacao-floculacdo do chorume, remogdes parciais da cor
aparente, real e turbidez de 36%, 49% e 68% foram obtidas, respectivamente (Tabela 16), o
que constitui principalmente remog¢des da fragdo em suspensdo do efluente. De Torres-
Socias et al. (2015) e Wu et al. (2011) relataram em seus trabalhos com chorume, que a
aplicacdo de coagulagdo como pré-tratamento aos processos foto-Fenton e Fenton
respectivamente, ndo remove matéria organica dissolvida eficientemente, a qual ¢
grandemente responsavel pela sua toxicidade.

Considerando a fracdo organica apenas em termos de COD, uma vez que esta
analise consiste na medi¢do direta do carbono organico, foi obtida uma diminuigao de 19%
nesta etapa de tratamento (Tabela 16), quantidade relativamente significativa considerando
a natureza do tratamento. Portanto o processo de coagulagdo diminuiu a concentracao de
matéria organica e modificou a relacio DBOs/DQO, mostrando que o efluente ainda possui
baixa biodegradabilidade (< 0,3) (WANG et al., 2012b).

Em relacdo a fracdo de carbono inorganico apds tratamento por coagulagdo-
floculagdo, houve uma diminui¢io de 543 para 413 mg C L™, ou seja, 24% de remogio
(Tabela 16). Este resultado concorda com as mudangas observadas na alcalinidade (soma

das concentracdes dos ions carbonato, bicarbonato e hidroxido). A eliminagdo de carbonato
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e bicarbonato ocorreu devido as reagdes de hidrolise mediadas por A", gerando hidréxidos
insoluveis de aluminio e ions livres de hidrogénio (equacdo 61) (FENG; BAOJIE; CHERY,
2008), e ¢ confirmado por uma pequena reducdo no pH, de 7,9 para 7,7 (Tabela 16). Esta
pequena diminuicdo do pH ¢ devido a alta capacidade de tamponamento do chorume de
aterro sanitario (VILAR et al., 2012). A reducdo parcial destes ions é extremamente
vantajosa uma vez que tais compostos inorganicos (carbonatos e bicarbonatos) podem atuar
como sequestradores de radicais hidroxila (TROVO; NOGUEIRA, 2011), comprometendo

as reacOes Fenton na proxima fase de tratamento.

mAP" + nH,0 — Al,(OH),°" " + nH" (61)

Apds remogao especialmente da matéria suspensa do chorume bruto através do pré-
tratamento, o processo foto-Fenton foi aplicado para degradagao da fragdo organica soluvel
do chorume, com objetivo de minimizar os parametros indicativos do contetdo organico,
apresentados na Tabela 16. Li et al. (2016) realizaram o tratamento de concentrados de
nanofiltragdo provenientes de dois aterros sanitarios das cidades de Shenzhen e Pequim na
China. O pré-tratamento de ambos concentrados através da reagdo Fenton (oxidagdo-
coagulacdo) em pH 5,0, seguido pela aplicacdo do processo foto-Fenton, obtiveram
remocgdes globais de 92% de DQO e 93% de COT (8 mM FeSO4 e 35 mM H,0,) para o
efluente concentrado de Shenzhen e 95% DQO, 94% COT (10 mM FeSO4 € 90 mM H,0,)
para o concentrado de Pequim. Aplicando o processo foto-Fenton como tnico estdgio em
condicdes otimizadas: (4 mM FeSO4 € 25 mM H,0,) no primeiro concentrado e (2 mM
FeSO4 ¢ 80 mM H,0,) no segundo, apenas 40-60% de remog¢ao de DQO foi obtida, em
contraste com os mais de 90% de remog¢ao de DQO com os processos combinados,
demonstrando a importancia de trabalhos com processos integrados em matrizes

complexas.
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4.3 INTEGRACAO DOS TRATAMENTOS FISICO-QUIMICOS E FOTO-FENTON
SOLAR MODIFICADO

De Luca; Dantas e Esplugas (2014) sugerem para uma aplicacdo real da reagdo foto-
Fenton a necessidade do seu emprego em uma faixa de pH de trabalho mais ampla,
desenvolvendo assim um processo modificado.

A Figura 25 mostra os perfis de mineralizagdo do chorume de aterro aplicando o
processo foto-Fenton ao efluente pré-tratado por coagulagdo-floculagdo. Deve ser
enfatizado que este tratamento foi feito sem qualquer corre¢do de pH (a pH 7,7 - ver Tabela
16), usando dois diferentes complexos Fe’™ (2 mmol L™ de FeCit ou FeOx), concentracio
esta adotada, pelo fato de ter sido a mesma empregada quando da obtengdo da melhor

eficiéncia de remogao de COD em 4.2.1 (capitulo 1, pag. 81).

Figura 25- Influéncia da fonte de ferro sobre a mineralizagao (simbolos s6lidos) e consumo
de H,O, (simbolos abertos) durante o tratamento do chorume pré-tratado a pH 7,7 (pH
natural do efluente) utilizando o processo foto-Fenton. Condi¢des iniciais: [FeCit ou FeOx]
=2 mmol Fe*" L'; [H,0,] foi mantida entre 200-500 mg L por adicdes sequenciais de
H,0; durante o experimento.
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Fonte: Autor.

Analisando os resultados da Figura 25 ¢ possivel observar uma oscilagdo dos

valores de COD a medida que a dose de UVA acumulada aumenta, mostrando que a
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dissolucdo dos soélidos em suspensdo residuais estd interferindo na mineralizacdo, e,
sugerindo a necessidade de uma etapa de filtragdo do efluente pré-tratado antes do estagio
fotocatalitico.

Pelos resultados da Figura 25, pode ser observado que FeCit €, neste caso, o
fotocatalisador mais eficiente, embora FeOx absorva mais radiacito UVA e em
comprimentos de onda maiores que 400 nm a pH 7,7 (Figura 26). O FeOx tem alta
absorbancia para o comprimento de onda de 200 nm, e absorve a luz fortemente at€¢ mesmo
em comprimentos de onda maiores como 500 nm (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON;
CATER, 1997). O FeCit também possui maiores absorbancias em 200 nm, mas a mesma
diminui com o aumento dos comprimentos de onda da irradiagdo. De um modo geral o

FeOx apresenta maiores absorbancias do que o FeCit.

Figura 26 - Espectro de absor¢do de solu¢des aquosas ferro-citrato e ferro-oxalato a pH 5,0
e7,7.
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Fonte: Autor.

Complexos de citrato e de outros carboxilatos e at¢ mesmo os policarboxilatos de
Fe(IIl) ndo apresentam caracteristicas espectrais como a do ferrioxalato, e geralmente tém

rendimentos quanticos muito mais baixos e dependentes do comprimento de onda em
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comparagdo com FeOx, que possui rendimento quantico de formagao do Fe(Il) entre 1,0-
1,2 em 250-450 nm (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CATER, 1997).

Uma das razdes para o mau desempenho apresentado pelo FeOx € que sua atividade
fotocatalitica diminui para pHs superiores a 5,0 (MALATO et al., 2009). Em pH 5,0, tém-
se uma predominancia das espécies [Fe’ (C204)2] (54,1%) e [Fe’ (C204):]° (42,3%) para
ocorréncia da razdo molar 1:3 ferro-oxalato. Uma vez ser conhecido que em pHs acima de
6,2 a espécie predominante de ferro é Fe(OH)," (41,2%), com uma fragdo molar superior a
das espécies de FeOx: [Fe’ (C204)2]" (18,9%) e [Fe’ (C204):]° (39,1%), fica facil presumir
que uma fotodescarboxilacdo dos complexos ferrioxalato, podem levar a precipitacdo do
Fe(OH);() (SOUZA et al., 2014). Apesar do baixo desempenho deste catalisador, observou-
se um alto consumo de H,O, durante a reacao, relacionado com a extin¢gdo de radicais
hidroxila causada por ions carbonato e bicarbonato (o carbono inorganico medido neste
efluente a pH 7,7 antes do tratamento fotocatalitico foi de 413 mg C L™), o que também
deve ter causado impacto negativo no processo mediado por FeCit, Egs. 62 e 63. Pelo fato
da concentragdo de ferro dissolvido ter reduzido nos experimentos com FeOx e FeCit para
0,98 e 1,2 mmol Fe* L'l, respectivamente, permitindo indicar que os radicais hidroxila
foram produzidos e consumidos por estes fons (COs>~ ¢ HCO;3) presentes no pH reacional
(TROVO; NOGUEIRA, 2011).

HOe + COs>”~ — OH™ + CO3e— (62)
HO+ + HCO3 — H,0 + CO3— (63)

Para avaliar o impacto negativo dos ions carbonato/bicarbonato sobre a
mineralizacao, foram feitos experimentos em pH 5, uma vez que houve uma redugdo na
concentracdo de carbono inorganico de 413 para 5 mg de C L. A acidificacdo foi feita
com HNOj; para evitar a introdugdo de anions como sulfato ou cloreto, os quais contribuem
para um aumento no consumo de H,O, e maior tempo de tratamento, conforme ja discutido
no item 4.2.3, e mostrado pelas Figuras 15a e 15c.

A Figura 27 mostra os perfis de mineralizagdo do chorume quando o pH inicial do
efluente foi ajustado para 5. Sob esta condicdo o FeOx mostrou ser um fotocatalisador bem
melhor do que o FeCit, o que esta relacionado com a presenga neste pH de espécies de ferro

mais fotoativas em solucdo, tais como Fe(C,04)5> e Fe(C204), (DOUMIC et al., 2015),
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que acelera a producdo de radicais hidroxila, aumentando a eficiéncia da mineralizacdo e

reduzindo o consumo de H,0O, (Figura 27).

Figura 27- Influéncia da fonte de ferro na mineralizagdo (simbolos sélidos) da carga
organica e consumo de H,O, (simbolos abertos), durante o tratamento de chorume pelo
processo foto-Fenton a pH 5,0. Condigdes iniciais: [FeCit] = [FeOx] = 2 mmol L™; [H,0,]
foi mantida entre 200-500 mg L™ por adi¢des sequenciais de H,O, durante as experiéncias.
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Fonte: Autor.

Embora FeCit tenha sido descartado como um fotocatalisador para a remogao da
carga deste tipo de efluente, estes resultados demonstram a necessidade de reduzir o pH do
meio reacional a um valor capaz de garantir a remocao de ions carbonato e bicarbonato,
sem comprometer o tratamento através do processo foto-Fenton. Com base nestes
resultados e com o objetivo de aumentar a eficiéncia da mineralizagdo, além de promover o
ajuste do pH antes do tratamento utilizando reacdes foto-Fenton, o efluente foi filtrado
utilizando membranas com um tamanho médio de poro de 0,45 um. Com isso, as oscila¢des
no teor de COD, observadas nas Figuras 25 e 27 devido a dissolu¢do da matéria organica
ainda em suspensdo, durante as reagdes de Fenton, ndo mais ocorreram (Figura 28), o que
pode também ser uma indica¢do de que alguns dos coldides do chorume ndo foram bem

coagulados. Apos filtragdo, o COD do efluente foi reduzido para 313 mg L™
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Figura 28- Perfil de (a) mineralizagdo e (b) ferro total dissolvido durante o tratamento foto-
Fenton a pH 5 do chorume do aterro pré-tratado, com e sem filtragdo através de membranas
com tamanho de poro de 0,45 pm. Condigdes iniciais: [FeOx] = 2 mmol L™; [H,0,]
mantida entre 200 e 500 mg L™ por adi¢des sequenciais de H,O, durante as experiéncias.
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Fonte: Autor.

Papoutsakis et al. (2015) também relataram o aspecto problematico da aplicagdo do
processo foto-Fenton em aguas naturais, as quais normalmente possuem significativas
quantidades de ions Cng'/HC03'. Além da eliminagdo de radicais hidroxila, os mesmos
ions também afetaram negativamente a estabilidade do complexo de ferro utilizado
(Fe(IIT)-EDDS), ja que em agua desprovida de carbonatos e sem H,O,, ferro total na forma
complexada (Fe-EDDS) se mostrou estavel por mais de 2 h em valores de pH até 9,
enquanto que em aguas contendo CO;*/HCOs™ observaram precipitacdo do ferro em pH >
7.

Conforme ilustrado na Figura 28, apos a filtracdo houve um aumento de 20% na
mineralizacdo, atingindo 68% da remo¢do de COD no processo fotocatalitico. Por outro
lado, ndo houve aumento na eficiéncia de mineraliza¢do quando a dose acumulada de UVA
aumentou para 1277 kJ m™ (Figura 28a). E provavel que esta estabilizagio ocorra devido a
formacio de acidos carboxilicos de baixa massa molar, recalcitrantes a oxidacdo (TROVO
et al, 2012) e que também podem formar complexos com o ferro, reduzindo sua
concentragdo (Figura 28b) (BABA et al., 2015). Além disso, a precipitacao de ions ferro

pode ter ocorrido por hidrolise, uma vez que os ions oxalato tendem a sofrer degradacao
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simultaneamente com a carga organica, devido ao pH elevado do meio, formando espécies
insolaveis (PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

Enquanto a Figura 29a proporciona uma visdo da distribuicdo dos compostos
organicos apods a fase de coagulacdo-floculacio e anterior a fase de ajuste do pH e filtragao
em membrana, a Figura 26b sugere uma remocao expressiva destes compostos juntamente
com um aumento no contetido de fragmentos organicos de baixa massa molar, apos o
processo foto-Fenton induzido pela radiacdo solar, um comportamento coerente com os

resultados da remocao de COD (Figura 28a).

Figura 29- Dados da andlise GC-FID do (a) chorume apos coagulacao-floculagdo, (b)
chorume apos tratamento foto-Fenton e (¢) mistura padrdo de alcanos de C10 a C30. O GC-
FID do chorume bruto nao foi feito devido a grande quantidade de material particulado na

sua composic¢ao.
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Com base nos resultados obtidos nas Figuras 28a e 29, a mineralizacdo durante o
tratamento utilizado nas reagdes foto-Fenton ocorreu pela conversio de compostos
organicos de maior cadeia carbonica (Figura 29a) em compostos organicos de menor cadeia
(Figura 29b). Isto ¢ evidenciado comparando os cromatogramas mostrados nas Figuras 29a
e 29b com o da Figura 29¢, uma vez que o aumento na cadeia carbdnica ¢ diretamente
proporcional ao tempo de detengdo. Rocha et al. (2013) fizeram uma caracterizacao
detalhada com o objetivo de detectar e identificar por GC-MS os compostos organicos
presentes em uma amostra de chorume de aterro sanitario. Esses autores identificaram mais
de 40 compostos organicos, incluindo benzeno, triclorofenol, acido ftalico, ésteres de
ftalato e acidos carboxilicos de alta massa molar, alguns deles certamente responsaveis pela
baixa biodegradabilidade deste tipo de efluente. Eles verificaram que apos a aplicagdo do
processo classico foto-Fenton, foi possivel eliminar, quase totalmente, 65% destes
compostos. Utilizando uma combinacao de reagdes eletroquimicas e de Fenton, Zhang, Wu
e Li (2012), observaram a degradagdo completa de 68 dos 87 poluentes organicos
previamente detectados e identificados por GC-MS em um efluente similar.

Além disso, Rocha et al. (2013), verificaram usando o teste de Zahn-Wellens, um
aumento de 60% na biodegradabilidade apds a degradacdo dos compostos identificados,
fato também relatado por Morais e Zamora (2005). Assim, um comportamento semelhante
¢ esperado para o efluente em estudo, especialmente considerando que um valor de COD
residual de 100 mg C L foi obtido ao final do protocolo de tratamento proposto neste
estudo. Desta forma, a reducdo global obtida no teor da carga orgénica foi de 86%. A partir
deste ponto, o teor de COD residual provavelmente pode ser removido por um passo
adicional envolvendo um processo biol6gico, como proposto por Rocha et al. (2013). No
que se refere ao passo de filtracao do efluente, existem inimeras alternativas que podem ser
utilizadas em grande escala na remog¢ao do floculado antes do estagio envolvendo reagdes
de Fenton. Uma solugdo simples e de baixo custo pode ser o uso de filtros de areia
(ABOOD et al., 2014), especialmente quando envolver grandes volumes de dguas residuais.

A Figura 30 compara as eficiéncias alcangadas em cada uma das etapas do processo.
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Figura 30- Eficiéncias alcancadas nas diferentes etapas de tratamento do chorume.
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Pela Figura 30 pode ser observado que a combinagdo de coagulagdo-floculacdo,
filtracao e processo foto-Fenton solar modificado pelo uso de complexante organico ¢ uma
eficiente alternativa para tratamento de chorume de aterro sanitario, promovendo economia
de tratamento pelo emprego de pH préximo a neutralidade e uso da radiagdo solar. A seguir
(Figura 31) apresenta-se foto do efluente obtido apds sequéncia de tratamento empregando
coagulacdo-floculacao/filtracio com membrana e processo foto-Fenton solar em pH

proximo a neutralidade.
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Figura 31- Foto do chorume apds as etapas de tratamento: coagulagdo-floculagao,

)

filtragcdo, ajuste do pH e foto-Fenton solar.

Fonte: Autor

Considerando que a vazao de chorume do aterro sanitdrio de Uberlandia ¢ de 77,8
m’ dia” (item 3.2, pag. 63), isto permite calcular o volume de um possivel tanque adequado
a aplicacdo de uma unidade foto-Fenton em escala solar considerando oito horas de
irradiacao solar. O mesmo poderia ser construido com dimensdes de 38 m de largura, 38 m
de comprimento e com uma lamina de efluente correspondente a 0,055 m, o que originaria

uma area superficial de 1444 m’, para aplicacdo do tratamento proposto em escala real.
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5 CONCLUSOES

Um protocolo para o tratamento de chorume de aterro sanitdrio o qual envolve a
integracdo dos processos fisico-quimicos (coagulacio-floculagdo-decantacio, seguido por
ajuste de pH para 5 e filtracdo), e emprego de reacdes foto-Fenton com complexos
férricos, usando radiacdo solar foi avaliado, o qual foi eficiente e plenamente aplicavel
para remediacdo deste tipo de efluente.

No tratamento de coagulagdo-floculagdo, realizado em pH 7,9 (natural do efluente),
foi verificado que o fon coagulante AI’" na concentracio de 4,4 mmol L™ foi o que mais
influenciou a remog¢ao de cor aparente e turbidez, sendo que para este tltimo parametro os
melhores resultados foram obtidos na sequéncia de emprego dos anions NO3™ > SO4* > CI..
Uma vez que o melhor resultado de coagulacdao foi obtido empregando AI(NO3); como
agente coagulante, ¢ possivel concluir que tanto o tipo do ion, quanto o seu contra-ion
influenciam na remogao de cor aparente e turbidez por coagulacao-floculagao.

Além disso, foi observado que o processo foto-Fenton com complexos férricos-
ligantes organicos nao foi eficiente em pH 7,7 para nenhum dos dois complexos utilizados
(FeOx ou FeCit), devido a existéncia de sequestradores de radicais hidroxila tais como
carbonatos e bicarbonato no meio reacional. Por outro lado, houve uma melhora na
eficiéncia da mineralizagdo deste processo efetuando-se um ajuste do pH para 5,0 apds o
processo de coagulagdo-floculagdo-decantagdo, sendo obtido maior eficiéncia de
mineralizacado com FeOx. Devido as oscilagdes nos valores de COD, foi necessario efetuar
uma etapa de filtracdo por membrana apds coagulacdo, a qual contribuiu para redugao do
tempo de tratamento € um menor consumo de reagentes. Assim, considerando todas as
etapas, houve uma reducdo no valor de COD de 723 para 100 mg C L™, resultando em uma
eficiéncia global de 86% para o tratamento proposto.

Também foi possivel observar pelas andlises de CG-FID apds processo de
coagualacdo-floculacdo e foto-Fenton, que a mineralizagdo durante o tratamento ocorreu
pela conversao de compostos organicos de maior cadeia carbonica em compostos organicos
de menor cadeia carbonica, o que corraborou nos resultados encontrados de reducao de

COD durante o processo foto-Fenton solar.
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Finalmente, o uso de uma fonte de ferro tal como a representada pelo complexo
FeOx possibilitou o tratamento de chorume pelo processo foto-Fenton com excelente
eficiéncia (68%), em pH proximo a neutralidade, e, energia solar foi utilizada como fonte
de radicdo, viabilizando sua aplicagdo em grande escala, e com economia de custos, em

relagdo ao processo foto-Fenton convencional.
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ANEXO1

TRABALHOS ORIUNDOS DA TESE

» Participagdo do VIII Encontro sobre Aplicagdes Ambientais dos Processos
Oxidativos Avancados e II Congresso Iberoamericano de Processos Oxidativos
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MG, Brasil, de 3 a 6 Novembro, 2015, com apresentagao de trabalho na forma oral
(short communication) intitulado: "LANDFILL LEACHATE TREATMENT BY
PHOTO-FENTON PROCESS: INFLUENCE OF INORGANIC IONS". Autores:
SILVA, J.0.; SILVA, V. M.; CARDOSO, V. L.; MACHADO, A. E. H.; TROVO,
A. G.

» Artigo publicado: SILVA, J.O.; SILVA, V. M.; CARDOSO, V. L.; MACHADO, A.
E. H.; TROVO, A. G. Treatment of Sanitary Landfill Leachate by Photo-Fenton
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ANEXO II

RESULTADOS DAS ANALISES DE METAIS (1* CARACTERIZACAO)

N
ARAXA AMBIENTAL =
TR
Relatério de Ensaios LAB N° 21623/13 Revisdo 00
Cliente Jader Oliveira Silva. |Telefone (34) 3213-5223
IEm:Ieren;o IRua Alfredo Julio, 333, |Contato[s] Jader Cliveira Silva
Municipio  |Uberlandia - MG Fax e
Amostra(s) |Efluente [Recepcdo [01/11/13
A tr |Chorume Codigo  [21623/13-01 Coleta em [01/11/13 13:19
Ensaio Resultado Unidade La Método
Arsénio Total <0,01 mg/L 0,01 . SM3114 BIC-As
Cédmio Total (*Araxa Ambiental AXA
- CRL 0354, ) <0,05 mg/L ; 0.05 SM3111B
Chumbo Total <0,008 ma/l 0,008 = SM 3111
Cromo Total 0,11 mg/L 0,009 SM 3120
Mercurio Total <0,0002 mg/L 0.0002 SM 3112
Niguel Total (*Araxa Ambiental AXA -
CRL 0354, Inmetra) 0,08 mg/L 0.05 SM3111B
[Potassio Toial (*Araxa Ambiental
AXA - CRL 0354, Inmetro 1.003,34 mgiL 0,03 SM3111B
Sdadio Total (*Araxa Ambiental AXA -
CRL 0354, Inmetro) 1.312,50 mgil 0,03 SM311B
Legenda
LQ: Limite de Quantificagio.
(*Araxa Ambiental AXA - CRL 0354, Inmetro): Ensaio subcontratado para o Lat io Araxd Ambi / Unidade Araxa i pelo
Inmetro pela ABNT NBR ISO/IEC 17 025: 2005 sobre o nimero CRL 0354 com validade do certificado até 20/04/2017.
Observacao
As datas das andlises constam em nossos registros estando  disposicéo do client quando ario.
R i todolégica:
Standard Methods for Examination of Water and Wastewater — 22" Edition — 2012.
1 Coleta
Coleta efetuada pelo cliente.
A descrigdo do material ensaiado é de inteira responsabilidade do cliente.
Araxa, 11 de novembro de 2013.
Aires Martins
Responsédvel Técnico
CRQ 02404593
aixd yw.labwin.net/araxa
usando o l:édi L 2
05 resultados deste relatério se as Este relatéric poderé ser reproduzido em sua
O prazo de guarda de contra-provas de amestras & de 07 dias apﬁs emissdo do relatdrio de ensalos, exceto para amostras pereciveis.
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