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texto falso
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Prefácio

O tema para o desenvolvimento do livro MEIO AMBIENTE URBANO E INDUSTRIAL:
soluções, tecnologias e estratégias aplicadas à gestão foi escolhido em busca da
proposição de soluções de inovação organizacional, que permitissem a implanta-
ção de novas técnicas ou otimização de processos de gestão para que minimizem
o impacto ambiental e que tragam o consequente ganho social, em busca da sus-
tentabilidade.

Temos ciência que o emprego de produtos, métodos, processos ou técnicas que
solucionem problemas sociais relacionados ao meio ambiente ocorre por meio da
educação ambiental, empregando soluções de baixo custo e de fácil aplicabili-
dade.

Técnicas de avaliação de impactos ambientais, valoração dos danos ocorridos,
de áreas degradadas ou contaminadas e de acidentes ambientais devem ser es-
tudadas e associadas à implantação de novos empreendimentos que façam uso
de atividades inovadoras. Realizar o planejamento e a avaliação do uso de tec-
nologias, requer o conhecimento de conceitos de química analítica, ecologia e
biologia aplicados ao meio ambiente, seja na avaliação de poluentes na água,
no solo ou no ar.

O Programa de Pós-Graduação em Meio Ambiente Urbano e Industrial desen-
volve suas pesquisas por meio da elaboração, avaliação e comparação de casos
reais, em busca de soluções para o tratamento de resíduos sólidos, efluentes e emis-
sões atmosféricas, que ocorrem nos diversos segmentos da sociedade. É com muita
satisfação que coordenei durante os últimos quatro anos este programa, concreti-
zando vários projetos, que incluem as atividades em conjunto com a Universidade
Federal do Paraná, a Universidade de Stuttgart e o SENAI-PR.

Este livro, como ocorrido na divulgação de nossas pesquisas no livro AVALIAÇÃO,
PLANEJAMENTO E TECNOLOGIAS APLICADAS AO MEIO AMBIENTE URBANO E INDUS-
TRIAL, lançado em 2015, se concretiza como mais um projeto de universalização do
conhecimento, diante da natureza complexa da problemática ambiental.

Margarete Casagrande Lass Erbe
Engenheira Química, Mestre em Tecnologia e Doutora em Geologia Ambiental

Professora e pesquisadora da Universidade Federal do Paraná/ Brasil



Apresentação

O Programa de Pós-Graduação em Meio Ambiente Urbano e Industrial (PPG-
MAUI) é um Mestrado Profissional Internacional e envolve a parceria de três institui-
ções: UFPR, SENAI-PR e Universität Stuttgart, com foco na educação, na indústria,
na internacionalização e inovação tecnológica. Várias produções técnicas e ci-
entíficas elaboradas por docentes, discentes e egressos estão relacionadas com
temas de interesse do setor produtivo.

Os discentes do PPGMAUI, anualmente, tem oportunidade de participar do in-
tercâmbio e/ou do Curso de Extensão Internacional na Universidade de Stuttgart
(Alemanha). Com esta oportunidade são elaborados trabalhos de pesquisa per-
mitem a implementação de soluções técnicas necessárias para o controle do pro-
cesso e melhoria da qualidade do meio ambiente e a gestão estratégica ambien-
tal.

Devido da relevância dos temas estudados pelos discentes, no Brasil e na Ale-
manha, foi organizado, em 2016, o segundo livro do PPGMAUI, Meio Ambiente Ur-
bano Industrial: Soluções, Tecnologias e Estratégias aplicadas à Gestão. O livro
apresenta temas ambientais e permite a disseminação do conhecimento cientí-
fico para o conhecimento de senso comum de forma a ampliar a discussão com
toda a sociedade.

Os capítulos do livro foram elaborados pelos docentes, discentes e egressos do
PPGMAUI, bem como pesquisadores de outras instituições. Além de contar com o
apoio do comitê científico do qual participaram de diversos professores de Institui-
ções de Ensino Superior para a revisão dos capítulos.

Nos dois primeiros capítulos foram realizadas revisões bibliográficas sobre dife-
rentes técnicas de processos oxidativos avançados (POA) e processos de adsorção
utilizando carvão ativado em pó para a eliminação de poluentes de difícil degra-
dação e micropoluentes em efluentes industriais. A ocorrência destes tipos de po-
luentes tem aumentado significativamente e a busca por soluções é relevante e se
intensificou, antecipando a legislação, que tente a ser mais rigorosa no futuro.

No capítulo 3 foi abordado sobre a formação de trihalometanos (THM) durante
a cloração de efluentes para atender ao descarte direto em água superficial. A
presença do THM nas águas potáveis representa um risco para a saúde pública já
que podem estar incrementando a mortalidade por câncer.

O capítulo 4 avaliou a concentração do percolado utilizando a evaporação e
stripping como tratamento primário. Estes tratamentos visam a redução da carga
poluidora do percolado, com a remoção de vários poluentes, e permite a amplia-
ção da capacidade de tratamento da ETE de aterros, de forma a evitar impactos
ambientas no solo e águas subterrâneas.

No capítulo 5 foi proposto um tratamento do efluente de laboratório de análises
de solo, que contém grandes concentrações de metais e estes foram removidos si-
multaneamente por redução, precipitação e biossorção. Os métodos de redução
e precipitação são comumente adotados para este tipo de efluente, porém o po-



limento por biossorção permitiu atender a legislação utilizando um método simples,
de baixo custo e o aproveitamento de um resíduo da indústria cervejeira.

No capítulo 6 foi avaliada a tolerância e o potencial fitorremediador de Echi-
nochloa polystachya (Kunth) Hitchc. em substrato contaminado com diferentes
concentrações de petróleo. Devido à intensa utilização de petróleo e seus deri-
vados, surgem os riscos de derramamentos acidentais no ambiente, o que torna
necessária a fitorremediação que utiliza espécies vegetais e microbiota associada
para degradação de contaminantes.

O capítulo 7 compara as matrizes energéticas da Alemanha e do Brasil apresen-
tando os benefícios do uso e das modalidades da geração de energia elétrica. A
produção energética alemã é apresentada no tocante à readequação da matriz
energética, pautada pela desativação do parque eletronuclear. A matriz ener-
gética brasileira é descrita em termos da predominância hidroenergética comple-
mentada pela energia termoelétrica e a pequenas participações de fontes como
a nuclear.

O capítulo 8 apresenta as propriedades dos fertilizantes que fazem uso do ni-
trato de amônio, uma análise de acidentes envolvendo este produto as legislações
pertinentes. A discussão considera alguns pontos importantes como a implemen-
tações e as melhorias em todo sistema de gestão.

Diante da breve apresentação do conteúdo do livro agradecemos a todos
os envolvidos na organização, elaboração e revisão dos capítulos bem como ao
Deutschet Akademischer Austauschdienst (DAAD), pelo apoio financeiro que fo-
mentou a ida de discentes do PPGMAUI para participarem de Intercâmbio ou do
Curso de Extensão Internacional na Alemanha.

A Organização
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1.1 Introdução

A poluição ambiental é uma questão bastante discutida na atualidade e está
dentre os maiores problemas enfrentados pela sociedade moderna. Isso é decor-
rente não apenas de um, mas de uma série de fatores, como o mau uso dos re-
cursos naturais, o desmedido crescimento populacional e o aumento da atividade
industrial. A ação antrópica deletéria, aliada à ineficiência da legislação e à falta
de consciência ambiental tem agravado a situação, elevando-se a dimensões ca-
tastróficas, podendo ser observadas por meio de alterações na qualidade do solo,
ar e água (KUNZ et al., 2002).

A crise mundial de abastecimento de água potável tem atraído grande aten-
ção para a reutilização e a reciclagem dos efluente. No entanto, o esforço tem sido
limitado pela presença de poluentes orgânicos recalcitrantes, que não podem ser
eliminados pelos tratamentos de efluentes convencionais (IRAWATY; SOETEREDJO;
AYUCITRA, 2014). Diante deste problema, novos processos de tratamento de efluen-
tes que garantam um baixo nível de contaminantes são cada vez mais necessários.

Muitos estudos têm sido realizados com intuito de desenvolver tecnologias ca-
pazes de minimizar o volume e a toxicidade dos efluentes industriais, de forma a
permitir não somente a remoção de substâncias contaminantes, mas também sua
completa degradação a compostos simples. A toxicidade associada aos efluentes
industriais pode estar intimamente relacionada com a presença de compostos re-
calcitrantes (PERALTA-ZAMORA et al., 1997).

Vários processos para tratamento de efluentes, quer sejam eles químicos, físicos
ou biológicos têm sido aplicados, bem como suas combinações para melhorar a
efetividade do processo de eliminação de poluentes, porém cada tecnologia tem
suas limitações quanto à aplicabilidade, eficiência e custo. O tratamento de eflu-
entes, comumente, utilizado para o tratamento de efluentes industriais com ele-
vada DBO (demanda bioquímica de oxigênio) é o sistema biológico. Entretanto,
compostos recalcitrantes, também denominados de persistentes ou refratários, não
são biodegradados pelos organismos utilizados nestes sistemas, sendo então, lan-
çados nos corpos aquáticos receptores. Devido ao efeito de acumulação, podem
atingir concentrações superiores à dose letal de alguns organismos, como inver-
tebrados e peixes, levando à morte. Além disso, os efeitos cancerígenos e muta-
gênicos, eventualmente, podem ser observados em humanos, como resultado da
bioacumulação ao longo da cadeia alimentar (ÁLVARES; DIAPER; PARSONS, 2001).

Devido à redução considerável do teor de carbono orgânico total (COT), de-
manda bioquímica de oxigênio (DBO) e de níveis de toxicidade atingidos por meio
do uso de processos oxidativos avançados, as expectativas para obtenção de uma
eficiente eliminação de poluentes orgânicos de difícil biodegradação têm sido al-
mejadas (HASSEMER, 2006). Segundo Andreozzi et al., 1999 a oxidação química visa
a mineralização dos contaminantes presentes nos efluentes a dióxido de carbono
(CO2), água e íons inorgânicos ou, pelo menos é capaz de transformá-los em pro-
dutos menos tóxicos. Isto pode viabilizar o uso de tecnologias mais versáteis aos
processos industriais que geram poluentes persistentes, como é o caso de clorolig-
ninas produzidas durante o branqueamento de fibras de celulose no processo kraft
devido o uso de cloro. Neste caso, o POA foi capaz de degradar moléculas de
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modo a reduzir significativamente a toxicidade do efluente (COELHO et al., 2014).

Assim, os Processos Oxidativos Avançados (POAs) vêm se destacando por serem
tecnologias limpas e eficientes, pois podem degradar totalmente moléculas orgâ-
nicas, ao invés de simplesmente removê-las de fase, como ocorrem nos processos
convencionais (adsorção, arraste, etc.).

1.2 Processos oxidativos avançados

Os processos oxidativos avançados (POA) têm sido descritos como alternativa
para a remoção de poluentes persistentes e de efluentes com elevada carga orgâ-
nica, quando os tratamentos convencionais não alcançam a eficiência recomen-
dada. Compostos refratários ou de difícil degradação são convertidos em produtos
menos perigosos e podem, assim, ser tratados biologicamente (TEIXEIRA; JARDIM,
2004). Os POA se baseiam em processos físico-químicos capazes de produzir altera-
ções profundas na estrutura química dos poluentes, e são definidos como processos
envolvendo a geração e uso de agentes oxidantes fortes, principalmente radicais
hidroxila (•OH) (KONSTANTINOU; ALBANIS, 2009).

Segundo Teixeira e Jardim (2004), a eficácia dos POA depende da taxa de ge-
ração dos radicais livres e do contato desses radicais com os compostos refratários
presentes nos efluentes. Para a efetiva oxidação dos compostos orgânicos recal-
citrantes, os radicais •OH devem ser gerados continuamente in situ devido a sua
elevada instabilidade. Alguns dos principais aspectos positivos e negativos do uso
dos processos oxidativos avançados no tratamento de efluentes são descritos no
Quadro 1.1.

Quadro 1.1 – Alguns aspectos positivos e negativos para a utilização dos POAs
para tratamento de efluentes

Aspectos positivos Aspectos negativos

- Podem transformar compostos refratários em
constituintes biodegradáveis.

- Altera molecularmente o poluente,
podendo transferi-lo a outra fase.

- Geralmente não gera lodo.
- Pode mineralizar completamente

alguns contaminantes.
- Menor consumo energético do que
outros tratamentos alternativos (como

a incineração).
- Geralmente, são processos operados
em temperatura e pressão ambiente.

- Podem formar subprodutos indese-
jáveis e em alguns casos mais tóxicos.
- Pode requerer grandes tempos de

retenção.
- Custos podem ser elevados em

alguns casos.
- Exige mão de obra qualificada.

Fonte: Adaptado de TEIXEIRA, JARDIM, 2004

Um aspecto importante a ser considerado para o uso dessas técnicas se refere
à carga poluidora do efluente, expressa como COD – carbono orgânico dissolvido.
Apenas efluentes com COD relativamente baixo (5,0 g/L) podem ser adequada-
mente tratados, enquanto que alta concentração de COD demanda o consumo
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de altas quantidades de reagentes (ANDREOZZI et al., 1999).

Dentre os processos oxidativos avançados, a geração do radical hidroxila (•OH)
pode envolver o uso direto da radiação UV (fotólise), o uso de ozônio (O3), ozô-
nio (O3/UV), uso de peróxido de hidrogênio (H2O2), H2O2/UV, as reações de Fen-
ton (H2O2/Fe2+), foto-Fenton (H2O2/Fe2+/UV) e a fotocatálise heterogênea (UV/semi-
condutor) (GOGATE; PANDIT, 2004; TEIXEIRA; JARDIM, 2004). Apesar destes processos
utilizarem diferentes sistemas reativos, todos eles se caracterizam pela geração do
radical hidroxila (•OH), agente fortemente oxidante, com alta reatividade (ANDRE-
OZZI et al., 1999; NOGUEIRA; JARDIM, 1997).

Radicais hidroxila (•OH) são eficazes na destruição de poluentes, pois são eletró-
filos não seletivos e, portanto, reagem rapidamente com elétrons disponíveis em
compostos orgânicos, como os compostos aromáticos. O radical hidroxila, quando
comparado aos oxidantes convencionais, como peróxido de hidrogênio, cloro ou
KMnO4, apresenta o maior potencial de oxidação (Tabela 1.1). As constantes de
velocidade de segunda ordem deste radical são da ordem de 10−8 a 10−9 M−1 s−1

ao reagir com a maioria dos poluentes orgânicos em meio aquoso (BUXTON et al.,
1988). Estas constantes de velocidade são de três a quatro ordens de grandeza
maiores do que qualquer constante de segunda ordem verificada para outros oxi-
dantes (CRITTENDEN et al., 2005). O tempo de vida médio de um radical hidroxila
depende do meio reacional, sendo estimado na ordem dos 10 µs na presença de
material orgânico dissolvido, bicarbonato e carbonato (OPPENLÄNDER, 2003).

Tabela 1.1 - Potenciais redox de alguns oxidantes
Espécie Potencial redox (V)

Flúor (F) 3,03
Radical hidroxila (•OH) 2,80
Oxigênio atômico (O2) 2,42
Ozônio (O3) 2,07
Peróxido de hidrogênio ((H2O2) 1,78
Permanganato (MnO4) 1,68
Dióxido de cloro (ClO2) 1,57
Cloro (Cl2) 1,36
Iodo (I) 0,54

Fonte: TEIXEIRA; JARDIM, 2004.

Dentre os oxidantes usuais, os radicais hidroxila se destacam por possuírem a
capacidade de degradar diversos compostos orgânicos e por reagirem de 106 a
1012 vezes mais rápido (HUANG; DONG; TANG, 1993). A principal característica do
radical •OH é a baixa seletividade. Uma vez gerado, reage rapidamente com
qualquer molécula orgânica, seja em reações de adição à ligação dupla ou por
abstração de hidrogênio de compostos orgânicos alifáticos. Estas reações fazem
com que as moléculas orgânicas dos poluentes se transformem em moléculas mais
simples, tais como CO2 e H2O.

Os processos oxidativos avançados têm sido classificados em: químicos (proces-
sos Fenton), fotoquímicos (UV/O3, UV/H2O2, UV/O3/H2O2, foto-Fenton, fotocatálise
heterogênea), sonoquímicos (US=ultrassônico, O3/US, H2O2/US, fotocatálise/US, so-
no-Fenton) e eletroquímicos (incluindo oxidação anódica, eletro-Fenton, fotoeletro-
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Fenton, sonoeletro-Fenton) (ARAÚJO et al., 2014).

Os POA também podem ser subdivididos em sistemas homogêneos e heterogê-
neos (Quadro 1.2). O que diferencia os heterogêneos dos homogêneos é a pre-
sença de catalisadores semicondutores. Esses semicondutores aumentam a veloci-
dade da reação, atingindo mais rapidamente o equilíbrio químico ou o término de
uma reação irreversível, com atividade catalítica preservada. Os semicondutores
atuam como fotocatalisadores porque possuem duas regiões energéticas: a região
de energia mais baixa é a banda de valência (BV), onde os elétrons não possuem
movimento livre e a região de energia mais alta é a banda de condução (BC),
onde os elétrons são livres para se moverem através do cristal, produzindo conduti-
vidade elétrica similar aos metais. Entre as duas regiões mencionadas existe a zona
de band-gap. A energia de band-gap é a energia mínima necessária para excitar
o elétron e promovê-lo de uma banda de menor para outra de maior energia (TEI-
XEIRA; JARDIM, 2004).

Quadro 1.2 – Sistemas típicos de Processos Oxidativos Avançados
Sistemas Com irradiação UV Sem irradiação UV

Homogêneos

UV/O3
UV/H2O2

UV/Feixe de elétrons
UV/Ultrassom

UV/H2O2/Ultrassom
UV/Ultrassom

UV/H2O2/Fe+ (Foto-Fenton)

O3/H2O2
O3/OH–

H2O2/Fe+ (Fenton)

Heterogêneos
UV/O2/Semicondutor

UV/H2O2/Semicondutor/H2O2
Eletro-Fenton

Fonte: Adaptado de HUANG; DONG; TANG, 1993.

Segundo Araújo et al. (2014), estes processos têm como desvantagem a limita-
ção econômica que está relacionada ao alto custo da fonte de radiação UV, im-
plicando em consumo de energia elétrica, custo de manutenção e ao custo do
agente oxidante. Tal inconveniente pode ser solucionado, por exemplo mediante
o uso de energia solar, utilização de catalisadores de menor custo e combinação
com outros processos de tratamento, desde que não haja interferência no desem-
penho do processo.

As potencialidades oferecidas pelos POA podem ser exploradas e integradas,
por exemplo, ao tratamento biológico pela combinação de uma etapa de degra-
dação oxidativa das substâncias tóxicas ou refratárias antes ou depois da etapa
biológica (ANDREOZZI et al., 1999).

Estudos têm explorado a combinação dos processos oxidativos avançados com
o tratamento biológico, a fim de garantir a total remoção dos poluentes persisten-
tes. Oller, Malato e Sanchez-Perez (2011) em sua revisão concluíram que é preciso
explorar mais o assunto em relação à cinética de degradação e modelagem dos
reatores envolvidos no processo combinado, e também a dinâmica do ataque
inicial sobre os contaminantes primários e sobretudo, a geração de espécies in-
termediárias. Além disso, melhores modelos econômicos devem ser desenvolvidos
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para estimar a variação do custo do processo combinado em função das carac-
terísticas específicas dos efluentes das mais variadas indústrias, da eficiência da
descontaminação total e o custo relativo do POA versus o tratamento biológico.

1.2.1 Fotólise (UV)

Na fotólise, a radiação ultravioleta é a única onda eletromagnética capaz de
produzir a destruição do poluente. Esta técnica tem sido usada para eliminar com-
postos aromáticos clorados e nitrogenados, fenóis, alifáticos halogenados, produ-
tos finais de acabamentos metalizados, óleos, resíduos de processamento de aço
e outros resíduos perigosos presentes na água (LEGRINI et al., 1993).

A radiação ultravioleta interage com as moléculas presentes no meio líquido,
provocando, na maioria dos casos, ruptura nas ligações químicas dos compostos.
Para ocorrer a fotólise (dissociação), é necessária a absorção de um fóton pela
molécula a ser degradada e que, a energia do fóton, exceda a energia de liga-
ção a ser rompida (ARAÚJO, 2002).

Esse fenômeno tem eficiência mais baixa do que a tecnologia com uso de radi-
cais hidroxila. Para tal, é comum a associação da fotólise com presença de agen-
tes oxidantes, como: H2O2/UV, O3/UV, H2O2/O3/UV e, ou mesmo com presença de
catalisadores, semicondutor/UV. No entanto, a fotólise tem sido aplicada com su-
cesso, como é o caso da desinfecção da água com exposição de onda eletro-
magnética de 253,7 nm (WILLING; LOPES, 2011; TEIXEIRA; JARDIM, 2009).

O tipo de matriz em que se encontra o poluente pode influenciar no tratamento
por fotólise. Pablos et al. (2013) compararam a eficiência de remoção de diversos
micropoluentes por processos de fotólise em duas matrizes diferentes: água des-
tilada e efluente doméstico sintético. Neste caso, a eficiência do tratamento na
matriz com água destilada foi cinco vezes superior do que o observado para o eflu-
ente sintético.

Pesquisas vêm sendo desenvolvidas para a implantação de estações solares de
pós-tratamento de esgotos domésticos. Michael et al. (2012) avaliaram a fotode-
gradação do fármaco trimetoprima sob luz solar e encontraram uma eficiência de
20% de remoção do composto em 500 minutos de exposição solar.

Ao degradar o corante azo amarelo tartrazina, o tratamento por fotólise utili-
zando lâmpada UV de 125 W, alcançou 22% de eficiência, enquanto que ao asso-
ciar o uso do fotocatalisador TiO2, aumentou para 97% (DALPONTE, 2015).

1.2.2 Peróxido de hidrogênio (H2O2, UV/H2O2)

Uma rota para a formação dos radicais hidroxila consiste na utilização do peróxi-
do de hidrogênio, que é um dos mais poderosos agentes oxidantes (TEIXEIRA; JAR-
DIM, 2009), com potencial de oxidação de 1,78 V (Tabela 1.1). É um oxidante miscí-
vel em água e não contém elementos contaminantes e persistentes ao meio am-
biente.
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O peróxido de hidrogênio pode ser aplicado diretamente no efluente ou em
combinação com a radiação ultravioleta (UV/H2O2), processos Fenton e Foto-Fenton
(Fe2+/H2O2 e UV/Fe2+/H2O2) e ozônio (O3/H2O2).

O processo de degradação de efluente com a combinação de peróxido de
hidrogênio e radiação ultravioleta abaixo de 280 nm ocorre pela formação de ra-
dicais hidroxila, conforme a Equação 1.1 (BAXENDALE; WILSON, 1957).

H2O2 + hv −→ 2 •OH (1.1)

A eficiência do processo é controlada pela dosagem de peróxido de hidrogê-
nio. Em altas concentrações, o peróxido de hidrogênio reage com os próprios ra-
dicais hidroxila, competindo com os compostos poluentes presentes no efluente, e
diminuindo a eficiência do processo (Equação 1.2).

H2O2 + •OH −→ •OH2 +H2O (1.2)

Além disso, pode haver a recombinação dos radicais •OH formando novamente
o peróxido de hidrogênio (Equação 1.3) (TEIXEIRA; JARDIM, 2009).

2 •OH −→ H2O (1.3)

A maior desvantagem deste processo é o baixo coeficiente de absortividade
molar do H2O2, de 16,8 M−1.cm−1 para comprimento de onda de 254 nm, o que
implica que apenas uma pequena fração da onda eletromagnética incidente é
aproveitada já que neste caso, os substratos orgânicos atuam como filtros, impe-
dindo que a radiação atinja e ative o peróxido de hidrogênio. Além disso, a taxa
de fotólise do H2O2 aquoso é dependente do pH e esta taxa aumenta quanto mais
alcalina for a condição de operação (LEGRINI et al., 1993). Este fato se deve a alta
absortividade molar dos ânions peróxido HO–2 que a 254 nm é de 240 M−1. cm−1

(ANDREOZZI et al., 1999).

Muitos trabalhos utilizam exclusivamente o sistema H2O2/UV, contribuindo com
o avanço dos processos oxidativos. O Quadro 1.3 (RAJESHWAR; IBANEZ, 1997) for-
nece uma relação de exemplos representativos da aplicação do sistema H2O2/UV
para o tratamento de poluentes orgânicos. Neste caso, a quantidade de compos-
tos orgânicos que pode ser efetivamente tratada é extensa. Vários tipos de águas
residuárias tem sido investigadas, como por exemplo águas de caldeira, efluentes
contendo explosivos, soluções com resíduos de queratina e sebo, efluentes têx-
teis, efluentes da indústria de papel e de óleo de corte (RAJESHWAR; IBANEZ, 1997).
Recentemente, esta tecnologia tem sido aplicada para a degradação de ciano-
bactérias, como a microcistina em águas de abastecimento por causa de suas
vantagens, tais como, relativamente baixo custo operacional, inexistência de ge-
ração de lodo e facilidade de operação.

Pelo potencial do peróxido de hidrogênio em oxidar compostos orgânicos com-
plexos em compostos menores, menos tóxicos e mais biodegradáveis, o seu uso
combinado com um tratamento biológico se revela uma opção interessante (GO-
GATE;PANDIT, 2004). Além disso, o peróxido de hidrogênio é um oxidante químico
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Quadro 1.3 - Lista de compostos orgânicos que têm sido tratados pelo sistema
UV/H2O2

Alifáticos
clorados

Dicloroetano
Tricloroetano

Tetracloroetano
Pentacloroetano

Tetracloreto de carbono
Clorofórmio

Diclorometano

Pesticidas e
compostos

relacionados

Dioxano
Atrazina
Malation

Carbetamida
Metoxuron

Dioxano

Fenóis

Fenol
2,5-dimetilfenol

m-cresol
Nitrofenol
Clorofenol

Cloronitrofenol
Diclorofenol

Ácidos

Ácido acético
Ácido propiônico

Ácido fórmico
Ácidos naftênicos

Ácidos graxos

Álcoois e
cetonas

Metanol
Butanol

2-pentanol
Metilisobutil-cetona

Metiletilcetona

Aromáticos

Benzeno
Tolueno

Etilbenzeno
Xilenos

4-bromodifeniléter

Nitroaromáticos
1,2-dimetil-3-nitro-benzeno

Trinitrotolueno
2,4-dinitrotolueno Outros

compostos

Dimetilhidrazina
Freon,

Dimetilftalato
Dietilftalato

Cumeno
Triclorofenol

Malonato de dietila

Etilenos
halogenados

Tricloroetileno
Dicloroetileno

Percloroetileno
Dibromoetileno

Fonte: Adaptado de RAJESHWAR e IBANEZ, 1997

relativamente barato e prontamente disponível. Ele é produzido por eletrólise de
bissulfato de amônio, ou por oxidação de hidroxialquil antraquinonas. O processo
eletrolítico consome cerca de 7,7 kWh por 1 kg de (H2O2 produzido (TECHCOMMEN-
TARY, 1996).

1.2.3 Ozônio (O3, UV/O3)

O ozônio é um gás incolor de odor pungente e com alto poder oxidante (2,08 V,
Tabela 1.1). É a forma triatômica do oxigênio e, em fase aquosa, que se decompõe
rapidamente a oxigênio e espécies radicalares (KUNZ et al., 2002). Existem diversas
vias para o ozônio gerar radicais hidroxila, dependendo de quais coadjuvantes es-
tão presentes no sistema reacional (UV, (H2O2 ou OH−), como detalhado a seguir
(HUANG; DONG; TANG, 1993; LEGRINI et al., 1993; ANDREOZZI et al., 1999).

UV/O3

Basicamente o processo ocorre quando uma solução aquosa saturada com
ozônio é irradiada com onda eletromagnética ultravioleta (UV) com comprimento
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de onda de 254 nm. Neste comprimento de onda, o coeficiente de absortividade
molar do ozônio é 3600 M−1. cm−1 muito maior do que o apresentado pelo peró-
xido de hidrogênio.

O processo de oxidação com O3/UV é mais complexo que os demais, pois os
radicais hidroxila são formados por diferentes mecanismos. Coexistem 3 fenômenos
de degradação: a fotólise direta, a ozonização direta e a oxidação por radicais
hidroxila, gerando reações rápidas e não seletivas (KUNZ et al., 2002).

O efeito provocado pela ação conjunta do ozônio com irradiação UV, também
amplamente estudado, começa com a fotólise de ozônio produzindo peróxido de
hidrogênio. Em seguida, o íon hidroperóxido (HO2

–) pode reagir com ozônio para
produzir O3

– e radicais hidroxila. Estas espécies iniciam uma reação em cadeia do
íon hidroxila e, como resultado, compostos normalmente refratários à simples ozoni-
zação são rapidamente convertidos a CO2 e H2O. As reações anteriores podem ser
apresentadas de forma simplificada, a qual destaca a relação de 2 íons hidroxila
formados a cada 3 moléculas de ozônio (Equação 1.4).

3O3 +H2O+ hv −→ 2HO •+4O2 (1.4)

O3/H2O2

Os radicais hidroxila empregados no tratamento de águas residuais podem tam-
bém ser produzidos eficientemente sem o uso de luz UV, mediante combinação de
peróxido de hidrogênio com ozônio. A adição do peróxido de hidrogênio pode
iniciar o ciclo de decomposição do ozônio, resultando na formação dos radicais
hidroxila:

H2O2 −→ HO−2 +H+ (1.5)
HO−2 +O3 −→ HO2 •+O−3 (1.6)

A combinação de diferentes etapas de reação mostra que duas moléculas de
ozônio produzem dois radicais •OH conforme a reação global (Equação 1.7).

H2O2 + 2O3 −→ 3O2 + 2 •OH (1.7)

Este método é mais barato e mais fácil de ser adaptado aos sistemas de trata-
mento de água existentes do que qualquer outro sistema POA. A maior deficiência
relacionada aos processos oxidativos avançados é que sua ação produz subprodu-
tos químicos tóxicos. Por exemplo, nos tratamentos com ozônio/peróxido e peróxi-
do/UV de águas contaminadas com tricloroeteno e percloroeteno formam-se co-
mo intermediários os ácidos tricloroacético e dicloroacético, com rendimento de
aproximadamente 1% (UENF, 2016).

O3/OH

A ozonização em meio básico (O3/OH–) pode ser utilizada para a produção de
radicais hidroxila. O tempo de meia vida do ozônio pode variar de segundos até
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várias horas, dependendo das características do meio em que esse oxidante se en-
contrar. A estabilidade do ozônio é dependente de algumas variáveis. O potencial
hidrogeniônico (pH) merece destaque, pois o processo de decomposição do ozô-
nio é iniciado por íons hidroxila. A elevação do pH do meio ou a adição de peróxido
de hidrogênio pode acelerar a decomposição do ozônio. Durante o processo de
ozonização, a oxidação de substâncias orgânicas e inorgânicas pode ocorrer via
ozônio molecular (reação direta - predominante em meio ácido) ou radical hidro-
xila (reação indireta - predominante em meio básico), porém os dois mecanismos
acontecem concomitantemente com diferente contribuição. Em pH neutro a alto,
a decomposição de ozônio pode ser representada simplificadamente pela Equa-
ção 1.8.

2O3 +H2O −→ •OH+O2 +OH−2 (1.8)

A utilização dos sistemas utilizando ozônio juntamente com peróxido de hidro-
gênio, UV e OH– tem sido objeto de estudo de vários grupos de pesquisa. Entre al-
gumas das aplicações testadas, pode–se citar: degradação dos herbicidas hexa-
zinona e diuron (MARTINS, 2013), produtos farmacêuticos (TAMBOSI, 2008), lixiviado
de aterro (MONTEIRO, 2012), remoção de cor de efluentes de tinturaria (KAMMRADT,
2004), etc. Também são encontrados trabalhos em que esses processos são usados
como pré-tratamento ao tratamento biológico (LEDAKOWICZ; GONERA, 1999), jun-
tamente com processos físico-químicos como precipitação, floculação e adsorção
(SCHRODER, 1998) e outros já utilizando esses processos em grande escala (STEEN-
SEN, 1997).

1.2.4 Processo Fenton (H2O2/Fe2+) e foto Fenton (UV/H2O2/Fe2+)

A formação de íon hidroxila relatada por Fenton (FENTON, 1894) demonstrou ser
capaz de destruir eficientemente compostos tóxicos em efluentes; tais como fe-
nóis e herbicidas (ANDREOZZI et al., 1999). Este processo se destaca pela rápida
formação de radicais •OH em meio ácido e ocorre pela adição de peróxido de
hidrogênio a soluções de sais ferrosos (Fe+), conforme a e Equação 1.9.

Fe+2 +H2O2 −→ Fe+3 +OH− +HO • (1.9)

Além dessa reação principal, várias reações de competição podem ocorrer en-
volvendo Fe3+, Fe2+, (H2O2 e os radicais superóxido e hidroxila, de acordo com as
Equações 1.10 a 1.15.

Fe+3 +H2O2 −→ Fe+2 +HO2 • (1.10)
Fe+2 +HO • −→ Fe+3 +HO− (1.11)

H2O2 +HO • −→ H2O+HO2 • (1.12)
Fe+2 +HO2 • −→ Fe+3 +HO2

− (1.13)
Fe+3 +HO2 • −→ Fe+2 +O2 +H+ (1.14)
HO •+H2O2 + −→ HO2 •+H2O (1.15)
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Consiste em um método simples de geração de radicais hidroxila, não exige
reagentes especiais e nem aparato especial. Este processo é um sistema oxida-
tivo atrativo para o tratamento de efluentes devido ao fato de o ferro ser bastante
abundante e um elemento não tóxico (ANDREOZZI et al., 1999). Segundo Araújo et
al. (2014), o processo Fenton possui inúmeras vantagens no tratamento de águas
residuais, dentre as quais destacam-se: operação simples e flexível; facilidade de
manuseio; produtos químicos de baixo custo, e não há necessidade de entrada de
energia.

O reagente de Fenton tem sido utilizado com sucesso na degradação de di-
versos tipos de efluentes, como clorofenóis, surfactantes e na degradação de co-
rantes. No entanto, é importante ressaltar que sua utilização prevê uma operação
unitária adicional, que é a retirada dos sais de ferro formados. Isso ocorre pois,
durante o processo de oxidação, é formada uma quantidade de flocos de vários
tamanhos, constituídos por complexos formados pela reação de hidrólise do ferro.
Esta operação pode ser realizada com sucesso ao se aplicar polímeros específicos
para coagulação química (TEXEIRA; JARDIM, 2004). Também contribuindo com a
viabilidade, os resíduos sólidos com alto teor de ferro podem ser boas fontes de ca-
talisadores em sistemas heterogêneos, diminuindo o consumo de sais de ferro, além
da possibilidade de seu reuso (AMORIN; LEÃO; MOREIRA, 2009).

O processo Foto-Fenton combina a aplicação da radiação ultravioleta (UV) em
comprimento de onda menor que 300 nm a reação de Fenton. Este processo pode
produzir uma maior eficiência de degradação, pois a fotólise de peróxido de hi-
drogênio contribui para a aceleração na produção de radicais hidroxila (TEXEIRA;
JARDIM, 2004). A irradiação do reagente de Fenton provoca a fotorredução dos
íons Fe3+ previamente formados, com geração de mais um mol de radical hidroxila,
conforme a Equação 16 (MORAIS, 2005).

Fe+3 +H2O2 + hv −→ Fe+2 +H+ +HO • (1.16)

A principal limitação deste processo está relacionado ao pH do efluente. Como
pode ser observado pelas Equações 9 e 15, o pH influencia fortemente o fenômeno.
Em valores de pH abaixo de 2,5, a alta concentração de íons H+ pode sequestrar os
radicais hidroxila, enquanto que em valores maiores que 3,0, ocorre a precipitação
dos íons férricos (Fe3+). Assim, o ajuste de pH do efluente se faz necessário e a sua
posterior neutralização para tornar possível o seu descarte (MORAIS, 2005, BAUTITZ,
2006; ANDREOZZI et al., 1999).

Bandala et al. (2008) relataram a aplicação do processo foto-Fenton de águas
residuais reais coloridas, revelando uma redução de 62,6% na concentração de
DQO (Demanda Química de Oxigênio). Outro caso de sucesso foi descrito por Sir-
tori et al. (2006), que utilizaram o processo foto-Fenton com radicação solar na
etapa de finalização do tratamento biológico de águas residuais de uma indústria
farmacêutica, comprovando a degradação total do ácido nalidíxico e redução
da toxicidade.
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1.2.5 Fotocatálise heterogênea (UV/Semicondutor)

O termo fotocatálise vem da união de dois termos: “fotoquímica” e “catálise” e
é definido como a aceleração de uma fotorreação pela presença de um catalisa-
dor (FERREIRA, 2005).

A fotocatálise heterogênea associa a irradiação de uma partícula de catalisa-
dor, geralmente um semicondutor, para gerar o radical hidroxila (•OH). Conforme
descrito anteriormente, este espécime químico ataca rapidamente e indiscrimina-
damente as moléculas orgânicas, oxidando-as a compostos mais simples, a até
CO2, H2O e íons inorgânicos.

Processo de fotocatálise heterogênea utiliza irradiação na região do UV-A, com-
primento de onda entre 320 e 400 nm, ou solar (SOUTSAS et al., 2010). Segundo
YASMINA et al. (2014), a fotocatálise solar tem se destacado por ser uma fonte irra-
diante sem custo e inesgotável, apesar da baixa eficiência de sua absorção pelo
TiO2, cerca de 3,5%.

Uma grande variedade de compostos orgânicos tóxicos pode ser totalmente
degradada pelo processo da fotocatálise heterogênea, como fenol, hidrocarbo-
netos clorados, clorofenóis, inseticidas, corantes e entre outros (NOGUEIRA; JARDIM,
1997; GUPTA et al., 2011; YASMINA et al., 2014; IRAWATY; SOETAREDJO; AYUCITRA,
2014). Segundo Yasmina et al. (2014), as aplicações da fotocatálise para descon-
taminação de água já alcançou a escala piloto.

Além da descontaminação em fase aquosa, a fotocatálise heterogênea tem
apresentado grande eficiência na destruição de várias classes de compostos orgâ-
nicos voláteis (VOC) em fase gasosa incluindo álcoois, cetonas, alcanos, alcenos
clorados e éteres, com potencialidade de aplicação na remediação de solos e
desodorização de ambientes. Além dessas classes, os radicais hidroxila, gerados
durante a irradiação de TiO2, são capazes também de reagir com a maioria das
moléculas biológicas, resultando numa atividade bactericida importante. Outra
aplicação é o controle de patógenos, pois o poder bactericida do TiO2 foi com-
provado na inativação de microrganismos, como a Escherichia coli (FUJISHIMA;
RAO; TRYK, 2000), e na desinfecção de esgoto sanitário e água de abastecimento.
Essa operação é essencial no controle de doenças por veiculação hídrica, com a
grande vantagem de não gerar subprodutos carcinogênicos; tais como, trihalome-
tanos, que podem ser gerados na operação preliminar de cloração da água a ser
tratada (FERREIRA, 2005).

O processo fotocatalítico apresenta limitações, como grande absorção de on-
das eletromagnéticas pelos sólidos dissolvidos dificultando a penetração da radia-
ção (TEIXEIRA e JARDIM, 2004), e presença de agentes sequestrantes. Neste caso,
Zhang et al. (2012) demonstrou que há efeito negativo dos íons inorgânicos normal-
mente presentes em esgotos domésticos na atividade fotocatalítica do TiO2, como
é o caso da presença dos íons HPO4

–2, NH4
+ e HCO3

– que reduziram a eficiência de
eliminação de disruptores endócrinos, o que foi atribuído a uma forte adsorção na
superfície do dióxido de titânio.

O processo de fotocatálise inicia com a ativação de um semicondutor com uso
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da irradiação UV ou visível (TEIXEIRA; JARDIM, 1997; YASMINA et al., 2014). Todo semi-
condutor apresenta bandas de valência (B.V.; banda de energia completamente
ocupada por elétrons, logo são inertes do ponto de vista elétrico e térmico) e ban-
das de condução (B.C.; parcialmente preenchida por elétrons), e a região entre
as duas bandas é chamada de bandgap (diferença entre bandas, logo há uma
quantidade de energia necessária para que o elétron efetue a transição da banda
de valência para a de condução). Ao ser ativado, o elétron do semicondutor é
promovido da banda de valência para a banda de condução com a geração
concomitante de uma lacuna (h+). Estas lacunas (falta de elétrons) apresentam
potenciais oxidantes bastante elevados capazes de gerar radicais hidroxila (•OH)
quando em contato com as moléculas de água encontradas na superfície do se-
micondutor (Figura 1.1).

Figura 1.1 - Representação esquemática da fotocatálise com TiO2
Fonte: Adaptado de YASMINA et al., 2014

O semicondutor mais utilizado como catalisador no processo de fotocatálise he-
terogênea é o TiO2 na forma alotrópica anatase. Este óxido apresenta alta área
superficial, alta densidade de sítios ativos superficiais, baixo custo, fotoestabilidade
e estabilidade química em ampla faixa de pH, biologicamente e quimicamente
inerte, resistente à corrosão física e química e insolúvel em água (KONSTANTINOU;
ALBANIS, 2003).

A ativação exposta acima ocorre com a absorção de fótons com energia igual
ou superior a energia do bandgap, que é de 3,2 eV para o TiO2 anatase (CHONG
et al., 2010). A reação abaixo (Equação 1.17) ilustra a ativação do TiO2.

TiO2 + hv −→ TiO2

(
e−BC + h+BV

)
(1.17)

Estas lacunas (hBV
+) geradas na banda de valência reagem com moléculas de

água (H2O) ou grupos hidroxilas (OH–) adsorvidas sobre a superfície do catalisador
para produzirem radicais hidroxilas (Equação 1.18 e 1.19) (GUPTA et al., 2011).
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h+BV +H2Oads −→ H+ +HO • ads (1.18)
h+BV +OH−ads −→ HO • ads (1.19)

Frequentemente, a fotocatálise é realizada na presença de um aceptor de elé-
trons, que evita a recombinação elétron-lacuna e, consequentemente a inativa-
ção deste par. Por exemplo, o emprego de oxigênio molecular previne a inativa-
ção, pois aprisiona o elétron ao gerar íons superóxidos, mantendo a neutralidade
do TiO2, mas com ambientes de cargas opostas em sua estrutura (GUPTA et al.,
2011). O mecanismo de formação dos radicais superóxidos é apresentado a seguir
(Equação 20), onde o elétron fotogerado reage com o oxigênio (O2) molecular
adsorvido, reduzindo-o ao ânion O2

–•.

O2 + e− −→ O2
− • ads (1.20)

O poluente orgânico (Rads) reage com o radical hidroxila (HO•ads) formado ou
pode reagir diretamente com as lacunas (SÍMA e HASAL, 2013).

HO • ads +Rads −→ R • ads +H2O (1.21)
Rads + h+BV −→ R • ads −→ Produtos de degradação (1.22)

Em geral, o processo gera sucessivos radicais (HO•ads, O2•ads, R•ads, ...) que são
oxidantes capazes de quebrar ligações de moléculas de poluentes refratárias, co-
mo pesticidas, herbicidas, corantes. É possível escrever a reação de fotocatálise
(Equação 1.23).

HO • ads + Poluentes +O2 −→ CO2 +H2O+

+ Produtos intermediários

(1.23)

1.2.6 Oxidação eletroquímica

A oxidação eletroquímica requer aplicação de corrente elétrica (2 a 20A) em
dois eletrodos imersos na solução aquosa para gerar os radicais hidroxila (•OH). As-
sim, a degradação de um poluente pode ocorrer diretamente pelo processo de
oxidação anódica; ou, indiretamente pelo processo eletro-Fenton, (ARAÚJO et al.,
2014), em que é utilizado um ânodo de sacrifício de Fe, proporcionando maior efi-
ciência ao processo (TEIXEIRA; JARDIM, 2004).

Eletro-Fenton

A maior parte das aplicações do processo eletro-Fenton usa o ferro (II) como
catalisador. Segundo Oturan et al. (2001), mesmo aplicando baixas correntes elé-
tricas, a uma dosagem ótima de 0,1 mM de Fe(II), é possível degradar a maior parte
dos compostos orgânicos e de seus intermediários aromáticos. Contudo, altas ta-
xas de degradação têm sido descritas com o uso de cobalto, cobre e manganês
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como catalisadores (ANIPSITAKIS; DIONYSIOU, 2004).

No processo eletro-Fenton (EF), a degradação do poluente ocorre pela forma-
ção de um agente oxidante in-situ que pode migrar da superfície do eletrodo e
reagir no seio da solução. Neste método de eletro-oxidação indireta, os radicais
hidroxila (•OH) são gerados na reação de Fenton eletroquimicamente assistida por
meio de reagente de Fenton (mistura de (H2O2 e íons ferrosos) em meio homogê-
neo (Equação 22). Este processo indireto inclui a eletrogeração in situ de (H2O2,
por redução de dois elétrons de O2 dissolvido no meio ácido na presença de uma
quantidade catalítica de íons ferrosos (Equação 23), e a eletrorregeneração de
íons ferrosos (Fe2+), em que os íons férricos (Fe3+) formados na reação de Fenton
são reduzidos eletroquimicamente no cátodo para regenerar os íons Fe2+(Equação
1.26) (BRILLAS; SIRES; OTURAN, 2009).

Fe+2 +H2O2 −→ Fe+3 + •OH+OH− (1.24)
2O2 + 2H+ + 2 e− −→ H2O2 (1.25)

Fe+3 + e− −→ Fe+2 (1.26)

Oxidação anódica

Na oxidação anódica (OA), a destruição do poluente ocorre pela transferência
de elétrons na superfície do eletrodo. O radical hidroxila é produzido e transfe-
rido diretamente do ânodo a partir da oxidação da água; sendo por este motivo,
frequentemente denominado oxidação anódica. Constitui um método muito po-
pular para a síntese de muitos compostos orgânicos e inorgânicos, sendo também
capaz de eliminar contaminantes orgânicos tóxicos, como anilinas, fenóis, benzo-
quinonas, herbicidas, etc., de efluentes aquosos. Os ânodos eletrocatalíticos rela-
tados são platina (Pt), dióxido de irídio (IrO2), dióxido de rutênio (RuO2), dióxido de
chumbo (PbO2) e dióxido de estanho (SnO2), dopados ou não, aplicando elevados
potenciais anódicos para que se produza a eletrólise da água com evolução simul-
tânea de oxigênio (XAVIER, 2012). Sob estas condições, se geram radicais hidroxila
adsorvidos sobre o ânodo (OH•ads) segundo a seguinte reação:

H2O −→ HO • ads +H+ + e− (1.27)

O mecanismo catalítico inclui a geração de radicais hidroxila heterogêneos -
M(•OH) - devido a eletrólise de água (Equação 1.28) e, subsequente (Equação
1.29), oxidação de espécies orgânicas.

M+H2O −→ M(HO • ) + H+ + e− (1.28)
M(HO • ) + R −→ M+mCO2 + nH2O+ pX (1.29)

1.2.7 Ultrassom

A sonoquímica é um ramo da Química que estuda a influência das ondas ul-
trassônicas sobre sistemas químicos. Enquanto outros métodos necessitam de con-
dições especiais para ocorrer, tais como a existência de espécies polares (micro-
ondas), meio condutor (eletroquímica) ou a presença de espécies cromóforas (fo-
toquímica), a sonoquímica só requer a presença de um meio líquido para produzir
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seus efeitos (MESQUITA, 2012). As técnicas de oxidação sonoquímica são baseadas
na utilização de irradiação ultrassom (US) para a produção dos radicais hidroxila.
Estes radicais são formados na presença de diferentes gases e também em combi-
nação com outros processos (O3/US, H2O2/US e fotocatálise/US) (ADEWUYI, 2001).

Nesta técnica, o ultrassom (US) de alta potência (15 kHz a 1 MHz) promove o
crescimento e rompimento de bolhas de gás, que alcançam temperaturas e pres-
sões muito altas (4.000 a 10.000 oC e 1.000 a 10.000 atm). Neste caso as reações
podem ocorrer por 3 mecanismos: pela água supercrítica, pela pirólise direta, com
os radicais gerados pelo processo térmico, e pelas reações radicalares, que for-
mam o radical hidroxila e o peróxido de hidrogênio (TEIXEIRA; JARDIM, 2004).

O processo químico de irradiação ultrassônica está fundamentado especial-
mente na cavitação acústica abrangendo a formação, o crescimento, e o co-
lapso implosivo de bolhas em um líquido. Quando as ondas ultrassônicas incidem
no efluente a ser tratado, cavidades de bolhas são formadas, essas bolhas aumen-
tam de tamanho até entrarem em colapso; criando poderosas forças de quebra
sob elevadas temperaturas (2000 a 5000 K) e pressões (aprox. 6x104 kPa). Nestas
condições extremas, ocorre a sonólise de moléculas de água, gerando radicais
muito reativos capazes de reagir com espécies químicas orgânicas presentes no
meio aquoso, degradando-as (ADEWUYI, 2001).

Os processos combinados: ozônio e ultrassom (O3/US), peróxido de hidrogênio
e ultrassom (H2O2/US) ou ultrassom e fotocatálise (fotocatálise/US) ocasionam um
aumento expressivo da taxa de geração de radicais livres, bem como o processo
sono-Fenton. Neste caso, ocorre acoplamento da irradiação ultrassom com o pro-
cesso Fenton, em que a decomposição de H2O2 sob irradiação ultrassom resulta
em uma maior concentração de •OH, promovendo a aceleração da degradação
dos contaminantes (Equação 1.30) (CHAKINALA et al., 2009), o que reforça seu uso.

H2O2 +US −→ 2HO • (1.30)

1.3 Considerações finais

A degradação total ou parcial de poluentes de efluentes líquidos pode eliminar
ou reduzir a concentração de moléculas orgânicas, inclusive as mais resistentes,
mediante aplicação in situ de íon hidroxila gerado por diversas técnicas de proces-
sos oxidativos avançados (POA). Vários estudos apresentam melhoria na qualidade
do efluente, mas a eficiência de cada processo é inerente às condições de opera-
ção da estação de tratamento e da composição do efluente a ser tratado. Ainda,
os custos elevados de implantação e operação restringem a implantação destas
tecnologias.

A fotodegradação catalítica, sendo o catalisador TiO2 o mais estudado, tem
se mostrado promissora para a eliminação de poluentes; tendo sido comprovada
também a redução de toxicidade dos efluentes testados.

Em relação ao processo Fenton, a utilização de catalisador com ferro sólido pro-
move a reação com o oxigênio dissolvido, ao invés de reagir com o peróxido de
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hidrogênio. Os POAs fotoquímicos demandam o desenvolvimento de fotocatalisa-
dores que sejam ativados pela luz solar a fim de reduzir os custos com radiação UV
gerada empregando-se energia elétrica.

Quanto aos POAs sonoquímicos, apesar da combinação da irradiação ultras-
som com reações Fenton resultarem em efeitos promissores para a descontamina-
ção de efluentes, tem sua viabilidade econômica dependente da disponibilidade
de grande quantidade de energia elétrica para a sua aplicação a nível industrial.
Dentre os POAs apresentados, os eletroquímicos mostraram ser os mais vantajosos
em relação à demanda elétrica devido à capacidade de minimizar ou eliminar o
uso de reagente químico, mas com pouco consumo de energia; destaca-se aqui
a Oxidação Anódica que não requer reagentes químicos.
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2.1 Introdução

Nas últimas décadas, tem aumentado o interesse por estudos sobre a ocorrên-
cia, o destino ambiental e a toxicidade potencial de uma classe de substâncias
denominada “micropoluentes orgânicos”, observada tanto no ambiente aquático
quanto terrestre. Um conjunto diversificado destes compostos orgânicos sintéticos
é utilizado pela sociedade em grandes quantidades para uma variedade de fins,
incluindo a saúde humana e animal, a produção e a conservação de alimentos, os
processos industriais de fabricação de bens de consumo, entre outros (LAPWORTH
et al., 2012).

De acordo com Luo et al. (2014a), os micropoluentes estão emergindo como
um novo desafio para a comunidade científica, pois sua ocorrência no ambiente
aquático inclui esgotos, águas superficiais, subterrâneas e água potável.

Para Souza (2011), os micropoluentes envolvem grupos ou classes de substâncias
que estão presentes em medicamentos, desinfetantes, meios de contraste, deter-
gentes, surfactantes, pesticidas, corantes, tintas, conservantes, aditivos alimenta-
res, produtos para cuidados pessoais, entre outros que se encontram no ambiente
aquático em baixas concentrações, variando de mg/L a µg/L.

A regulamentação dos limites de tolerância para esses contaminantes emergen-
tes pode ser considerada uma tarefa bastante desafiadora, uma vez que ainda
requer melhor compreensão acerca das propriedades dos compostos-alvo, bem
como das suas trajetórias e do seu comportamento no ambiente. Os principais
desafios consistem na identificação de novos compostos emergentes, no desenvol-
vimento de métodos analíticos para detecção e quantificação destas substâncias
em níveis traço nos diversos compartimentos ambientais, na adoção de estratégias
para a redução do lançamento para o ambiente aquático e na aplicação de tec-
nologias seguras e eficientes para a remoção e/ou eliminação dessas substâncias
das águas e efluentes.

O objetivo deste capítulo é avaliar com uma revisão bibliográfica a ocorrên-
cia de micropoluentes no ambiente aquático com ênfase à tecnologia que utiliza
carvão ativado em pó para a remoção desses microcontaminantes por meio do
processo de adsorção, além de abordar as principais vantagens e desvantagens
desse método empregado em alguns sistemas de tratamento de águas residuárias.

2.2 Fontes e fluxos dos micropoluentes

Diversas são as fontes de introdução e rotas que os micropoluentes percorrem ao
entrarem em contato com o ambiente, com os seres humanos e outros animais. A
Figura 2.1 apresenta um resumo dessas principais fontes e fluxos dos micropoluentes
no ambiente aquático e terrestre. Luo et al. (2014a) consideram que a exposição
humana a micropoluentes, além de ocorrer a partir da utilização de produtos indus-
triais e da água ingerida, pode ser ocasionada por intermédio da cadeia alimentar
e da reutilização de águas residuárias para fins domésticos.
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A trajetória feita por esses contaminantes emergentes no meio ambiente de-
penderá de suas propriedades físico-químicas, tais como a sua solubilidade em
água (STUART et al., 2012). A questão relativa aos produtos farmacêuticos não se
trata apenas dos seus efeitos tóxicos agudos, mas da sua toxicidade crônica. Es-
tes compostos estão comumente presentes em níveis baixos durante todo o ciclo
de vida de muitos organismos aquáticos. Produtos farmacêuticos geralmente são
compostos biologicamente ativos, muitas vezes solúveis em água, que não são fa-
cilmente biodegradáveis e, por conseguinte, podem ser encontrados nas águas
residuárias, podendo inclusive ocorrer em águas naturais. Potencialmente, estes
compostos poderiam ter uma função semelhante ou causar efeitos colaterais em
organismos não-alvo como o fazem em seus usuários pretendidos (JIANG, ZHOU,
SHARMA, 2013).

Figura 2.1 – Fontes de introdução e rotas de micropoluentes no ambiente
Fonte: Adaptado de LAPWORTH et al., 2012; LUO et al., 2014a; STUART et al., 2012.

Bila e Dezotti (2007) consideram que os efeitos adversos aos organismos expos-
tos, mesmo em concentrações muito baixas, podem interferir no sistema endócrino
de humanos e outros animais e, com isso, afetar sua saúde, crescimento e reprodu-
ção.

Para elucidar a poluição ambiental por micropoluentes orgânicos, Kong et al.
(2015), realizaram o primeiro levantamento sistemático sobre a ocorrência de 1300
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substâncias em 20 amostras de águas superficiais de Tianjin, situada ao norte da
China. Os resultados encontrados por estes autores indicaram a ocorrência de 227
micropoluentes orgânicos nas amostras.

Qi et al. (2014) realizaram, durante 14 meses, a primeira avaliação abrangente
das concentrações e cargas anuais de uma ampla gama de micropoluentes no rio
Yangtze, localizado na província de Anhui, região leste da China. Os métodos ana-
líticos utilizados neste estudo permitiram a quantificação de 268 compostos, dentre
eles, 117 micropoluentes orgânicos, incluindo 51 pesticidas, 43 farmacêuticos, sete
produtos químicos de uso doméstico e industrial e 16 hidrocarbonetos policíclicos
aromáticos.

K’oreje et al. (2016) analisando amostras de três estações de tratamento de
águas residuárias, de três rios e de três poços de água subterrânea em duas gran-
des cidades quenianas Nairobi e Kisumu, identificaram 24 compostos farmacêu-
ticos, incluindo antibióticos, antiretrovirais, analgésicos, anti-inflamatórios e medi-
camentos psiquiátricos. Estes mesmos autores concluíram que em todas as ma-
trizes investigadas as concentrações foram mais relevantes em comparação com
o mundo ocidental em função do tratamento de doenças africanas comuns, tais
como o HIV e a malária, feito com antiretrovirais e antibióticos, por exemplo.

Sánchez-Avila et al. (2013) realizaram um estudo com 51 micropoluentes orgâ-
nicos investigados no Mar Cantábrico, situado ao noroeste da Espanha, 45 foram
detectados nestas águas costeiras/estuarinas. Estes identificaram que as principais
fontes de contaminação ao longo desta área foram causadas por poluição pon-
tual devido às descargas de efluentes de estações de tratamento de águas resi-
duárias, industriais e das atividades portuárias.

No mesmo sentido, Félix–Cañedo, Durán–Álvarez e Jiménez–Cisneros (2013) in-
vestigaram a presença de 17 micropoluentes orgânicos em fontes de água potável
da Cidade do México. As amostras de água analisadas foram tomadas a partir de
sete poços, quatro açudes e 15 tanques onde água superficial e subterrânea são
misturadas e armazenadas antes da distribuição. Os resultados evidenciaram a
ocorrência de sete dos compostos-alvo nas águas subterrâneas, 11 poluentes-alvo
na água superficial e 11 compostos-alvo foram detectados na água misturada.

Cho et al. (2014) realizaram o monitoramento de 159 pontos distribuídos em qua-
tro grandes rios da Coreia do Sul a fim de verificar a presença de 35 micropoluentes.
Os testes realizados pelos autores detectaram 29 compostos-alvo, sendo que pesti-
cidas organoclorados ocorreram mais frequentemente, em concentrações baixas,
enquanto que os compostos orgânicos voláteis e ftalatos foram detectados em
concentrações mais elevadas.

2.2.1 Técnicas de remoção dos micropoluentes

Para Luo et al. (2014a), as estações de tratamento de águas residuárias (ETAR)
são as principais barreiras contra a propagação de micropoluentes, como de-
monstrado na Figura 2.1 e no estudo realizado por estes autores no qual ficou evi-
denciado que a remoção dos micropoluentes selecionados em ETAR de 14 paí-
ses/regiões apresentou índices variando de 12,5 a 100%.
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De acordo com Suárez et al. (2008), os possíveis mecanismos de remoção de
micropoluentes incluem a volatilização, a sorção por substâncias biológicas sólidas
e a transformação química. Neste capítulo, apenas o mecanismo de sorção será
detalhado.

Para Aquino, Brandt e Chernicharo (2013), o termo sorção refere-se ao fenô-
meno de transferência de massa no qual moléculas passam de uma fase fluida
(líquida ou gasosa) e tornam-se associadas a uma fase sólida ou líquida. Uma abor-
dagem comum para determinar a fração de sorção de compostos é a utilização
do coeficiente de distribuição sólido-água (Kd), expresso em L/kg, definido como a
razão entre as concentrações nas fases líquida e sólida em condições de equilíbrio.
Este coeficiente leva em conta os dois principais mecanismos de sorção, os proces-
sos de adsorção e absorção (SUÁREZ et al., 2008).

O fenômeno da absorção trata-se de um processo no qual moléculas presentes
em determinado fluido entram em contato com outra fase além da interface deles.
Está relacionado com a lipofilicidade da substância, caracterizada pelo coefici-
ente de partição octanol-água (Kow). Em contrapartida a adsorção é a aderência
física ou de ligação de íons e moléculas na superfície de um sólido adsorvente.
Refere-se às interações eletrostáticas de grupos carregados positivamente de pro-
dutos químicos com as superfícies carregadas negativamente de outras e, assim,
está relacionada com a tendência de uma substância a ser dissociada ou ioni-
zada na fase aquosa, a qual é caracterizada pela constante de dissociação (Ka).
De um modo geral, moléculas carregadas negativamente não serão adsorvidas,
enquanto que as espécies catiônicas serão mais favorecidas devido a interações
do tipo de Van der Waals (SUÁREZ et al., 2008).

Processos convencionais de tratamento

O processo de tratamento de água mais comum em estações de tratamento
de água é o do tipo convencional, composto por coagulação, floculação, de-
cantação, filtração e desinfecção, podendo ser acrescido de pré e pós-cloração.
No entanto, esses processos físico-químicos usualmente aplicados em ETA apresen-
tam, por si só, baixa eficiência na remoção de compostos orgânicos (PERES, 2011).

De acordo com Luo et al. (2014a), estações de tratamento de efluentes conven-
cionais geralmente possuem uma etapa primária e uma etapa secundária, sendo
a etapa terciária um tratamento opcional, a qual é comumente usada para pro-
duzir água com melhor qualidade para determinados fins. Assim, a exigência dos
processos de tratamento terciário é geralmente baseada em objetivos de saúde
pública e ambiental. O Quadro 2.1 apresenta os principais mecanismos de remo-
ção de micropoluentes para as etapas de tratamento primário e secundário de
efluentes.

ETAR municipais são concebidas para controlar inúmeras substâncias, tais como
matéria orgânica, nutrientes, agentes patogênicos, entre outras. Embora estes in-
terferentes possam ser eficientemente eliminados, a remoção de micropoluentes é,
muitas vezes, insuficiente nestas ETAR convencionais (LUO et al., 2014a) e, por isso,
tais compostos são vistos cada vez mais como uma ameaça para os ecossistemas
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Quadro 2.1 – Comparativo dos principais mecanismos de remoção de
micropoluentes

Etapa do ETAR Mecanismo de remoção de micropoluentes

Tratamento primário
Micropoluentes são removidos principalmente por
sorção em lodos primários.

Tratamento secundário

Micropoluentes são submetidos a uma série de pro-
cessos, incluindo a dispersão, diluição, partição, bio-
degradação e transformação abiótica. A biode-
gradação ou biotransformação e a adsorção são os
dois principais mecanismos de remoção, enquanto a
volatilização ocorre em menor grau.

Fonte: Adaptado de LUO et al., 2014a.

aquáticos e para a segurança dos recursos de água potável (BÖHLER et al., 2012).

Processos avançados de tratamento

Para reduzir a liberação de micropoluentes orgânicos no meio aquático, tra-
tamentos avançados de efluentes são necessários pois, muitas substâncias, como
produtos farmacêuticos e pesticidas, não são completamente removidos em esta-
ções convencionais de tratamento de águas residuárias (MARGOT et al., 2013).

Processos avançados de tratamento, tais como adsorção em carvão ativado,
processos de oxidação avançada (POAs) e processos à base de membranas, po-
dem alcançar uma maior remoção de micropoluentes. No entanto, independen-
temente da técnica empregada, a remoção de micropoluentes depende das pro-
priedades físico-químicas dos micropoluentes e das condições de tratamento (LUO
et al., 2014a; BARBOSA et al., 2016).

Os POAs e a ozonização são tecnologias com potencial redox eficientes que de-
monstram alguma superioridade sobre os tratamentos convencionais, como as al-
tas taxas de degradação e não-seletividade. Além disso, estes processos têm efei-
tos de desinfecção, que são essenciais para aplicações de reutilização da água
que envolvem contato humano direto (LUO et al., 2014a).

De acordo com Jiang, Zhou e Sharma (2013), nos POAs, o radical hidroxila (•OH),
gerado in situ, tem um elevado potencial de redox (2,8 V) e atua como um oxidante
para destruir compostos recalcitrantes. Os principais métodos para gerar radicais
hidroxila incluem a combinação de técnicas como O3/H2O2, reagente de Fen-
ton (Fe+2/H2O2), O3/UV, H2O2/UV, O3/H2O2/UV, sistema foto-Fenton (Fe+2,+3/H2O2/UV)
(LUO et al., 2014a; JIANG, ZHOU, SHARMA, 2013) e fotocatálise (UV/TiO2) (JIANG,
ZHOU, SHARMA, 2013).

Uma vez que os processos de oxidação normalmente não resultam na com-
pleta mineralização dos micropoluentes, a maior preocupação desta aplicação é
a formação de subprodutos de oxidação (ou produtos de transformação) de mi-
cropoluentes, os quais podem ser tóxicos. Para reduzir esses subprodutos formados
a pós-filtração (filtro de areia ou filtração em carvão ativado) pode ser utilizada
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(LUO et al., 2014a).

A retenção de micropoluentes, em processos que empregam membranas pode
ser conseguida por dimensão de exclusão, adsorção na membrana e por carga de
repulsão. Estes mecanismos de remoção são, em grande parte, dependentes de
inúmeros fatores, tais como o tipo de processo de membrana, características da
membrana, condições de funcionamento, características específicas dos micro-
poluentes e entupimento da membrana (LUO et al., 2014a).

A contrapartida do uso desta tecnologia é o fato de estar normalmente asso-
ciada com um elevado custo de operação, além de outros inconvenientes, tais
como a geração de resíduos concentrados e o entupimento das membranas (LUO
et al., 2014b; BARBOSA et al., 2016).

Os principais processos de tratamento avançado são baseados na utilização
de membranas são a microfiltração (MF), a ultrafiltração (UF), a nanofiltração (NF)
e a osmose reversa (OR). Apesar da MF e da UF serem processos comprovada-
mente eficientes para eliminação de turbidez, os micropoluentes, geralmente, são
mal removidos durante estes dois processos, em virtude dos poros da membrana
serem muito maiores do que o tamanho das moléculas dos micropoluentes. No en-
tanto, micropoluentes podem ser removidos por meio de adsorção nos polímeros
da membrana, bem como pela interação com a matéria orgânica natural (MON)
das águas residuárias. Considerando que a eficiência de remoção de micropolu-
entes por meio dos processos de MF ou UF por si só é baixa, a combinação de MF
ou UF com outros processos (por exemplo, NF ou OR) é essencial para uma melhor
eliminação de diferentes micropoluentes (LUO et al., 2014a).

2.2.2 Processo de adsorção com carvão ativado

De acordo com Platz (2015), o carvão ativado é utilizado há muito tempo pelo
homem. Há relatos de uso deste material para diversos fins desde 5.750 anos atrás.
Deste período em diante o carvão ativado já foi utilizado por exemplo, na medi-
cina, em tratamento de água e de gases, entre outras atividades.

O carvão ativado é um material de cor escura, grande volume de poros e
grande área superficial em função da quantidade e do tamanho desses poros.
A produção do carvão ativado pode ser por via térmica ou química, precedida
por pirólise de materiais altamente carbonáceos, ou seja, matérias-primas com 40
a 50% de carbono (por exemplo: carvão vegetal, madeira, turfa, caroços de frutos
como azeitona, café, cereja, entre outras). Os principais tipos de carvão ativado
são: carvão ativado em pó (CAP) e carvão ativado granular (CAG) (PLATZ, 2015).

O carvão ativado, de acordo com Mancuso (2003), foi utilizado no tratamento
avançado de esgotos para remoção de materiais orgânicos solúveis que não são
eliminados em tratamentos anteriores, visto que essas substâncias orgânicas, ditas
refratárias, são passíveis de serem adsorvidas na superfície dos poros das partículas
de carvão, até que sua capacidade de adsorção seja exaurida.

O processo de adsorção com carvão ativado é comumente empregado para
o controle de sabor e odor na água potável (LUO et al., 2014a) e para remoção
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de compostos orgânicos, tóxicos e/ou de difícil degradação de efluentes (MENZEL,
1997).

Çeçen e Aktas (2011) relataram que o carvão ativado tem sido amplamente
utilizado em processos de adsorção, em águas superficiais, subterrâneas e em eflu-
entes.

Uso do carvão ativado em pó

Luo et al. (2014a) apontam que o CAP tem sido considerado como um ad-
sorvente eficaz para o tratamento de compostos orgânicos persistentes ou não-
biodegradáveis. Uma vantagem do emprego do CAP é poder fornecer carbono
continuamente ao sistema ou utilizá-lo de forma sazonal, ocasionalmente, quando
o risco de substâncias orgânicas vestigiais está presente em nível elevado.

O uso de carvão ativado em pó em estações de tratamento de águas resi-
duárias municipais também pode ser considerado uma tecnologia promissora para
complementar as operações de remoção de nutrientes, além de alcançar uma
redução significativa da ecotoxicidade dos micropoluentes em corpos receptores
(BÖHLER et al., 2012).

Para Kovalova et al. (2013), Snyder et al. (2007), Böhler et al. (2012) e Luo et
al. (2014a), o desempenho do CAP na remoção de micropoluentes depende de
fatores como:

1. propriedades do carvão ativado (área superficial específica, estrutura porosa
interna em relação ao tamanho e textura do poro, química de superfície e teor
de matéria mineral, na dosagem aplicada (>10 mg/L), do tempo de contato
(em torno de 30 minutos);

2. propriedades físico-químicas do micropoluente (por exemplo: Kow, pKa, tama-
nho molecular, presença de grupos funcionais específicos, entre outras);

3. características do efluente (por exemplo: concentração de micropoluente;
pH, temperatura, entre outras);

4. características do sistema de tratamento (por exemplo: configuração ado-
tada; condições ambientais e parâmetros operacionais).

Estudos aplicados da utilização do CAP

A utilização de carvão em pó, considerada por Mancuso (2003) como uma tec-
nologia de reuso de água, pode ser adotada em sistemas onde sua aplicação não
foi pensada na fase de projeto, pois com pequenas adequações é possível sua im-
plantação, por exemplo, em sistemas de tratamentos biológicos por lodos ativados,
objetivando minimizar a interferência de substâncias tóxicas nesse processo.

Mancuso (2003) aponta ainda que quando se utiliza carvão ativado em pó, ele
é adicionado diretamente à água que é submetida à agitação e à filtração, não
sendo necessários grandes investimentos. Por outro lado, quando grandes quanti-
dades de matéria orgânica precisam ser removidas, como no tratamento de eflu-
entes dos esgotos pré-tratados, o uso de carvão ativado em pó não é econômico,
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dadas as grandes quantidades necessárias.

Embora ainda não exista legislação em vigor no Brasil que limite a presença de
micropoluentes na água de abastecimento público, Peres (2011) recomenda que
a adição de CAP ao tratamento de água seja realizada pelo princípio da precau-
ção.

Nos Quadros 2.2 e 2.3, são apresentados alguns estudos aplicados em contexto
nacional e internacional respectivamente a respeito da utilização do CAP para re-
moção de micropoluentes.

A partir da análise dos Quadros 2.1 e 2.2 é possível constatar que o Brasil ainda
possui estudos rudimentares a respeito do emprego do carvão ativado em pó para
a remoção de micropoluentes, diferentemente da Alemanha que, por exemplo,
além de concentrar um grande número de pesquisas, também emprega métodos
mais específicos e de maior abrangência e relevância no que se refere à adsorção
com CAP em sistemas de tratamento de águas residuárias.

2.2.3 Configurações dos sistemas de tratamento com CAP

Snyder et al. (2007) apontaram que as vantagens do uso do CAP nos sistemas
de tratamento de efluentes são: a flexibilidade operacional que permite a dosa-
gem do carvão ativado conforme as necessidades operacionais da planta; e, a
adição constante de produtos virgens ou não totalmente carregados durante o
tratamento.

De acordo com Zwickenpflug et al. (2010), Ferreira (2011) e Luo et al. (2014a),
as duas principais opções de uso do CAP na remoção de micropoluentes em ETE’s
são: 1) adição de CAP no sistema de lodos ativados como tratamento secundário
com a finalidade de realizar a adsorção simultaneamente ao tratamento aeróbico;
2) adsorção a jusante do tratamento biológico com possibilidade de reaproveita-
mento do CAP na biologia ou não. Esta segunda opção tem a finalidade de realizar
o pós-tratamento biológico ou o tratamento avançado do efluente.

A separação do CAP carregado do efluente é necessária nas duas opções, po-
dendo normalmente ocorrer por processos de sedimentação e/ou filtração. Outro
ponto a ser destacado em ambas as configurações é o uso de agentes coagulan-
tes e floculantes, os quais, apesar de não contribuírem para a remoção dos micro-
poluentes, possibilitam uma melhor separação do CAP (ZWICKENPFLUG et al., 2010).

A primeira opção mencionada é conhecida por processo PACT (Powdered Ac-
tivated Carbon Treatment) o qual é essencialmente uma modificação do processo
de lodos ativados pela adição de CAP. A aplicação simultânea de adsorção e bi-
odegradação no mesmo reator de crescimento em suspensão é uma alternativa
eficaz para a remoção de compostos biodegradáveis e não biodegradáveis (ÇE-
ÇEN e AKTAS, 2011). Nesta configuração, o CAP virgem é dosado diretamente no
tratamento biológico, sendo evitados custos elevados com instalações, apenas os
necessários para a implantação de sistemas de armazenamento e de dosagem do
CAP (FERREIRA, 2011).
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A contrapartida deste tipo de configuração, apresentada na Figura 2.2, é que
os micropoluentes podem competir com a matéria orgânica pelos sítios adsortivos
do carvão, pois esta, apesar de não se tratar do composto-alvo, está presente
em maior concentração no reator biológico do que no efluente tratado biologica-
mente. Por este motivo pode ser necessária maior dosagem de carvão ativado em
pó para compensar esta competição (ZWICKENPFLUG et al., 2010).

Figura 2.2 - Configuração de ETE com uso de CAP diretamente no tratamento
biológico convencional

Fonte: Adaptado de ZWICKENPFLUG et al., 2010.

Na segunda opção, na qual o CAP é adicionado à jusante do tratamento bioló-
gico, a dosagem do CAP virgem é realizada em um reator de adsorção separado,
o qual possibilita um tempo de contato de 15 a 30 minutos entre o carvão ativado
e o efluente para que ocorra o equilíbrio de adsorção (ZWICKENPFLUG et al., 2010).
A Figura 2.3 apresenta esta configuração.

Figura 2.3 - Configuração de ETE com uso de CAP a jusante do tratamento
biológico com possibilidade de reaproveitamento de CAP na biologia

Fonte: Adaptado de ZWICKENPFLUG et al., 2010.

Esta configuração que também é conhecida como processo AFSF (adsorption,
flocculation, sedimentation and filtration), foi desenvolvida pelo Instituto de Enge-
nharia Sanitária, Qualidade da Água e Gestão de Resíduos Sólidos da Universidade
de Stuttgart, em conjunto com a ETAR Albstadt-Ebingen em meados de 1990, com
a finalidade principal de remover corante de águas residuárias da indústria têxtil e,
mais tarde adaptado para remover micropoluentes (MENZEL, 1997).
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No processo AFSF, há mistura de PAC no efluente para a ocorrência da adsor-
ção, em seguida é adicionado o coagulante (cloreto férrico ou de alumínio) sob
mistura rápida. Subsequentemente, agentes de floculação, como polímeros orgâ-
nicos, são adicionados a fim de criar grandes, macroflocos sedimentáveis. Estes,
por sua vez, são separados por um tanque de sedimentação usando uma baixa
taxa de fluxo específico. Finalmente, os microflocos remanescentes do efluente
são separados por filtros rápidos de areia (PLATZ et al., 2014).

A vantagem da aplicação do CAP a jusante do tratamento biológico consiste
no fato de que a concentração de matéria orgânica presente no efluente biolo-
gicamente tratado é relativamente baixa. Assim, existe uma menor competição
pelos sítios adsortivos do carvão com a matéria orgânica, resultando em melhor
adsorção dos micropoluentes nos poros do carvão ativado (ZWICKENPFLUG et al.,
2010).

As principais desvantagens deste método são o grande espaço requerido para
instalação, o custo de investimento elevado, bem como os custos operacionais as-
sociados (OTTO et al., 2016), por exemplo àqueles relacionados à adição de agen-
tes coagulantes e floculantes, que são caros além de ter impacto ambiental (PLATZ
et al., 2014). Para Crespilho, Santana e Rezende (2004), tratamentos com agentes
floculantes, como polímeros, podem causar impactos ambientais devido à toxici-
dade de algumas moléculas usadas, podendo desequilibrar o meio em relação
aos organismos aquáticos do corpo receptor. No caso do uso de agentes coagu-
lantes, o impacto ambiental ocorre em função da alteração na concentração de
ânions e, consequentemente, na mudança de condutividade do efluente (CRESPI-
LHO, SANTANA e REZENDE, 2004).

2.2.4 Técnicas de separação do carvão ativado em pó

De acordo com Vu et al. (2014), o método que utiliza carvão ativado em pó
para adsorver micropoluentes tornou-se uma solução promissora devido ao seu
baixo custo, baixo consumo de energia e não formação de produtos intermediá-
rios, no entanto a desvantagem desta tecnologia é a dificuldade de separação
do CAP carregado das águas residuárias no pós-tratamento.

Devido ao pequeno tamanho das partículas de CAP, a separação para posterior
reaproveitamento do material é difícil, e o CAP residual na água poderia resultar na
poluição secundária (GONG et al., 2016). Zwickenpflug et al. (2010) também rela-
taram a preocupação com a possibilidade do CAP carregado causar dessorção
dos micropoluentes durante a digestão anaeróbia em etapas posteriores em con-
dições específicas como em temperaturas elevadas e variações de pH.

Alguns métodos de separação, tais como sedimentação, filtração, flotação por
ar e separação por hidrociclone têm baixa eficiência ou alto custo de construção.
O tamanho das partículas finas de CAP e a baixa densidade são razões pelas quais
esses métodos não conseguem separar cerca de 25% de CAP utilizado, que tem
um tamanho de partícula inferior a 10 µm (VU et al., 2014).

A Alemanha concentra relevantes estudos acerca deste tema. O Quadro 2.4
apresenta um resumo dos principais métodos de separação de CAP investigados e
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suas respectivas eficiências.

Quadro 2.4 – Principais métodos de separação de CAP e suas respectivas
eficiências

Pesquisadores Método de separação de CAP
Eficiência de

separação de CAP

Platz et al.
(2011)

Sedimentação e separadores lamelares Inferior a 50%

Sedimentação e separadores lamelares
com adição de agentes coagulantes 70%

Flotação por ar 40%

Filtração por micropeneira 70%

Filtração por manta filtrante 90%

Platz et al.
(2014) Separação por hidrociclone 55% a 85%

Otto et al.
(2016)

Separação por hidrociclones múltiplos 61,6% (CAP padrão)

Separação por hidrociclones múltiplos
seguida de manta filtrante 79,6% (CAP grosso)

Vu et al.
(2014) Eletrocoagulação-eletroflotação (EC-EF) 92% a 96%

Com base nos estudos apresentados no Quadro 2.4, verifica-se que a técnica
de separação por hidrociclones múltiplos seguida de manta filtrante demonstrou
ser bastante promissora em função do potencial de separação de CAP e também
pelos custos de investimento que são baixos, por dispensar o uso de aditivos quími-
cos, possibilitar uma fácil recuperação do CAP carregado para fins de reutilização,
além de não necessitar de grande espaço para sua instalação (OTTO et al., 2016),
apesar de apresentar custos de operação mais elevados sob a forma de energia
elétrica para as bombas (PLATZ et al., 2014).

Da mesma forma, o processo combinado de eletrocoagulação e eletroflotação
merece destaque, pois pode separar com eficiência o CAP carregado de pequeno
tamanho (VU et al., 2014; VOGEL et al., 2014).

2.2.5 Reaproveitamento do CAP

De acordo com Zietzschmann et al. (2015), o reaproveitamento de CAP em eta-
pas de tratamento de efluente subsequentes pode aumentar a remoção geral de
micropoluentes orgânicos, visto que, conhecendo o primeiro estágio da relação
entre a concentração de micropoluente no efluente e o carregamento no CAP uti-
lizado, a adsorção nos estágios subsequentes pode ser estimada. Dessa forma, a
modelagem dos estágios subsequentes pode ser feita usando os dados do primeiro
estágio. A razão é que a adsorção repetida nos vários estágios de reutilização de
CAP resulta em concentrações de equilíbrio semelhantes às de adsorção de está-
gio único.
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O principal motivo para a reutilização de CAP nos vários estágios de uma es-
tação de tratamento de efluentes consiste em aumentar o carregamento do CAP
(ZWICKENPFLUG et al., 2010), pois assim é possível melhorar a relação custo-benefí-
cio desta tecnologia em virtude do aumento da eficiência da técnica e da redu-
ção dos custos com o carvão ativado em pó virgem e com a quantidade de lodo
a ser destinada posteriormente ao tratamento (LUO et al., 2014a).

2.3 Considerações Finais

Tecnologias para eliminar e/ou remover micropoluentes estão se tornando co-
nhecidas e sendo utilizadas principalmente nos países desenvolvidos, como é o
caso da Alemanha. Entretanto, no Brasil, algumas dessas técnicas ainda não são
utilizadas em larga escala, em virtude dos altos custos envolvidos e da falta de in-
teresse público e de uma regulamentação específica relacionada ao tema, o que
permite o contínuo descarte e o aumento da concentração desses contaminantes
no ambiente.

A adsorção com carvão ativado em pó, apesar de ser uma técnica bastante
promissora, apresenta limitações relacionadas à configuração do sistema de trata-
mento adotada para o uso do CAP e também relativas ao processo de separação
do CAP carregado antes do lançamento do efluente tratado no corpo hídrico. As-
sim, existe uma necessidade de encontrar processos mais econômicos focados em
plantas que ocupem menores espaços e em tecnologias que sejam capazes de
separar o CAP eficientemente depois de ter sido carregado com micropoluentes.
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3.1 Introdução

A atividade humana tem prejudicado a qualidade das bacias hidrográficas e,
com isso, o uso dessas bacias pode causar prejuízos à saúde da população em
função da presença de organismos transmissores de doenças. Essa situação tende
a se agravar, pois com a tendência cada vez maior ao uso múltiplo da bacia hidro-
gráfica, mais complexos são os impactos ambientais observados (SILVA, AURELIANO
e LUCENA, 2012).

Segundo WHO e UNICEF (2015), embora reconhecido mundialmente que dispor
de água potável segura e serviços de saneamento básicos são essenciais para a
saúde humana, mais de um terço da população global vive sem instalações sani-
tárias básicas. Com a ausência ou inadequado gerenciamento de esgoto urbano,
industrial ou oriundo da agricultura, a água consumida por centenas de milhões de
pessoas está contaminada ou poluída por produtos químicos; com isso, estima-se
que cerca de 842.000 pessoas morrem de diarreia por ano.

Em estudo realizado por Oliveira e Von Sperling (2005), no período de janeiro
1995 a agosto de 2003, foram avaliadas cento e sessenta e seis estações de tra-
tamento de efluente em operação no Brasil com diferentes tecnologias de trata-
mento: Fossa séptica + Filtro anaeróbio, Lagoa facultativa, Lagoa anaeróbia + La-
goa facultativa, Lodo ativado, UASB (reator anaeróbio leito fluidizado e manta de
lodo) e UASB + pós-tratamento. Os dados obtidos indicaram que os processos Lodo
Ativado e UASB + pós-tratamento apresentaram as melhores eficiências no que se
refere à remoção de matéria orgânica: concentração de demanda bioquímica
de oxigênio no efluente inferior a 45 mg/L com redução de 88% em relação ao
afluente dos processos.

No que se refere à remoção de organismos patogênicos, os seguintes processos:
Lagoa Facultativa, Lagoa anaeróbia + Lagoa facultativa e Lodo Ativado apresen-
taram uma eficiência superior a 99,5%. No entanto, apesar da elevada taxa de
remoção, todos os efluentes apresentavam concentração de coliformes fecais su-
perior a 105 NMP/100 mL.

Jordão e Pessoa (2011) afirmam também que, mesmo quando se emprega pro-
cessos secundários de tratamento, o efluente se mantém com elevada densidade
de organismos patogênicos, pois a redução é na proporção de apenas uma a
duas ordens logarítmicas e, com isso, a desinfecção do esgoto antes do lança-
mento no corpo receptor torna-se um processo necessário.

A cloração como processo de desinfecção é amplamente utilizada para es-
goto por causa de seu amplo espectro germicida, baixo custo e elevado potencial
oxidativo, além de ser uma prática muito bem estabelecida (ZHANG et al., 2011).
O hipoclorito de sódio, fornecido como solução aquosa com no máximo 15% em
peso de Cl2 e com custo proporcionalmente mais elevado que o cloro gasoso é
empregado na desinfecção principalmente, porque é mais fácil e seguro de ma-
nusear em comparação com o cloro (EPA, 2011).

Embora a desinfecção seja um processo importante para a inativação dos mi-
crorganismos patogênicos em águas potáveis e esgotos, desinfetantes químicos
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são oxidantes poderosos e oxidam a matéria orgânica presente formando subpro-
dutos. Em 1974 foram identificados clorofórmio e outros trihalometanos formados
durante a cloração de água potável (RICHARDSON, 2005). Vários subprodutos da
cloração foram encontrados, sendo que as duas principais classes são os trihalo-
metanos e ácidos haloacéticos (USEPA, 2006). Em 1976, estudo publicado pelo
Instituto Nacional do Câncer dos Estados Unidos indicou claramente que o clorofór-
mio induz a carcinoma hepatocelular em camundongos, assim como tumor renal
epiteliar em ratos machos (USNCI, 1976). Outros trihalometanos além do clorofór-
mio, assim como outros subprodutos da desinfeção como acido dicloroacético,
demonstraram ser carcinogênicos em bioensaios com roedores (BOORMAN et al.,
1999).

Considerando a importância da desinfecção em efluente de estação de tra-
tamento de esgoto para a minimização das doenças de veiculação hídrica e o
potencial risco dessa prática quando se emprega produtos clorados, este texto
avaliou a influencia da concentração de matéria orgânica e de nitrogênio amoni-
acal sobre a dosagem de cloro, a ação da dosagem de cloro sobre a concentra-
ção de E. coli e a formação de trihalometanos durante a desinfecção de efluentes
de diferentes características.

O estudo foi realizado considerando-se o lançamento do efluente em corpo de
água doce de Classe 1 que permite no máximo de 200 NMP de coliformes termoto-
lerantes em 100 mL, conforme determina a Resolução CONAMA 357/2005 (BRASIL,
2005).

3.2 Reações da cloração e formação de trihalometanos

Segundo USEPA (1986) no processo de cloração o cloro molecular Cl2 reage com
água para formar ácido hipocloroso (HOCl), íon cloreto (Cl–) e próton (H+), sendo
que a extensão da reação diminui com a redução do pH. Em condições de pH
acima de 8, a ionização do ácido hipocloroso forma o íon hipoclorito (OCl–), o que
ocorre muito pouco em pH abaixo de seis.

O hipoclorito de sódio e o hipoclorito de cálcio também formam ácido hipo-
cloroso pela hidrólise, que tendem a aumentar o pH do meio (STENSTROM e TRAN,
1984). O conjunto de ácido hipocloroso e íon hipoclorito são comumente denomi-
nados de “cloro residual livre” (CHERNICHARO et al., 2001).

Morris (1950) e Chernicharo et al. (2001) informam que, após atender a de-
manda inicial com as substâncias oxidáveis presentes, o ácido hipocloroso inicia
as reações com a amônia presente para formação das chamadas cloraminas. As
reações de formação das cloraminas são concorrentes, dependentes do pH do
meio e da relação entre as concentrações de cloro e de nitrogênio, expressa em
Cl2:N. Segundo USEPA (1986) quando ocorrem incrementos da dosagem de cloro
em águas residuais contendo amônia, tipicamente ocorre o aumento do residual
total de cloro até um determinado valor, o qual depende da relação Cl2:N, de-
pois o residual de cloro reduz até um valor muito baixo e, na sequencia, aumenta
linearmente conforme o aumento da dose aplicada. Com a continuidade da intro-
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dução do cloro, ocorre a destruição quase completa das cloraminas e a dosagem
em que isso ocorre é denominada breakpoint ou ponto de quebra (CHERNICHARO
et al., 2001). A partir desse ponto, quando se mantém a dosagem de cloro ocorre
aumento proporcional de cloro livre (METCALF e EDDY, 2016). A relação em peso
requerida para atingir-se o breakpoint, assumindo que N2 seja o principal produto
final, é de 7,6:1 ou em base molar 1,5:1 (BROOKS,1999).

As cloraminas são denominadas de “residual de cloro combinado” e a soma
das concentrações do cloro livre e do cloro combinado é denominada de “cloro
residual total” (CHERCHINARO et al., 2001).

Ainda que algumas cloraminas tenham poder desinfetante, essa ação é muito
inferior a qualquer um dos produtos que compõem o cloro livre, HOCl e OCl– (GON-
ÇALVES, 2003).

Outra reação que ocorre com ácido hipocloroso acontece na presença de ma-
terial orgânico de ocorrência natural (MON), principalmente ácido húmicos e fúlvi-
cos, que resulta na formação dos chamados subprodutos da cloração, dentre os
quais os trihalometanos (THMs). Caso o ânion brometo esteja presente durante a
desinfecção, é oxidado para ácido hipobromoso (HBrO) e também forma trihalo-
metanos (BORGES e GUIMARÃES, 2000).

Os trihalometanos (THM) referem-se aos compostos de fórmula geral CHX3 onde
o X pode ser cloro, bromo, possivelmente iodo, ou combinações dos mesmos. Os
quatro tipos mais comuns de trihalometanos ocorrem usualmente em conjunto e,
com isso, é prática na maioria dos países considerarem THM como um grupo (triha-
lometano total) e adotar diretrizes e normas sobre essa base (WHO, 2004). As prin-
cipais espécies de trihalometanos são clorofórmio (CHCl3), bromodiclorometano
(CHCl2Br), dibromoclorometano (CHClBr2) e bromofórmio (CHBr3) (MEYER, 1994).

Embora o mecanismo da formação dos THMs ainda não se encontre totalmente
esclarecido, segundo Jackmann e Hughes (2010) os estudos realizados indicam que
o mecanismo envolve reações de HOCl ou HOBr com parte de grandes moléculas
contendo espécies de 1,2 - dihidroxibenzeno (grupo catecol) , onde R representa
um átomo de hidrogênio ou uma cadeia orgânica (Figura 3.1).

R

R

OH

OH

R

Figura 3.1 – Grupo Catecol
Fonte: Adaptado de JACKMAN e HUGHES (2010)

Um mecanismo geral para a formação do clorofórmio está representado pelas
Reações 3.1 e 3.2, que envolve a clivagem do grupo - CH2 formando um grupo fun-
cional trihaloacetil, que após hidrólise forma os THMs (JACKMAN e HUGHES, 2010).
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Na presença de ânion brometo (Br–), o ácido hipocloroso (HClO) pode oxidá-los
para formar o ácido hipobromoso (HOBr) que reage de forma similar ao ácido hi-
pocloroso.

Como as reações dos diferentes constituintes da matéria orgânica reagem de
maneira diferente à presença do cloro, a quantidade consumida de cloro e a for-
mação de THMs são influenciadas pelas características da matéria orgânica pre-
sente na água (XUE et al., 2009). Segundo Nikolaou et al. (2004) quanto maior a
dosagem de cloro e a concentração de matéria orgânica presente maior será a
tendência para a formação de THMs. Além destes fatores, temperatura, pH, tempo
de contato também afetam a formação dos THMs (JACKMAN e HUGHES, 2010).

Schuck (2004) realizou estudos com variações de dosagem de hipoclorito de só-
dio em quatro tipos de efluentes e aguardando por 1 hora, 24 horas e 168 horas
de tempo reacional para a quantificação dos THMs formados observou que a con-
centração de THM aumentou após 24 horas de contato e que o clorofórmio foi a
espécie mais abundante.

Hua e Yeats (2010) efetuaram experimentos com águas naturais, com diferentes
dosagens de cloro, realizando variação de pH e tempo de contato e verificaram
que a concentração de THM aumentou de um fator de 2,8 a 1,6 quando o pH
aumentou de 5 para 7, assim como o aumento da dosagem de cloro exerceu in-
fluenciou diretamente na concentração de THM.

Na Europa, a Diretiva Europeia 98/83 CE de novembro de 1998 referente à qua-
lidade de água destinada ao consumo humano estabelece que, a partir de 2008,
o limite da concentração de THM deve ser de 100 µg/L. Nos Estados Unidos a regu-
lamentação sobre THM existe desde 1979, e seu limite máximo foi reduzido de 100
para 80 µg/L em 1998 (USEPA, 2012).

No Brasil, a Portaria 2.914 de dezembro de 2011 emitida pelo Ministério da Saúde
dispõe sobre os procedimentos de controle e de vigilância da qualidade da água
para consumo humano, assim como estabelece o padrão de potabilidade. No
que se refere à concentração de trihalometanos, a Portaria 2.914/2011 define para
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água potável o valor de 0,1 mg/L como VMP, valor máximo permitido, para trihalo-
metanos total (BRASIL, 2011a). As condições e padrões de lançamento de efluen-
tes são tratados pela Resolução CONAMA 430 de maio de 2011, que estabelece a
condição de 0,1 mg/L como valor máximo permitido para concentração de clo-
rofórmio para o efluente a ser lançado diretamente no corpo receptor, não sendo
definidos limites para as demais espécies de THM (BRASIL, 2011b).

3.3 Metodologia

Para os testes de desinfecção com hipoclorito de sódio foram coletadas amos-
tras da Estação de Tratamento de Esgoto para Educação e Pesquisa (LFKW), lotada
no campus da Universidade Stuttgart da Alemanha, e que atende a área residen-
cial do entorno e quase todo o campus universitário. A estação tratamento recebe,
em média, 2000 m3/dia de esgoto e, por se tratar de uma planta com fins didáticos
e de pesquisa, combina vários tipos de processos entre os quais lodo ativado, valo
de oxidação, disco rotativo e micropeneira. O lodo gerado nos clarificadores pri-
mário e secundário é concentrado e tratado em digestores anaeróbios e o biogás
gerado é utilizado na própria unidade.

A fim de avaliar amostras de esgoto com diferentes características, foram to-
madas amostras em cinco pontos da estação (Figura 3.2) efluente do clarificador
primário (ponto 1 de amostragem) , efluente do sistema de discos rotativos (ponto
2 de amostragem) , efluente do clarificador secundário (ponto 3 de amostragem)
, efluente final após micropeneira (ponto 4 de amostragem) e sobrenadante do
adensador de lodo primário (Figura 3.3) (ponto 5 de amostragem).

Figura 3.2 - Fluxograma da estação de tratamento de esgoto da Universidade de
Stuttgart com indicação dos pontos 1, 2, 3 e 4 de amostragem

Fonte: Adaptado de ISWA (2016)
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Figura 3.3 - Fluxograma do adensador de lodo da estação de tratamento de
esgoto da Universidade de Stuttgart com indicação do ponto 5 de amostragem

Fonte: Adaptado de ISWA (2016)

O estudo foi realizado em duas etapas: a primeira para encontrar a dosagem de
hipoclorito de sódio que possibilitasse residual de cloro livre em torno de 0,5 mg/L,
durante pelo menos 30 minutos. Para isso, três litros de cada tipo de amostra foram
transferidos para um béquer de quatro litros e mantidos em agitação utilizando um
agitador de pás. Após a adição da dosagem definida de cloro, monitorou-se o
residual de cloro livre e pH, empregando equipamento da marca KROHNE, modelo
OPTISYS CL 1100, composto de conversor multiparâmetro modelo MAC100, sensor
de cloro modelo OPTISENS CL 1100 e sensor de pH modelo OPTISENS PH 8500. O
conversor de sinal mede continuamente o potencial entre o eletrodo de medição
e de referência do sensor de cloro livre e imediatamente reajusta o potencial assim
que começa a mudar: a corrente necessária para manter constante o potencial
está diretamente relacionada com a concentração de cloro livre no meio. A com-
pensação de temperatura integrada e controle de fluxo mantém a integridade dos
sinais de cloro em todas as condições ambientais e de processo (KROHNE, 2012).
O ajuste do sistema de medição de cloro livre foi realizado diariamente, antes do
início dos testes, empregando-se os resultados da medição do teor de cloro livre
com o fotômetro (marca: Merck) como referência.

As dosagens de cloro testadas em cada amostra até obter-se residual de cloro
livre durante pelo menos 30 minutos encontram-se na Tabela 3.1.

Na segunda etapa do estudo repetiu-se a dosagem que possibilitou residual de
cloro livre entre 0,3 e 0,5 mg Cl2/L em uma nova aliquota de cada amostra, acres-
centando a caracterização analítica antes e depois da cloração: os parâmetros
pH, demanda química de oxigênio, carbono orgânico total, nitrogênio amoniacal,
nitrito e nitrato foram determinados antes e após a cloração; trihalometanos fo-
ram determinados após 30 minutos da aplicação do hipoclorito de sódio e após 24
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Tabela 3.1 – Dosagens de cloro testadas

Pontos de Amostragem
Dosagens de cloro testadas

(mg Cl2/L)

Ponto 1 - Efluente Clarificador Primário 40 50 60 80 951

Ponto 2 - Efluente Disco Rotativo 8 10 12 141 -
Ponto 3 - Efluente Clarificador Secundário 5 8 14 231

Ponto 4- Efluente Final após Micropeneira 4 6 8 141 -
Ponto 5 - Sobrenadante Adensador Lodo 50 60 701 - -

1indica a dosagem que possibilitou residual de cloro livre entre 0,3 e 0,5 mg Cl2/L

horas de contato e E. coli foi determinada após cloração.

3.4 Resultados e Discussão

3.4.1 Caracterização das amostras antes da cloração

A Tabela 3.2 apresenta os resultados da caracterização de cada amostra antes
da cloração.

Tabela 3.2 – Caracterização de uma amostra de cada ponto antes da cloração.

Parâmetro
Efluente

SB5

CP1 DR2 CS3 MP4

pH 8,30 6,60 7,12 7,21 7,16
Demanda Química de Oxigênio (mg O2/L) 466 54 23 23 683
Carbono Orgânico Total (mg/L) 132,00 12,90 8,68 9,35 235,00
Nitrogênio Amoniacal (mg/L) 38,20 0,32 6,00 7,20 28,00
Nitrito (mg/L) 0,16 <0,16 0,19 0,31 <0,16
Nitrato (mg/L) <1,00 26,90 9,25 9,58 <1,00

1Efluente do Clarificador Primário 2Efluente do Disco Rotativo 3Efluente do Clarificador Secundário
4Efluente Final após Micropeneira 5Sobrenadante do Adensador Lodo

Considerando os dados das amostras antes da cloração e comparando-os com
os dados do estudo de Oliveira e Von Sperling (2005) verificou-se que o efluente do
clarificador primário tem características compatíveis com efluente de lagoas facul-
tativas (dados médios de DQO 525 mg/L e nitrogênio total 38 mg/L), assim como
com efluentes do sistema lagoa anaeróbia + lagoa facultativa (dados médios de
DQO 309 mg/L e nitrogênio total 45 mg/L).

O sobrenadante de adensador de lodo apresentou DQO compatível com eflu-
ente de sistemas fossa séptica + filtro anaeróbio estudado por Oliveira e Von Sperling
(2005), cuja média de DQO foi de 730 mg/L.

Os efluentes do clarificador secundário, do disco rotativo e da micropeneira
apresentaram DQO e nitrogênio inferiores ao efluente do lodo ativado, que apre-
sentou média de 92 mg/L de DQO e 22 mg/L de NTK (Nitrogênio Total Kjeldhal).
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3.4.2 Influência da concentração de matéria orgânica e nitrogênio
amoniacal sobre a dosagem de cloro

A Tabela 3.3 apresenta concentrações de matéria orgânica (DQO e COT) e de
nitrogênio amoniacal para cada tipo de amostra antes da cloração, e as respecti-
vas dosagens de cloro necessárias para assegurar cloro residual livre entre 0,3 a 0,5
mg/L.

Tabela 3.3 – Influência da matéria orgânica e nitrogênio amoniacal para a
dosagem de cloro

Parâmetro
Efluente

SB5

CP1 DR2 CS3 MP4

Demanda Química de Oxigênio6 (mg O2/L) 466 54 23 23 683
Carbono Orgânico Total6 (mg/L) 132,00 12,90 8,68 9,35 235,00
Nitrogênio Amoniacal6 (mg/L) 38,20 0,32 6,00 7,20 28,00
Dosagem de Cloro7 (mg/L) 95 14 23 14 70

1Efluente do Clarificador Primário 2Efluente do Disco Rotativo 3Efluente do Clarificador Secundário
4Efluente Final após Micropeneira 5Sobrenadante do Adensador Lodo 6Antes da Cloração

7Para Manutenção de Cloro Residual entre 0,3 a 0,5 mg/L

Segundo Chowdhury e Champagne (2008), no estudo de cloração que efetu-
aram com água de abastecimento de quatro sistemas de tratamento de água, a
demanda de cloro aumenta com o aumento do teor de matéria organica natural,
a qual é medida com ensaios de carbono orgânico total ou carbono orgânico dis-
solvido. Tais dados são compatíveis com a elevada dosagem de cloro requerida
pelas amostras de efluente do clarificador primário e do sobrenadante do adensa-
dor de lodo, que apresentaram as maiores concentraçoes de DQO e COT. Com re-
lação a presença de amônia nos variados tipos de efluentes estudados, verificou-se
que a dosagem empregada de hipoclorito de sódio promoveu relação Cl2: N−NH4

+

na faixa de 2 a 5:1 nos efluentes do clarificador primário, clarificador secundário,
efluente final e no sobrenadante do adensador do lodo. Apenas no efluente do
disco rotativo a dosagem empregada possibilitou atingir-se relação superior a 10:1
de Cl2:N−NH4

+ , relação mínima necessária para atingir o breakpoint e obter cloro
livre, conforme apresentou o estudo realizado por Pressley, Bishop e Cassel (1972).

3.4.3 Impacto da dosagem de hipoclorito de sódio para a concen-
tração de Escherichia coli.

A Tabela 3.4 apresenta os resultados da determinação de E. coli em cada tipo
de amostra após a cloração com hipoclorito de sódio.

Considerando que o lançamento de efluente não deve promover alterações
dos parâmetros de qualidade definidos para a região afetada com o lançamento
(FLORENCIO, BASTOS e AISSE, 2006) e que o parâmetro microbiológico para corpo
de água doce de Classe 1 é de no máximo 200 NMP de coliformes termotoleran-
tes em 100 mL de amostra (BRASIL, 2005), verificou-se que, para todos os tipos de
efluentes estudados, a dosagem que possibilitou um teor residual de cloro livre em
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Tabela 3.4 – Escherichia coli após cloração

Parâmetro
Efluente

SB5

CP1 DR2 CS3 MP4

Dosagem de Cloro6 (mg/L) 95 14 23 14 70
Residual Cloro Livre após 30 min (mg/L) 0,29 0,41 0,40 0,50 0,52
E. coli (NMP/100 mL)) <100 <100 <100 <100 <100

1Efluente do Clarificador Primário 2Efluente do Disco Rotativo 3Efluente do Clarificador
Secundário 4Efluente Final após Micropeneira 5Sobrenadante do Adensador Lodo

6Para Manutenção de Cloro Residual entre 0,3 a 0,5 mg/L

torno de 0,3 a 0,5 mg/L após 30 minutos de contato foi suficiente para atender a
condição microbiológica para lançamento em rio de Classe 1.

3.4.4 Impacto da dosagem de hipoclorito com relação à formação
de THM

A Tabela 3.5 apresenta os resultados dos ensaios de THM realizado logo após a
conclusão dos testes e após 24 horas, assim como concentrações de DQO, COT e
nitrogênio amoniacal antes da cloração.

Tabela 3.5 - Formação de THM e parâmetros relevantes para sua formação

Parâmetro
Efluente

SB5

CP1 DR2 CS3 MP4

Trihalometanos após 30 minutos (µg/L)

Clorofórmio 173,0 46,0 40,0 3,4 72,0
Bromofórmio <LQ9 <LQ9 <LQ9 <LQ9 <LQ9

Bromodiclorometano 22,0 4,7 3,6 <3,0 8,4
Dibromoclorometano <LQ9 <LQ9 <LQ9 <LQ9 <LQ9

TTHM (total THM) 195,0 50,7 43,6 3,4 80,4

Trihalometanos após 24 horas (µg/L)

Clorofórmio 7 53,0 50,8 4,0 106,0
Bromofórmio 7 <LQ9 <LQ9 <LQ9 <LQ9

Bromodiclorometano 7 5,3 4,2 <3,0 8,5
Dibromoclorometano 7 <LQ9 <LQ9 <LQ9 <LQ9

TTHM (total THM) 7 58,3 55,0 4,0 114,5

pH após 30 minutos de Cloração 8,83 7,95 7,76 7,76 7,35

Dosagem de Cloro8 (mg Cl2/L) 95 14 23 14 70

Demanda Química de Oxigênio6 (mg O2/L) 466 54 23 23 683

Carbono Orgânico Total6 (mg/L) 132,0 12,9 8,7 9,3 235,0

Nitrogênio Amoniacal6 (mg/L) 38,20 0,32 6,00 7,20 28,00
1Efluente do Clarificador Primário 2Efluente do Disco Rotativo 3Efluente do Clarificador Secundário
4Efluente Final após Micropeneira 5Sobrenadante do Adensador Lodo 6Antes da cloração 7Não

executado 8Para manutenção de cloro residual entre 0,3 a 0,5 mg/L 9Limite de Quantificação
para o método empregado para determinação dos THMs, no caso, 5 mg/L
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O clorofórmio foi identificado em todos os estudos como a espécie mais abun-
dante entre os compostos THM, o que é compatível com os dados apresentados
por Schuck (2004).

A concentração de THM aumentou após 24 horas de contato, conforme rela-
tado nos experimentos de Schuck (2004) e de Hua e Yeats (2010).

Nos estudos realizados com efluentes da estação da Universidade de Stuttgart,
o efluente do clarificador primário apresentou pH superior em relação as demais
amostras e também apresentou maior concentração de THM. As demais amostras
apresentaram pH semelhante e variações nas concentrações de THM. Quanto à
dosagem, o aumento proporcionou elevação da concentração de THM, porém
não se observou a relação direta citada por Hua e Yeats (2010).

Sun et al. (2009) relataram que existe tendência a decaimento de THM com au-
mento da concentração de amônia, devido a formação de cloraminas menos re-
ativa do que cloro livre, o que se pode observar nos efluentes do disco rotativo, cla-
rificador primário e efluente final após micropeneira, mas que não se refletiu para o
efluente do clarificador primário e do sobrenadante do adensador do lodo. Nesses
dois casos possivelmente o fator que impactou na formação de THM foi a elevada
concentração de matéria orgânica, conforme relatado por Sirivedhin e Gray (2005)
que registraram que o potencial de formação de subprodutos da cloração é duas
a três vezes maior em águas com significante impacto antropogênico, que é ava-
liado primariamente pelo conteúdo de carbono orgânico dissolvido. No caso do
experimento com efluentes da estação da Universidade de Stuttgart, observou-se
elevados valores para DQO e COT no efluente do clarificador primário e sobrena-
dante do adensador do lodo, indicando a alta concentração de matéria orgânica
dissolvida.

A Figura 3.5 apresenta as concentrações de DQO e de amônia antes da clo-
ração em cada ponto de amostragem, assim como a concentração de THM for-
mado após a cloração. Observa-se que a curva de THM formado segue a tendên-
cia do teor de DQO antes da cloração, sendo inversa em relação à concentração
de nitrogênio amoniacal.

Observou-se que a formação de THM ultrapassou o limite de 100 µg/L definido
para águas potáveis apenas nas amostras do clarificador primário e do sobrena-
dante do adensador do lodo, ou seja, nas amostras que apresentaram elevados
valores de DQO e COT. Nas demais amostras, o parâmetro de lançamento para
clorofórmio de 1 mg/L foi atendido.

3.5 Considerações finais

O processo de cloração empregado nos experimentos, com hipoclorito de só-
dio dosado de modo a possibilitar residual de cloro próximo de 0,5 mg Cl2/L e com
tempo de contato de 30 minutos mostrou-se suficiente para que todos os tipos de
efluentes testados atendessem ao parâmetro de qualidade microbiológica para
águas superficiais de Classe 1. Portanto, com relação a esse requisito o efluente
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Figura 3.5 - Concentrações de DQO e de amônia antes da cloração e de THM
formado

clorado poderia ser descartado diretamente em corpo receptor cujo uso prepon-
derante fosse o abastecimento para consumo humano após tratamento simplifi-
cado.

Os experimentos mostraram que o aumento da concentração de matéria orgâ-
nica requer um aumento de dosagens do agente desinfetante. Outro fator que se
verificou importante para a dosagem do hipoclorito foi a concentração de amô-
nia, já que amostras de efluente do clarificador primário, do clarificador secundário
e do sobrenadante do adensador de lodo, que apresentaram altos teores de amô-
nia, exigiram aumento da dosagem do desinfetante para obtenção de residual de
cloro.

Em todos os experimentos foi verificada a formação de THM com uma relação
direta com altas concentrações de DQO e COT presentes na amostra. Portanto, a
cloração em sistemas que produzem efluentes com teores ainda elevados de ma-
téria orgânica merece cuidado especial.

Cuidado adicional deve ser considerado quanto à formação de THM, visto que
os estudos mostraram que sua concentração aumentou com o tempo de contato
e, portanto, a medição encontrada em amostra coletada na saída da estação
poderia ter seu valor incrementado durante o trajeto até descarte do efluente.

Em função dos resultados obtidos nos experimentos, considera-se importante
que a cloração em processos de tratamento que mantém amônia no efluente,
ou que produzem efluentes com elevados teores de matéria orgânica, sejam cui-
dadosamente operados e monitorados, visto o grande consumo do agente de-
sinfetante, a reduzida atuação da cloração para redução do teor de matéria or-
gânica e a formação de subprodutos tóxicos nessas condições. Entre os tipos de
amostras estudadas, o efluente final após micropeneira e o efluente do disco rota-
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tivo apresentaram-se como mais adequados para o processo de desinfecção com
cloro, pois requerem menor demanda do agente desinfetante e provocam menor
formação de THM.
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4.1 Introdução

A geração de resíduos está diretamente ligada ao consumo crescente de pro-
dutos industrializados e ao aumento do poder de consumo da população. A tec-
nologia de disposição final em aterros sanitários e industriais são os destinos mais
comuns dos resíduos gerados pela população, comércio e indústrias.

A seleção para a destinação em aterros industriais é realizada pela classifica-
ção de resíduos, podendo ser Classe I – perigoso ou Classe II – não perigoso. Aterros
Classe I são mais restritivos quanto à impermeabilização do que aterros Classe II, isto
devido à presença de substâncias tóxicas e do caráter poluente que caracterizam
estes tipos de resíduos.

A disposição de resíduos em aterros apresenta como produto de degradação
o percolado, também conhecido como chorume. Ocorre também a geração de
gases, constituídos principalmente do gás metano. Os resíduos deste processo,
quando não controlados e tratados adequadamente, causam a poluição e a con-
taminação do solo, de águas superficiais e subterrâneas e também contaminações
atmosféricas. Em virtude do potencial poluidor do percolado, a implementação de
sistemas de coleta e tratamento para este efluente é essencial.

Para atendimento à legislação brasileira, o percolado deve ser tratado antes
do descarte no meio ambiente, devendo atender os limites estabelecidos pela le-
gislação, que visam à minimização do impacto ambiental. O percolado gerado
nos aterros tem como característica altas concentrações de poluentes de difícil
biodegradabilidade e tratamento, tais como: DQO, DBO5 e nitrogênio amoniacal
(N−NH3). Estes são parâmetros de referência para a escolha do tipo de tratamento
adequado para o percolado. Devido a essas características, a estação de trata-
mento de efluentes (ETE) de um aterro deve ser dimensionada adequadamente
para prever o aumento de volume de percolados com base na capacidade de
recebimento de resíduos para aterramento, a fim de tratar eficientemente o eflu-
ente gerado pelo aterro.

Para o adequado tratamento do percolado é necessário o uso de diferentes
tecnologias de tratamento de efluentes de forma que estas atuem concomitante-
mente e garantam a eficiência necessária para o lançamento do efluente tratado
dentro dos limites exigidos pela legislação ambiental.

Conforme estudos realizados por Bacelar (2010) com o uso da evaporação fo-
ram obtidas amostras de percolado evaporado com 70% do volume inicial para
condução das análises físico-químicas e encontrados valores que apontaram uma
redução significativa de DQO, DBO5 e cloretos, porém com uma alta concentra-
ção de nitrogênio amoniacal.

Os gases gerados no aterro podem ser utilizados como fonte combustível na apli-
cação da evaporação do percolado, o qual requer o aquecimento do sistema, as-
sim o gás pode ser aproveitado e de certa forma tratado, uma vez que é comum
o lançamento para o meio ambiente, sem o prévio tratamento (BAHÉ, 2008).

Neste estudo avaliou-se a concentração do percolado utilizando a evapora-

69



ção. A fração evaporada do percolado foi submetida à operação de stripping
para reduzir a concentração de (N−NH3). A concentração do percolado também
produz um concentrado (lodo) cuja viabilidade de destinação para coprocessa-
mento também foi avaliada.

4.2 Revisão de Literatura

Os resíduos sólidos oriundos das atividades domésticas e industriais constituem
um dos principais problemas ambientais, econômicos e sociais em todo o mundo.
Os aterros sanitários e industriais são muito utilizados e comuns, sendo atrativos do
ponto de vista econômico e aceitáveis ambientalmente, quando se trata da elimi-
nação dos resíduos sólidos. Apesar dos esforços na busca contínua pela redução
de resíduos, a aplicação da reciclagem e da implementação de tecnologias de
transformações e reaproveitamento dos resíduos, bem como o seu confinamento
em aterros, é presença inevitável nos sistemas de gestão integrada de resíduos
(CHUNG et al., 2015).

4.2.1 Etapas da degradação dos resíduos

Nos aterros ocorre a degradação desses resíduos. Durante a degradação bi-
ológica (etapas aeróbias e anaeróbias), os resíduos orgânicos são metabolizados
produzindo o percolado e gases, sendo metano o principal componente destes. Os
microrganismos responsáveis pela degradação são compostos pelas bactérias hi-
drolíticas e fermentativas, acidogênicas, acetogênicas e archeas metanogênicas,
além de bactérias redutoras de sulfato e protozoários. Os produtos da degrada-
ção têm um impacto duradouro no meio ambiente devido à produção contínua,
mesmo após o fechamento operacional do aterro (ZANTA e FERREIRA, 2003; KATSI-
FARAKIS, 1993; SHEHZAD et al., 2015; CASTILHOS et al., 2003).

Na disposição dos resíduos e com a sua cobertura nos aterros, ocorre o aprisio-
namento de ar (oxigênio) no interior da célula confinada. Desta forma, os microrga-
nismos aeróbios predominantes, que são compostos pelos fungos, Streptomices e
bactérias fotossintéticas, iniciam a primeira etapa do processo de decomposição
dos resíduos. Esta degradação aeróbia inicial é de curta duração, aproximada-
mente um mês, devido a pouca quantidade de oxigênio presente. Nesta etapa
ocorre grande liberação de calor, formação de gás carbônico, hidrogênio e pro-
dução de percolado com uma alta concentração de sais solúveis e metais solubi-
lizados (CASTILHOS et al., 2003).

Após o consumo do residual de oxigênio o ambiente torna-se anaeróbio, com o
predomínio de microrganismos anaeróbios facultativos e restritos, que são respon-
sáveis pela degradação anaerobia: hidrólise, acidogênese, acetogênese e meta-
nogênese, representados pela Figura 4.1 (CASTILHOS et al., 2003).

As etapas das degradações aeróbias e anaeróbias são responsáveis pela que-
bra dos compostos complexos em compostos mais simples e pela formação de
outras substâncias. A porção biodegradável dos compostos orgânicos é hidroli-
sada, acidificada e posteriormente metanizada, produzindo no aterro o gás me-
tano, dióxido de carbono e outros. O percolado gerado no aterro ocorre devido a
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Figura 4.1 – Fluxograma do processo de decomposição anaeróbia dos resíduos em
aterro

Fonte: Castilhos et al. (2003)

esta degradação biológica e a permeação de águas das chuvas. O excesso de
percolado é geralmente coletado por meio de um sistema de drenagem no fundo
do aterro e posteriormente tratado em estações de tratamento de águas residuais
(BELLA et al., 2012 e CASTILHOS, 2006).

No modelo de decomposição de resíduos proposto por Pohland e Harper (1985)
apud Castilhos et al. (2003), são propostas cinco fases, que incluem a etapa aeró-
bia e as etapas anaeróbias (Figura 4.1), que avaliam a estabilização dos resíduos
em função do tempo. Estas fases estão descritas na sequência.

Fase I: ajustamento inicial. Fase de curta duração devido à disposição recente de
resíduo e início do acúmulo de umidade no aterro. Início da decomposição
microbiana em condições aeróbias.

Fase II: transição entre ambiente aeróbio e anaeróbio. A condição redutora é es-
tabelecida com a substituição do oxigênio pelo dióxido de carbono.

Fase III: formação de ácidos. A continuidade da hidrólise dos resíduos e conversão
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microbiológica dos compostos orgânicos biodegradáveis resultam na produ-
ção de ácidos graxos voláteis. O pH diminui e há possível complexação de
elementos metálicos. Ocorre o consumo de nitrogênio e fósforo pelo cresci-
mento de microrganismos.

Fase IV: fermentação metanogênica. Os ácidos intermediários são consumidos
pelos microrganismos metanogênicos e convertidos em metano e dióxido de
carbono. A carga orgânica decresce e proporcionalmente ocorre a produ-
ção de gases. O pH nesta fase é elevado, porém é controlado por um efeito
tampão do sistema bicarbonato, que proporciona condições para o aumento
das bactérias metanogências. Há um importante consumo de nutrientes e
ocorre a formação de nitrogênio amoniacal.

Fase V: maturação final. As concentrações de substratos e nutrientes tornam-se li-
mitante e a atividade microbiológica entra em estado relativo de dormência.
Ocorre a queda de produção de gás. Reaparecem o oxigênio e espécies oxi-
dativas e as matérias orgânicas resistentes à biodegradação são lentamente
convertidas em moléculas e ácidos graxos.

Simultaneamente às alterações bioquímicas, os processos físico-químicos, que
incluem dissolução, precipitação, adsorção, diluição, volatilização e outros, influ-
enciam à qualidade do percolado produzido no aterro.

4.2.2 Caracterização do percolado

A caracterização do percolado é complexa pelo fato da sua composição po-
der variar em função da idade do aterro e ser altamente variável e heterogênea.
Geralmente percolados produzidos em aterros jovens são caracterizados pela pre-
sença de altas quantidades de ácidos voláteis, resultantes da fase ácida da fer-
mentação. Em aterros que são operados há muitos anos, os chamados aterros
velhos ou estabilizados, a maior parte dos produtos orgânicos em percolados são
as frações húmicas1 e fúlvicas, as quais são de difícil degradação e contribuintes
para coloração escura dos percolados. Esta característica de heterogeneidade da
composição do percolado gerado nos aterros dificulta o processo de tratamento
dos constituintes poluentes (KULIKOWSKA e KLIMIUK, 2008).

O percolado gerado nos aterros apresenta alta concentração de poluentes de
difícil biodegradabilidade, como o nitrogênio amoniacal (N−NH3), e elevados índi-
ces de DQO e DBO5. Com composição extremamente heterogênea (rico em ma-
téria orgânica e inorgânica), estes poluentes podem contaminar o meio ambiente,
em particular as águas subterrâneas, a qualidade do solo e causar um desequilíbrio
do ecossistema (CHEMLAL et al, 2014).

A geração do percolado está intrinsecamente ligada a fatores como condições
pluviométricas, tempo de disposição, idade do aterro, condições ambientais e ca-
racterísticas do despejo (BRITO et al., 2007; SHEHZAD et al., 2015).

1Substâncias húmicas são constituídas de macromoléculas como ácidos amorfos, predominante-
mente aromáticos e hidrofílicos, provenientes da decomposição de materiais. Ácido fúlvico constitui
da fração de baixo peso molecular derivado das substâncias húmicas (Pelegrine et al. 2007).
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Fernández-Viña (2000) afirma que é possível estimar a taxa de biodegradabili-
dade do percolado gerado e a idade do aterro pela relação das concentrações
de DBO5/DQO. Os aterros jovens apresentam uma condição de média biodegra-
dabilidade do percolado com os resultados desta razão próximos à faixa de 0,5 e
0,6. Aterros mais velhos e estabilizados apresentam uma baixa biodegradabilidade,
próxima à estabilização, e apresentam razão de DBO5/DQO de aproximadamente
0,1. Contudo, existem percolados com características intermediárias com relação
a estes valores indicativos de biodegradabilidade.

4.2.3 Tipos de tratamento do percolado

Em virtude do potencial poluidor do percolado, a implementação de sistemas
de coleta e tratamento é essencial e deve atender à legislação brasileira. Pela
Resolução CONAMA 430/2011 o percolado deve ser tratado antes do descarte no
meio ambiente. Dentre algumas das condições de lançamento de efluente estão:
o pH deve estar entre 5 a 9; concentração de materiais sedimentáveis até 1 mL/L;
redução mínima de 60% de DBO5; concentração de nitrogênio amoniacal de até
20 mg/L; além de outras condições para parâmetros inorgânicos e de toxicidade
(BRASIL, 2011).

Diversas técnicas podem ser empregadas para o tratamento do percolado, sen-
do que as mais aplicáveis são os tratamentos físico-químicos e biológicos (BACELAR,
2010). De acordo com Renou et al. (2008) os métodos de tratamento de percola-
dos dos aterros convencionais podem ser classificados em três grandes grupos:

1. Transferência de percolados: reciclagem ou recirculação no próprio aterro e
tratamento combinado com esgoto doméstico;

2. Biodegradação: processos aeróbios e anaeróbios e;

3. Métodos físicos e químicos: oxidação química, adsorção, precipitação quí-
mica, coagulação; floculação; sedimentação; decantação e flotação.

Estes métodos são os mais aplicados e estudados para tratamento de perco-
lados, podendo ser um tratamento associado a outro para a obtenção de maior
eficiência de tratabilidade (RENOU et al., 2008).

Os métodos físico-químicos para o tratamento de efluentes têm por objetivos a
remoção de sólidos em suspensão e materiais coloidais, nutrientes e metais pesa-
dos, além de tornar os compostos orgânicos mais acessíveis à degradação bioló-
gica. As principais etapas de um tratamento físico-químico apresentam os seguin-
tes processos: coagulação; floculação; sedimentação; decantação e flotação.
Existem outros processos que podem ser subsequentes, como a filtração e a de-
sinfecção. Os tratamentos biológicos têm por finalidade a remoção da matéria
orgânica carbonácea, sendo mensurada principalmente como DQO e DBO5, ni-
trogênio, fósforo e outros compostos degradáveis biologicamente. Os processos de
tratamento de efluentes são compostos pelos processos aeróbios, processos anóxi-
cos e anaeróbios (CAVALCANTI, 2009).
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Os métodos convencionais de tratamento de efluentes estão sendo cada vez
mais utilizados juntamente com as tecnologias mais avançadas para o tratamento
do percolado, como a tecnologia de separação por membranas, stripping e o tra-
tamento por evaporação.

A filtração ou separação por membranas é um processo físico-químico e tam-
bém pode ser biológico (filtros lentos) para a separação de impurezas em suspen-
são na água, mediante sua passagem por um meio poroso (RICHTER, 2009).

A operação de stripping tem como objetivo a remoção ou transferência dos
poluentes de fase(s) de um meio líquido para um meio gasoso. Esse processo é
aplicado de forma generalizada na indústria de diversos segmentos e em equi-
pamentos de controle de poluição. O processo de stripping para a remoção de
nitrogênio amoniacal foi idealizado de uma modificação do processo de aeração
utilizado para eliminação dos gases dissolvidos em águas residuárias (LEITE, 2009).

A transferência ocorre quando a amônia na forma iônica (NH4
+) pela elevação

do pH ou pelo deslocamento do equilíbrio químico provocado pelo contato do gás
de arraste com o líquido, é convertido a forma gasosa (NH3) (FERRAZ, 2010).

Apesar da eficiência do processo de stripping para a remoção de nitrogênio
amoniacal de percolados, ocorre a poluição atmosférica, sendo um dos limitan-
tes deste processo, pois este poluente é lançado no meio ambiente (RENOU et al.,
2008).

A evaporação utilizada como tratamento de efluentes pode ser natural ou for-
çada, podendo ser aplicada também como o tratamento do percolado, permi-
tindo uma elevada redução do volume inicial. Na evaporação natural, o sistema
utiliza a energia solar como fonte de calor para o processo, sendo este somente
utilizado para pequenas escalas. A evaporação forçada utiliza a queima de com-
bustível, o que inclui os gases gerados nos aterros, como fonte de calor e pode ser
adotada em maior escala (GOMES, 2009).

Apesar da evaporação não ser um processo comumente utilizado como sistema
de tratamento de efluentes, e de poucas informações serem apresentadas na lite-
ratura, algumas patentes sobre a concentração de percolado por evaporação,
visando à redução do volume e da carga poluidora, foram depositadas nos Esta-
dos Unidos e do Brasil (Quadro 4.1).

Além das patentes apresentadas no Quadro 4.1, estudos realizados por Bace-
lar (2010) usando evaporação para concentração de percolado obtiveram uma
redução de 70% do volume inicial e também reduções significativas nas concen-
trações de DQO, fósforo, turbidez e cloretos, um aumento do pH, e a não redução
de N−NH3. Para a recuperação do N−NH3 Ferraz (2010) avaliou o processo de strip-
ping, no qual a amônia na forma iônica (NH4

+) passa para a forma gasosa (NH3)
pelo contato do gás de arraste com o líquido.

Os processos de tratamentos de efluentes geram o lodo como resíduo, por sua
vez, este deve ser destinado de forma adequada e atendendo as legislações per-
tinentes. O coprocessamento é uma tecnologia de destinação e tratamento pos-
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Quadro 4.1 – Patentes sobre evaporação de percolados
Autor Resumo da patente

Alves
(2009)

Unidade de evaporação de percolado, de forma contínua. O equipamen-
to é constituído por um sistema de caldeira tubular que promove a evapo-
ração do percolado a partir da queima de biogás produzido pelo aterro.
O percolado sofre aquecimento em uma câmara utilizando uma tubula-
ção de aço inoxidável. O evaporado é armazenado em um tanque.

Cifali
(2005)

O equipamento para evaporação de percolado utiliza como combustível
o gás gerado no próprio aterro. A água gerada na forma de vapor é libe-
rada na atmosfera e a matéria sólida fica concentrada no fundo do siste-
ma. O acesso à tubulação e fornalha é feito por uma única porta frontal
de construção refrigerada, com resfriamento feito pela água do próprio
equipamento e recebendo diretamente as chamas de retorno, que pro-
porciona uma evaporação rápida contribuindo consideravelmente no
rendimento do evaporador. A fornalha do evaporador realiza a combus-
tão e permite a troca térmica, sendo que a chama retorna à fornalha
garantindo a queima do combustível devido à alta temperatura e elevada
troca térmica por radiação.

Soler
(2011)

Neste processo o percolado recebe um pré-tratamento para remoção de
sólidos suspensos. Desta forma, o percolado pode ser aquecido por duas
maneiras distintas (aproveitando o biogás produzido no aterro ou gás com-
bustível, bem como a indução térmica usando energia elétrica), permitin-
do o aquecimento com temperaturas amenas e promovendo a evapora-
ção, sendo então resfriado e gerando condensado com amônia anidra
dissolvida (NH4). Outra alternativa é o aquecimento a altas temperaturas,
promovendo a pirólise, no qual o resíduo, após passar por destilação fra-
cionada gera o NH3 e água de reuso. Esta é então resfriada, gerando o
condensado, que após ser tratado por ozonização reduz as concentra-
ções de DQO e DBO5.

Baocheng
(2013)

Dispositivo de tratamento por evaporação de percolado, que consiste de
um reator de cal, um sedimentador do agente de floculação, um evapo-
rador e um reator de desnitrificação que estão ligados em seqüência, em
que a outra saída do evaporador está ligada num incinerador.

Duesel e
Bernard
(1994)

A proposta é um evaporador que recebe gases de combustão utilizando
um tubo. O percolado é aquecido pelos gases de escape do evaporador
e pelo calor da combustão gerado no queimador. O equipamento possui
fundo cônico que constitui de uma zona de sedimentação a partir da qual
o lodo concentrado é removido. O líquido do processo de evaporação é
coletado e purificado para o descarte, enquanto o concentrado do per-
colado é destinado a outro processo ou retorno para o aterro.
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sível para este tipo de resíduo. Esta técnica utiliza fornos de cimento e possibilita o
aproveitamento da energia contida nestes materiais ou a substituição das matérias-
primas pelo uso do conteúdo mineral dos materiais alternativos (ROCHA et al., 2011;
KARSTENSEN, 2010).

No estado do Paraná, para a aprovação e aplicação do coprocessamento é
necessário cumprir os requisitos da Resolução CEMA 076/2009, que estabelece a
exigência e os critérios na solicitação e emissão de autorizações ambientais para
coprocessamento de resíduos em fornos de cimento, com fins de substituição de
matéria prima ou aproveitamento energético (PARANÁ, 2009). Contudo a Resolu-
ção CEMA 076/2009 não permite o aproveitamento de resíduos gerados em ativi-
dades de tratamento e destinação final de resíduos.

O uso do coprocessamento, como alternativa de destruição de resíduos, per-
mite a valorização de resíduos que apresentam capacidade de queima, ou seja,
os que possuem alto poder calorífico tais como: borras de tinta, solventes, sólidos
contaminados como plásticos e EPIs usados, borrachas, pneus, resíduos da agroin-
dústria, resíduos da siderurgia, óleos e borras oleosas entre outros (PARANÁ, 2009).

4.3 Metodologia

4.3.1 Caracterização do aterro

O percolado utilizado neste estudo foi obtido de uma central de tratamento de
resíduos, situada na cidade de Curitiba (PR) e que possui uma área de 225 mil m2

e recebe para aterramento, resíduos de Classe I e Classe II. Esta central opera há
aproximadamente 20 anos. Os resíduos de Classe II são recebidos e aterrados em
maior volume do que os resíduos Classe I, fazendo com que a proporção de per-
colado gerado seja na proporção de 5% para origem de Classe I e 95% para o de
Classe II. Na Figura 4.2 está apresentado um esquema do modelo de recebimento
e tratamento de resíduos na central de tratamentos de resíduos estudada.

Os percolados gerados nos aterros Classe I e Classe II são misturados para pos-
terior tratamento e os gases são submetidos à queima nos flares, para evitar o lan-
çamento na atmosfera.

Para facilitar e otimizar o sistema de tratamento de percolados gerados no ater-
ro, estes são misturados, já que a proporção gerada é significativamente menor
para o aterro Classe I, e, assim ocorre uma diluição do percolado Classe I no Classe
II. Logo, não seria viável uma ETE dedicada para somente o tratamento de perco-
lado Classe I e outra ETE para o percolado Classe II, tendo em vista que o percolado
do aterro Classe I é mais concentrado, com substâncias poluentes, que não são en-
contradas no percolado de aterro Classe II.

4.3.2 Coleta de amostras de percolado

Amostras de percolado foram coletadas na central de tratamentos de resíduos
em Curitiba/PR, num único dia. Para as análises foram utilizados o percolado ob-
tido da mistura de percolados de aterros Classe I e II, em uma proporção de 5% de
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Figura 4.2 – Esquema de recebimento e tratamento de resíduos na central de
tratamento

percolado Classe I e 95% de percolado Classe II.

A evaporação do percolado foi realizada em um destilador composto por seis
balões de 1 L (Tecnal - TE-1256). Em cada balão foi colocado 500 mL da mistura
de percolados, 0,5 g de antiespumante (Antifoam Y-30 Emulsion - Sigma-Aldrich) e
pérolas de vidro. A coleta do percolado evaporado após a condensação (perco-
lado evaporado) foi realizada em erlenmeyers de 500 mL. O final da evaporação
foi controlado pelo volume de 450 mL de evaporado obtido a cada batelada.

Após a evaporação um volume de 2 L de percolado evaporado foi aerado por
24 horas com um aerador comum e uma mangueira de silicone acoplados à uma
bombona plástica de 5 L. Este foi um teste simplificado para avaliar a possibilidade
do uso da stripping para a remoção de N−NH3.

O lodo obtido no processo de evaporação foi re-evaporado visando à redução
do teor de umidade. O percolado evaporado desta etapa não foi alvo de estudo
ou caracterização para tratamento, sendo descartado. A umidade do lodo foi
determinada por um analisador infravermelho (Gehaka - IV2000) e este foi carac-
terizado de acordo com os parâmetros da Resolução CEMA 076/2009 (PARANÁ,
2009).

4.3.3 Caracterizações do percolado e percolado evaporado

A caracterização do percolado e do percolado evaporado foi realizada con-
forme a Resolução CONAMA 430/2011 artigo 16 (BRASIL, 2011). As análises foram
realizadas em triplicata e as metodologias adotadas estão mostrados no Quadro
4.2.

As metodologias analíticas foram realizadas de acordo com o Standard Methods
for the Examination of Water and Wastewater 21th (APHA) e Environmental Protec-
tion Agency (EPA).
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Quadro 4.2 – Parâmetros analíticos e metodologias analíticas aplicadas
Parâmetro Metodologias aplicadas e referências

Arsênio (ICP-OES) SMWW 3120 B, USEPA 6010 C

Boro SMWW 4500 B-B:2005 - UV/VIS

DBO5 SMWW 5210:2005/ASTM D888-09 C-Incubação/eletrométrico

DQO SMWW 5220 D:2005 - Fotômetro

Fenol US EPA 9065:1986 - UV/VIS

Ferro Dissolvido US EPA 7000 B:2007 – Absorção atômica

Manganês Dissolvido US EPA 7000 B:2007 – Absorção atômica

Nitrogênio Amoniacal SMWW 4500 NH3 B e C:2005 - Titulometria

Níquel US EPA 7000 B:2007 – Absorção atômica

pH SMWW 4500 H+:2005 - Potenciometria

Sólido Sedimentável SMWW 2540-F:2005 - Cone Imhoff

Sulfeto SMWW 4500 S-2-F:2005 - Titulometria

Para a realização das análises, foram respeitadas as quantidades necessárias
para cada parâmetro. Devido às altas concentrações do poluente no percolado,
para os ensaios de alguns parâmetros, as amostras sofreram diluições para a ob-
tenção de leituras confiáveis.

4.4 Resultados e Discussão

4.4.1 Caracterização do percolado

A quantidade de resíduos destinados ao aterro Classe I é significativamente me-
nor que para o aterro Classe II. A proporção do percolado enviada a ETE da central
de tratamento de resíduos foi estimada em 5% (v/v) de percolado para o aterro
Classe I e o restante para o aterro Classe II.

O aterro Classe I possui cobertura móvel para a proteção das chuvas no ato de
recebimento e aterramento destes resíduos. Após o fechamento das células do
aterro, o mesmo é coberto e fechado com camadas de argila e posteriormente
com lonas de polietileno de alta densidade (PEAD), o que evita a infiltração de
água da chuva e uma possível percolação nas camadas de resíduo aterrado. De-
vido à cobertura do aterro e ao tratamento aplicado nos resíduos Classe I, como
encapsulamento e solidificação antes do aterramento, a geração de gases não é
significativa e por este motivo não há necessidade de instalar sistema de canaliza-
ção.

O aterro Classe II não possui este tipo de cobertura móvel como parte de prote-
ção durante o recebimento dos resíduos. Porém, a cada jornada de trabalho, o
resíduo disposto é coberto com argila para evitar o acúmulo de animais. O fecha-
mento das células do aterro Classe II também é realizado com lonas PEAD somente
após a conclusão e fechamento destas, para evitar infiltração da água de chuva
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e consequentemente um aumento da geração de percolados. Os materiais orgâ-
nicos e resíduos Classe II não recebem tratamento para serem dispostos nas células
do aterro Classe II. Por este motivo, e também por este tipo de aterro não possuir
cobertura durante a sua operação, a geração de percolado e de gases é signifi-
cativa, e, portanto, nestes aterros são canalizados.

O percolado utilizado neste estudo apresentava coloração escura e com odor
forte, característico deste tipo de efluente. Segundo Pelegrine et al. (2007) a colo-
ração é devida à presença de matéria orgânica decomposta, especialmente às
substâncias húmicas. A caracterização físico-química do percolado foi realizada
com base na Resolução CONAMA 430 art. 16 (BRASIL, 2011). Os resultados obtidos
para os parâmetros em desacordo com a legislação, estão apresentados na Ta-
bela 4.1

Tabela 4.1 – Resultados analíticos do percolado conforme parâmetros parciais da
Resolução CONAMA 430/2011 Art. 16

Parâmetros
Média dos resultados

(mg/L)
Limites estabelecidos pela
CONAMA 430/11 (mg/L)

Arsênio 0,59 0,50
Boro 10,87 5,00
DBO5 13.824,26 -
DQO 26.806,33 -
Fenol 6,02 0,50
Ferro Dissolvido 23,54 15,00
Manganês Dissolvido 3,65 1,00
Sólidos sedimentáveis (mL/L) 3,00 1,00
Nitrogênio Amoniacal (N−NH3) 1.786,86 20,00
Níquel 2,40 2,00
pH 8,78 5 a 9
Sulfeto 42,96 1,00

Analisando a Tabela 4.1 foi possível verificar a presença de vários metais no per-
colado, possivelmente originados da decomposição dos resíduos Classe I. Segundo
Lange e Amaral (2009) a grande variabilidade de embalagens de origem metálica
são as principais fontes de metais em percolados.

O percolado estudado, além dos metais, apresentou também N−NH3, fenol, sul-
feto e sólidos sedimentáveis com concentrações acima dos limites estabelecidos
pela legislação.

O fenol, provavelmente, era proveniente do percolado do aterro Classe I. A
concentração de sulfetos (44,30 mg/L), de acordo com Ferreira (2006), pode ser
advinda de uma alta concentração de sulfatos (SO4), que são indicativos de per-
colados de aterros jovens. Esta concentração de sulfatos diminui, gradativamente,
devido à redução a sulfetos em condição anaeróbia durante a degradação dos
resíduos. Ainda conforme Ferreira (2006), o aumento da concentração de sulfetos
pode influenciar na precipitação de vários metais pesados contidos no percolado.

Os sólidos sedimentáveis são constituídos por frações de matéria orgânica e ma-
teriais inertes não dissolvidos que são carreadas pelo percolado. De acordo com
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Ferreira (2006), as concentrações mais elevadas de sólidos sedimentáveis são ob-
servadas em períodos de baixa pluviosidade.

A alta concentração de N−NH3 (1.786,86 mg/L), de acordo com Ferreira (2006),
provavelmente foi resultante da degradação dos resíduos do aterro, sendo a amô-
nia derivada da proteína e da matéria orgânica. O teor elevado de N−NH3 e o
pH levemente alcalino são indicativos de que o percolado encontrava-se envelhe-
cido. Resultados de pH com caráter mais ácido e concentrações mais baixas de
N−NH3 são características de aterros com poucos anos de operação, chamados
de aterros novos.

O N−NH3 é um dos principais componentes de difícil degradação de percola-
dos na ETE do aterro, podendo ser tóxico ao sistema biológico.

4.4.2 Evaporação do percolado

Do processo de evaporação foram obtidas as temperaturas do sistema em fun-
ção do tempo, bem como as vazões volumétricas e mássicas de percolado eva-
porado. A Figura 4.3a indica que o processo de evaporação levou, aproximada-
mente, 20 minutos para atingir a temperatura de ebulição do sistema. Para o per-
colado, durante o período de aquecimento sensível (do início do processo até a
temperatura de 60 oC) a evaporação foi sutil, aumentando de intensidade a par-
tir de 84 oC e atingindo a temperatura de ebulição em 96 oC. Durante 55 minutos
a evaporação se manteve em temperatura constante (96 oC). Porém, com o pas-
sar do tempo e consequente redução de solvente no sistema ocorreu a elevação
do ponto de ebulição (EPE) devido ao aumento da concentração de sólidos no
percolado. A temperatura atingiu 98 oC após 75 minutos e 103,5 oC ao final do pro-
cesso, desta forma a EPE foi de 5,5 oC.

Figura 4.3 – Acompanhamento das temperaturas do percolado, do vapor, do
percolado evaporado (a) e do volume de percolado evaporado (b) gerados em

função do tempo

Após 15 minutos, a temperatura do vapor se manteve em 96 oC durante 60 mi-
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nutos. Quando se iniciou a EPE, a temperatura do vapor teve um acréscimo de 0,5
oC mantendo-se em 96,5 oC até o final do processo. O percolado evaporado co-
meçou a ser produzido após 15 minutos, e a temperatura permaneceu constante
em 25 oC durante todo o processo.

Neste estudo foram necessárias, aproximadamente, sete bateladas para o pro-
cesso de evaporação e, conforme a Figura 4.3b, cada uma durou 95 minutos e a
vazão de percolado evaporado foi, em média, 6 mL/min. O volume de percolado
evaporado, obtido em cada batelada, foi em média de 480 mL, os quais foram ar-
mazenados e preservadas adequadamente, de acordo com o Standard Methods
for the Examination of Water and Wastewater 21th - 1060B.

Finalizado o processo de evaporação foi determinada a massa específica do
percolado evaporado (0,99 g/cm) e a umidade média do concentrado (52,45% ±
8,84). Com base nestas informações, nas massas específicas do percolado e do
percolado evaporado e a partir de um balanço de massa, foi possível determinar
que a produção de lodo foi de, aproximadamente, 24,9 g, sendo que este conti-
nha em torno de 13,06 g de solução aquosa.

O processo de evaporação permitiu a obtenção de um percolado incolor e
também foi observada a redução do odor, porém ainda com a presença de nitro-
gênio amoniacal.

4.4.3 Caracterização do percolado evaporado

O percolado evaporado condensado (PE) foi caracterizado da mesma forma
que o percolado como o objetivo de verificar se a evaporação permitiu a redução
do teor de poluentes presentes neste efluente. Além das características qualitativas
de cor e odor que foram favoráveis ao uso da evaporação, o percolado evapo-
rado não apresentou vários poluentes que haviam sido detectados no percolado.

Os resultados obtidos para a redução de metais após a aplicação da evapora-
ção estão apresentados na Tabela 4.2.

Tabela 4.2 – Eficiência da remoção em relação aos metais presentes no percolado
Parâmetros Eficiência de remoção (%)

Arsênio 98,31
Bário 68,75
Boro 97,98
Cobre Dissolvido 33,33
Cromo Total 84,21
Cromo Trivalente 84,62
Ferro Dissolvido 99,79
Manganês Dissolvido 99,73
Mercúrio 50,00
Níquel 98,33
Selênio 33,33
Zinco 97,78
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Como mostra a Tabela 4.2, a eficiência na redução dos metais variou de 33,33%
a 99,79%. A eficiência na redução de metais do percolado superior a 80%, para
a maioria dos metais analisados, se deve aos metais não terem sido evaporados,
logo ficaram retidos no lodo.

A Tabela 4.3 mostra os resultados obtidos para o percolado, percolado evapo-
rado e a eficiência da redução para DBO5, DQO, N−NH3, fenol, sulfetos, sólidos
sedimentáveis e pH após a aplicação da evaporação, assim como os limites con-
forme a Resolução CONAMA 430/2011 para os parâmetros expostos.

Tabela 4.3 – Concentração de poluentes no percolado e PE, conforme a
Resolução CONAMA 430/2011 Art. 16

Parâmetros
Percolado

(mg/L)
PE

(mg/L)
CONAMA 430/2011

(mg/L)
Eficiência de
remoção (%)

DBO5 13.824,26 1.836,38 - 86,72
DQO 26.806,33 2.707,81 - 89,90
Fenol 6,02 5,30 0,50 11,96
Nitrogênio amoniacal N−NH3 1.786,86 1.791,2 20,00 -
pH 8,78 9,26 5 a 9 -
Sólido sedimentável (ml/L) 3,00 <0,17 1 94,33
Sulfeto 42,96 32,43 1 24,51

A remoção de DBO5 e DQO por evaporação foi superior a 86%, sendo estes
resultados de grande importância, pois são fundamentais na avaliação da tratabi-
lidade de efluentes. Também, como esperado o resultado da remoção de sólidos
sedimentáveis foi eficaz (94,33%), o que permitiu adequar este parâmetro à legisla-
ção.

Contudo, a remoção de sulfetos foi baixa (24,51%) e o N−NH3 apresentou um
leve aumento, sendo que a diferença de valores provavelmente estava associada
com a não homogeneidade e aos erros analíticos podendo se considerar que o
N−NH3 não foi removido para o lodo durante a evaporação. Provavelmente, a
alta concentração deste poluente no PE foi a responsável pelo aumento no pH
que passou de 8,78 para 9,26.

Desta forma, o PE após a evaporação apresentou fenol, nitrogênio amoniacal,
sulfetos e pH acima dos limites estabelecidos pela legislação. Os compostos como
nitrogênio, sulfetos e fenol são degradados na etapa biológica de ETE do aterro.
Porém, a concentração de N−NH3 no PE ainda se apresentou tóxica para o trata-
mento biológico. Desta forma, recomenda-se a redução do N−NH3 antes do envio
deste efluente para a ETE do aterro.

De acordo com Khai e Trang (2012) o percolado bruto apresenta grandes quan-
tidades de nutrientes valiosos como nitrogênio, fósforo e potássio, os quais podem
ser utilizados na agricultura como fonte de fertilizantes. Esta poderia ser uma alter-
nativa para o PE ao invés de ser enviado à ETE do aterro, o qual poderia ser utilizado
na agricultura, devido à sua alta concentração de N−NH3, se as concentrações do
restante dos parâmetros estiverem abaixo dos limites estabelecidos pela legislação
aplicável.
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Outra possibilidade, segundo Queiroz et al. (2011), seria o uso da operação de
stripping para redução da carga de N−NH3 do percolado evaporado, antes do
tratamento biológico. Como o percolado evaporado apresentava valores de pH
elevados (pH > 8,5) tornou-se desnecessária a adição de insumos alcalinos para
realizar esta operação.

Desta forma o percolado evaporado passou por uma etapa de stripping utili-
zando ar como gás de arraste, por 24 horas, o que permitiu obter um percolado
límpido, translúcido e com odor mais fraco de N−NH3. Esta operação foi realizada
em uma capela de exaustão acoplada a um lavador de gases, sendo que os gases
gerados (N−NH3) não foram coletados ou armazenados para análises neste estudo.
A interação do ar inserido no percolado evaporado pelo aerador, também não foi
analisado, pois não era o objetivo deste estudo.

O percolado evaporado após a etapa de stripping foi analisado sendo deter-
minadas as concentrações de N−NH3, sulfetos, fenol e pH (Tabela 4.4).

Tabela 4.4 – Caracterização química do PE e PE aerado
Parâmetros Média do PE Média do PE e aerado Redução (%)

Fenol (mg/L) 5,30 4,94 6,79
N−NH3 (mg/L) 1.791,20 922,16 48,52
pH 9,26 8,95 3,35
Sulfeto (mg/L) 32,43 13,06 59,73

Com base nos resultados apresentados na Tabela 4.4 pode-se verificar que o
uso da evaporação seguida de stripping gerou bons resultados para a remoção
de N−NH3 e sulfetos com redução de 48,52% e 59,73%, respectivamente. Com a
redução do N−NH3 o pH diminui para 8,95, valor próximo do percolado bruto (8,78)
e abaixo do limite máximo da legislação (9,00). Conforme Silva (2009) o pH ele-
vado do PE, melhora a eficiência da stripping. Porém, uma das desvantagens é a
poluição ambiental devido à liberação na atmosfera de amônia gasosa, sulfetos e
fenol, que geram odores desagradáveis.

Adotando somente a evaporação e stripping os limites exigidos pela legislação,
para descarte de efluentes, para sulfetos, N−NH3 e fenol não foram atingidos, e o
uso destas tecnologias deve ser combinado aos tratamentos atualmente adotados
na ETE do aterro. A implantação destas tecnologias apresenta a vantagem de per-
mitir o aumento, em volume, da capacidade de tratamento da ETE, tornando-a
mais eficiente e evitando possíveis problemas ambientais.

O processo de stripping aplicado neste estudo foi realizado de forma simplifi-
cada, portanto melhores resultados poderiam ser obtidos utilizando-se um equipa-
mento adequado para esta finalidade, o que permitiria a otimização do processo
e melhor eficiência de separação.
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4.4.4 Avaliação da possibilidade de ampliação da capacidade de
tratamento da ETE do aterro

Na unidade do aterro estudado, a vazão está condicionada à capacidade da
ETE em transformar amônia em nitritos, que é realizada por bactérias no tratamento
biológico, no sistema de lodo ativado. A ETE desta central de tratamento de resí-
duos está apresentada na Figura 4.4.

Figura 4.4 – Diagrama de blocos da ETE do aterro estudado

O percolado tratado utilizando as operações de evaporação e stripping pode-
ria viabilizar um aumento do volume a ser tratado pelo sistema da ETE do aterro
estudado (Figura 4.4), pois com as operações estudadas neste trabalho, ocorreu
uma redução de 48,70% de nitrogênio amoniacal, ou seja, de 1791,2 mg/L para
919,16 mg/L.

Adotando somente a evaporação, sem a associação com a operação de strip-
ping, o tempo de retenção no tanque de lodo biológico da atual ETE seria man-
tido. Contudo, já seriam percebidos alguns benefícios, pois o efluente obtido após
a evaporação, não necessitaria de tratamento primário, pois a evaporação redu-
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ziu muitos poluentes e aumentou a biodegradabilidade do percolado.

Neste caso a relação DBO5/DQO aumentou de 0,52 (percolado) para 0,68 (per-
colado evaporado). Portanto, seria possível a inserção direta no sistema de trata-
mento biológico, se não fosse a quantidade de nitrogênio amoniacal presente no
percolado evaporado, 1.791,2 mg/L, que nesta condição pode apresentar toxici-
dade ao sistema biológico.

Portanto, o mais adequado seria o tratamento do percolado por evaporação
seguido de stripping para o posterior tratamento biológico, de modo a diminuir a
concentração de nitrogênio amoniacal. Esta aplicação seria possível antes dos
sistemas biológicos 1 e 2, apresentados na Figura 4.4.

4.4.5 Caracterização do lodo

Com a evaporação do percolado foi obtido um lodo, o qual, após a re-evapora-
ção, apresentou coloração preta, aspecto pastoso e consistência semelhante ao
piche, com umidade de 10,90% (±0,58). Este foi caracterizado conforme a Resolu-
ção CEMA no 076/2009 (PARANÁ, 2009), visando o envio deste resíduo para copro-
cessamento. Os resultados obtidos para o lodo com relação a alguns parâmetros
da Resolução CEMA no 076/2009 estão apresentados na Tabela 4.5.

Tabela 4.5 – Parâmetros restritivos para coprocessamento, conforme Resolução
CEMA 76/2009

Parâmetros Lodo obtido Resolução CEMA 76/2009

PCS 1.901,70 (cal/g) Acima de 1.000,00 cal/g

Arsênio <0,50
A soma dos resultados destes elementos

não deve ser maior que 5000 mg/kg,
sendo selênio até 100 mg/kg

Cobalto <20,30
Níquel <15,40
Selênio 0,17
Telúrio <2,50

Cádmio <2,10
A soma dos resultados destes elementos

não deve ser maior que 200 mg/kg,
sendo mercúrio até 10 mg/kgMercúrio 0,11

Tálio <58,10
Os resultados individuais destes elementos
não devem ser maiores que 5000 mg/kg

Chumbo <24,40
Cromo total <27,20

Analisando a Tabela 4.5 verifica-se que os valores obtidos atendem às especifi-
cações da legislação, com o lodo obtido apresentando um valor de PCS acima de
1.000,00 cal/g e concentração de metais abaixo dos valores limites estabelecidos.

Desta forma, o lodo poderia ser destinado para coprocessamento. Entretanto,
a Resolução CEMA 076/2009 (PARANÁ, 2009), não permite o aproveitamento de
resíduos gerados em atividades de tratamento e destinação final de resíduos, que
é o caso deste estudo.
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O coprocessamento do lodo, além de ambientalmente correto, seria vantajoso,
pois o mesmo não retornaria ao aterro alimentando, novamente, o ciclo de gera-
ção de percolado.

4.5 Considerações Finais

A evaporação do percolado mostrou-se interessante e permitiu a redução da
carga poluidora do percolado com a remoção de vários poluentes. Para os metais
como arsênio, boro, ferro, manganês, níquel e para sólidos sedimentáveis ocorreu
a redução e até ausência destes poluentes. Para a DBO5 e a DQO a redução tam-
bém foi elevada, apresentando uma redução superior a 86%.

Contudo a evaporação requer energia, sendo uma etapa de alto custo na ETE
do aterro. Porém, sendo possível a utilização do gás metano gerado, que é descar-
tado na central de tratamento de resíduos estudada, a evaporação do percolado
poderia ser adotada como uma das etapas de tratamento primário da ETE.

Outro fator limitante da operação de evaporação foi a não remoção de N−NH3
e a baixa eficiência de remoção para fenol e sulfetos, comprometendo o posterior
tratamento biológico da ETE do aterro. Além disso, o valor do pH aumentou para
valores acima dos limites estabelecidos pela legislação. Uma alternativa apresen-
tada foi o uso da evaporação seguida de stripping.

O uso do arraste com ar, em testes preliminares, permitiu uma redução de 49%
para o N−NH3 e de 60% para sulfetos, o que, além de não afetar o tratamento bio-
lógico da ETE do aterro, possibilita uma ampliação da capacidade de tratamento
da mesma. Se não for possível a instalação de uma etapa de stripping o percolado
evaporado pode ser recuperado e usado como fonte de nitrogênio para diversas
finalidades, como por exemplo, na agricultura, após ser submetido aos processos
de tratamentos necessários para a eliminação dos teores de fenol e sulfetos.

O lodo obtido neste estudo atendeu a legislação e por ter alcançado um PCS
médio de 1901,70 cal/g, acima do mínimo estabelecido pela Resolução CEMA
76/2009 que é de 1.000,00 cal/g, e se considerado o poder calorífico que o lodo ob-
teve, o lodo poderia ser destinado para coprocessamento, com aproveitamento
energético evitando, assim, retorno deste para o aterro, caso fosse permitido o
aproveitamento de resíduos gerados em atividades de tratamento e destinação
final de resíduos.
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5.1 Introdução

O aumento da conscientização populacional relacionada aos danos socioam-
bientais provocados pelo descarte inadequado de substâncias tóxicas no meio
ambiente, aliado às legislações ambientais cada vez mais restritivas, têm impulsi-
onado a adequação do gerenciamento de resíduos em laboratórios de solos.

As análises de solo buscam identificar o teor de macronutrientes primários (nitro-
gênio, fósforo e potássio), macronutrientes secundários (cálcio, magnésio e enxo-
fre) e micronutrientes (boro, cloro, cobre, ferro, manganês, molibdênio e zinco) e
permitem implementar a agricultura de precisão1.

Contudo, o avanço destas tecnologias tem o seu preço, uma vez que a coleta
de dados para a execução destes serviços gera efluentes com grandes concentra-
ções de metais pesados altamente tóxicos. Sendo que, uma das principais fontes
de geração de efluentes tóxicos em laboratórios de análise de solo é proveniente
da análise de matéria orgânica.

Os efluentes gerados na análise de matéria orgânica no solo possuem cargas
consideráveis de metais tais como cromo, cobre, cádmio, chumbo, manganês,
ferro e zinco, sendo a maioria destes metais pesados. Os metais que se apresen-
tam em maior concentração são o cromo e o ferro. O cromo presente neste tipo
de efluente se encontra na forma hexavalente, que é altamente tóxica aos seres
humanos e ao meio ambiente.

Como as análises de solo auxiliam no desenvolvimento tecnológico agrícola e
permitem maiores lucros e produtividade, a demanda para a utilização destes ser-
viços laboratoriais vem crescendo dia a dia, assim como os resíduos gerados pelos
mesmos.

Porém, os laboratórios de análises de solo, ao realizarem a determinação da ma-
téria orgânica por ataque químico com o dicromato de potássio em meio ácido,
geram um efluente com grandes quantidades de sais de cromo hexavalente, po-
dendo chegar a concentrações superiores a 2.000 mg/L, além de conter outros
metais tais como cádmio, cobre, ferro, manganês e zinco (INTERPARTNER, 2012).

Com o intuito de minimizar os impactos ambientais causados pelo descarte in-
discriminado de contaminantes devem ser investigados meios para diminuir a con-
centração destes aos níveis adequados no efluente, para que se enquadrem den-
tro da legislação ambiental vigente, antes do descarte nos recursos hídricos.

O tratamento clássico utilizado para efluentes contendo metais é a redução e
precipitação química destes na forma de hidróxidos. Entretanto este tratamento
não é efetivo para efluentes com baixa concentração de metais.

Assim, o uso de redução e precipitação de metais, muitas vezes, não permite

1Agricultura de precisão é uma prática agrícola na qual utiliza-se tecnologia de informação ba-
seada no princípio da variabilidade do solo e clima. A partir de dados específicos de áreas geogra-
ficamente referenciadas, implanta-se o processo de automação agrícola, para dosar-se principal-
mente adubo.
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atender aos padrões de lançamento de efluente exigidos pela legislação devido
à alta concentração de metais nos efluentes de laboratórios de análises químicas.
Desta forma, este tipo de efluente necessita do emprego de técnicas complemen-
tares para seu polimento, visando à remoção de metais que ainda se encontram
em concentrações baixas após o tratamento clássico.

Muitos métodos têm sido estudados para a remoção de metais presentes em
efluentes contendo metais pesados, tais como adsorção com carvão ativado, pre-
cipitação química, evaporação, osmose reversa e troca iônica. Entretanto, estes
métodos, em muitos casos, são limitados devido ao elevado capital e custo ope-
racional envolvido e podem estar associados à geração de um resíduo secundário
(BAKALIAN, 2012).

Assim, o desenvolvimento de métodos alternativos de tratamento de efluentes
contendo metais pesados, que aliem índices cada vez menores de substâncias tó-
xicas e baixo custo, é de extrema importância.

Uma metodologia que pode atender estes dois requisitos é a biossorção, pois
é uma das técnicas promissoras que vem sendo estudada como uma alternativa
viável, que permite reter íons metálicos seja por biossorção ativa ou passiva.

Diversos tipos de biossorventes podem ser empregados para remoção de me-
tais, tais como compostos orgânicos de origem vegetal, bactérias e fungos os quais
podem ser utilizados in natura, vivos ou mortos (DITTERT, 2011; CHOJNACKA, 2010;
DAS, VIMALA e KARTHIKA, 2008; DONGHEE, YEOUNG-SANG e MOON, 2005; NIU e
VOLESKY, 2003; VOLESKY, 2001; GADD, 1988).

De acordo com De Borba (2010), dos diferentes tipos de biossorventes, tanto de
origem vegetal como microbiana, as células da levedura S. cerevisiae constituem
uma boa alternativa para remoção de metais em efluentes líquidos.

Outros tipos de biomassa microbiana também podem ser adotados para a bios-
sorção de metais pesados, porém os microrganismos precisam ser cultivados em
laboratório ou necessitam de estruturas específicas envolvendo processos tecnoló-
gicos de custos elevados, os quais, muitas vezes, inviabilizam sua utilização.

A biomassa de S. cerevisiae pode ser obtida facilmente em indústrias de bebi-
das e alimentos, pois é um subproduto destes tipos de processos sendo produzida
em larga escala em boa parte do país.

Apenas na indústria alcooleira estima-se uma produção de 450.000 t/ano onde
menos de 50% deste montante é reaproveitado, sendo o restante simplesmente
desprezado (PAOLIELLO, 2006). Assim o uso da biomassa de S. cerevisiae para re-
moção de metais pesados permitiria um destino adequado à levedura descartada
na indústria alcooleira e de bebidas fermentadas.

Desta forma, este estudo teve como objetivo apresentar uma proposta de trata-
mento do efluente de Laboratório de Análise de Solos Interpartner (Ponta Grossa –
PR), utilizando redução e precipitação químicas associada à biossorção simultânea
de metais com resíduo de Saccharomyces cerevisiae (resíduo da indústria cerve-
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jeira) para a remoção de metais pesados, a fim de que o efluente se enquadre
nos limites exigidos pela Resolução CONAMA 430/11 (BRASIL, 2011), em relação aos
metais analisados.

5.2 Revisão de Literatura

5.2.1 Análise da matéria orgânica no solo

O teor de matéria orgânica no solo é determinado utilizando sais de cromo em
meio fortemente ácido, este método é conhecido por queima úmida por dicro-
mato ou método titrimétrico de Walkley-Black (DIAS e DE LIMA, 2004; GUIMARÃES,
BASTOS, LOPES, 1970) e é descrito comumente nos textos de química de solos.

O carbono da matéria orgânica da amostra de solo é oxidado a CO2, e o cromo
(Cr) da solução é reduzido da valência +6 (Cr+6) à valência +3 (Cr+3). Na sequência,
faz-se a titulação do excesso de dicromato de potássio pelo sulfato ferroso amonia-
cal. Tendo a reação como base, considera-se o dicromato reduzido equivalente
ao carbono orgânico existente na amostra de solo, o excesso de dicromato titu-
lado com íons Fe+2 é obtido a partir de uma solução padronizada de sulfato ferroso
amoniacal (SILVA, 2009). A oxidação da matéria orgânica que ocorre pode ser
representada pela Reação 5.1.

2K2Cr2O7 + 8H2SO4 + 3C −→ 2K2SO4 + 2Cr2(SO4)3 + 8H2O+ 3CO2 (5.1)

Embora o método da solução sulfocrômica apresente uma boa exatidão e
precisão, o uso desta solução contribui para a presença do cromo hexavalente
(Cr+6) nos efluentes laboratoriais, representando um risco à qualidade ambiental e
à saúde pública.

Vários métodos podem ser encontrados na literatura como opções para a aná-
lise da matéria orgânica sem utilizar compostos de cromo. Destas metodologias
alternativas, duas são as que mais se destacam: a oxidação por peróxido de hidro-
gênio e a queima por ignição.

Na oxidação por peróxido de hidrogênio ocorre a oxidação do carbono com
uma solução de peróxido de hidrogênio (H2O2) e posterior determinação gravi-
métrica. Esse método está sendo utilizado como teste, desde 2010, na rede de
laboratórios da Comissão Estadual de Laboratórios de Análise de Solo (CELA/PR), e
tem como principal característica o fato de não gerar resíduos que necessitem de
tratamento especial (FARINE et al., 2011).

O método da queima por ignição (PPI) que é utilizado em alguns estados dos
Estados Unidos e consiste na determinação gravimétrica do CO2 (por exemplo:
massa da amostra que é volatilizada), quando uma amostra de solo seco é subme-
tida a uma alta temperatura de ignição. Até recentemente, este método não era
utilizado na maioria dos laboratórios de rotina de outros países, devido a certos in-
convenientes operacionais, como o maior tempo e número de operações manuais
envolvendo a pesagem das amostras. Assim, este método não era adequado em
análises de rotina, ao contrário dos métodos de combustão úmida, os quais foram
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adequadamente adaptados para a análise de matéria orgânica do solo. Entre-
tanto, a acentuada preocupação com a preservação ambiental tem estimulado
a adaptação do método da PPI e sua automatização nos laboratórios de rotina
em outros países, com o intuito de substituir os métodos que utilizam o dicromato
(GALLIASSI et al., 2002).

Mesmo assim, o método da queima úmida por dicromato é o mais utilizado nos
laboratórios brasileiros por vários motivos, dentre os quais se destacam a facilidade
de execução, baixo custo de implantação, obtenção de resultados relativamente
rápidos, facilidade de adequação à rotina dos laboratórios e resultados precisos
(FARINE et al., 2011).

Contudo, este método apresenta a desvantagem da presença de metais pesa-
dos, com destaque para o cromo hexavalente, em efluentes oriundos de laborató-
rios de análise de solo, o que caracteriza este efluente como resíduo perigoso, e o
mesmo deve ser destinado de forma adequada (BAKALIAN, 2012).

5.2.2 Legislação ambiental vigente

A legislação que regulamenta o lançamento de efluentes em corpos hídricos é
a Resolução do Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA) no 430, de 13 de
maio de 2011 (BRASIL, 2011). Esta Resolução dispõe sobre condições, parâmetros,
padrões e diretrizes para gestão do lançamento de efluentes em corpos de água
receptores, alterando parcialmente e complementando a Resolução CONAMA no

357, de 13 de junho de 2005.

A Tabela 5.1 mostra os limites máximos de lançamento para alguns metais e pH
de acordo com a Resolução CONAMA no 430/11 (BRASIL, 2011).

Tabela 5.1 - Limites máximos permitidos para lançamentos de efluentes de acordo
com a Resolução CONAMA 430/11

Parâmetro Limite máximo

pH 5 a 9
Cádmio Total 0,2 mg/L Cd
Chumbo Total 0,5 mg/L Pb
Cobre Dissolvido 1,0 mg/L Cu
Cromo Hexavalente 0,1 mg/L Cr+6

Cromo Trivalente 1,0 mg/L Cr+3

Ferro Dissolvido 15,0 mg/L Fe
Manganês 1,0 mg/L Mn
Zinco Total 5,0 mg/L Zn

Fonte: BRASIL, 2011

Em geral a concentração destes metais no efluente de laboratórios de análi-
ses de solo é muito superior aos limites exigidos pela legislação para o lançamento
deste em corpos hídricos. Portanto, este tipo de efluente necessita de uma maior
quantidade de estudos para o tratamento, e consequente remoção de metais an-
tes do lançamento no meio ambiente.
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5.2.3 Tecnologias de remoção de metais de efluentes

A remoção dos metais pesados presentes em efluentes industriais pode ser feita
por diversos processos, tais como precipitação por via química, osmose reversa,
coagulação e filtração, adsorção com carvão ativado ou alumina e oxirredução.

A seleção do tratamento mais adequado depende da concentração inicial do
metal, dos componentes na água residual, do capital de investimento e custo ope-
racional, da flexibilidade da planta e do impacto ambiental (KURNIAWAN et al.,
2006).

O método mais empregado para a remoção de espécies metálicas em altas
concentrações é a precipitação química, devido à simplicidade do processo e ao
baixo custo de capital exigido. Entretanto, este método não é efetivo para a re-
dução de metais quando a concentração destes se encontra na faixa de 1 a 100
mg/L (GUPTA e RASTOGI, 2009) e, desta forma, não permite atingir os padrões exi-
gidos pelas normas ambientais. De acordo com Hamza et al. (2010) esta faixa de
concentração permite a utilização da biossorção para a remoção de metais pe-
sados de efluentes.

A precipitação química apresenta como desvantagem o fato de que pode pro-
duzir grandes quantidades de lodo, gerando resíduos secundários de difícil trata-
mento (FU e WANG, 2011). Além do lodo, ainda se faz necessária a aplicação de
um processo complementar para o polimento final do efluente antes do seu des-
carte nos corpos hídricos.

As resinas de troca iônica são muito utilizadas nas indústrias para a remoção de
íons em água potável ou de caldeira e na purificação de substâncias orgânicas
e inorgânicas. Entretanto, a utilização desse material no tratamento de efluentes
contendo metais pesados é economicamente inviável (FU e WANG, 2011; KURNI-
AWAN et al., 2006).

Além disso, as resinas precisam ser regeneradas frequentemente quando utiliza-
das para tratamento de efluentes gerando volumes expressivos de efluentes secun-
dários tóxicos. Por este motivo e, aliado aos custos elevados, as resinas não podem
ser utilizadas em larga escala (FU e WANG, 2011; KURNIAWAN et al., 2006).

Assim como um sistema secundário e/ou de polimento, os efluentes podem ser
tratados utilizando produtos de origem biológica por meio da biossorção e bio-
acumulação. Estas são soluções eficientes e úteis que foram encontradas pela ob-
servação dos processos naturais, pois tanto a biossorção como a bioacumulação
participam do ciclo da matéria no meio ambiente (CHOJNACKA, 2010; REHMAN,
SHAKOORI e SHAKOORI, 2006).

A biossorção e a bioacumulação podem ser adotadas para diversos tipos de
efluentes, incluindo: indústria metalúrgica, de galvanoplastia, acabamentos metá-
licos e fabricação de placas de circuito impressos, chorume, água de superfície e
subterrânea (CHOJNACKA, 2010).

Existe uma vasta gama de biossorventes (quitosana, bactérias, fungos e levedu-
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ras, algas marinhas, resíduos agrícolas e industriais), assim como de metais que po-
dem ser removidos por estes processos (alumínio, arsênio, cádmio, cromo, cobalto,
cobre, chumbo, manganês, mercúrio, molibdênio, níquel, ouro, prata, platina, selê-
nio, telúrio, urânio, vanádio e zinco) (DITTERT, 2011; MIMURA et al., 2010; VELÁSQUEZ
e DUSSAN., 2009; PRAKASHAM et al., 1999; PARK et al., 2005; LOUKIDOU et al., 2004).

Biossorção e bioacumulação

Os processos de biossorção e de bioacumulação ocorrem permanentemente
no meio ambiente e são realizados por todos os tipos de biomassas. E também
ocorrem acidentalmente em estações de tratamento de efluente e em processos
de biorremediação (REHMAN, SHAKOORI e SHAKOORI, 2006).

No ambiente, o ser humano não é capaz de controlar estes processos, entre-
tanto ele pode encontrar aplicações na prática industrial sob condições de ope-
ração controladas (REHMAN, SHAKOORI e SHAKOORI, 2006).

Tanto na biossorção como na bioacumulação, se um produto químico solúvel
está presente em um ambiente aquoso, onde a biomassa também pode ser en-
contrada, este produto (sorbato) interage com o material biológico (biossorvente),
ficando preso na superfície da parede celular por biossorção ou fica acumulado
dentro da célula por bioacumulação (CHOJNACKA, 2010; REHMAN, SHAKOORI e
SHAKOORI, 2006).

A principal diferença ente a biossorção e a bioacumulação está no fato que no
primeiro processo os poluentes ficam adsorvidos na superfície da parede celular e
no segundo, além da adsorção, ocorre também o acúmulo do poluente no interior
da célula (CHOJNACKA, 2010).

A biossorção é um processo físico-químico análogo à adsorção convencional ou
troca iônica. A diferença está na natureza do adsorvente ou sorvente, que neste
caso, é um material de origem biológica. Portanto é um processo metabolica-
mente passivo e, quando o equilíbrio é atingido, o sorvente pode permanecer no
sistema de tratamento ou ser removido, se o sorbato for reutilizado (CHOJNACKA,
2010).

Na bioacumulação, após o equilíbrio sistemático passivo, o processo continua,
ou seja, a biossorção é o primeiro estágio e estágios subsequentes estão relaciona-
dos ao transporte para o interior da célula. Assim, quando ocorre a bioacumula-
ção, mais sítios de ligação para remoção dos poluentes estão disponíveis e níveis
mais baixos de concentrações residuais podem ser atingidos. Porém, para que o
processo ocorra, algumas condições precisam ser preenchidas, tais como forneci-
mento de fontes de carbono, nutrientes, oxigênio, dentre outras. De forma geral, a
bioacumulação ocorre devido ao cultivo de organismos na presença de poluentes
que devem ser removidos (CHOJNACKA, 2010).

Pelo fato de que a biomassa biossorve ou bioacumula substâncias químicas po-
luentes esta se torna tóxica. Assim deve ser realizada a recuperação e a regene-
ração da biomassa ou deve ser dado um destino adequado à mesma quando
os processos de biossorção e bioacumulação são adotados para a remoção de
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metais em efluentes.

5.3 Efluente Gerado no Laboratório de Análises Físico-
Químicas Interpartner

O Laboratório de Análises Físico-Químicas Interpartner, situado no município de
Ponta Grossa (PR) trabalha para o setor agrícola, onde são realizadas análises de
solo, controle de qualidade de empresas produtoras de fertilizantes, corretivos, adu-
bos foliares, bem como do setor ambiental, onde são realizadas análises de água,
efluentes e resíduos.

As análises de matéria orgânica geram um efluente contendo altas concentra-
ções de cromo. Por ano, o laboratório realiza em média 20.000 análises de solo de
todas as regiões do Brasil. Para cada amostra são gerados 100 mL de efluente bruto
somado com mais dois enxágues da vidraria com água, ou seja, de 200 mL a 250
mL por amostra, totalizando de 4 a 5 m3 de efluente por ano.

Desde 1994 os efluentes gerados contendo metais são segregados e armazena-
dos temporariamente em tambores plásticos de 50 L. Os tambores são identifica-
dos e encaminhados para uma empresa especializada em tratamento de resíduos
Classe I, de acordo com a ABNT NBR 10004.

5.4 Metodologia

Este estudo foi realizado com o intuito de propor um tratamento do efluente
bruto proveniente das análises do teor de matéria orgânica realizadas no labora-
tório de solos. No tratamento adotado foram realizadas duas etapas: redução e
precipitação de metais (para a remoção, principalmente, de cromo e ferro) e bi-
ossorção dos metais residuais utilizando resíduo de levedura cervejeira (para o po-
limento do efluente visando o descarte de acordo com os padrões exigidos pela
legislação).

5.4.1 Efluente estudado

O efluente utilizado foi obtido junto ao Laboratório de Análises Físico-Químicas
Interpartner (Ponta Grossa-PR). As amostras cedidas para este estudo foram do des-
carte da análise do teor de matéria orgânica que contém altas concentrações de
metais. Estas amostras (2 L) foram coletadas semanalmente durante um período
de 4 meses. Como este efluente possui composição relativamente homogênea e
constante, podendo variar apenas em função dos solos analisados, mas não de
forma significativa, a amostragem foi realizada de forma simples. Porém, para ga-
rantir a perfeita homogeneização, a cada volume coletado, foi realizada a mistura
do efluente.
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Caracterização do efluente

O efluente bruto foi caracterizado com relação ao pH e metais pesados (Cr, Cu,
Fe, Zn, Cd, Mn, Pb). Os ensaios foram realizados em triplicata. A metodologia analí-
tica foi realizada de acordo com o Standard Methods for Examination of Water and
Wastewater (APHA, 2012).

Os parâmetros escolhidos foram definidos com base nos reagentes do protocolo
analítico e dos possíveis produtos formados durante as análises de matéria orgânica
do solo.

O pH foi medido potenciometricamente (Denver, modelo UB-10) usando-se um
eletrodo combinado de vidro e prata/cloreto de prata.

Os metais foram determinados por espectrofotometria de absorção atômica
(Agilent - Modelo 55A). A digestão foi realizada transferindo-se uma quantidade
apropriada de amostra em um béquer para se chegar ao nível de concentração
do metal desejado. Na sequência foram adicionados 5 mL de HNO3 65% e o bé-
quer foi coberto com um vidro de relógio e colocado na chapa aquecedora de
forma que a amostra fosse reduzida para o menor volume possível (10 a 20 mL)
sem deixar secar. Quando necessário foi adicionado HNO3 65% até que a digestão
estivesse completa. Após esfriar, a amostra foi transferida para um balão volumé-
trico, completando-se o volume para 50 mL, e filtrada com papel qualitativo e em
seguida foi realizada a leitura de absorção atômica. As curvas analíticas do espec-
trofotômetro de absorção atômica foram preparadas a partir de soluções padrões
(Specsol) de 1.000 mg/L. As concentrações dos pontos foram 0,0; 0,5, 1,0, 3,0 e 5,0
mg/L para cada metal analisado.

5.4.2 Tratamento do efluente

O efluente avaliado, por conter alto teor de cromo, foi inicialmente tratado por
redução e precipitação do cromo hexavalente e na sequência por biossorção
com resíduo de S. cerevisiae. A metodologia adotada está apresentada a seguir.

Redução e precipitação do cromo hexavalente presente no efluente

A redução e precipitação do cromo foi realizada utilizando bissulfito de sódio
(NaHSO3) P.A. (99,0%) (Vetec) como agente redutor e solução de hidróxido de só-
dio (NaOH) 45% (m/v) como agente precipitante. Nas amostras semanais de 2 L foi
adicionado 1 mL do indicador difenilamina 0,5% (m/v em H2SO4) e acrescentado
bissulfito de sódio P.A. até que a coloração do efluente mudasse de azul escuro para
verde escuro. A mudança de coloração indica que todo o cromo hexavalente
(Cr+6) foi reduzido para cromo trivalente (Cr+3), sua forma menos tóxica, dando-se
sequência aos testes de precipitação.

Após a redução da amostra foi realizada a precipitação do cromo trivalente. Os
ensaios de precipitação foram realizados em béquer de 250 mL, dos quais foram re-
tiradas alíquotas de 100 mL do efluente. Ao efluente foi adicionada a solução de
NaOH de 45% (m/v) para atingir diferentes valores de pH. O pH adotado para a pre-
cipitação do cromo trivalente foi pH 7,0. Após o término da precipitação, amostras
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do sobrenadante foram retiradas para a quantificação do cromo e demais metais
e avaliação da eficiência do processo.

Biossorção simultânea de metais do efluente por Saccharomyces cerevisiae em
batelada

A biossorção em batelada foi realizada colocando-se o efluente em contato
com o biossorvente (resíduo de S. cerevisiae viva) em frasco Erlenmeyer de 250 mL.
Amostras de 100 mL de efluente tratado por redução e precipitação foram utiliza-
das. O pH foi ajustado para 6,0 utilizando HCl 0,1 N e adicionou-se 1,5 g de resíduo
úmido de S. cerevisiae. O efluente foi mantido sob agitação e temperatura (25
oC) constantes durante 4 horas. Após 4 horas foram retiradas alíquotas do sobrena-
dante as quais foram submetidas à filtração a vácuo utilizando membrana (UNIFILL)
com poros de 0,45 µm para a quantificação dos metais e avaliação da eficiência
do processo.

O resíduo de levedura cervejeira utilizado neste estudo foi cedido pela Microcer-
vejaria Schultz, localizada em Ponta Grossa (PR). O material (biomassa) assim que
recebido foi lavado com água destilada (três lavagens) para remoção do excesso
de cerveja e armazenado sob refrigeração (T ≤ 4 oC) até o momento do uso.

5.5 Resultados e Discussão

5.5.1 Caracterização do efluente

As análises para a quantificação dos metais presentes e caracterização do eflu-
ente foram realizadas considerando os reagentes e soluções utilizados no procedi-
mento de quantificação do teor de matéria orgânica no solo.

Além destas análises também foi avaliada a presença de outros metais pesados
(chumbo, manganês, zinco, cobre e cádmio) devido à ocorrência natural destes
em solos e para que uma avaliação de afinidade entre os metais e o biossorvente
pudesse ser realizada. A Tabela 5.2 mostra a caracterização do efluente bruto.

Tabela 5.2 - Caracterização do efluente bruto do Laboratório Interpartner

Parâmetro
Concentração do efluente

(mg/L)
Limite CONAMA 430/11

(mg/L)

pH 0,0 5,0 a 9,0
Fe 3.040,0 ± 125,0 15,0
Cr+3 1.880,0 ± 112,0 1,0
Pb 1,23 ± 0,60 0,5
Mn 12,5 ± 3,25 1,0
Zn 10,5 ± 2,15 5,0
Cu 0,50 ± 0,32 1,0
Cd 0,32 ± 0,25 0,2

Obs.: Os valores em negrito indicam os parâmetros que estão acima do limite máximo permitido
pela Resolução CONAMA 430/11 (BRASIL, 2011).
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A caracterização do efluente mostrou que, exceto para o cobre, os demais pa-
râmetros analisados estavam acima dos limites estabelecidos pela Resolução CO-
NAMA 430/11 (BRASIL, 2011).

Devido as análises para a determinação da matéria orgânica no solo serem re-
alizadas em meio ácido, utilizando-se ácido sulfúrico, o pH do efluente bruto foi
extremante ácido, ou seja com pH zero.

Os valores elevados de ferro e cromo obtidos no efluente bruto são provenientes
dos reagentes analíticos utilizados no protocolo analítico adotado para a determi-
nação da matéria orgânica no solo.

Os demais metais são naturais dos solos analisados e a variação dos resultados
encontrados pode estar relacionada com o fato de que, no Laboratório Interpart-
ner, são analisados solos de diferentes regiões do território nacional.

5.5.2 Tratamento do efluente por redução e precipitação (Etapa Quí-
mica)

A primeira etapa do tratamento do efluente foi por redução do cromo hexava-
lente para cromo trivalente seguida da precipitação do cromo trivalente na forma
de hidróxido de cromo.

As reações de redução (Reações 5.2 e 5.3) ocorrem apenas em meio ácido,
com valores de pH abaixo de 3,0.

NaHSO3 +H2SO4 → H2SO3 +NaHSO4 (5.2)
2H2CrO4 + 3H2SO3 → Cr(SO4)3 + 5H2O (5.3)

No caso deste efluente não foi necessário realizar a acidificação do meio, pois
a determinação de matéria orgânica no solo, que gera este efluente, utiliza ácido
sulfúrico para a queima úmida por dicromato resultando em um efluente com pH
0,0 (Tabela 5.2).

Na redução do cromo hexavalente (Reação 5.3) foi utilizado como indicador a
difenilamina, ao invés da determinação da concentração do metal para posterior
cálculo estequiométrico. Na presença deste indicador ocorreu a mudança da co-
loração do efluente. Antes de realizar a reação de redução com bissulfito de sódio
o efluente apresentava coloração azul escuro, na presença de difenilamina e após
a reação de redução, observou-se que a coloração do efluente era esverdeada e
bem mais clara, o que indicava que o cromo hexavalente foi reduzido para cromo
trivalente.

O uso da difenilamina, como indicador, teve o objetivo de diminuir o tempo e os
custos do processo de tratamento do efluente.

Após a reação de redução foi realizada a reação de precipitação (Reação
5.4). O sulfato de cromo formado encontrava-se solubilizado e apesar de estar em
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uma forma de menor toxicidade, não pode ser lançado diretamente nos corpos
hídricos.

Cr2(SO4)3 + 6NaOH→ 2Cr(OH)3 + 3Na2SO4 (5.4)

Segundo Claas e Maia (1994) a reação de precipitação do cromo trivalente
ocorre entre pH 8,0 a 8,5, sendo que em valores menores o Cr(SO4)3 permanece
em solução e em valores maiores (acima de 9,0) ocorre a formação de “cromito”
(CrO2), o qual também é solúvel.

De acordo com Matsumoto (2006) em resíduos de galvanoplastia o pH ótimo
para precipitação do cromo é de 9,70, ou seja, valores elevados de pH favorecem
a precipitação do cromo trivalente.

Contudo, de acordo com os estudos de Billerbeck (2013), o pH ideal para a pre-
cipitação do cromo trivalente neste tipo de efluente é o neutro, ou seja, pH 7,0.

Após a etapa de redução e precipitação foi realizada a caracterização do
efluente tratado. As análises foram realizadas em amostras do sobrenadante e a
Tabela 5.3 mostra os resultados obtidos e a eficiência desta etapa do tratamento.

Tabela 5.3 - Caracterização do efluente tratado (Etapa 1)

Parâmetro
Concentração no efluente (mg/L) Eficiência da remoção de metais

por redução e precipitação
(%)Bruto

Tratado
(Etapa 1)

pH 0,0 ± 0,0 7,00 ± 0,05 -
Fe 3.040,0± 125,0 1,49 ± 0,03 99,95
Cr+3 1.880,0 ± 112,0 1,29 ± 0,05 99,93
Pb 1,23 ± 0,60 1,20 ± 0,08 2,44
Mn 12,5 ± 3,25 0,12 ± 0,02 99,04
Zn 10,5 ± 2,15 0,15 ± 0,01 98,57
Cu 0,50 ± 0,32 0,19 ± 0,02 62,00
Cd 0,32 ± 0,25 0,30 ± 0,03 6,25

Obs.: Os valores em negrito indicam os parâmetros que estão acima do limite máximo permitido
pela Resolução CONAMA 430/11 (BRASIL, 2011).

Como pode ser observado na Tabela 5.3, mesmo após a etapa de redução e
precipitação, os metais cromo, chumbo e cádmio se mantiveram com níveis ele-
vados no efluente analisado e acima do permitido pela legislação, o que era espe-
rado, pois de acordo com Gupta e Rastogi (2009) este método não é efetivo para
concentrações acima da faixa de 1 a 100 mg/L.

O lodo ou precipitado depositado ao fundo do recipiente apresentou colora-
ção verde claro e o sobrenadante era translúcido e levemente amarelado. O so-
brenadante foi separado e armazenado para posterior utilização nos ensaios de
biossorção.

Caixas plásticas foram utilizadas para armazenar o lodo resultante da etapa quí-
mica. O lodo foi seco ao ar em ambiente externo protegido e a evaporação da
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água ocorreu de forma lenta, sendo que a secagem total foi obtida em torno de 90
dias. O resíduo sólido seco foi encaminhado para a destinação final por empresa
especializada em Resíduos Classe I.

5.5.3 Tratamento do efluente por biossorção de metais com resíduo
de Saccharomyces cerevisiae (Etapa de Biossorção)

De acordo com Billerbeck (2013) a eficiência da biossorção é melhor quando
se utiliza a levedura liofilizada, provavelmente devido aos mecanismos de retenção
envolvidos e/ou reserva de nutrientes.

Contudo, o uso do resíduo de levedura cervejeira permite realizar o tratamento
do efluente por biossorção com menor custo, sem a necessidade de ativação da
levedura liofilizada e, consequentemente, apresenta vantagens ambientais. Desta
forma neste estudo foi utilizado somente o resíduo de levedura S. cerevisiae viva.

Para a biossorção de cromo trivalente, de acordo com Billerbeck (2013), as con-
dições ótimas para este tipo de efluente, utilizando como biossorvente resíduo de
S. cerevisae, foram temperatura de 25 oC, pH igual a 6,0 e concentração de bio-
massa igual a 1,5 g/100 mL. Assim estas condições foram adotadas para realizar a
biossorção simultânea de metais em batelada e remover os metais ainda presentes
no efluente tratado.

Após a etapa de biossorção foi realizada a caraterização do efluente tratado
em relação aos metais presentes. Os resultados obtidos, bem como a eficiência
desta etapa do tratamento, estão mostrados na Tabela 5.4.

Tabela 5.4 - Caracterização do efluente tratado por biossorção simultânea de
metais

Metal
Concentração
inicial (mg/L)

Concentração após
a biossorção (mg/L)

Eficiência da remoção de
metais por biossorção (%)

Cr+3 1,73 0,20 ± 0,010 88,44
Cd 0,18 0,16 ± 0,005 11,11
Pb 1,08 0,81 ± 0,010 25,00
Fe 0,98 0,08 ± 0,000 91,84
Cu 0,15 0,11 ± 0,005 26,67
Mn 0,17 0,09 ± 0,000 47,06
Zn 0,45 0,34 ± 0,005 24,44

Obs.: Os valores em negrito indicam os parâmetros que estão no limite máximo permitido ou acima
deste pela Resolução CONAMA 430/11 (BRASIL, 2011).

Os ensaios de biossorção simultânea de metais realizados, utilizando o resíduo de
levedura da indústria cervejeira, apresentaram resultados satisfatórios removendo
parcialmente todos os metais.

Estes resultados indicaram (Tabela 5.4), que para a biossorção simultânea de
metais, em efluente de laboratório de análises de solo, utilizando resíduo de S. ce-
revisiae a ordem de biossorção foi Cr > Fe > Pb > Zn > Mn > Cu e Cd.
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Mattuschka e Straube (1993) utilizaram um resíduo de biomassa da indústria far-
macêutica, Streptomyces noursei, para a biossorção de metais e os resultados ob-
tidos levaram à seguinte ordem de biossorção de metais: Cr > Pb > Cu > Zn > Cd.

Neste estudo a ordem foi similar para o cromo, chumbo e cádmio, porém para o
cobre e zinco a ordem foi invertida. Como citado por Volesky (2001) e também ob-
servado neste estudo, esta seletividade depende do tipo de biomassa e da com-
posição da solução.

Os metais que apresentaram a melhor eficiência de biossorção foram o ferro
(91,84%) e o cromo trivalente (88,44%). Gupta, Shrivastava e Jain (2001) obtiveram
uma eficiência de biossorção para o cromo hexavalente (concentração inicial de
1 mg/L) utilizando a alga Spyrugira sp. de aproximadamente 23% e Cossich (2000)
obteve uma eficiência de biossorção do cromo trivalente (concentração inicial de
161,92 mg/L) utilizando a alga Sargassum sp. foi de aproximadamente 50%.

A eficiência de biossorção de cromo trivalente, para o efluente avaliado, foi su-
perior 88%, o que indica que a concentração inicial, o tipo de biomassa e o metal
a ser biossorvido influenciam no processo.

Contudo a eficiência de remoção para alguns metais avaliados como o cádmio
e chumbo foi baixa, de 11% e 25%, respectivamente. Com esta baixa remoção o
cádmio ficou com concentração (0,16 mg/L) muito próxima ao limite estabelecido
pela Resolução CONAMA 430/11 (0,20 mg/L), e o chumbo ficou com concentra-
ção acima dos níveis estabelecidos pela legislação.

De acordo com Mattuschka e Straube (1993) a capacidade de biossorção do
cromo pelo Streptomyces noursei é maior que a do chumbo, fato também obser-
vado neste estudo com a S. cerevisiae. Em relação ao cobre o processo foi inverso,
ou seja, a biossorção do cobre foi maior que a do chumbo.

Mattuschka e Straube (1993) também observaram que para a biossorção se-
letiva, quando todos os íons metálicos foram misturados numa solução, a sorção
do cromo foi diminuída quando o chumbo estava presente, possivelmente por um
efeito de competição. Este efeito não foi avaliado neste estudo.

Com estes resultados foi possível observar que a remoção dos metais do eflu-
ente analisado é viável e pode ser obtida por um método simples, que permite o
reaproveitamento de um resíduo industrial e de baixo custo em relação a outras
tecnologias de polimento como adsorção, precipitação química, evaporação, os-
mose reversa e troca iônica.

As condições adotadas na biossorção, cujos resultados estão mostrados na Ta-
bela 5.4, favorecem a remoção de ferro e cromo. Porém no efluente tratado, após
a etapa de biossorção, o chumbo e o cádmio se encontram um pouco acima dos
limites estabelecidos pela legislação vigente. Assim uma proposta para a remoção
destes metais do efluente do laboratório de análises de solo foi avaliada e para tal
foi adotado o modelo proposto por Billerbeck (2013).
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5.5.4 Proposta de tratamento para o efluente de laboratórios de a-
nálise de solos

Com o modelo apresentado por Billerbeck (2013) para este efluente foi calcu-
lada a eficiência ótima para a biossorção de cádmio e chumbo. As condições
ótimas para remoção destes metais foram pH igual a 7,0; concentração de resíduo
de S. cerevisiae igual a 2,0 g/100 mL e temperatura de 30 oC. Nestas condições a
eficiência da remoção de metais por biossorção está mostrada na Tabela 5.5.

Tabela 5.5 - Eficiência para a biossorção de metais utilizando resíduo de S.
cerevisiae em condições otimizadas para cádmio e chumbo
Metal Eficiência da remoção de metais por biossorção (%)

Cr+3 79,19
Cd 27,78
Pb 27,78
Fe 70,41
Cu 40,00
Mn 58,82
Zn 42,22

Fonte: Adaptado de Billerbeck (2013)

Com base nos dados de eficiência apresentados nas Tabelas 5.3 e 5.5 foi pro-
posto um tratamento para este efluente. Este tratamento consiste da etapa quí-
mica (redução e precipitação) seguida de etapas de biossorção utilizando resíduo
de S. cerevisiae viva como biossorvente, além de etapas de separação de sólidos
como mostra a Figura 5.1.

Na etapa química ocorrem as reações de redução do cromo hexavalente a
trivalente e de precipitação do cromo trivalente. Como o efluente apresenta pH
ácido é necessário realizar o ajuste do mesmo. Após a redução do cromo hexa-
valente o pH deve ser ajustado em 7,0 para que a precipitação dos metais ocorra
com boa eficiência.

Ao realizar este tratamento é gerado um resíduo sólido na etapa de precipita-
ção. Assim após a etapa de precipitação foi proposto o uso de filtração, no qual
pode ser adotado um filtro prensa. O uso deste tipo de filtro resulta num lodo de
baixa umidade reduzindo o tempo de separação, porém a separação do lodo
também pode ser realizada por decantação, sendo que neste caso o tempo de
decantação deve ser em torno de 24 horas.

Antes da etapa de biossorção o efluente, que se encontra a 65 oC, devido ao
processo ser exotérmico, deve ser resfriado até atingir 30 oC antes da etapa de bi-
ossorção. A proposta é que o resfriamento seja natural, em ambiente protegido.
Porém também pode ser adotado um trocador de calor de tubo duplo.

Na etapa de biossorção, como o efluente apresenta baixas concentrações de
metais, porém ainda superiores ao exigido pela legislação, o efluente passa por três
etapas de biossorção. As etapas de biossorção ocorrem nas condições em que a
eficiência de remoção do chumbo foi favorecida (BILLERBECK,2013), ou seja, com
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Figura 5.1 – Proposta de tratamento do efluente do laboratório de análise de solos
por redução, precipitação e biossorção

pH 7,0, concentração de biomassa de 2,0 g/100 mL e temperatura de 30 oC.

As etapas de biossorção também apresentam um resíduo sólido: a biomassa.
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Para a separação da biomassa do efluente foi proposto o uso de decantação. A
quantidade de efluente é relativamente baixa, em torno de 4 m3/ano e, portanto,
não se justifica o uso da filtração após as etapas de biossorção.

Com o tratamento proposto para este efluente seria possível reduzir a concen-
tração de metais e atender a legislação. A Tabela 5.6 mostra a concentração
dos metais no efluente bruto e a provável concentração dos metais após a etapa
química (redução e precipitação) e as três etapas de biossorção, as quais estão
identificadas por I, II e III.

Tabela 5.6 - Simulação da concentração utilizando o tratamento proposto

Metal
Concentração do metal no efluente (mg/L)

Limite (mg/L)
bruto quim.1 bio. I2 bio.II2 bio. III2

Cr+6 1.880,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,1
Cr+3 - 1,29 0,27 0,06 0,01 1,0
Cd 0,32 0,30 0,22 0,16 0,11 0,2
Pb 1,23 1,20 0,87 0,63 0,45 0,5
Fe 3.040,00 1,49 0,44 0,13 0,04 15,0
Cu 0,50 0,19 0,11 0,07 0,04 1,0
Mn 12,50 0,12 0,05 0,03 0,02 1,0
Zn 10,50 0,15 0,09 0,05 0,03 5,0

1quim. – etapa química: pH = 7,0; T = ambiente 2bio. – etapa de biossorção: C = 2,0 g /100 mL;
pH = 7,0; T = 30 oC

Obs.: Os valores em negrito indicam os parâmetros estão acima do limite máximo permitido pela
Resolução CONAMA 430/11 (BRASIL, 2011).

Os dados da Tabela 5.6 mostram que com o tratamento proposto seria possível
obter um efluente de acordo com o exigido pela legislação em vigor. Com a etapa
química a redução de ferro, cobre, manganês e zinco estão abaixo do exigido pela
Resolução CONAMA 430/11 (BRASIL, 2011). Após a primeira etapa de biossorção (I)
com o resíduo de levedura, como a eficiência de biossorção do cromo trivalente,
nas condições propostas, é de 79,2%, a concentração deste metal seria reduzida
de 1,29 mg/L para 0,27 mg/L, e assim estaria com um valor inferior ao limite legal.

O cádmio e o chumbo apresentaram uma eficiência de remoção (27,8%), bem
mais baixa do que a do cromo trivalente (79,2%), assim estes metais não se enqua-
dram nos limites legais após a primeira etapa de biossorção (I) sendo necessárias
mais duas etapas de biossorção (II e III). Com os dados obtidos por simulação, na
segunda etapa de biossorção (II), a concentração de cádmio no efluente seria
adequada. Porém, para o chumbo, como a concentração deste metal no eflu-
ente era elevada, uma terceira etapa de biossorção (III) seria necessária para atin-
gir os limites legais.

Ao final do tratamento proposto a concentração total de metais no efluente
seria inferior a 1 mg/L, indicando uma boa eficiência do tratamento. O lodo e a
biomassa gerados no tratamento, por conterem metais pesados, devem ser desti-
nados de forma adequada (aterro Classe I).
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Contudo, esta proposta necessita ser testada e validada antes da sua implan-
tação para confirmar a eficiência do tratamento, bem como a viabilidade econô-
mica do mesmo.

5.6 Considerações Finais

A remoção de metais presentes em efluentes de laboratórios de análises quími-
cas de solo deve ser eficiente e segura de forma a tratar o efluente para que a
legislação seja cumprida. Este tipo de efluente apresenta concentrações eleva-
das de metais altamente tóxicos tais como cromo, ferro, cádmio, chumbo, cobre,
manganês e zinco e, portanto, não deve ser lançado em corpos hídricos como re-
comenda a Resolução CONAMA 430/11.

O tratamento deste tipo de efluente é realizado por redução e precipitação
química dos metais, método clássico e que é utilizado no Brasil amplamente de-
vido à facilidade de execução e baixo custo, porém este tratamento não permite
atender a legislação em relação ao cromo, cádmio e chumbo para o efluente
avaliado.

A proposta de tratamento para o efluente de laboratório de análise de solo
avaliada neste estudo associou ao tratamento clássico a operação de biossorção
a qual apresentou resultados satisfatórios e inovou ao utilizar como biossorvente re-
síduo de S. cerevisiae, um resíduo proveniente da indústria cervejeira.

Na etapa de redução e precipitação química (etapa química) permitiu a re-
dução da concentração dos metais presentes no efluente com uma eficiência de
remoção superior a 98,6%, exceto para o chumbo e cádmio. Contudo mesmo com
a eficiência de remoção elevada o efluente não se encontrava de acordo com o
permitido na Resolução CONAMA 430/11. O uso da biossorção adotando resíduo
de levedura (etapa de biossorção) apresentou resultados positivos e permitiu a re-
moção simultânea de todos os metais com uma eficiência mínima de 27,8%, porém
nesta etapa foi necessário o contato com a biomassa por três vezes consecutivas
para enquadrar todos os metais avaliados na legislação em vigor.

Os resultados mostraram que, se confirmado o êxito da proposta apresentada
para tratar o efluente gerado no laboratório de análises químicas de solo Interpart-
ner (Ponta Grossa – PR), os limites exigidos pela Resolução CONAMA 430/11 serão
atendidos para todos os parâmetros avaliados.

O tratamento proposto neste estudo apresenta a grande vantagem de se utili-
zar uma metodologia simples (redução, precipitação e biossorção), de baixo custo
e que permite o aproveitamento de resíduo de levedura para o tratamento de um
efluente com alta concentração de metais.
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6.1 Introdução

Várias metodologias vêm sendo aplicadas para melhoria da qualidade de am-
bientes impactados por diferentes tipos de contaminantes. As técnicas de reme-
diação mais empregadas, atualmente, no tratamento de solos contaminados por
petróleo e seus derivados são: química (oxidação química – no local), biológica
(atenuação natural e biorremediação) e física (extração de vapores no solo), (AN-
DRADE et al., 2010; EPA, 1999; ROBB; MOYER, 2001). A preocupação, cada vez
maior, com o estudo de técnicas voltadas ao tratamento de ambientes impacta-
dos por petróleo surge devido aos riscos de derramamentos acidentais nos dife-
rentes compartimentos ambientais, com a utilização mundial do petróleo e seus
derivados.

Dentre essas técnicas, destaca-se a fitorremediação, em que plantas são utiliza-
das para remover, degradar ou inativar os contaminantes (ANDRADE, 2007; LOMBI
et al., 2001; MERKL et al., 2005; SALT et al., 1998). Em solo contaminado com pe-
tróleo, a fitorremediação é baseada na estimulação de microrganismos degrada-
dores na região da rizosfera, pela estratégia de rizodegradação (ANDERSON et al.,
1993; ANDRADE, 2007; LIN; MENDELSSOHN, 1998).

Várias espécies de Poaceae, Fabaceae, Mimosaceae, e Caesalpiniacae têm
sido estudadas devido ao seu potencial de degradação do petróleo. Pesquisas
relatam que a degradação do petróleo e seus derivados em solos cultivados com
Festuca arundinacea Vill., Sorghum bicolor L. Moench, Vigna sinensis (L.) Endl. ex
Hassk., Medicago sativa L., Juncus roemerianus Scheele, Brachiaria brizantha (Ho-
chst. ex A. Rich.) Stapf. e Panicum maximum Jacq., foram maiores quando compa-
rados aos solos sem vegetação (FERRERA-CERRATO et al., 2006; (FERRERA-CERRATO
et al., 2007; SANGABRIEL et al., 2006).

Grande importância é dada às espécies de Poaceae, uma vez que favorecem
a redução de hidrocarbonetos de petróleo (APRILL; SIMS, 1990; GUNTHER et al.,
1996; QIU et al., 1997; REILLEY et al., 1996), devido à ação de suas raízes, que influ-
enciam a degradação dos contaminantes ao promoverem a alteração das con-
dições físicas e químicas do solo (CUNNINGHAM et al., 1996).

Echinochloa polystachya (Kunth) Hitchc., Poaceae, é uma planta herbácea na-
tiva de terras inundáveis (CAMARÃO et al., 2006) que se desenvolve em ambien-
tes ricos em nutrientes (CAVALHEIRO et al., 2014; PIEDADE et al., 1991; PIEDADE,
1993). Pesquisas demonstram que essa espécie apresenta redução em sua bio-
massa quando presente em solos contaminados com hidrocarbonetos de petróleo
(RIVERA-CRUZ et al., 2001, 2004). Solís-Domínguez et al. (2007) revelam que E. polys-
tachya mostrou-se capaz de acumular substâncias químicas em suas raízes e folhas
sem sofrer alterações no crescimento, indicando que se trata de uma espécie pro-
missora para recuperação de ambientes contaminados com petróleo.

Os estudos relacionados ao potencial de plantas nativas para a fitorremediação
e recuperação de solos contaminados com petróleo são escassos, de tal forma
que mais pesquisas são necessárias para avaliar esta técnica, especialmente aque-
las que prevêem a avaliação de espécies nativas.
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Dessa forma, este estudo é de grande relevância, pois aborda a possibilidade
de utilização de uma espécie nativa com potencial remediador de solo contami-
nado com petróleo, seja na degradação ou redução desse contaminante.

O objetivo geral do estudo foi avaliar o potencial fitorremediador de E. polysta-
chya em solo contaminado com petróleo. Os objetivos específicos foram verificar a
tolerância da planta por meio de seu desenvolvimento e crescimento em substrato
contaminado; avaliar a influência do poluente na organização estrutural das folhas
e raízes; analisar a comunidade de microrganismos presentes na região rizosférica;
e avaliar a degradação dos hidrocarbonetos de petróleo.

6.2 Metodologia

Os experimentos foram conduzidos em uma casa de vegetação (17-30 oC) e
distribuídos de forma inteiramente casualizada. O petróleo utilizado no estabele-
cimento dos experimentos apresentou as seguintes características: densidade re-
lativa (20 ± 4 oC) 0,90; densidade (oAPI) de 23,8, acidez total de 1,02 mg KOH/g;
teor de sal 202 mg NaCl/L; água e o conteúdo do sedimento de 0,60%; hidrocarbo-
netos saturados 49,8%; hidrocarboneto aromático 25,4%; resinas de hidrocarboneto
22,4%, e 2,4% de asfaltenos.

Previamente à montagem das unidades experimentais, procedeu-se à análise
de rotina e a fração argila, com o objetivo de verificar a composição nutricional do
substrato (MARQUES e LIMA, 2006).

Para a contaminação dos substratos, o petróleo foi pesado e misturado ma-
nualmente. Foram estabelecidos nove tratamentos (Figura 6.1), cada um com 10
unidades experimentais: tratamento T25 com 25 g/kg de petróleo; tratamento T50
com 50 g/kg de petróleo; tratamento T75 com 75 g/kg de petróleo e tratamento
T100 com 100 g/kg de petróleo. Esses tratamentos foram divididos, ainda, em trata-
mento com planta e tratamento sem planta (SP) sendo o último tratamento estabe-
lecido com a finalidade de avaliar a atenuação natural. Também foi estabelecido
o tratamento controle (Tcontrole) sem contaminação e com planta. Os substratos
foram colocados em vasos de policloreto de vinila (PVC) com capacidade de 2 L.
O experimento foi conduzido por 60 dias e acompanhado diariamente. A irrigação
foi feita diariamente com água destilada, aproximadamente, 100 mL por unidade
experimental.

As plantas de Echinochloa polystachya foram coletadas em uma região de vár-
zea próxima às coordenadas geográficas 25o62’S e 49o33’W. Após a coleta, fez-se
a seleção das estacas com cerca de 30 cm contendo dois nós com gemas para
compor os tratamentos. Durante o período experimental observou-se o índice de
sobrevivência das estacas, o crescimento e desenvolvimento das plantas. O des-
plante foi realizado após 60 dias de plantio, sendo selecionados, aleatoriamente,
seis vasos em cada tratamento com planta para as análises posteriores. Foram co-
letadas amostras de substrato da região rizosférica para proceder às análises de
degradação do petróleo e composição microbiológica da rizosfera. As plantas
foram separadas em parte aérea e sistema de raízes e mensuradas com régua mi-
limetrada.
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Figura 6.1 - Esquema representativo do experimento

Para os tratamentos com as mesmas contaminações por petróleo, porém, sem
planta (atenuação natural), foram coletadas amostras de substrato, em profundi-
dades aproximadas às ocupadas pelos sistemas de raízes das plantas. Coletou-se
uma amostra por vaso, totalizando seis amostras por tratamento. As amostras foram
acondicionadas em frascos coletores universais esterilizados e mantidas sob refrige-
ração.

A determinação dos teores de clorofilas foi efetuada empregando-se a meto-
dologia proposta por Barnes et al. (1992). As amostras de folhas posicionadas no 4º
nó caulinar foram coletadas e imediatamente acondicionadas envoltas em papel
alumínio (para evitar a fotodegradação da clorofila) e num recipiente de isopor
com gelo para análises posteriores.

O teor de água e biomassa da parte aérea e raiz foram determinados pela uti-
lização de metodologia proposta por Silva e Maranho (2006), modificada. Após o
período de exposição, fez-se o desplante. Cada planta foi separada em parte aé-
rea e raiz, posteriormente, foi determinada a biomassa fresca. Em seguida, tanto as
raízes quanto a parte aérea foram secas em estufa, aproximadamente 80 oC, por
48 horas até estabilização do peso e pesadas novamente, obtendo-se a biomassa
seca.
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A avaliação da organização estrutural foi efetuada em amostras com, aproxi-
madamente, 1,0 cm x 0,5 cm de folhas coletadas posicionadas no 4o nó caulinar e
na região mediana da folha. Essas amostras foram utilizadas para a determinação
da densidade estomática e estudo da estrutura interna. Das raízes foram coleta-
das amostras de, aproximadamente, 5 mm, posicionadas a 3 cm do ápice. Após
coleta essas amostras foram fixadas em FAA 70 por 72 horas (JOHANSEN, 1940). Em
seguida, o material foi armazenado em etanol 70% (BERLYN; MIKSCHE, 1976) até o
processamento final.

A contagem dos estômatos foi realizada após o preparo de lâminas semi-perma-
nentes das faces adaxial e abaxial da epiderme. Para a dissociação empregou-se
solução de Franklin (1946), seguida pela coloração em azul de toluidina 0,05% (SA-
KAI, 1973). As lâminas foram montadas com glicerina e a lutagem foi feita com
esmalte incolor. Foram analisadas 12 folhas de cada tratamento, onde contou-se,
por meio de microscópio fotônico (Olympus – CX41RF) acoplado à câmara clara
em objetiva de 40x, o número de estômatos existentes em 1 mm2.

Para a confecção das lâminas permanentes, as amostras foram incluídas em
metacrilatoaglicol (JB-4) conforme descrito por Feder e O’Brien (1968) e especifi-
cações do fabricante (Polysciences Inc.). O seccionamento foi realizado em mi-
crótomo de rotação (Leica RM2125), com espessura de 7 µm, sendo as secções
coradas com azul de toluidina. As lâminas foram montadas com resina sintética
(Entelan®). As mensurações foram obtidas por meio de fotomicroscópio (Olympus
BX – 41) com captura de imagem pelo software Image Pro-Plus.

As mensurações foram realizadas em seis secções por folha e em seis secções
das raízes. Foram mensurados nas folhas: espessura da epiderme na face adaxial e
face abaxial e espessura do mesofilo, totalizando 1624 medições; e nas raízes: área
total e área do cilindro central, totalizando 360 medições.

A análise da composição microbiológica da rizosfera foi feita para o tratamento
com a maior concentração de petróleo (T100 com 100 g/kg de petróleo), uma
vez que E. polystachya foi tolerante ao contaminante. Para tanto, foram seleciona-
das amostras da rizosfera do tratamento (T100) com planta, do tratamento controle
(Tcontrole) e tratamento (T100) sem planta (atenuação natural), com a finalidade
de comparar a influência do poluente e da planta sobre a comunidade rizosférica.
Do substrato coletado na região rizosférica, após desplante, foram pesados 5 g de
cada amostra e colocados em frascos de erlenmeyer com 45 mL de solução salina
0,9%. Esse material foi agitado em shaker com rotação de 145 rpm e temperatura
de 30 oC por 48 horas. Realizou-se a diluição seriada, em que transferiu-se 0,5 mL do
sobrenadante para um tubo de ensaio contendo 4,5 mL de solução salina, sendo
esse primeiro tubo identificado como 10−2. Este foi agitado em vórtex e prosseguiu-
se com esse procedimento até atingir a diluição 10−7.

Em seguida, para avaliar o crescimento de bactérias, acrescentou-se 0,1 mL
das diluições 10−4, 10−5, 10−6 e 10−7 em placas de Petri contendo Meio Ágar Nutri-
tivo (AN). Para avaliar o crescimento de fungos acrescentou-se 0,1 mL das diluições
10−2, 10−3 e 10−4 e 10−7 em placas de Petri contendo Meio Ágar Batata Dextrose -
Papa-Dextrosa Ágar (PDA). Esse procedimento foi realizado em duplicata. As pla-
cas foram incubadas em estufa para o crescimento dos microrganismos, bactérias
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a 35 oC e fungos a 28 oC por um período de 48h, após as placas foram retiradas
da estufa e realizou-se a contagem de Unidades Formadoras de Colônia (UFC) por
quadrante.

A avaliação da degradação do petróleo foi realizada em amostras de substrato
coletadas na região da rizosfera e por meio da quantificação de hidrocarbone-
tos totais de petróleo, conforme método proposto por Schwab et al. (1999) para os
tratamentos: tratamento (T100) com planta e tratamento (T100 SP) sem planta (ate-
nuação natural) e para o tratamento sem contaminação (Tcontrole) para controle.

Para cada amostra foi colocado 2 g de sulfato de sódio anidro (Na2SO4) para
a absorção de água na amostra e adicionados 5 mL de solvente diclorometano
(CH2Cl2), padrão para cromatografia. As amostras permaneceram armazenadas
em vidros âmbar sob refrigeração para posterior avaliação cromatográfica.

As amostras foram analisadas em cromatógrafo gasoso (GC), utilizando o cro-
matógrafo a gás GC-2010 (Shimadzu) com coluna capilar DB-5 (com diâmetro in-
terno de 0,25 mm, comprimento de 30 m e espessura da fase estacionária de 0,25
um. As temperaturas do injetor e detector foram 250 oC e 280 oC, respectivamente.
O hidrogênio atuou como carreador (1,0 mL/min). Inicialmente, a temperatura da
coluna foi ajustada para 70 oC por 4 minutos, e elevada até 190 oC (20 oC/min),
para 250 oC (10 oC/min) e, finalmente, para 280 oC (30 oC/min), mantendo-se por
10 minutos. O volume injetado de cada amostra foi de 0,5 µL. Cada composto foi
identificado com base em seus tempos de retenção e porcentagem de redução
de área.

Os dados foram comparados estatisticamente empregando o software BioEstat
(versão 5.0) e pelo teste não paramétrico de Kruskal-Wallis (H), seguido de Dunn a
5% de probabilidade.

6.3 Resultados

Em relação à tolerância ao substrato contaminado com petróleo, Echinochloa
polystachya se desenvolveu bem na presença do contaminante, pois constatou-se
índice de sobrevivência de 100% e houve intensa rebrota das estacas em todos os
tratamentos (Figura 6.2), além do crescimento das partes aéreas e dos sistemas de
raízes das plantas.

Resultados referentes ao comprimento e biomassa da parte aérea e do sistema
de raízes, porcentagem de água da planta, teores de clorofila a, clorofila b e clo-
rofila total, e densidade estomática estão apresentados na Tabela 6.1.

A epiderme, em ambas as suas faces, mostrou-se significativamente maior no
Tcontrole quando comparada aos demais tratamentos. A espessura do mesofilo
foi estatisticamente menor no T25 quando comparada aos tratamentos T50 e T75
(Tabela 6.2).

Os tratamentos contaminados com petróleo apresentaram aumento na área
da raiz, sendo as médias de área total da raiz do Tcontrole e T25 significativamente
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Figura 6.2. Aspecto geral dos tratamentos, crescimento e tolerância de
Echinochloa polystachya nos substratos contaminados com petróleo e tratamento

controle

menores a dos demais tratamentos contaminados com petróleo. Em média, as
áreas do cilindro central mostraram-se estatisticamente maiores nos T50, T75 e T100
quando comparadas ao Tcontrole (Tabela 6.3).

Em relação à área de aerênquima, constatou-se um aumento proporcional ao
aumento na concentração de petróleo, sendo, essa área, no T100 cerca de 75%
maior quando comparado ao Tcontrole (Tabela 6.4).

Em todos os tratamentos houve crescimento de bactérias e fungos. O T100 SP
(ágar nutritivo) apresentou uma quantidade de bactérias significativamente maior
que Tcontrole (Ágar Nutritivo) e T100 (Ágar Nutritivo) e estatisticamente menor que
os outros tratamentos. Para fungos, observou-se diferença estatística entre T100 SP
(Ágar Nutritivo) e T100 (Papa-Dextrosa Ágar) e os demais tratamentos (Tabela 6.5).

Quanto à eficiência de Echinochloa polystachya para a degradação de pe-
tróleo, as análises obtidas por cromatografia a gás comparando os tratamentos
Tcontrole, T100 (com planta) e T100 SP (sem planta) demonstraram que, em ambos
os tratamentos, T100 e T100 SP, ocorreu à degradação do petróleo (Tabela 6.6).

Quando comparada as taxas de degradação entre os tratamentos T100 SP e
T100, para os compostos decano, dodecano e tridecano, constatou-se diferenças
significativas entre os tratamentos.
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Tabela 6.2 - Mensurações efetuadas nos tecidos da folha de Echinochloa
polystachya (Kunth) Hitchc. cultivada em substrato contaminado com diferentes

concentrações de petróleo e tratamento controle

Tratamentos
Epiderme na face

adaxial (µm)
Mesofilo (µm)

Epiderme na face
abaxial (µm)

Tcontrole
32,37±7,61a

100%
153,08±32,47ab

100%
29,15±6,65a

100%

T25: 25 g/kg de petróleo
24,94±6,23b

↓ 22,95%
146,01±31,25a

↓ 4,61%
22,87±5,73b

↓ 21,54%

T50: 50 g/kg de petróleo
25,22±4,79b

↓ 22,08%
161,60±37,32b

↑ 5,56%
23,98±4,58b

↓ 17,73%

T75: 75 g/kg de petróleo
25,12±4,79b

↓ 22,39%
162,22±88,27b

↑ 5,97%
22,83±4,47b

↓ 21,68%

T100: 100 g/kg de petróleo
26,23±5,67b

↓ 18,96%
154,82±44,64ab

↑ 1,13%
24,82±5,38b

↓ 14,85%

H 7,989

p <0,05
H: teste de Kruskal-Wallis; p: significância em nível de 5%. Letras diferentes junto aos valores

na mesma coluna representam diferenças estatísticas pelo teste de Dunn a 5% de
significância. Símbolos ↑ e ↓ indicam, respectivamente: aumento e redução do parâmetro

analisado (expressos em porcentagem).

Tabela 6.3 - Mensurações efetuadas nos tecidos da raiz de Echinochloa
polystachya (Kunth) Hitchc. cultivada em substrato contaminado com diferentes

concentrações de petróleo e tratamento controle

Tratamentos Área total (µm2) Área do cilindro central (µm2)

Tcontrole
1.523,85±430,74a

100%
491,48±152,04a

100%

T25: 25 g/kg de petróleo
1.792,98±550,92a

↑17,66%
510,68±148,42ac

↑3,90%

T50: 50 g/kg de petróleo
2.234,89±360,92b

↑46,66%
686,46±211,28b

↑39,67%

T75: 75 g/kg de petróleo
2.224,77±778,29b

↑45,99%
627,27±186,97b

↑27,62%

T100: 100 g/kg de petróleo
2.410,82±641,70b

↑58,20%
602,84±146,97bc

↑22,65%
H 64,460 29,791

p <0,05
H: teste de Kruskal-Wallis; p: significância em nível de 5%. Letras diferentes junto aos valores

na mesma coluna representam diferenças estatísticas pelo teste de Dunn a 5% de
significância. Símbolo ↑ indica aumento do parâmetro analisado (expressos em

porcentagem).
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Tabela 6.4 - Mensurações e porcentagens de aerênquima de Echinochloa
polystachya (Kunth) Hitchc. cultivada em substrato contaminado com diferentes

concentrações de petróleo e tratamento controle
Tratamentos Aerênquima (µm2) Porcentagem

Tcontrole 1.032,36±197,07 100%
T25: 25 g/kg de petróleo 1.282,29±284,61 ↑24,20%
T50: 50 g/kg de petróleo 1.548,44±105,81 ↑49,99%
T75: 75g/kg de petróleo 1.597,50±418,13 ↑54,74%
T100: 100 g/kg de petróleo 1.807,99±349,83 ↑75,13%

Símbolo ↑ indica aumento do parâmetro analisado comparado ao Tcontrole.

Tabela 6.5 - Colônias presentes nos diferentes meios de cultura e tratamentos
contaminados com petróleo e tratamento controle

Tratamento
(meio de cultura)

Bactérias Fungos

Tcontrole
(Ágar Nutritivo)

693,75±642,52a

100%
285,75±148,03a

100%
T100: 100 g/kg de petróleo e com planta
(Ágar Nutritivo)

845,00±706,62a

↑21,80%
286,75±234,62a

↑0,34%
T100 SP: 100 g/kg de petróleo e sem planta
(Ágar Nutritivo)

1023,75±434,27b

↑47,56%
382,75±180,26b

↑33,94%
Tcontrole
(Papa-Dextrosa Ágar)

7023,33±3494,53a

100%
442,67±199,08a

100%
T100: 100 g/kg de petróleo e com planta
(Papa-Dextrosa Ágar)

2821,33±1937,36a

↓59,82%
905,67±392,04b

↑104,59%
T100 SP: 100 g/kg de petróleo e sem planta
(Papa-Dextrosa Ágar)

7462,67±7098,67a

↑6,25%
697,67±316,98a

↑57,60%
H 54,138 40,021
p <0,01 <0,05

H: teste de Kruskal-Wallis; p: significância em nível de 5%. Letras diferentes junto aos valores
na mesma coluna representam diferenças estatísticas pelo teste de Dunn a 5% de

significância. Símbolos ↑ e ↓ indicam, respectivamente: aumento e redução do parâmetro
analisado(%)
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Tabela 6.6 - Compostos de petróleo nos diferentes tratamentos contaminados com
petróleo e tratamento controle

(T100 - 100 g/kg de petróleo e com planta; e T100 SP - 100 g/kg de petróleo e sem planta)

Compostos
de petróleo

T controle
T 100

(com planta)
T 100 SP

(sem planta)
p

Nonano
23226,00±6344,07

100%
5802,49±2830,17

↓75,01%
4369,32±947,89
↓81,18%

0,06

Decano
16967,80±5217,22

100%
7565,69±2672,60

↓55,41%
5446,28±1025,44

↓67,90%
0,00*

Dodecano
31661,13±8390,78

100%
12652,83±4266,04

↓60,03%
10185,94±2770,76

↓67,82%
0,05*

Tridecano
16871,13±4339,07

100%
8467,19±2334,25

↓49,81%
6665,95±1786,13

↓60,48%
0,02*

Tetradecano
36813,00±10061,50

100%
19150,47±5186,56

↓47,97%
17025,35±4405,39

↓53,75%
0,21

Pentadecano
13973,43±3503,69

100%
8838,02±2038,96

↓36,75%
8030,10±1631,34

↓42,53%
0,21

Hexadecano
20193,57±4702,80

100%
12105,59±2436,16

↓40,05%
11147,17±2305,90

↓44,79%
0,25

Heptadecano
51187,43±12661,58

100%
30299,33±6468,16

↓40,80%
28838,40±4861,46

↓43,66%
0,46

Nonadecano
57998,20±12028,35

100%
39794,58±7563,85

↓31,38%
38948,43±6658,92

↓32,84%
0,73

Heptacosano
13504,13±3721,01

100%
9061,79±3759,94

↓32,89%
7871,04±3437,13

↓41,71%
0,35

*Diferenças significativas ao nível de 5% de probabilidade (p ≤ 0,05).
Símbolo ↓ indica redução do parâmetro analisado (%)

6.4 Discussões

Echinochloa polystachya demonstrou, nas condições do presente estudo, tole-
rância ao substrato contaminado com petróleo, independentemente da concen-
tração, apesar de vários autores relatarem efeitos inibidores dos hidrocarbonetos
de petróleo no crescimento de plantas (LOPES; PIEDADE, 2009; MERKL et al., 2005;
XU; JOHNSON, 1995).

Espécies vegetais com maiores taxas de germinação e crescimento (produção
de biomassa), em solos contaminados, podem ser consideradas úteis para a fitor-
remediação de áreas contaminadas (KULAKOW et al., 2000). Porém o parâmetro
sobrevivência não avalia a capacidade de fitorremediação, apenas a tolerância
ao contaminante (ROSA SMOCKING, 2006), ainda que o vigor da planta na pre-
sença do contaminante seja uma condição necessária para o estabelecimento
da planta no ambiente a ser recuperado (KYLE, 1998; ROSA SMOCKING, 2006).

Para E. polystachya não foram constatadas diferenças estatísticas significativas
de redução de biomassa em relação aos tratamentos contaminados com as dife-
rentes concentrações de petróleo. Alguns autores, entretanto, citam que a redu-
ção de biomassa vegetal é diretamente proporcional ao aumento da concentra-
ção de petróleo no solo contaminado (LOPES; PIEDADE, 2009; RIVERA-CRUZ et al.,
2004). Lopes e Piedade (2009) observaram que o aumento da concentração de

121



hidrocarbonetos de petróleo influenciou negativamente o desenvolvimento de E.
polystachya; Farias et al. (2009) e Ramos et al. (2009) também, constataram que
outras plantas, quando submetidas a diferentes concentrações de petróleo no solo,
exibiram redução de biomassa.

Estas diferenças podem ocorrer devido ao impedimento da distribuição homo-
gênea da água provocada pelo petróleo (MERKL et al., 2004), provocando alte-
rações e fazendo com que a planta desenvolva mecanismos de adaptação, ao
aumentar o diâmetro da raiz e reduzir o seu crescimento (KECHAVARZI et al., 2007).

Os dados obtidos no presente estudo em relação aos teores de clorofila, dife-
rem de alguns autores, que descrevem a redução de pigmentos fotossintetizantes
em espécies que crescem em solo contaminado com hidrocarbonetos (ACHUBA,
2006; GREEN et al., 1996; MALLALAH et al., 1998). Em contrapartida, outros autores
revelaram aumento nos teores de clorofila como Mayer (2003; 2004) para Campo-
manesia xanthocarpa e Oliveira et al. (2008) para Schinus terebinthifolius, espécies
arbóreas, mas cultivadas em condições similares as dessa pesquisa.

No que se refere à densidade estomática, mesmo não tendo sido constatadas
diferenças estatísticas significativas entre os tratamentos, houve uma tendência de
aumento no número de estômatos nos tratamentos com maiores concentrações
de petróleo em relação ao controle. Maranho et al. (2006) relataram o aumento
na densidade estomática em plantas de Podocarpus lambertii submetidas ao solo
contaminado com petróleo. Segundo Kozlowski e Pallardy (1997), a tolerância das
plantas à poluição está relacionada com a frequência dos estômatos; e Balagans-
kaya e Kudrjavtseva (1998) citam que o aumento no número de estômatos indica
plantas sujeitas à poluição, podendo ser considerado um bioindicador.

A influência do petróleo observada sobre a organização estrutural das folhas de
E. polystachya foi constatada na espessura da epiderme na face adaxial, que se
apresentou maior quando comparada à espessura da epiderme na face abaxial.
Essa mesma observação foi feita por Nogueira et al. (2011), em que a espessura
da epiderme na face adaxial foi maior quando comparada à face abaxial nas fo-
lhas de Allophylus edulis. Alguns autores, como Farias (2005) e Inckot et al. (2008),
não observaram alterações entre células epidérmicas das folhas de Rhynchospora
corymbosa e Mimosa pilulifera em solo contaminado com petróleo.

A espessura do mesofilo foi maior nos tratamentos contaminados com as maiores
concentrações de petróleo, o que evidencia um mecanismo estrutural que poten-
cializa a fotossíntese por unidade de área foliar e habilita a uma maior eficiência
no uso da água (KLICH, 2000; KÜRSCHNER et al., 1998).

Sobre a organização estrutural das raízes de E. polystachya foi constatada in-
fluência da contaminação do solo por petróleo, apresentando aumento quando
comparados ao Tcontrole. Esta mesma constatação foi feita Moreira e Maranho
(2011) para as raízes de Sesbania punicea, cultivada em casa de vegetação.

Em relação ao aerênquima, observou-se que a maior área é proporcional ao
aumento da concentração de petróleo no solo. Aspecto também, destacado por
Moreira e Maranho (2011) para as raízes de Sesbania punicea e por Bona et al.
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(2011) para Sebastiania commersoniana e Schinus terebinthifolius quando cultiva-
das em solo contaminado com óleo diesel. Também foi relatado por Bregunce
(2008) na espécie Sagittaria montevidensis em águas contaminadas. Sendo este
aumento de aerênquima relacionado ao armazenamento de gases devido à alta
concentração de matéria orgânica.

Nos substratos contaminados com petróleo houve o crescimento de bactérias
bem como de fungos, demonstrando grande diversidade e variação entre os tra-
tamentos analisados. Ferrera-Cerrato et al. (2007) relatam o fato de haver uma
diversidade fenotípica de bactérias não-degradadoras as quais são capazes de
crescer em um meio com poluentes, sem, no entanto, degradá-lo. Porém, o prin-
cipal mecanismo de fitorremediação de compostos orgânicos é a estimulação de
microrganismos que vivem no ambiente adjacente às raízes, fornecendo a degra-
dação de contaminantes e diminuindo o risco de toxicidade para a planta (MO-
REIRA et al., 2011).

Constatou-se no presente estudo que houve degradação dos hidrocarbonetos
de petróleo em substratos contaminados com petróleo na presença (T100) e na
ausência (T100 SP) de E. polystachya. A fitorremediação de solos contaminados
com hidrocarbonetos de petróleo também foi relatada por Farias et al. (2009) e
Ramos et al. (2009) quando utilizadas as espécies Erythrina crista-galli e Sebastiania
commersoniana, respectivamente. Esses autores observaram que a degradação
dos hidrocarbonetos de cadeias menores é maior e relacionaram com a maior
facilidade de utilização pelos microrganismos presentes na rizosfera do que aqueles
hidrocarbonetos de cadeias longas. Ferrera-Cerrato et al. (2007) relacionam a
degradação com a presença de microrganismos degradadores do petróleo, que
podem ser estimulados pela presença de água proveniente da irrigação a qual
acaba cedendo oxigênio aos microrganismos e também pela própria presença
do poluente.

6.5 Considerações Finais

Os resultados apresentados neste permitem inferir que Echinochloa polystachya
é tolerante ao solo contaminado com o petróleo, e que o contaminante não teve
influência negativa sobre o seu crescimento. A utilização de estratégias morfofisio-
lógicas como, a eficiência na utilização da água e o armazenamento de oxigênio
para sobreviver às condições de estresse impostas pelo poluente, viabilizaram a sua
sobrevivência e o seu desenvolvimento.

E. polystachya tem potencial para a recuperação de sítios contaminados com
petróleo, visto que apresentou tolerância ao contaminante e o uso dessa espécie
em locais contaminados pode favorecer o crescimento e desenvolvimento de ou-
tras espécies por meio de interações ecológicas, propiciando a recuperação mais
rápida do solo.
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7.1 Introdução

O desenvolvimento da sociedade contemporânea, amparado no aproveitamen-
to de fontes energéticas não renováveis, promove descargas poluidoras em escalas
cada vez maiores, afetando o equilíbrio natural do Planeta Terra e desencadeando
consequências deletérias como as mudanças climáticas e o aquecimento global.

O Século XXI registra os maiores valores de temperatura média (anuais) global,
pelo que WMO (2016) prevê prejuízos à oferta de alimentos, potencializando ten-
sões geopolíticas. Este prognóstico alarmante deve motivar a busca pelo entendi-
mento do quanto o clima global é afetado por condições climáticas naturais ou
de origem antrópica.

A ciência encontra na cooperação internacional e no compartilhamento de
dados em tempo real, as premissas para desenvolver soluções orientadas à redu-
ção de descargas atmosféricas e à reconquista de condições climáticas amenas,
ainda que as atividades humanas não sejam a principal causa do aquecimento
global (WMO, 2016).

Fontes energéticas não renováveis lançam na atmosfera gases como dióxido
de carbono (CO2) e gás metano (CH4), os principais responsáveis pelo efeito estufa
e o decorrente aquecimento global. A solução recai na migração da produção
energética para fontes renováveis, a qual Sachs (2007) afirma importar que ocorra
sem prejuízo à manutenção dos níveis de desenvolvimento econômico das nações.

Dentre as fontes energéticas renováveis tem-se a hidroelétrica, fotovoltaica, eó-
lica ou biomassa. Lovelock (2004) inclui neste grupo a energia nuclear, devido à
reduzida emissão de dióxido de carbono no processo de fusão ou fissão nuclear.
A atratividade desta tecnologia, porém, vem arrefecendo com os desastres das
usinas de Tchernobyl (Ucrânia), Three Miles Island (EUA) e Fukushima (Japão).

A usina nuclear japonesa de Fukushima, afetada por forte terremoto seguido
de tsunami, passou a liberar Césio-137 em quantidades 168,5 vezes superior à da
bomba de Hiroshima, obrigando a remoção de aproximadamente 119 mil pessoas,
muitas por longos períodos. A economia da região segue prejudicada por temores
de contaminação pela radioatividade, especialmente em setores como agrope-
cuária, pesca e turismo (JAIF, 2015; SHRADER-FRECHETTE, 2015; TOBACE, 2015).

O desastre nuclear japonês motivou significativos protestos ambientais na Ale-
manha, levando o governo da Chanceler Ângela Merkel a concluir pela impossibi-
lidade da eliminação dos riscos inerentes à energia nuclear. O complexo eletronu-
clear alemão, anteriormente programado para ser desativado até 2036, teve esta
meta antecipada para 2022 (BBC BRASIL, 2011). O primeiro passo efetivo nesta di-
reção foi dado em junho de 2015, com a desativação da usina Grafenrheinfeld1, a
mais antiga em atividade no país (WNN, 2015).

A tragédia de Fukushima não causou perturbações no programa eletronuclear

1Usina Nuclear de Grafenrheinfeld: atualmente inativa, com desmonte das instalações a partir do
ano 2018, mediante um processo delicado que deverá levar 15 anos para ser concluído (RUNDFUNK,
2015).
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brasileiro, que em 2018 deverá concluir a construção da terceira usina, Angra III.
De modo análogo, maior atenção precisa ser dada a fontes alternativas como
a eólica, solar, a biomassa e o biogás. A repotenciação de usinas hidroelétricas,
especialmente as mais antigas e de maior porte, também oferecem ganhos em
eficiência energética, merecendo destaque.

Cada país desenvolve a matriz energética conforme sua oferta de recursos na-
turais. O Brasil concentrou esforços na geração hidroelétrica em função de expres-
siva disponibilidade hídrica, alternando para a construção de termoelétricas após
a Crise do Apagão de 2001. De operação mais onerosa e poluidora, o complexo
termoelétrico complementa a oferta hidroenergética, valendo-se do sistema de
distribuição integrado no território brasileiro.

O presente capítulo apresenta as modalidades de geração hidroelétrica imple-
mentadas na Alemanha e no Brasil, com citação de casos que associam empre-
endimento hidroelétrico e meio ambiente. São também abordadas outras fontes
energéticas, como a eletronuclear, pivô da revisão na matriz energética alemã, a
fim de auxiliar a discussão sobre o proceder do Brasil na questão energética.

7.2 Conceituação

A produção energética pelo aproveitamento do potencial hidráulico é conside-
rada fonte renovável, porém os impactos decorrentes das obras de usinas hidroelé-
tricas e do enchimento do reservatório, a desassociam do conjunto de energias lim-
pas. Seus benefícios residem no aproveitamento de energia renovável com baixa
emissão de poluentes, a um baixo custo operacional. Da reservação de água
advém a regulação da vazão fluvial, perenizando-se a irrigação e controlando-se
cheias, proporcionando menor vulnerabilidade às condições climáticas (MENEZES
E PINTO, 2007; PONTES, 2009).

7.2.1 Usina hidroelétrica

Uma usina hidroelétrica, conforme esquematizada na Figura 7.1, compreende
o conjunto de instalações e equipamentos estabelecidos no curso de um rio, com
a principal finalidade de aproveitar o potencial hidráulico do respectivo corpo hí-
drico, para a geração de energia elétrica (ANEEL, 2008).

7.2.2 Modalidades de aproveitamento do potencial hidráulico

O potencial hidráulico é proporcionado pela vazão do rio (vazão hidráulica) as-
sociada a desníveis existentes no curso fluvial. Seu aproveitamento pode se dar de
três formas: a fio d’água (Laufwasserkraftwerk), em queda de água (Ausleitungs-
kraftwerke), e pela reservação da água em uma barragem (Speicherkraftwerke). A
Figura 7.2 ilustra o esquema de aproveitamento da energia hidráulica a fio d’água
(a) e em barragem (b).
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Figura 7.1 – Concepção artística do aproveitamento hidroelétrico a fio d’água
Fonte: Adaptado de DWS, 2005, CESAP, 2010

Figura 7.2 – Aproveitamento da energia hidráulica (a) a fio d’água e (b) em
barragem

Fonte: Adaptado de DWS, 2005; CESAP, 2010

Segundo Wieprecht (2013) o aproveitamento do potencial hidráulico em bar-
ragem possibilita a estocagem de água, valendo-se de um recurso denominado
“usina hidroelétrica reversível” (Pumpspeicherkraftwerke). Este método requer dois
reservatórios justapostos, um após o outro, para que a água vertida da barragem
superior, após passar pelas turbinas geradoras de energia elétrica, seja retida no
reservatório seguinte. Nas ocasiões de menor demanda energética, pode-se bom-
bear esta água de volta ao reservatório superior, a montante. Nesta forma, renova-
se o potencial hidráulico, utilizando-se a água como uma bateria.

Wieprecht (2013) afirma que, para um funcionamento adequado, a usina hi-
droelétrica reversível deve contar com reservatórios de capacidade entre 10 e 100
milhões de metros cúbicos. O reservatório inferior, do qual se procede a adução
de água para armazenagem, deve possuir uma capacidade de reservação igual
ou superior à do reservatório a montante.

A Figura 7.3 ilustra o princípio do funcionamento de uma usina hidroelétrica re-
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versível.

Figura 7.3 – Esquema de aproveitamento da energia hidráulica no modo reversível
Fonte: Adaptado de DWS, 2005

7.2.3 Cuidados ambientais

Os aspectos negativos de usinas hidroelétricas remetem ao alagamento de flo-
restas, áreas férteis e jazidas minerais, imposição de obstáculos ao fluxo migrató-
rio de peixes e seu ciclo reprodutivo, além de riscos de desequilíbrios ecológicos
que potencializem a disseminação de vetores de doenças. Estes impactos podem
ser ainda maiores em regiões como a Amazônica, cujas áreas planas são inunda-
das em vastas extensões, quando da instalação de barramentos, com perda de
enorme riqueza biológica (MRS, 2007; WCD, 2000).

Dudgeon et al. (2006) afirmam que a biodiversidade aquática é particular-
mente vulnerável a atividades humanas que alterem a vazão do rio, na forma
como o ser humano represa, desvia e contamina a água, comprometendo os ha-
bitats. Wieprecht (2013) ilustra na Figura 7.4a a vazão natural e na Figura 7.4b o
efeito de alteração da vazão fluvial.

Poff et al. (2010) afirmam que um dos parâmetros ambientais mais afetados
ao se instalar uma usina hidroelétrica é a vazão ecológica, definida por Sarmento
(2007) como a vazão mínima que deve permanecer no rio para garantir a manu-
tenção dos ecossistemas, após retirados os volumes de água para atendimento às
atividades humanas. Stalnaker et al. (1996) acrescentam que para se estipular uma
vazão ecológica fluvial é preciso levar em conta variações no regime de chuvas ao
longo do ano e seus efeitos no ciclo de vida das diversas espécies.

Segundo Tharme (2003), a vazão ecológica pode ser determinada por 207 me-
todologias distintas, sendo a proposta por Tennant, a mais utilizada. Segundo Sar-
mento (2007), o método de Tennant leva em consideração a vazão média anual
do rio, estabelecendo em 40% o limiar de “boa” vazão ecológica durante o verão
e a primavera; e em 20% no outono e inverno.
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Figura 7.4 – Vazão fluvial (a) natural (b) alterada
Fonte: WIEPRECHT, 2013

Fluxos migratórios

A ictiofauna sofre impactos pela alterações na vazão e qualidade das águas do
rio já no enchimento do reservatório, quando o habitat de águas agitadas é con-
vertido em ambiente lêntico, e mesmo após a obra concluída, no caso de peixes
que seguem o curso do rio não pelo vertedouro, mas pelas turbinas. A Figura 7.5
ilustra nas ordenadas os níveis de mortandade dos peixes que passam mais vezes
por barramentos, quantidades essas assinaladas nas abcissas (o modo reversível
permite que os peixes retornem ao mesmo reservatório diversas vezes). A linha azul
descreve a probabilidade de sobrevivência dos indivíduos menores, que é superior
à dos peixes maiores, indicados na linha vermelha.

Figura 7.5 – Taxa de sobrevivência de peixes na passagem por hidroelétricas
Fonte: WIEPRECHT, 2013

Martins (2005) ressalta a importância de se considerar os movimentos da icti-
ofauna, em especial na piracema, utilizando-se sistemas de transposição de pei-
xes (STP). A “escada para peixes” da Figura 7.6a ilustra como as soleiras reduzem
a energia da água vertida e possibilita aos peixes um deslocamento ascendente
gradativo, em subida controlada e sem cansaço. Do ponto de vista operacional
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Figura 7.6 – Escada de peixes operante (a) e não operante (b)
Fontes: MAEDER, 2015; WIEPRECHT, 2013

Wieprecht (2013) afirma que alguns dispositivos nem sempre funcionam, como o
da Figura 7.6b, com acesso acima da linha d’água.

7.3 Produção de energia elétrica na Alemanha

Por muitas décadas, a produção energética alemã esteve focada na explora-
ção de combustíveis fósseis, notadamente de fontes petrolíferas, carvão mineral e
gás natural. Enerdata (2015) aponta que em 1990, a geração energética consu-
miu 106 milhões de toneladas em derivados de petróleo, 19 bilhões de centímetros
cúbicos de gás natural e 434 milhões de toneladas em carvão mineral, conferindo
à Alemanha, respectivamente, às 6a, 19a e 3a posições no consumo mundial desses
insumos. Gonçalves (2015) explica que este arranjo com forte predomínio de fontes
não renováveis, atendia com segurança a demanda energética do país, garan-
tindo o crescimento econômico e o bem-estar social.

A tragédia de Fukushima em 2011 levou a Alemanha a adotar medidas concre-
tas e urgentes para reduzir as emissões de gases do efeito estufa. Junto aos países
signatários do G72 , tem buscado diversificar as fontes energéticas, enquanto privi-
legia as energias renováveis (G7, 2014).

Segundo Enerdata (2015), a Alemanha apresentou um novo perfil em 2014 con-
sumindo 96 milhões de toneladas em derivados de petróleo, 11 bilhões de cen-
tímetros cúbicos de gás natural e 188 milhões de toneladas em carvão mineral,
passando a situar-se, respectivamente, em 12a, 26a e 8a posições.

A opção alemã de reduzir gradativamente a participação de 15,7% da energia
nuclear na geração elétrica do país oportuniza crescimento às fontes renováveis,
que em 2014 já respondiam por 28,5% dos 616 TWh anuais, embora concomitante
à ampliação de fontes energéticas não renováveis como o carvão mineral (ENER-
DATA, 2015; GONÇALVES, 2015).

2G7: O grupo das sete economias mais desenvolvidas do mundo, formado por Estados Unidos,
Canadá, França, Alemanha, Itália, Japão e Reino Unido; criado na década de 70 com o propósito
de guiar a economia mundial (Nogueira, 2012).
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Figura 7.7 – Cabo submarino Nord.Link (a) e plantas eólicas alemãs (b), os círculos
indicam unidades aprovadas (cor vermelha) e planejadas (cor laranja)

Fonte: Adaptado de BUNDESNETZAGENTUR, 2015; LOHÖLTER, 2013

7.3.1 Produção hidroelétrica

As hidroelétricas alemãs produzem anualmente 4.400 MW de energia, sendo 85%
devidos a grandes usinas como Goldisthal e Markersbach, ao passo que cerca de
7.000 pequenas plantas, similares às pequenas centrais hidrelétricas (PCHs) brasilei-
ras, atendem os 15% complementares (WIEPRECHT, 2013).

A porção territorial alemã adequada à produção energética abrange as re-
giões de Bayern, Baden-Württemberg e Sachsen, cuja proximidade aos contrafor-
tes alpinos oferece um relevo com destacada amplitude altimétrica, favorecendo
o aproveitamento do potencial hidráulico dos corpos hídricos. As oportunidades
remanescentes para ampliação do potencial hidroelétrico implicam na instalação
de novas plantas de pequeno porte, porém a custos socioambientais proibitivos
(WIEPRECHT, 2013).

A expansão do aproveitamento hidráulico consiste na importação do exce-
dente energético de 500 hidroelétricas norueguesas capazes de produzir até 84
mil GWh em modo reversível, mediante a instalação do cabo submarino Nord.Link,
ilustrado na Figura 7.7a, previsto para entrar em operação em fins de 2018. Em con-
trapartida, a Alemanha cederá à Noruega o excedente da produção elétrica de
plantas eólicas posicionadas no Mar do Norte, ilustradas na Figura 7.7b (BUNDES-
NETZAGENTUR, 2015; LOHÖLTER, 2013).

A instalação do cabo submarino Nord.Link faz parte do programa Anel Báltico
de integração da rede de transmissão elétrica, contemplando 11 países no entorno
do Mar Báltico, administrado pela Baltrel3 (HEENAN e LAMONTAGNE, 1999).

3Baltrel: O Comitê para a Cooperação de Eletricidade do Anel Báltico (Baltic Ring Electricity
Cooperation Committee), foi estabelecido em 1998 reunindo 11 países, representados em 18 com-
panhias fornecedoras de energia elétrica, a fim de criar um mercado de eletricidade aberto e
integrado na região (BALTREL, 2001).
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Figura 7.8 – Usina Rheinfelden (a) Antiga usina (b) Usina atual, reconstruída
Fonte: WIEPRECHT, 2013

7.3.2 A usina reformada de Rheinfelden

De acordo com Menkes (2004), a sustentabilidade ambiental é uma meta a ser
perseguida em caráter perene, em favor da sustentabilidade da própria civiliza-
ção. A reforma da usina hidroelétrica de Rheinfelden, a mais antiga hidroelétrica
ainda em funcionamento no mundo, foi cumprida em consonância a esta premissa
ambiental.

Instalada onde o Rio Reno demarca a fronteira da Alemanha com a Suíça,
Rheinfelden foi a primeira grande hidroelétrica da Europa, operando desde 1895
e somente paralisada em 1998 (Figura 7.8a), para uma reforma que durou 8 anos
(Figura 7.8b).

Para se evitar impactos ambientais antevistos, a intervenção na antiga usina
contou com um atento balanço ecológico, propiciando compensações ambien-
tais além das previstas em projeto, como escadas para peixes, áreas de desova
e a instalação de telas retentoras no acesso dos peixes às turbinas (TEMPEL, 2012;
WIEPRECHT, 2013).

A casa de força, anteriormente situada na margem direita do rio, foi reposici-
onada à esquerda, enquanto escadas para peixes foram posicionadas na outra
margem, próximo ao canal central, onde o fluxo é mais forte (Figura 7.9).

Aterros temporários implantados no período das obras passaram a incorporar as
instalações em definitivo, oferecendo espaço de reprodução da ictiofauna (Figura
7.10).

O projeto original também recebeu modificações em prol da formação de am-
biente favorável a organismos bentônicos, base alimentar aquática: a turbina mais
próxima ao eixo do rio foi rotacionada em 90 graus, passando a operar em sentido
perpendicular às demais turbinas, ampliando a vazão no canal central, junto à es-
cada de peixes (WIEPRECHT, 2013).

Os ganhos ambientais foram obtidos sem comprometer a eficiência energética,
ampliando-se a capacidade instalada, de 25,7 MW para 100,7 MW. A altura da
barragem foi elevada em 1,4 metros, com ganho de eficiência de 600 a 1.500 m3/s,
ao passo que o leito aprofundado maximizou o volume de reservação. Por fim, as
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Figura 7.9 – Escada para peixes junto ao canal de fluxo mais forte (a), assinalado
com seta e ampliada em (b)

Fonte: Adaptado de GOOGLE EARTH, 2013

Figura 7.10 – Plataforma construída em caráter provisório, mas mantida após
concluídas as obras. Vista de cima (a) e em perspectiva, com a escada de peixes

em primeiro plano (b)
Fonte: Adaptado de GOOGLE EARTH, 2013

20 turbinas com capacidade de produção de 185 GWh foram substituídas por um
conjunto de 4 turbinas, com capacidade de produzir 600 GWh (WIEPRECHT, 2013).

A reforma da usina de Rheinfelden demonstra ser possível aliar ganhos operacio-
nais, econômicos e ambientais, mediante atividades de planejamento e execução
atentos ao contexto socioambiental.
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7.4 Produção de energia elétrica no Brasil

De acordo com o MME (2016), o Brasil possui uma capacidade instalada de
142.913 MW de energia elétrica. Conforme mostra a Tabela 7.1, ao longo do ano
2015 foram produzidos 539.887 GWh, com 69,5% de fonte hidráulica, que aliada às
fontes eólicas e fotovoltáica perfizeram uma fração de energia renovável de 73,4%.
A fonte térmica, não renovável, respondeu por 26,5% do montante.

Tabela 7.1 – Síntese da produção de energia elétrica brasileira

Fonte
Usinas Capacidade instalada

Quantidade % GWh1 %

Hidráulica 1.229 27,1 375.282 69,5
Térmica 2.932 64,6 143.318 26,5

Gás Natural 149 63.417 12,1
Carvão 22 15.781 2,9
Petróleo2 2.207 26.183 4,8
Nuclear 2 13.544 2,5
Biomassa 521 22.737 4,3
Outros 31 0 0,0

Eólica 342 7,5 21.267 3,9
Fotovoltaica 38 0,8 19 0,0
Total 4.541 100,0 539.887 100,0

1Dados de janeiro a dezembro de 2015
2Abrange óleo diesel, óleo combustível e as usinas de bicombustíveis.

Fonte: Adaptado de MME, 2016

Amarante et al. (2001) afirmam que o sistema de transmissão brasileiro encontra-
se interligado em escala nacional, conforme ilustrado na Figura 7.11, possibilitando
o intercâmbio energético entre regiões produtoras, garantindo assim, o atendi-
mento de centros consumo distantes entre 500 km a 100 km dos centros de ge-
ração. Afirmam ainda que o Brasil possui uma extensa faixa litorânea situada nas
extremidades do sistema de transmissão, oportunizando estratégias de expansão
da geração eólica, intensificando o aproveitamento desta fonte renovável nesta
faixa beneficiada por ventos do Oceano Atlântico.

A interligação dos sistemas gerador e distribuidor por 129.765 km de linhas de
transmissão, possibilita que regiões em estiagem recebam a energia de usinas com
reservatório abastecido por média de chuvas de longo termo. Isto é especialmente
conveniente ao Brasil, país de dimensões continentais e distintos domínios climáti-
cos e regimes hidrológicos (ANEEL, 2008; MME, 2016).

7.4.1 Produção de energia hidroelétrica

O Brasil possui extenso território permeado por uma rede hídrica de notável dis-
ponibilidade hídrica, justificando a significativa participação do aproveitamento
hidráulico em sua matriz energética, a cargo de um parque hidroenergético de
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Figura 7.11 – O sistema elétrico brasileiro
Fonte: AMARANTE et al., 2001

1.223 usinas, composto de 555 centrais geradoras hidrelétricas (CGHs), 449 peque-
nas centrais hidrelétricas (PCHs) e 219 grandes usinas hidroelétricas, de sigla UHE
(ANEEL, 2016; MME, 2016).

Conforme ANEEL (2008), o porte de uma usina hidroelétrica é determinado por
sua potência instalada, sendo que uma CGH possui até 1 MW de potência, a PCH
situa-se entre 1,1 MW e 30 MW; e a UHE supera 30 MW.

Grandes usinas hidroelétricas

A instalação de grandes usinas hidroelétricas teve início na segunda metade do
Século XX, com a construção da UHE Sobradinho (MME, 2015b). O espírito desbra-
vador dos empreendedores da época, bem como os impactos socioambientais
decorrentes ficaram registrados na canção Sobradinho (Sá e Guarabira, 1977):

“O homem chega, já desfaz a natureza,
Tira a gente põe represa e diz que tudo vai mudar.

O São Francisco lá pra cima da Bahia
Diz que dia menos dia vai subir bem devagar.
E passo a passo vai-se cumprindo a profecia

Do beato que dizia que o sertão ia alagar.
O sertão vai virar mar, dá no coração

Um medo que algum dia o mar também vire sertão.
texto falso
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Vai virar mar, dá no coração
O medo que algum dia o mar também vire sertão.

Adeus Remanso, Casa Nova, Sento Sé
Adeus Pilão Arcado, vem o rio te engolir.

Debaixo d’água lá se vai a vida inteira,
Por cima da cachoeira o Gaiola vai subir
Vai ter barragem no salto do Sobradinho

E o povo vai-se embora com medo de se afogar.”

Sobradinho entrou em operação em 1973, quando se acentuava a crise ener-
gética do petróleo, seguida da construção das usinas Tucuruí e Itaipu. A Figura
7.12 permite observar a ampliação da potência útil destas três grandes plantas, ao
mesmo tempo em que se reduzia a área inundada. Essa sequência foi interrompida
com a inauguração, em 1989, da usina UHE Balbina a qual instalada em relevo de
planície sem desnível altimétrico favorável, alagou áreas excessivas, para exíguos
650 MW de potência, a pior eficiência entre as congêneres (MORETTO, 2012).

Figura 7.12 – Relação entre área inundada e capacidade instalada, nas primeiras
UHEs

Fonte: Adaptado de MORETTO, 2012

7.4.2 Impactos ambientais

Brasil (1988) estabelece que obras ou atividades que possam degradar o meio
ambiente sejam objeto de estudo prévio de impacto ambiental. Segundo Barbieri
(1995), esta regra aplica-se a usinas hidroelétricas, por seu porte e potencial de im-
pactos socioambientais.

A elaboração do Estudo de Impacto Ambiental (EIA) e seu respectivo Relatório
de Impactos Ambientais (RIMA) demandam os esforços de equipe multidisciplinar
empenhada em identificar toda sorte de impactos possíveis nos meios físico, bi-
ológico e antrópico. A pesquisa deve permitir o licenciamento ambiental sob a
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proposição de medidas mitigadoras e posterior monitoramento e controle dos efei-
tos previamente identificados. O EIA/RIMA tem autonomia para permitir ou negar
a licença ambiental para a instalação da obra em análise.

Apesar da determinação legal, Maciel (2015) destaca casos em que o EIA/RIMA
configurou mera etapa processual na implantação do empreendimento, citando:

• UHE Barra Grande (RS): licença de instalação emitida com base em laudos
que omitiram 6.000 ha de florestas primárias, exatamente onde se daria o ma-
ciço da represa e sua área inundável. Espécies em extinção, como a araucá-
ria gigante, foram diretamente afetadas, como mostra Figura 7.13 (APREMAVI,
2006; MIRANDA, 2006).

Figura 7.13 – Efeito do enchimento do reservatório da UHE Barra Grande
Fonte: APREMAVI, 2006

• UHE Belo Monte (PA): instalação autorizada sem o atendimento de condicio-
nantes ambientais que protegeriam as populações indígenas, incluindo a ho-
mologação e proteção do território nativo dos índios Arara, etnia com apenas
95 indivíduos. A decorrente disputa por recursos naturais fomentou a invasão
das áreas indígenas, comprometendo a sustentabilidade da etnia Arara, além
de outras comunidades indígenas (SCHREIBER, 2015).

7.4.3 Fragilidades da geração hidroelétrica

De acordo com Gomes (2007), 65% das usinas hidroelétricas brasileiras encontram-
se no Estado de Minas Gerais, abastecidas pelas águas das bacias dos rios São
Francisco e Paraná, cujas cabeceiras se encontram no domínio do bioma Cerrado,
domínio responsável pela recarga das águas de rios e aquíferos, mas sob os impac-
tos de progressiva antropização.
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Barbosa (2016) descreve o Cerrado como um dos sete grandes domínios mor-
foclimáticos e fitogeográticos do Brasil, ocupando planaltos com vegetação em
mosaico de campos a áreas florestadas, de clima tropical subúmido alternando
estações seca e chuvosa. Este domínio vem atraindo grandes investimentos em ati-
vidades agrícolas e pecuárias, apoiadas por infraestrutura de estradas e indústrias
e a consequente expansão urbana. As perturbações geram situações irreversíveis
em diversos pontos, “contribuindo para a erosão do potencial humano, criando
situações subumanas e extinguindo um patrimônio genético vegetal e animal de
fundamental importância, inclusive, para a autocompreensão da humanidade. A
pior consequência, porém, é a diminuição dos aquíferos”.

Para Barbosa (2014), a diminuição dos aquíferos no Cerrado é crítica porque
deste domínio brotam as águas que alimentam as redes hídricas das grandes ba-
cias sul-americanas. A recarga dessas águas é promovida pelas chuvas, por meio
da absorção pela vegetação nativa. Em áreas agrícolas estas águas não infiltram
no solo como deveriam, causando o desaparecimento de dez pequenos rios, em
média, a cada ano. Estes rios abastecem outros maiores, que abastecem os re-
servatórios, sugerindo uma preocupante tendência de redução na disponibilidade
hídrica dos reservatórios de Minas Gerais e demais estados em domínios de Cer-
rado.

Os níveis médios mensais divulgados por ONS (2016) para os principais reserva-
tórios do Brasil revelaram, em novembro de 2015, que a UHE Sobradinho atingiu o
mínimo histórico de 1,1% de capacidade. Situada no terço médio do Rio São Fran-
cisco, seu abastecimento é originado nas cabeceiras situadas em Minas Gerais, um
dos estados mais impactados durante a crise hídrica ocorrida entre 2013 e 2015.

Segundo Ministério das Cidades (2015), as hidroelétricas garantiram energia firme
ao setor elétrico brasileiro por décadas, mas fatores como a referida crise hídrica
apontam para o esgotamento deste modelo, determinando que as termoelétricas
permaneçam em atividade por períodos superiores ao usual, emitindo gases do
efeito estufa.

Costa (2015) alerta para a possibilidade de as alterações climáticas afetarem os
regimes de chuvas e ventos, com reflexos no potencial eólico e na disponibilidade
hídrica de rios e reservatórios, afetando o potencial hidroelétrico. Alterações cli-
máticas também ensejariam mudanças sociais e comportamentais, com possível
ampliação na demanda pela energia elétrica.

7.4.4 Produção de energia termonuclear

No momento em que a Alemanha começa a desmobilizar seu parque eletro-
nuclear, o Brasil mantém operantes as duas usinas termonucleares (UTNs) a urânio
enriquecido, localizadas no município de Angra dos Reis, no litoral do Estado do Rio
de Janeiro, na Região Sudeste. Segundo MME (2015a), as duas plantas responde-
ram, em 2014, por apenas 2,5% da geração elétrica brasileira. O programa nuclear
tem prosseguimento na construção de Angra III, acerca da qual Rosa (2007) assi-
nala que “grande parte dos seus componentes foi importada da Alemanha e está
estocada há décadas no Brasil”.
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Henrich Boll Foundation (2012) afirma que o programa nuclear brasileiro, deline-
ado na década de 1970, contemplava a construção de oito usinas nucleares e
duas plantas industriais, sendo uma para o enriquecimento de urânio (U308) e ou-
tra para a sua reciclagem. Fatores econômicos e geopolíticos impediram o cum-
primento de tais metas. Segundo Eletrobrás (2014a, 2014b, 2014c), atualmente o
programa nuclear brasileiro consiste de:

• Angra I: usina com reator de água pressurizada, em operação desde 1985.
Seus 650 MW de potência são capazes de abastecer uma cidade de um mi-
lhão de habitantes. Em 2009 recebeu novos geradores de vapor, estendendo
sua vida útil em décadas. Integra a Central Nuclear Almirante Álvaro Alberto,
junto às usinas Angra I e Angra II;

• Angra II: em operação desde o ano 2000, possui reator de água pressurizada,
assim como Angra I, porém com 1.350 MW de potência;

• Angra III: usina nuclear em construção, prevista para entrar em operação ao
término do ano 2018, com 1.405 MW de potência e com o mesmo projeto de
Angra II;

• Fábrica de Combustível Nuclear (Resende-RJ): inaugurada em 2006, entregou
a primeira carga de urânio enriquecido no Brasil, em 2015 (PORTAL BRASIL,
2015);

• Centro de Pesquisas Nucleares Aramar (Unidade de Enriquecimento de Urânio
Almirante Álvaro Alberto): abriga o Laboratório de Enriquecimento Isotópico
(LEI) e a Usina de Demonstração de Enriquecimento (USIDE), onde são realiza-
das pesquisas com Urânio.

• Submarino nuclear, anunciado em julho de 2011 como empreendimento fran-
co-brasileiro, de entrega prevista em 2023 (PATTI, 2014).

7.4.5 Alternativas para expandir a geração elétrica

Segundo Gomes (2013), a definição de novas estratégias para a matriz ener-
gética deve aproveitar o extenso parque hidroelétrico em operação no Brasil, por
meio da repotenciação, que consiste na reforma estrutural da usina hidroelétrica,
capaz de promover a recuperação da sua capacidade produtiva frente à depre-
ciação dos sistemas produtivos e a obsolescência de equipamentos. Amplia-se a
capacidade instalada, o desempenho eletromecânico das máquinas, a eficiência
da produção energética e a vida útil da planta. As repotenciação das grandes
usinas pode obter ganhos energéticos na ordem de 14 mil MW, equivalentes à po-
tência instalada de Itaipu. Outras vantagens em relação à construção de novas
usinas consistem em obras realizadas em menor prazo, a custos inferiores e com
menores impactos socioambientais.
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Com relação ao aproveitamento de fontes renováveis, o Brasil apresenta o se-
guinte cenário:

• Biomassa: O setor sucroalcooleiro produz bioeletricidade sucroenergética, a
partir do bagaço da cana, disponibilizando o excedente para a rede elétrica.
Estima-se que no ano 2016 este setor alcance a produção de 8.000 MW, per-
fazendo até 11% da matriz energética do país; e, entre os anos 2018 e 2019,
atinja o nível de 14.000 MW, equivalente a uma Usina de Itaipu (INVESTE SP,
2014);

• Energia solar: setor ainda incipiente e sem ligação com a rede de transmissão,
com potencial a ser explorado em fazendas de energia solar e nas residências
(INVESTE SP, 2014);

• Energia eólica: o regime de ventos sobre o Brasil oferece 143 GW de potencial
disponível (AMARANTE et al., 2001);

• Resíduos sólidos: com uma produção diária de 195.000 toneladas de resíduos
sólidos urbanos, o Brasil apresenta enorme potencial para a produção de bio-
gás em aterros sanitários (INVESTE SP, 2014);

• Biogás, gerado durante a degradação biológica da matéria orgânica em
condições anaeróbias, apresenta importante potencial em estações de trata-
mento de esgotos, em dois momentos: na digestão anaeróbia do esgoto e no
lodo produzido após o tratamento do esgoto. Seu aproveitamento é oportuno
dada a tendência de ampliação do esgotamento sanitário no Brasil, com me-
tas de elevar o atual patamar de 40% de esgotos sanitários tratados, para o
índice de 90% até 2033 (MINISTÉRIO DAS CIDADES, 2015; VALENTE, 2015).

7.5 Análise do contexto atual da produção hidroelétrica
na Alemanha e no Brasil

A Alemanha e o Brasil desenvolveram suas matrizes energéticas em contextos
distintos, buscando o aproveitamento das fontes então disponíveis. A Alemanha,
inicialmente, concentrou-se em fontes não-renováveis, enquanto o Brasil construiu
um amplo parque hidroelétrico. Com o passar do tempo, a evolução da consciên-
cia ambiental e dos efeitos deletérios das fontes não renováveis, a Alemanha optou
por alterar a configuração de sua matriz energética, processo que vem sendo efe-
tivado com maior empenho após a tragédia de Fukushima.

A decorrente opção alemã pelo total fechamento das usinas nucleares é sinal
de uma cultura pautada em planejamento cuidadoso e abrangente, integrando
aspectos diversos como a obtenção de maior eficiência energética e a mitigação
de impactos ambientais. A reforma da usina de Rheinfelden mostra como as ques-
tões ambientais são efetivamente consideradas e implementadas. Cabe ressaltar
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a determinação em implementar o aproveitamento de fontes renováveis como a
eólica e solar, assim como em cumprir metas estabelecidas, fato denotado pelo
fechamento da usina de Grafenrheinfeld.

Os eventos em Fukushima não foram capazes de demover a determinação do
Brasil em prosseguir um programa nuclear desenvolvido com vagar e que, ao longo
de três décadas, responde por ínfima participação na produção energética bra-
sileira. Há que se considerar que as usinas nucleares brasileiras situam-se no litoral,
assim como a usina japonesa, com o agravante de estarem próximas às duas mai-
ores regiões metropolitanas do país.

O Brasil possui potencial para o aproveitamento de fontes eólica, solar e biogás,
dentre outras, todavia a ampliação do parque termoelétrico foi a opção comple-
mentar à produção hidroenergética, em resposta as deficiências experimentadas
neste setor. O motivo aparenta ser a baixa preocupação em efetivamente aten-
der a questões ambientais de forma satisfatória, como bem demonstra o fato de se
elaborar o EIA/RIMA como mera etapa na aprovação de projetos hidroelétricos.

7.6 Considerações Finais

A forma como a Alemanha realiza a transição de sua matriz energética subs-
tituindo o aproveitamento nuclear, revela um país cujo desenvolvimento alia pla-
nejamento de longo prazo e determinação na consecução de seus objetivos. O
aspecto do planejamento será evidenciado na medida em que a substituição da
energia nuclear ocorrer sem prejuízos à segurança da população e ao desenvol-
vimento da economia. A determinação, por sua vez, ficou evidente quando os
riscos inerentes ao controle da energia nuclear se mostraram factíveis, passando-
se a concentrar esforços na desmobilização das mesmas estruturas que outrora
demandaram esforços para serem erguidas. Igual determinação se percebe na
preocupação em reverter impactos ambientais, ampliando-se o aproveitamento
de fontes renováveis, como as de origem eólica, solar e biomassa, inclusive impor-
tando energia renovável da Noruega.

A mesma tragédia nuclear que levou os alemães a optar pelo fechamento de
usinas nucleares, não despertou igual interesse no Brasil, que mesmo sem alcançar
produção expressiva desta fonte energética, sequer chegou a revisar seu programa
nuclear. Se por um lado uma tragédia nuclear em solo japonês levou os alemães
a repensarem sua matriz energética, o sistema brasileiro vem sendo abalado por
crises internas como a do Apagão, em 2001, e a crise hídrica, em 2013 a 2015, que
afetou a região sudeste, justamente onde se concentram os principais centros de
consumo de energia elétrica. A resposta brasileira frente às crises precisa ser inci-
siva, principalmente levando-se em consideração as mudanças climáticas e seu
potencial de alteração em fontes renováveis como a hídrica e eólica, devidas a
possíveis alterações no regime de ventos sobre o território brasileiro.

O modo como a Alemanha obtém eficiência de suas instalações deve configu-
rar um modelo para a gestão do sistema brasileiro de produção elétrica. A reforma
da usina hidroelétrica de Rheinfelden mostra como é possível obter expressivos ga-
nhos energéticos e ambientais ao mesmo tempo. Ao seguir esta linha, o Brasil po-
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derá avaliar com seriedade a proposição de Gomes (2013), de se conquistar ga-
nhos energéticos igualáveis à produção energética de Itaipu, apenas procedendo
um programa extensivo de reformas nas unidades produtoras já existentes. O mo-
mento é oportuno, posto que o Brasil retomou a construção de hidroelétricas, em
detrimento do desgaste e da obsolescência impostos pelo tempo aos sistemas e
equipamentos.

A análise da postura alemã na gestão de seu sistema de produção de energia
elétrica, pautada, dentre outros aspectos, por planejamento e determinação, re-
vela ao Brasil a oportunidade de uma conduta mais assertiva na gestão de ativos
do setor elétrico. A ética e o foco no meio ambiente são também fatores dignos
de menção, virtudes que também oportunizam maior empenho no licenciamento
ambiental de usinas hidroelétricas, amparados em estudos de impacto ambiental
da envergadura de EIA/RIMA que precisam ser resgatados da condição de mera
etapa preliminar na aprovação de empreendimentos.
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8.1 Introdução

A motivação desse tema justifica-se pela importância que o uso de fertilizan-
tes tem na agricultura, principalmente os nitrogenados, em busca do aumento da
produtividade (CARVALHO e ZABOT, 2012). Sabe-se também que o crescimento
demográfico é um dos principais fatores para o crescimento do uso de fertilizantes.
A estimativa da ONU para o crescimento demográfico da população até 2050 é
atingir 9.538,9 milhões de pessoas (IPNI, 2011).

Com o intuito de atender a demanda crescente de fertilizantes, ocorre um maior
volume de armazenamento e de transporte inter-regional de cargas, sendo que a
matéria-prima, mão-de-obra, produção e consumidores encontram-se geografica-
mente separados.

O desafio atual é a adoção de uma infraestrutura de armazenagem e transporte
eficazes, visando atender os requisitos ambientais para acesso às matérias-primas,
insumos e garantir o escoamento da safra agrícola.

Dias e Fernandes (2006) conceituam o fertilizante mineral um nutriente requerido
pelas plantas: os macros e os micronutrientes, que são demandados em maiores e
menores quantidades, respectivamente. Do ponto de vista do processo produtivo,
o nitrogênio, o fósforo e o potássio (NPK) são os mais importantes macros nutrientes.
Diferentes culturas requerem fertilizantes em concentrações distintas, sendo que o
fertilizante nitrato de amônio é a principal fonte de nitrogênio. Este fertilizante, pela
característica de agente oxidante, contribui para a ocorrência de acidentes em
qualquer etapa do processo, isto é, da produção à utilização final. Kemira (2002),
avaliando as propriedades químicas do nitrato de amônio, alerta para o risco de
sua decomposição.

8.2 Revisão de Literatura

8.2.1 Fertilizantes Nitrogenados

Dentre os fertilizantes nitrogenados está o nitrato de amônio (NA), que é obtido
por intermédio da neutralização do ácido nítrico pela amônia. Diferentes plantas
requerem concentrações diferentes de nitrogênio. Segundo Mesquita (2007), as
principais características agronômicas do fertilizante nitrato de amônio (NA) são:
nitrogênio nítrico prontamente disponível (16%); nitrogênio amoniacal com disponi-
bilidade mais prolongada (16%) e baixo índice de salinidade a ser compatível com
as demais matérias-primas das misturas NPK, com exceção da ureia.

Por conter um radical nítrico e outro amoniacal, o produto sofre menor perda
por volatilização e acidifica menos o solo, comparado aos demais fertilizantes nitro-
genados.

O nitrato de amônio tem composição mássica de 34% de nitrogênio. Mas, para
ter a classificação de fertilizante a garantia mínima é de 32% de nitrogênio, con-
forme Instrução Normativa IN no 5 de 23 de fevereiro de 2007 do Ministério da Agri-
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cultura, Abastecimento e Agropecuária (MAPA).

As plantações que mais consomem nitrato de amônio no Brasil são: cana-de-
açúcar, café e citros (MESQUITA, 2007).

Avaliando-se a evolução do consumo de fertilizantes no mundo entre 1990 e
2010, o mercado de fertilizantes brasileiro foi o que apresentou a maior taxa de
crescimento, correspondendo a 6% (INVESTIMENTO BRASIL, 2011).

O motivo do crescimento foi o desenvolvimento de economias, com demografia
volumosa, dinâmica e maiores exigências nutricionais a partir do ano 2000, período
que também ocorreu aumento do consumo de fertilizantes em torno de 45% no
país. O Brasil importa em média 80% do nitrato de amônia consumido. De acordo
com a previsão da Organização para Cooperação e Desenvolvimento Econômico
(OCDE), entre 2010 e 2020, somente no Brasil, a produção de alimentos crescerá
40%. Salienta-se que a principal forma de entrada de fertilizantes e matérias-primas
para a fabricação de fertilizantes no Brasil é dada pelos portos, dentre os quais se
destacam o porto de Paranaguá (PR), porto de Rio Grande (RS) e o porto de Santos
(SP) (MINISTÉRIO DA FAZENDA, 2011).

Uma carga, após chegar ao porto, pode seguir ao seu destino, normalmente:
para a área de estoque em armazéns, para o processo fabril como uma matéria-
prima ou seguir diretamente ao consumidor final. O transporte utilizado pode ser
o rodoviário, o ferroviário ou intermodal, fazendo uso do transporte rodoviário, fer-
roviário e marítimo. Os acidentes envolvendo o transporte e armazenagem apre-
sentam sérios impactos ao meio ambiente, devido às propriedades químicas do
nitrato de amônio, tais como inflamabilidade, toxicidade e explosividade que o
classificam como produto perigoso, Classe 5.1 pela ONU (CETESB, 2005).

A grande disponibilidade de área para cultivo no Brasil é a principal razão de
seu atual sucesso agrícola, mas as grandes distâncias a serem percorridas têm se
mostrado como um verdadeiro desafio logístico ao país, tanto para o transporte de
insumos para a produção agrícola quanto para o transporte da produção para o
consumo (TEIXEIRA, 2010).

No Brasil, o fertilizante Nitrato de Amônio (NA) é transportado de forma intermo-
dal. Em torno de 80% do NA utilizado é importado e sua distribuição ocorre pelo
transporte rodoviário e ferroviário (ANDA, 2013).

O setor de fertilizantes encontra dificuldades no transporte devido às distâncias
a serem percorridas pelas matérias-primas, principalmente as rochas fosfáticas, que
são processadas nos complexos ou unidades industriais, e também pelos produtos
intermediários destinados a outras indústrias que atuam na ponta, como mistura-
doras (TEIXEIRA, 2010).

Vários acidentes têm garantido uma má reputação do NA. O NA tem uma ap-
tidão para a detonação que se torna evidente quando é misturado com alguma
forma de material orgânico. Outro problema que surge a partir das propriedades
químicas do nitrato de amônio, é o risco de decomposição. O início de tempera-
tura da decomposição do NA é de 200 oC, mas este pode ser reduzido por certos
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agentes sensibilizadores, tais como os íons cloreto, sais de cobre ou pH com carac-
terísticas ácidas (KEMIRA, 2002).

Misturas de nitrato de amônio e óleo diesel (ANFO) foram usadas como explo-
sivos nos ataques terroristas do World Trade Center em Nova Iorque em 19931 e no
edifício federal em Oklahoma City2 em 1995 (LIMA, 2012). Essa propriedade de ex-
plosividade também causou acidentes na planta química de Ohio, Montreal, em
1966, quando o produto relativamente puro detonou acidentalmente (MUNARETTI,
2002). Testes de sensibilidade são usados para avaliar a segurança ao manusear
explosivos e agentes explosivos, iniciação e comportamento da propagação para
alcançar uma detonação estável. Munaretti (2002) reforça ainda que testes de-
veriam ser realizados para diferenciar um explosivo de um agente explosivo, onde,
agentes explosivos são extremamente seguros e passível para uma detonação es-
pontânea. O ANFO caracteriza-se como um agente explosivo e que não pode
ser iniciado por meio de um detonador regular. É necessário ter um forte explosivo
como carga iniciadora e por sua vez este ter um detonador tipo espoleta não sen-
sível para provocar uma explosão.

O NA é polimórfico e pode assumir, à pressão normal, ao menos cinco formas
cristalinas com diferentes densidades e entalpias. Toda forma é projetada por um
número romano e é estável em uma faixa determinada de temperatura. A forma
estável à temperatura ambiente é a IV. Durante o resfriamento normal, à pressão
atmosférica, o nitrato de amônio passa sucessivamente por meio do cristalino da
forma I a V. A mudança no estado de cristal ocorre com uma alteração de volume
e calor de transição. A estabilidade térmica é necessária para evitar o fenômeno
conhecido por choque térmico e fissuração das partículas, à temperatura de transi-
ção de fase, 32 oC, a fim de modificar as suas propriedades de forma que o produto
possa ser armazenado de forma segura durante longos períodos de tempo sem o
desenvolvimento de aglutinação de pó, ou de baixa densidade, que aumenta a
susceptibilidade à detonação (KEMIRA, 2002).

Alterações no pH é um dos parâmetros que também contribui para a diminuição
da estabilidade térmica do NA. A decomposição violenta do NA é possível, mesmo
à temperatura ambiente, devido ao comportamento de auto aquecimento (a de-
composição térmica continua, mesmo após a remoção da fonte inicial externa de
calor iniciado por baixo pH (VUORI e OYI, 2002).

Pelo risco de detonação do NA, foi elaborado por Levin e Sokolov (2004) o es-
tudo comparativo de ensaio de detonação de NA de alta densidade com o ferti-
lizante NP (nitrogênio e Fósforo). O teste foi conduzido de acordo com Diretiva da
Comissão de 80/876EEC CE. Antes da detonação, a amostra sofreu cinco ciclos de
temperatura, variando de 25 a 500 oC (Quadro 8.1).

A descrição resumida do teste de detonação consta na CE 2003/2003, onde
o ensaio é considerado concludente e, consequentemente, a amostra é conside-

1Um carro-bomba foi detonado por terroristas árabes islâmicos no parque de estacionamento
subterrâneo por baixo da Torre Um do World Trade Center na cidade de Nova Iorque. Os 680 kg do
dispositivo de combustível e nitrato mataram seis e feriu 1042 pessoas.

2Atentado, ocorrido em 19 de abril de 1995, contra o prédio federal Alfred P. Murrah, que deixou
168 mortos, incluindo 19 crianças, e centenas de feridos.
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Quadro 8.1 – Testes comparativos de poder de detonação entre NA e NP

Parâmetro Unidade Ciclos
Produto

Nitrato de amônio
NP (32:05)1

com aditivo LPCA2

Densidade a granel kg/m3 Número 990 1014

Riscos em cada ciclo %

1 47 45

2 40 29

3 31 2

4 3 0

5 0 0

6 0 0
1NP (32:05) = 32% de nitrogênio e 5% de fósforo 2LPCA = aditivo

Fonte: Levin e Sokolov (2004)

rada conforme se, para cada um dos testes, o esmagamento de pelo menos um
cilindro de chumbo for inferior a 5%.

Os testes realizados revelaram uma redução considerável de propriedades de
detonação de fertilizantes NP (NP) em comparação com NA já no 2º ciclo de tem-
peratura: 40% de risco de explosão para o NA e de 29% de risco para o NP (32:05).
No terceiro ciclo, o NP (32:05) apresentou risco de explosão igual a 2%, sendo que
se manteve alto (32%) para o NA. A diminuição da tendência de detonação para
o fertilizante NP é determinada por uma série de fatores, como a diminuição das
dimensões geométricas dos cristalitos que fornecem um maior pacote compacto
e anisotropia3 de propriedades dos grânulos. A anisotropia é uma característica
distintiva do adubo granulado NP obtido no processo de interação química com
distribuição uniforme da massa. A presença de fosfato de amônio interrompe a
uniformidade de uma propriedade e propagação de onda de detonação. Outro
fator é a adição de ortofosfato de amônio que proporciona a queda de porosi-
dade geral e a obtenção de um grânulo mais homogêneo por estrutura. O NP em
condições iguais ao NA é mais estável.

8.2.2 Riscos durante o transporte e armazenamento

Com base no exposto quanto à estabilidade do NA ou NP/NK/NPK tem-se como
exemplo, o acidente ocorrido em setembro de 2013 no Brasil. Neste acidente ocor-
reu o incêndio em uma instalação de armazenamento de fertilizantes a granel a
base de nitrato de amônio e potássio na cidade de São Francisco do Sul, locali-
zada no estado Santa Catarina, próxima ao porto de São Francisco do Sul (Figura
8.1).

O incêndio atingiu grandes proporções. Estudos mostram que tais produtos a
base de nitrato de amônio e potássio têm maior estabilidade quando comparados

3Variação de comportamento de propriedades físicas do cristal segunda a direção em que essa
distância é medida.
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Figura 8.1- Acidente com fertilizante a base de NA em são Fransciso do Sul (SC)
Fonte: ZONA DE RISCO, 2016

ao NA, porém, o risco da reação e degradação existem. Essa estabilidade fez com
que esse evento não se tornasse um desastre de proporções maiores envolvendo o
nitrato de amônio como substância perigosa, pois com a presença do potássio na
composição, não há o risco de explosão.

Os riscos durante o transporte e armazenamento poderiam ser reduzidos de
forma bastante eficiente por meio de diretivas que regulamentem estes procedi-
mentos.

Em outubro de 2003, o regulamento da Comunidade Europeia (CE) no 2003/2003
relativo a adubos, definiu que a importação de NA só deverá ser realizada com a
disponibilidade de certificado do teste de detonação para cada lote do produto
a ser transportado, sendo que o certificado deve ser emitido em até 60 dias antes
da importação do produto para o país (SHAH, 2004). Porém, observa-se que esta
regra não é aplicada por não constar nas legislações direcionada a adubos trans-
portados para o Brasil.

Para o transporte de NA, a ONU classificou NA em duas categorias utilizadas
para fertilizantes, 2067 e 2071 apresentadas no Quadro 8.2 (ANTT, 2004).

O inevitável manuseio de substâncias perigosas acarreta uma grande probabi-
lidade de acidentes que levam a impactos humanos, ambientais e econômicos,
como o ocorrido em 2001, Acidente em Toulouse, quarta maior cidade da França.
O acidente ocorreu no depósito de armazenamento de NA, que afetou pessoas
dentro e fora das instalações industriais (SILVA, 2007). Em abril de 2013, o acidente
em West, Texas, em instalação fixa de uma empresa fabricante de nitrato de amô-
nio nos EUA. O impacto da explosão foi comparável ao de um terremoto de mag-
nitude 2,1. Foram confirmadas cinco mortes e mais de 160 feridos (NBC NEWS, 2013).
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Quadro 8.2 - Classificação da ONU para os Fertilizantes a Base de Nitrato

Característica dos Fertilizantes
No de identificação
da substância - ONU

Fertilizante de Nitrato de Amônio, NA, como ingrediente prin-
cipal, dentro dos seguintes limites da composição não menos
que 90% de nitrato de amônio com não mais que 0,2% de ma-
terial combustível/orgânico total, calculado como carbono,
e, material adicionado, se tiver, que seja inorgânico e inerte
em relação ao nitrato de amônio.

20671

Fertilizante de Nitrato de Amônio, misturas uniformes conten-
do nitrato de amônio como ingrediente principal, dentro dos
seguintes limites da composição de nitrato de amônio com
mais que 70% e menos que 90% de nitrato de amônio com
outros materiais inorgânicos ou mais que 80% e menos que
90% de nitrato de amônio misturado com carbonato de cál-
cio e/ou dolomita e não mais que 0,4% de material combus-
tível/orgânico total calculado como carbono.

Fertilizante de Nitrato de Amônio, misturas uniformes conten-
do nitrato de amônio como ingrediente principal, dentro dos
seguintes limites da composição. Fertilizantes nitrogenados
baseados em nitrato de amônio contendo misturas de nitrato
e sulfato de amônio com mais que 45% e menos que 70% de
nitrato de amônio e não mais que 0,4% de material combus-
tível/orgânico total, calculado como carbono, de maneira
que a soma da composição de nitrato e sulfato de amônio
exceda a 70%.

NP/NK/NPK
NITRATO DE AMÔNIO FERTIZILANTES: misturas uniformes e não
-segregantes do tipo nitrogênio/fosfato ou nitrogênio/potassa
ou fertilizantes completos do tipo nitrogênio/fosfato/potassa,
com até 70% de nitrato de amônio e, no máximo, 0,4% de
material combustível adicionado total ou com até 45% de
nitrato de amônio, sem restrições quanto ao teor de material
combustível.
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1Provisão 307 da Resolução no 420/2004.
Fonte: ANTT, 2004
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O Quadro 8.3 sintetiza os principais acidentes com substâncias industriais perigo-
sas ocorridas no período de 66 anos, incluindo acidentes com NA.

Quadro 8.3 – Acidentes Industriais Graves

Data Local
Substância

Química
Evento

Mortos/
Feridos

1947 Texas, USA Nitrato de amônio Explosão 552 mortos

1974 Flixborough,UK Ciclohexano Explosão 2876

1976 Seveso, Itália 2,3,7,8-TCDD
Explosão e

libertação tóxica
37000 pessoas

afetadas

1977 Colômbia, EUA Amônia Libertação tóxica 30/22

1984 México, México GLP Fogo e explosão 550/23

2000 Roménia Cianetos Derrame -

2001 Toulouse, França Nitrato de amônio Explosão 30/3000

2004 Bucareste, Roménia Nitrato de amônio Explosão 18

2013 Texas, USA Nitrato de amônio Explosão 5/160
Fonte: Adaptado de SILVA (2007) e NBC NEWS (2013)

Quando se realiza uma análise comparativa entre armazenagem e transporte,
observa-se no cenário mundial que 54% dos acidentes com produtos perigosos
ocorreram em instalações fixas e 41% durante o transporte. Em contrapartida, no
cenário nacional apenas 15% dos acidentes ocorreram em instalações fixas e 70%
durante o transporte (CUNHA, 2009).

Cunha (2009) destacou também que 41% dos acidentes ocorridos no transporte
no cenário mundial estão distribuídos em: 37% ferroviário, 29% rodoviário, 18% duto
viário, 6% transporte marítimo, 4% navegações interiores e o restante ocorreu du-
rante o carregamento e ou descarregamento dos produtos químicos.

A realidade brasileira apresenta a seguinte distribuição. Em 70% dos acidentes
ocorridos no transporte: 83,9% rodoviário, 8,4% marítimo, 5,4% duto viário e 2,3% fer-
roviário (CETESB, 2005). Esses dados reforçam a necessidade de ações e medidas
direcionadas ao transporte rodoviário dos produtos perigosos.

Conforme Villaça (2011) utilizando um trem composto de 100 vagões para o
transporte de fertilizantes, sendo cada vagão de 100 toneladas de carga, subs-
tituiria 357 caminhões com capacidade de 28 toneladas de carga cada, o que
possibilita a redução do fluxo rodoviário. A comparação entre os modais rodoviá-
rio, ferroviário e marítimo deixa claro que o modal ferroviário e o marítimo totalizam
uma maior viabilidade quanto ao volume transportado e proporcionam menor im-
pacto ambiental pela diminuição de emissões de gases poluentes na atmosfera.
Salienta-se que o Brasil requer grande investimento em ferrovias e hidrovias.

Hoje, um dos desafios logísticos, é proporcionar meios para que a safra agrícola
do Brasil alcance seu escoamento dentro de prazos e custos de forma a minimizar
possíveis impactos ambientais durante esse deslocamento. Nesse sentido, investir
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em infraestrutura nos diversos tipos de transporte se faz necessário.

A sazonalidade do mercado brasileiro de fertilizantes é outro ponto que deve ser
considerado, pois provoca uma concentração na entrega dos fertilizantes durante
o 2º semestre do ano para o plantio da safra das águas no Brasil, tornando neste
período o fluxo de transporte rodoviário de carga 60% maior.

O transporte de substâncias perigosas implica em risco tanto para os seres hu-
manos como para o ambiente, podendo causar extensos danos materiais, colocar
em risco vidas humanas e causar a poluição do solo, água, ar e biota. O transporte
de produtos perigosos é comparável a pequenas unidades de armazenamento,
em circulação permanente e, como tal, os seus perigos não estão limitados a de-
terminadas zonas geográficas, podendo assim ser caracterizados como elementos
de perigo/risco móveis. A mobilidade do elemento principal de risco é que torna
diferente a sua avaliação de risco.

A questão da comunicação dos riscos e de possíveis acidentes ambientais de-
veriam se fazer presentes em toda etapa do processo de transporte. A informação
de ocorrência de sinistro, acionamento das equipes de combate, equipes para
avaliação do cenário e das consequências e possíveis danos à saúde, segurança
e meio ambiente deveriam sempre ser sinalizadas (POFFO et al. 2005).

A avaliação de riscos de transporte de produtos químicos é complexa, pois as
características ambientais de trajeto são alteradas durante todo o percurso. Con-
siderando este aspecto, é prioritário que as empresas e os órgãos governamentais
competentes elaborem Planos de Contingencia e Emergência (PCE) para respon-
der rapidamente a um evento. As empresas por sua vez devem ter em seu sis-
tema o Mapa Geral da Rota (ROTOGRAMA) que seguirá os produtos perigosos de
modo a permitir uma visualização global, identificando possíveis pontos de riscos
ambientais, humanos e econômicos. Treinamentos e atualização da equipe téc-
nica devem ser realizados para garantir pronto atendimento e comunicação ágil
com os órgãos competentes, proporcionando o menor dano ambiental possível
no local. Neste contexto uma ferramenta atualmente desenvolvida e que auxilia
as empresas produtoras, transportadoras, órgãos do governo, entre outros é o SIG4

(HARTMAN, 2009; PEDRO, 2006; NASCIMENTO, 2011).

O Estado de São Paulo é a única unidade federativa que tem um banco de da-
dos completo sobre essa temática. A CETESB disponibiliza tais dados diretamente
ao público pelo site: www.cetesb.sp.gov.br/emergencia.

Outro ponto importante é a elaboração de FISPQ (Ficha Informação de Segu-
rança de Produto Químico, FISPQ ou em inglês MSDS) que, no Brasil, deve seguir as
considerações da ABNT-NB 14725:2009 (ABNT, 2009).

Em uma avaliação de FISPQ de importantes empresas que operam com NA, foi
verificado que as FISPQ dos fertilizantes apresentam informações conflitantes, o que
gera dúvidas para os prestadores de serviço que trabalham com diferentes tipolo-
gias de fertilizantes e fornecedores. Como a norma ABNT/NBR ABNT-NB 14725:2009
determina que o fabricante seja o responsável pela elaboração da FISPQ, estas di-

4SIG é o Sistema de Informações Geográficas (NASCIMENTO, 2011)
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vergências tendem a ser continuadas, pois em alguns aspectos o fabricante tende
a simplificar a operação e as FISPQ acabam sendo copiadas de um para outro
fabricante, transportador e usuário, dissipando desta forma as falhas.

Descarga e armazenagem do fertilizante NA

Observa-se que para a minimização de riscos nas atividades de descarga e
armazenagem do NA, cuidados especiais devem ser observados e requerem me-
lhorias.

O navio é carregado em seu porto de origem seguindo o protocolo de embar-
que, carga/descarga do país de origem. Ao atracar no Brasil, durante avaliação
da carga observa-se que a equipe operacional não tem conhecimento sobre o
produto nos porões, mostrando falhas quanto à segurança de todo processo de
operação.

Durante avaliação pela alfândega para liberação, vários documentos são che-
cados, mas não é de praxe verificar a FISPQ. Outro ponto de suma importância é a
falha que se tem na identificação da carga quando ao produto NP/NK/NPK a base
de nitrato de amônio. A nota fiscal não especifica que o mesmo é à base de NA,
portanto não expressa o perigo na avaliação feita pelos órgãos competentes.

Durante a descarga de fertilizantes muitas vezes há a necessidade de utilização
de maquinário (ex: pá carregadeira) que deve ser introduzida dentro do porão do
navio quando o material perdeu as suas características originais de granulometria
durante o transporte e se encontra empedrado/ aglutinado. O objetivo deste pro-
cesso é desagregar os blocos formados para a posterior descarga do material.

Nesta operação é imprescindível que a equipe de operação seja informada so-
bre o material que está sendo manuseado e possa avaliar a classe de risco a que
pertence. No caso de NA, cuidados especiais devem ser efetuados para que não
ocorra contato do produto com óleo proveniente do combustível utilizado para a
mobilidade da pá carregadeira (Figura 8.2).

O transporte de produtos perigosos, bem como as rotas por ele percorridas, é
desconhecido da maioria dos usuários das rodovias. O conhecimento do risco é o
primeiro passo no sentido de evitá-lo. O rotograma é uma ferramenta eficiente e
de cunho proativo na prevenção de acidentes, possibilitando identificar possíveis
pontos de riscos e seu uso para o transporte de cargas perigosas deveria ter obri-
gatoriedade por força de lei federal.

O Brasil não faz restrições para a quantidade de NA armazenado a granel com
finalidade agricola ou embalado. Também não há restrições para a importação
do produto e exigência de teste de detonação, antes da importação para cada
lote do produto fabricado quando destinado à agricultura. Por sua vez, a Alema-
nha não aceita a estocagem a granel do fertilizante NA puro e há restrições fortes
para o armazenamento, como também ocorre na Áustria, Finlândia, Grécia e Itália
(LEVIN e SOKOLOV, 2004).
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Figura 8.2 - Pá carregadeira em uso no porão do navio
Fonte: OLIVEIRA, 2013

No Brasil, os EPIs de emergência, incluindo lava olhos e chuveiro, dificilmente são
disponibilizados próximos à área de armazenagem. As estruturas não podem con-
ter paredes e divisórias de madeira e devem ter pisos impermeabilizados. Estes são
critérios que nem sempre são adotados por prestadores de serviço de armazena-
gem (Figura 8.3).

Pelas características químicas do NA, tanto a madeira como a lona plástica são
materiais incompatíveis com o fertilizante NA. Salienta-se que o armazém estrutu-
rado com lona possibilita uma maior absorção de umidade e aquecimento, carac-
terísticas não desejáveis para o armazenamento do NA. Além da ventilação, piso
e divisórias adequadas, atenção especial deve ser dada para riscos de ignição se-
guida de explosão, se cuidados mínimos não forem adotados, tais como: equipe
treinada e equipamento operacional sem vazamentos de combustível, incluindo
rede de hidrantes disponibilizada para atendimento em caso emergencial. Para
melhor avaliar as áreas de armazenagem e os prestadores de serviço, propõe-se a
implementação de checklist de inspeção.

8.3 Considerações Finais

As empresas e os órgãos competentes devem priorizar a elaboração de Planos
de Contingência e Emergência (PCE) para responder rapidamente a um evento,
incluindo em seu sistema o Mapa Geral da Rota (ROTOGRAMA), o qual permite
uma visualização global do percurso do fertilizante, identificando possíveis pontos
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Figura 8.3 - Infraestrutura mínima para armazenamento do NA
Fonte: OLIVEIRA, 2013

de riscos ambientais, humanos e econômicos. Para minimizar os possíveis impactos
negativos no transporte, armazenagem e uso de fertilizantes, há a obrigatoriedade
por parte do fabricante do produto a elaboração da Ficha de Informação de Se-
gurança de Produto Químico (FISPQ). Observa-se que as FISPQ são diferentes para
um mesmo produto de diferentes fabricantes. Com a finalidade de reduzir as falhas
e inconsistências das mesmas, sugere-se que estes documentos passem por valida-
ção de órgãos de competência no âmbito federal. O modelo validado poderia
ser generalizado a todos os fornecedores, fabricantes e prestadores de serviços
que manuseiam o produto.

Como ações preventivas para a minimização de acidentes, além da manu-
tenção adequada de rodovias, é a criação de estacionamentos exclusivos para
veículos com carga perigosa. Aos motoristas de transporte de produtos perigo-
sos é exigido o treinamento em Movimentação Operacional de Produtos Perigosos
(MOPP). Faz-se necessária ainda a fiscalização, formação de equipes de atendi-
mento a emergência e campanha educativa para a população, justificada pela
constatação de que há um enorme desconhecimento sobre a questão, dentro e
fora do segmento rodoviário.

A análise efetuada também indica outra carência, relativa à falta de dados es-
tatísticos específicos de acidentes com produtos perigosos. Este artigo considerou
os dados do estado de São Paulo, apresentados pela CETESB, como uma amos-
tragem da realidade do país. A falha nas comunicações e nos registros é um fator
limitante ao planejamento e consequente melhoria de todo o setor, tanto para
o setor privado como para o setor público. Algumas associações não governa-
mentais realizam iniciativas na busca de nível zero de acidentes, como a ABIQUIM,
porém essas são ações lentas, como pode-se verificar com relação ao Programa
P2R2 (MMA, 2011) que existe no Brasil desde 1988 e somente a partir do ano de 2013
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passou a ser executado no estado do Paraná.

Com base no levantamento realizado, considera-se alguns pontos importantes
como sugestão de implementações e melhorias em todo sistema de gestão, sendo
estes citados a seguir: criação e ou fortalecimento de programas sistematicamente
estruturados e oficialmente implementados para compilação de informações e da-
dos sobre a temática; sistema de informação integrada no âmbito nacional para
coleta de dados relativos a acidentes com produtos perigosos; definir obrigatorie-
dade Federal a comunicação por parte do responsável pelo produto e transpor-
tadores, da rota, horário e destino do produto; criação do modelo de sistema de
comunicação integrado para facilitar a interação, e que rapidamente possa ser
acessado e auxilie no monitoramento continuo dos transportes de produtos perigo-
sos, proporcionando às equipes de emergência informações online; estabelecer
critérios mais rígidos para a compra e transporte de fertilizante de nitrato de amô-
nio no Brasil, como o adotado na Comunidade Europeia; estabelecer critérios mais
rígidos para a armazenagem de fertilizante nitrato de amônio e fertilizantes a base
de NA; intensificar uma campanha educativa para todos os agentes da cadeia de
transporte de produtos químicos, incluindo, principalmente, as comunidades, vizi-
nhanças de todo entorno da rota e área de armazenagem e elaboração de Ma-
nual sobre NA para treinamento a equipes de atendimento à emergência como a
polícia civil, militar, corpo de bombeiro e demais órgãos competentes.
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