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INTRODUCAO E OBJETIVOS

Os Residuos Sdélidos Urbanos compreendem tudo aquilo que vulgarmente
chamamos de lixo, decorrentes dos descartes indteis de atividades humanas e
animais. Com o aumento populacional e a valorizacdo do consumismo em todo o
mundo, a quantidade de residuos gerados vem aumentando gradativamente,
consequentemente trazendo impactos ao meio ambiente, tanto pela utilizacdo dos
recursos naturais quanto pela destinacéo desses residuos gerados.

A quantidade de residuos sélidos produzida pode variar de acordo com
alguns fatores como, o nivel econdmico da populacdo e as atividades econdmicas
no local onde € gerado. Todo esse residuo gerado, precisa ser tratado de uma
maneira ambientalmente segura e economicamente viavel.

Muitas técnicas sao conhecidas para o tratamento dos residuos soélidos
urbanos. A incineragdo € uma alternativa segura e eficiente, porém trata-se de um
processo muito caro e distante da realidade do Brasil. O aterro sanitario, mais
adequado ao pais, € uma obra de engenharia com objetivo de acomodar residuos
no solo, sem causar danos ao meio ambiente ou a saude publica.

Um dos problemas dos aterros € o lixiviado, liquido resultante da
decomposicdo da matéria organica dos residuos juntamente com as aguas das
chuvas que percolam por entre as camadas de residuos. A presenca de diversos
poluentes no lixiviado impde a necessidade de um tratamento adequado antes de
seu lancamento em um corpo d’agua receptor.

As caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas de um lixiviado séo variaveis
de acordo com os tipos de residuos aterrados, com a idade do aterro, com o clima
do local, com o tipo de operagdo do aterro, entre outros fatores. Portanto esse é um
efluente muito complexo, o que dificulta na escolha de um tratamento que seja viavel
e eficiente.

Muitas tecnologias séo utilizadas para o tratamento dos lixiviados, dentre elas
os wetlands. Os wetlands construidos sao sistemas de tratamentos de efluentes que
simulam ambientes naturais. S&o tanques projetados preenchidos com um meio
filtrante e plantas aquaticas, onde o0s ecossistemas formados reduzirdo a

concentragcdo de poluentes através de processos bioldgicos, quimicos e fisicos. Sao
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sistemas de baixo custo operacional que, em muitos casos, apresentam boa

remocéao de poluentes.

Objetivo Geral:

O presente estudo se propbe a avaliar a eficiéncia de wetlands
subsuperficiais, em escala-piloto, como parte do tratamento de polimento do lixiviado

tratado por lodos ativados.

Objetivos Especificos:

» Caracterizar por parametros fisico-quimicos os lixiviados bruto e tratado pelo
processo de lodos ativados do Aterro Metropolitano de Gramacho.

* Avaliar o desempenho do wetland como unidade de polimento, na remocao
de matéria orgéanica e compostos nitrogenados, no lixiviado do Aterro
Metropolitano de Gramacho, oriundo de tratamento bioldgico por lodos

ativados.

« Avaliar a toxicidade do efluente do wetland por ensaios ecotoxicolégicos em

diferentes niveis tréficos.

Esta dissertacdo esta dividida em quatro capitulos, cujos conteludos sao
sumarizados em seguida.

No capitulo 1 € apresentado o referencial teérico, onde é feita uma
abordagem dos sistemas de disposicao dos residuos sélidos urbanos, dentre eles os
aterros sanitarios. Como uma das consequéncias da disposi¢cao dos residuos solidos
urbanos nos aterros sanitarios é descrita a formagéo dos lixiviados, bem como a
variabilidade da sua composi¢éo de acordo com a operacédo e a idade dos aterros.
Sao enumeradas algumas formas de tratamento de lixiviados, inclusive o sistema de
tratamento proposto para esta pesquisa, o wetland. Sao apresentados diferentes
tipos de operacgéo de wetlands encontrados na literatura, e os meios pelos quais os

poluentes sdo removidos neste tipo de tratamento. Diversos autores sao citados
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demonstrando a eficiéncia dos wetlands no tratamento de lixiviados. Nesse capitulo
também sdo comentados os testes de toxicidade, considerados uma boa ferramenta
para se avaliar a eficiéncia do tratamento proposto. Finalmente é feita uma breve
abordagem sobre a legislacdo concernente ao descarte dos lixiviados de aterros

sanitarios.

No capitulo 2 estdo descritos o0s procedimentos experimentais para a
montagem dos prototipos, as metodologias analiticas e 0s ensaios toxicolégicos
utilizados. Os resultados obtidos nesta pesquisa estdo apresentados e discutidos no
capitulo 3.

No capitulo 4 sdo pontuadas as conclusdes do trabalho.
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1. REVISAO BIBLIOGRAFICA

1.1. Sistemas de Disposicdo de Residuos Sélidos Urb  anos

O gerenciamento integrado dos residuos em um municipio requer um
conjunto de acBes normativas, operacionais, financeiras e de planejamento que uma
administracdo municipal desenvolve (com base em critérios sanitarios, ambientais e
econdbmicos), para coletar, segregar, tratar e dispor os residuos sélidos de sua
cidade (Almeida e Vilhena, 2000). Um municipio precisa dispor de um sistema de
coleta e transporte adequados para seus residuos, e prover um destino
ambientalmente correto e seguro sem causar grandes impactos ambientais.

Diversas formas de impactos ambientais podem ser geradas pela disposi¢cao
inadequada dos residuos no solo. No meio aquatico podemos citar a poluicdo dos
corpos hidricos, causada tanto pelo carreamento direto de material pela acdo das
chuvas, quanto pelo deslizamento de material mal compactado, dessa forma os rios
assoreados podem causar enchentes em épocas de chuva. A poluicdo das aguas
também tem como consequéncia a morte da flora e fauna locais, podendo causar
um crescimento de espécies indesejadas e prejudiciais a saude humana.

O grande fluxo de caminhdes em areas proximas a aterros sanitarios
aumenta consideravelmente a quantidade de materiais particulados no ar. Os gases
gerados na decomposi¢cado da matéria organica dos residuos liberam gases, como o
metano e o gas carbdnico, poluindo também o meio atmosférico. O solo, em contato
com os residuos e com o lixiviado resultante destes também fica comprometido com
a deposicao de substancias quimicas toxicas (Sissinno e Oliveira, 2000).

O local onde serdo depositados os residuos solidos urbanos de um municipio
pode ser definido como ambientalmente seguro ou nado, conforme as técnicas

empregadas na area.

Sao apresentadas a seguir, definicbes basicas para alguns tipos de

disposicéo final e tratamento dos residuos:
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Lixao

E a simples descarga sobre o solo, sem medidas de protecio ao meio
ambiente ou a saude publica, de residuos solidos municipais. O mesmo que
descarga de residuos a céu aberto ou vazadouro. Esse tipo de disposicdo gera
problemas como proliferacdo de vetores de doencas (moscas, baratas, ratos),
geracdo de maus odores e contaminacdo das aguas subterranea e superficial pelo
lixiviado (Almeida e Vilhena, 2000).

Aterro Controlado

O residuo recebe regularmente uma camada de cobertura de material inerte.
Entretanto, essa cobertura é feita de forma aleatdria, sem nenhum procedimento
técnico, ndo evitando, porém minimizando os impactos gerados pelos residuos
sélidos ao meio ambiente. Geralmente, os aterros controlados, ndo dispéem de
impermeabilizacdo de base nem de sistema de coleta nem de tratamento de
lixiviado, comprometendo a qualidade das aguas subterraneas (Lima, 2001; Almeida
e Vilhena, 2000).

Aterro Sanitario

Os residuos sao dispostos no solo com a utilizacdo de técnicas de
engenharia e normas operacionais especificas. O residuo é disposto sobre o solo,
compactado com um trator e recoberto diariamente com uma camada de terra,
também compactada.

Os aterros sanitarios sdo dotados de algumas outras tecnologias como:
impermeabilizacdo da base do aterro, drenagem de aguas pluviais, drenagem e
tratamento dos liquidos percolados e, drenagem e tratamento do biogéas, permitindo
um maior controle da poluicdo ambiental e dos danos causados a saude publica
(Lima, 2001; Almeida e Vilhena, 2000).
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Incineracao

E uma das tecnologias térmicas disponiveis para o tratamento do residuo. E
feita em usinas de incineracdo, onde o residuo € reduzido a cinzas e gases
decorrentes de sua combustdo. Se controlada, a combustdo pode ser otimizada,
visando diminuir a quantidade de matéria apenas parcialmente oxidada, reduzindo
0s inconvenientes da disposicdo dos residuos sélidos restantes (cinzas) e das

emissodes gasosas e de fuligem (Braga et al., 2005; Lima, 2001).
Compostagem

E um processo biolégico no qual a matéria organica contida no residuo é
decomposta. O produto final € um material estabilizado, ndo mais sujeito a
putrefacdo, que pode ser utilizado para condicionamento de solos (Braga et al.,

2005; Lima, 2001).

1.2. Lixiviados de Aterros Sanitarios de Residuos S 6lidos Urbanos

1.2.1. Formacao e Composicao

Nos aterros sanitarios, os residuos sélidos estdo sujeitos a uma combinacao
de processos fisicos, quimicos e bioldgicos. O resultado da decomposicdo da
matéria organica presente nesses residuos somado as aguas de origem externa,
como as aguas das chuvas, subterraneas ou de superficie, que penetram nessas
camadas, gera o lixiviado (Tchobanoglous et al., 1993), que percola pelas camadas
de residuos em um aterro sanitario. Nesse processo sao solubilizadas substancias
organicas e inorganicas, na sua forma dissolvida e coloidal. Consequentemente, o
fator determinante na vazao de lixiviados em um aterro sanitario, € o volume de
chuva infiltrada, enquanto o fator que determinara as caracteristicas fisicas quimicas
e microbiologicas do lixiviado serdo as caracteristicas dos residuos aterrados (Lange
e Amaral, 2009).

Uma questdo importante na composicdo dos lixiviados é a variabilidade das
suas caracteristicas conforme o tempo, ou a idade do aterro. Varias reacdes

complexas, quimicas e bioldgicas, ocorrem na decomposicdo dos residuos solidos
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no aterro em funcdo do tempo. As fases de decomposi¢do dos residuos nos aterros
podem ser divididas em: aerdbia, acidogénica e metanogénica.

Na decomposicdo aerdbia, os compostos organicos sao degradados pelas
bactérias com producdo de gas carbonico (CO;) e liberacdo de calor
(Tchobanoglous et al., 1993).

De acordo com Almeida e Vilhena (2000), a decomposi¢cdo aerdbia ocorre
num curto espaco de tempo (aproximadamente um més), enquanto ainda ha
oxigénio (O) na regido aterrada.

Com a reducdo do oxigénio (O), condicbes anaerdbicas comecam a se
desenvolver na fase acida. Reacfes de fermentagdo com producdo de significantes
quantias de &cidos organicos juntamente com a concentracdo de gas carbdnico
(COy), resultam na queda de pH (Tchobanoglous et al., 1993).

A duracdo desta fase € maior do que a primeira, podendo levar até alguns
anos até que se acabe. O carater acido do lixiviado aumenta a solubilizacdo de
materiais organicos, podendo apresentar altas concentracdes de ferro, manganés,
zinco, calcio e magnésio (Almeida e Vilhena, 2000), aléem de aumentar os valores de
DBO, DQO e condutividade (Tchobanoglous et al., 1993). O lixiviado nesta fase é
relativamente biodegradavel (Almeida e Vilhena, 2000).

Com o tempo as bactérias metanogénicas, ou estritamente anaerobias, se
tornam ativas e, na terceira fase, os acidos organicos produzidos durante a segunda
fase sdo consumidos e da-se inicio a producdo do gas metano (CH;) e gas
carbonico (CO,), chegando a um estado estavel (Tchobanoglous et al., 1993).

A decomposicdo anaerObia é um processo muito mais lento do que a
decomposicdo aerdbia. Nesta fase, a formacéo de acido e de metano (CH,) ocorre
simultaneamente, porém a producdo de acido é consideravelmente reduzida
(Tchobanoglous et al., 1993).

A divisao do valor da DBO pelo valor da DQO resulta em valores mais baixos,
0 que significa que o lixiviado esta menos biodegradavel do que na fase anterior. Ha
um acumulo de substancias de dificil degradacéo, ou recalcitrantes, como os acidos
hamicos e fulvicos que contribuem para a coloracdo escura do lixiviado (Almeida e
Vilhena, 2000). O pH alcanca valores entre 6,5 a 7,5 (Tchobanoglous et al., 1993).

Contudo pode-se evidenciar a grande variacdo das caracteristicas quimicas
do lixiviado de residuos solidos de acordo com o tempo em que foi aterrado. Além

disso, outros fatores também influenciam nas caracteristicas do lixiviado tais como: o
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tipo de residuo aterrado (composicéo, teor de umidade e grau de compactacao), o
clima (regime de chuvas, temperatura), a estacdo do ano, a profundidade do residuo
aterrado, o tipo de operacdo do aterro (Reinhart & Grosh apud Lange e Amaral,
2009; Renou et al., 2008).

Os lixiviados de aterros sanitarios podem conter uma infinidade de compostos
quimicos oriundos da decomposi¢do dos residuos e de outras transformacdes que
acontecem concomitantemente, tais como complexacéo, hidrolise e solubilizacdo
das diversas substancias quimicas presentes nos residuos sélidos.

Segundo Kjeldsen et al. (2002), os poluentes presentes no lixiviado podem

ser divididos em:

material orgéanico dissolvido tais como, acidos graxos volateis e compostos

organicos mais refratarios como acidos humicos e fulvicos;

« macrocomponentes inorganicos, tais como, Ca*, Mg®*, Na*, K*, NH*", Fe?",
Mn?*, CI', SO,*, HCO3’;

« metais pesados, tais como, Cd**, Cr**, Cu®*, Pb?*, Ni**, zn**

e compostos organicos xenobioticos originarios de residuos domésticos e

industriais presentes em baixas concentracdes, incluindo hidrocarbonetos

aromaticos, fendis, pesticidas, organoclorados alifaticos entre outros.

A concentragdo de alguns macrocomponentes inorganicos em lixiviados
depende da quantidade de matéria organica dissolvida e da idade do aterro. Alguns
cations como, por exemplo, célcio, magnésio, ferro e manganés sao menos
concentrados na fase metanogénica, como consequéncia do elevado pH (Kjeldsen
et al., 2002).

O nitrogénio amoniacal é liberado no lixiviado de acordo com a decomposicao
das proteinas presentes nos residuos solidos. Sob condicdes metanogénicas nao ha
um mecanismo de degradacdo do nitrogénio amoniacal, por esta razdo muitos
estudos tem identificado este composto como um poluente significativo em lixiviados
de aterros antigos (Kjeldsen et al., 2002; Christensen et al., 2001).

A concentracdo de metais nos lixiviado geralmente € baixa, na ordem de
microgramas ou poucos miligramas por litro. Estima-se que uma fragdo menor que
0,02% dos metais toxicos presentes nos residuos sao lixiviados dos aterros, mesmo

depois de 30 anos de operacao (Kjeldsen et al., 2002).
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A caracterizagdo dos compostos existentes nos lixiviados € uma tarefa
bastante complexa devido a grande quantidade de poluentes que podem ser
encontrados neste efluente e também a grande variabilidade na sua composicéo
quimica, conforme ja descrito acima.

O lixiviado possui uma elevada concentragdo de matéria organica que, se
lancada diretamente nos corpos d’agua, consumiria uma grande quantidade de
oxigénio no processo de decomposicao, prejudicando a flora e a fauna presentes
nesses ambientes. Além disso, substancias toxicas dissolvidas ou em suspensao
podem ser encontradas no lixiviado, trazendo risco de contaminagdo aos
ecossistemas. Portanto, devido as suas caracteristicas poluentes, se faz necessario
gue este efluente passe por um sistema de tratamento antes de ser descartado nos
corpos d’'agua.

Atualmente sdo empregadas varias tecnologias no tratamento de lixiviado,
com a finalidade de torna-lo menos poluente ao meio ambiente. As tecnologias
utilizadas séao similares as de tratamento de esgotos (Almeida e Vilhena, 2000). As
diferencas estdo nos valores dos parametros envolvidos, os lixiviados possuem altas
concentracbes de substancias orgéanicas e inorganicas, como 0 nitrogénio, por
exemplo, enquanto os esgotos domésticos possuem altas concentracdes de fésforo
(Mannarino et al., 2011).

Tratar o lixiviado ndo é tarefa facil, pois este € um efluente que possui uma
variabilidade muito grande dependente de varios fatores, que irdo determinar suas

caracteristicas.

1.2.2. Tratamento do Lixiviado

Em virtude de caracteristicas particulares e das diferentes idades de
deposicdo dos residuos solidos e da variedade na concentragdo das diversas
substancias presentes na composicdo de um lixiviado, o projeto e a construcdo das
Estacdes de Tratamento de Efluentes exigem cuidados levando-se em conta as
peculiaridades de cada aterro.

Dentre as tecnologias utilizadas no tratamento de lixiviados destacam-se a
recirculacdo no aterro sanitario, os tratamentos fisico-quimicos, o tratamento

biologico e os sistemas alternativos, como a evaporacao e os wetlands.
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1.3. Wetlands

1.3.1. Wetlands Naturais

Termo inglés traduzido literalmente como alagados que, pode ser definido
como um ecossistema de transicdo entre ambientes terrestres e aquaticos.
Encontram-se parcial ou totalmente inundados durante o ano.

Os wetlands naturais sdo reconhecidos como as varzeas dos rios, 0s igap6s
na Amazonia, os banhados, os pantanos, as formacdes lacustres de baixa
profundidade, as grandes ou pequenas areas com lencol freatico muito alto, porém
nem sempre com afloramento superficial, 0s manguezais, entre outros (Campos et
al., 2002).

Os wetlands sdo ecossistemas que permanecem alagados constantemente
ou em um determinado periodo do ano, sendo frequentemente areas de transicdo
entre ambientes terrestres e aquaticos, 0s quais selecionam adaptacbes nos
organismos e comunidades ai existentes, tornando-as, muitas vezes, caracteristicas
para estes ambientes (Kadlec & Wallace, 2008). A flora tipica desses ambientes é
composta por plantas aquaticas, também conhecidas por macroéfitas aguaticas.

As macrdfitas aquaticas possuem adaptacdes, tanto de natureza anatbmica
quanto fisioldgica, necessarias ao desenvolvimento em solos encharcados, dentre
as quais podemos citar: cuticula muito reduzida e estdématos (estrutura foliar que
controla as trocas gasosas com 0 meio ambiente) inexistentes ou ndo funcionais,
reduzindo assim a transpiracéo; aerénquima (tecido da planta com grandes espagos
intercelulares, formando grandes cavidades preenchidas de ar) muito desenvolvido,
armazenando os gases produzidos na fotossintese, assumindo um papel de
sustentacdo e, espacgos intercelulares aumentados nos tecidos, aumentando a
concentracdo de gases, que sdo menos concentrados na 4gua do que no ar
(Esteves, 1998). Os ambientes de wetlands excluem o crescimento de plantas que
nao possuem tais adaptacdes (Kadlec & Wallace, 2008).

Os wetlands estdo entre os ecossistemas mais produtivos do planeta, o que
Ihes da uma capacidade de transformar poluentes tipicos de aguas residuais em
subprodutos, e de realizar a ciclagem de nutrientes necessarios ao metabolismo
bioldgico (Kadlec & Wallace, 2008). Wetlands naturais tém sido utilizados como um

meio conveniente de descarga de aguas residuarias nos Estados Unidos ha pelo



24

menos 100 anos em alguns locais, sendo considerada uma forma de tratamento de
baixo custo de manutencgao e operacéo (Kadlec & Wallace, 2008). Alguns exemplos
sao os estados de Massachusets, em 1912; Wisconsin, em 1923; Ontario, em 1919;
e na Florida, em 1939, todos eles utilizando wetlands naturais no tratamento de
aguas residuais (Kadlec & Wallace, 2008; Mitsch & Gosselink, 2000).

1.3.2. Wetlands Construidos

Séo sistemas artificialmente construidos empregando diferentes tecnologias,
constituidos de macréfitas aquaticas em diferentes substratos tais como: areia,
cascalho, brita ou outro material inerte.

Os wetlands construidos reproduzem o0s ecossistemas naturais, tratando
efluentes através de processos fisicos, quimicos e biolégicos, como: depuracdo da
matéria carbonacea, transformacdes da série nitrogenada, retencdo e remocéo de
fésforo, retencéo e adsorcdo de metais pesados (Philippi e Sezerino, 2004).

A utilizacdo de wetlands construidos com uma proposta de tratamento tem
uma histéria bem mais recente. Estudos utilizando essa tecnologia tiveram seu inicio
em 1952 pelo Dr Kathe Seidel, na Alemanha, no Instituto Max-Plank, para o
tratamento de &gua (Mitsch & Gosselink, 2000). Mais tarde esses estudos se
expandiram para a utilizacdo desse sistema com outros tipos de efluentes, incluindo
residuos de fenol, da industria de laticinios e pecuaria, porém com uma nova
tecnologia, que é a utilizacdo de uma camada de britas no leito de macrofitas
utilizada como um meio filtrante (Mitsch & Gosselink, 2000).

As pesquisas voltadas para o uso de wetlands tiveram um grande avanco na
Europa, pois diferentemente dos Estados Unidos, l& ndo se encontra grande
disponibilidade de wetlands naturais e, os sistemas construidos em leito de brita
requerem uma area menor para sua implementacéo, fato este também relevante em
alguns paises da Europa que ndo possuem muita area disponivel (Kadlec &
Wallace, 2008; Mitsch & Gosselink, 2000).

Com o tempo, as pesquisas convergiram para a utilizacdo dos wetlands
construidos para uma série de aplicacbes incluindo: tratamento de &aguas de
drenagem acidas oriundas da mineracédo de carvao, de aguas pluviais, de efluentes

secundarios de estacdoes de tratamento de esgotos e, mais recentemente, de
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lixiviados de aterros sanitarios (Mitsch & Gosselink, 2000; Bobberteen & Nickerson,
1991).

1.3.3. Tipos de Operacdo dos Wetlands Construidos

Os sistemas de wetlands construidos podem ser classificados segundo as
diferentes configuracdes e principios de funcionamento, as quais podem estar
associadas aos diferentes objetivos como reducdo de matéria carbonacea,
nitrificacdo, denitrificacdo, retencéo/remocédo de fésforo, entre outros. De acordo
com Kadlec & Wallace (2008), ha diferentes tipos de wetlands construidos (Figura
1):

Sistema de escoamento
superficial
Tipos de wetlands

€ com fluxo horizontal
construidos Sistema de
escoamento
subsuperficial com fluxo vertical

Figura 1- Tipos de sistema de operacdo dos  wetlands construidos.

Fonte: Adaptado de Kadlec & Wallace (2008).

As macrdfitas utilizadas nos wetlands construidos podem ser de dois tipos:

* Macrofitas aquaticas emersas

Plantas enraizadas no sedimento e com folhas fora d’agua (Esteves, 1998).
Dependendo da espécie em questéo, € possivel a exploracdo de grande volume de
sedimentos, pois seu sistema radicular penetra profundamente no solo (Esteves,
1998).

As espécies de macroéfitas emersas sdo adaptadas ao desenvolvimento em
terrenos alagados, como o armazenamento de gases produzidos na fotossintese e
respiracdo e, espacos intercelulares aumentados em seus tecidos, facilitando o
transporte de oxigénio para o sistema radicular (Esteves, 1998). Parte desse

oxigénio sai para a regido periférica a rizosfera, criando condicbes aerdbias para
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decomposicdo da matéria organica e favoravel a associacdo dessas plantas com
bactérias e algas fixadoras de nitrogénio (Campos et al., 2002). Uma espécie muito
utilizada em wetlands construidos é a Typha latifolia, conhecida vulgarmente como
taboa (Campos et al., 2002).

* Macrofitas aquaticas flutuantes

Plantas que flutuam na superficie da agua (Esteves, 1998). Essas plantas sao
utilizadas geralmente, em sistemas de wetlands com canais relativamente rasos,
podendo conter uma Unica espécie de planta ou uma combinacdo de espécies
(Campos et al., 2002).

Uma espécie muito utilizada é a Eichhornia crassipes, também conhecida
como aguapé. Esta planta possui grande capacidade de resisténcia a ambientes
poluidos e variacdes de pH, temperatura e nutrientes. O sistema radicular das
plantas flutuantes absorve nutrientes e metais, o que faz com que tenham uma acao
de depuragédo no meio ambiente (Campos et al., 2002).

As macrdfitas sdo diferenciadas conforme o seu modo de vida no ambiente

aquético, de acordo com a Figura 2.

. ': oy
Macrofitas () B
emersas A Macrofitas
j 14 Macréfitas Submersas
' Macréfitas submersas enraizadas
com folhas livres Macréfitas

flutuantes flutuantes

] =

i,

Figura 2 - Grupos ecologicos de macrdfitas baseados em seu ambiente aquatico.

Fonte: http://www.ufscar.br/~probio/perfil_m.jpg acessado em 24/03/2013.
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Alguns critérios devem ser levados em considera¢do na escolha da planta a
ser utilizada, como: a facil propagacéo e o rapido crescimento; a alta capacidade de
absorcdo de poluentes; a tolerancia a ambientes eutrofizados; ser de facil colheita e
manejo; ter um baixo valor econémico; conhecimento do tipo de efluente a ser

tratado.

Os wetlands construidos péem ser classificados em:

a) Sistemas de escoamento superficial

O regime hidraulico nesse tipo de sistema é semelhante aqueles existentes
em areas alagadas. Consiste de um reservatério construido no solo que servira de
suporte para o desenvolvimento das raizes das macrdfitas, quando nao forem
flutuantes, possuindo uma estrutura de controle de nivel de efluente, que varia de

poucos centimetros a alguns metros, conforme representado na Figura 3.

Afluente

Efluente

Figura 3 - Esquema de um wetland superficial com macrdéfitas emergentes

Fonte:http://ucanr.edu/sites/UCNFAnews/Feature_Stories/Ecological_approaches_used _in_
nurseries_to_treat_water/ acessado 24/03/2013.

Neste tipo de sistema podem ser utilizadas as macrofitas emergentes ou
emersas, as macrofitas flutuantes ou as macrofitas submersas.

Os wetlands operados com sistemas superficiais estao sujeitos ao clima, e as
eficiéncias de alguns processos de remocao, notadamente 0s processos de

conversdo do nitrogénio, sdo menores em baixas temperaturas. Quando uma
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camada de gelo é formada na superficie do efluente, a transferéncia de oxigénio da
atmosfera diminui, reduzindo os processos dependentes deste elemento (Kadlec &
Wallace, 2008).

Em relacdo as desvantagens em se operar um wetland com fluxo superficial,
pode-se citar a exposicdo do efluente ao meio externo, facilitando a propagacao de
odor e organismos patdgenos ao meio atmosférico e, os custos com controle de

mosquitos e outros animais dentro do sistema (Kadlec, 2009).

b) Sistemas de escoamento subsuperficial

Consiste de um tanque impermeabilizado, com uma camada filtrante na base,
cascalho ou brita, plantado com macrofitas. Nesse tipo de sistema a percolacdo ao
longo da extensdo do wetland se da por entre o meio filtrante, que permite uma
maior area de contato para o crescimento do biofilme bacteriano necessitando,
portanto de menores areas para sua implantacéo (Kadlec & Wallace, 2008; Philippi e
Sezerino, 2004). Os wetlands de fluxo subsuperficial sdo, em média, cem vezes
menores em tamanho do que os de fluxo superficial (Kadlec, 2009).

Nesse tipo de sistema, o processo de depuracdo e transformacdo dos
elementos fisicos, quimicos e biologicos se da através de uma combinagdo de
elementos e mecanismos. Nos wetlands como sistema de tratamento, as reacoes
microbiolégicas sdo os fatores que mais influenciam na remocdo de nutrientes.
Através da formagéo do biofilme bacteriano aderido ao meio filtrante e as raizes das
plantas, processos de decomposicdo da matéria organica irdo ocorrer por
degradacdo microbiana e por processos fisico-quimicos que ocorrem nas regides
anaerodbias, anoxicas e aerbbias (Faulwetter et al., 2009).

A escolha do material filtrante a ser empregado em um wetland construido
esta condicionada as finalidades do tratamento. Portanto, requer que sejam
utilizados materiais que sejam economicamente viaveis e de facil obtencdo. As
macrofitas aquaticas tem uma boa adaptacdo a uma variedade de recheios, como
britas e areias, por exemplo (Philippi e Sezerino, 2004).

A condutividade hidraulica de um solo esta relacionada a sua capacidade de
escoar a agua livremente sob o efeito da gravidade, o que depende, entre outros
fatores, da sua porosidade. Portanto, a condutividade hidraulica do sistema, vai

depender do material utilizado no meio filtrante (Philippi e Sezerino, 2004).
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A escolha da granulometria, ou seja, a dimensédo das particulas ideal deve
levar em conta a perda da condutividade hidraulica por conta do desenvolvimento
bacteriano que vai reduzir a porosidade do material, pois o resultado da atividade
microbioldgica e do crescimento do sistema radicular aumenta a retencdo de soélidos
suspensos nos poros da massa filtrante (Philippi e Sezerino, 2004). Entretanto,
entupimentos podem ocorrer no sistema ocasionando geracdo de custos na
manutencao (Kadlec, 2009).

O efluente nos sistemas subsuperficiais passa pela camada filtrante abaixo da
vegetacao, portanto ndo fica tdo exposto as variacdes climéticas, o que faz com que
sejam termicamente mais estaveis do que o0s sistemas superficiais.

Com relagédo ao fluxo hidraulico, os wetlands de escoamento subsuperficial
podem ser divididos em dois grupos de acordo com a operacédo: fluxo horizontal e

fluxo vertical.

b.1) Sistema subsuperficial de fluxo horizontal

Neste tipo de sistema o efluente a ser tratado € disposto na por¢ao inicial do
leito, denominado zona de entrada — geralmente composto por brita, de onde ira fluir
vagarosamente através do material filtrante até atingir a porcao final, também
composta por brita e chamada de zona de saida, conforme representado na Figura
4.

Controle
Nivel de do nivel
Afluente agua de 4gua
Efluente
7 : D

Figura 4 - Esquema de um wetland subsuperficial de fluxo horizontal.

Fonte:http://ucanr.edu/sites/UCNFAnews/Feature_Stories/Ecological_approaches_used_in_
nurseries_to_treat_water/ acessado em 24/03/2013.



30

b.2) Sistema subsuperficial de fluxo vertical

Assim como nos wetlands de fluxo horizontal, nos wetlands de fluxo vertical
as macrofitas sdo plantadas diretamente sobre o material filtrante, portanto o
efluente a ser tratado é disposto sob toda a superficie do leito inundando-o e
percolando verticalmente ao longo de todo o perfil vertical. Este efluente é coletado
no fundo do leito por meio de um sistema de drenagem e coleta. Esse sistema esta
representado na Figura 5.

O efluente é aplicado sobre o wetland de forma intermitente, promovendo um
grande arraste de oxigénio atmosférico para o material filtrante, fazendo com que
este se torne aerdbio e assim facilitando a degradacdo da matéria organica e a
oxidac&do da amonia (Cooper et al., 1996 apud Philippi e Sezerino, 2004).

Se comparado ao sistema de fluxo horizontal, o sistema de fluxo vertical
requer uma area de construcdo menor, porém necessita de mais custos com

operacdo e manutencao (Kadlec & Wallace, 2008).

# "
L INALALY
Afluente \ LN

—

Efluente

==

—— ]

Figura 5 - Esquema de um wetland subsuperficial de fluxo vertical.

Fonte:http://www.sswm.info/category/implementation-tools/wastewater-treatment/ hardware/
semi-centralised-wastewater-treatments/v acessado em 24/03/2013.

c) Sistemas hibridos

Ha ainda os sistemas hibridos, que fazem combinagdes entre os diferentes

tipos de operacdo. Wetlands construidos podem ser combinados com a finalidade de
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se alcancar melhores eficiéncias na reducao de nutrientes. A maioria dos sistemas
hibridos é construida combinando-se os sistemas horizontal e vertical.

Nestes sistemas, as vantagens e desvantagens dos fluxos vertical e
horizontal podem ser combinadas, observando-se uma boa nitrificacdo nos fluxos
verticais que sdo bem oxigenados, mas também, uma denitrificacdo nos fluxos
horizontais, onde ocorrem condi¢gBes de anoxia necessarias a esta reacao (Kadlec &
Wallace, 2008; Philippi e Sezerino, 2004).

1.3.4. Remocdo de Poluentes nos Wetlands

As formas com que os poluentes sdo removidos nos wetlands construidos
abrangem uma variedade de processos fisicos, quimicos e biologicos, promovidos
pelos microrganismos, principalmente bactérias, e pelas macrofitas do meio. Os
processos de tratamento incluem sedimentacédo, filtragcdo, precipitacdo, sorcao,
decomposicdo microbiologica, nitrificacdo e desnitrificacdo (Kadleck & Wallace,
2008).

A reducéo da concentragdo do nitrogénio amoniacal de lixiviados de aterros
sanitarios é particularmente importante. Elevadas concentracdes de nitrogénio
amoniacal provocam o consumo de oxigénio dissolvido das 4guas naturais ao serem
oxidados biologicamente e provocam a eutrofizacdo. A remoc¢ao de nitrogénio em
sistemas de wetlands inclui os processos de nitrificacdo, denitrificacdo, volatilizagéo
e incorporacao a biomassa das plantas (Saeed & Sun, 2012).

A nitrificac@o/desnitrificacdo € a alternativa, até 0 momento, mais utilizada na
remocdo de nitrogénio (Lopes et al.,2009). Na nitrificacdo, o nitrogénio amoniacal é
oxidado para nitrito (NO3") e, na sequéncia, para nitrato (NO3) em duas fases tendo
0 oxigénio (O,) como aceptor final de elétrons. E um processo predominantemente
aerdbio. Esse processo é realizado por dois grupos de bactérias que utilizam
carbono inorganico para sintese de carbono organico e que obtém energia para o
crescimento a partir da oxidacdo do nitrogénio amoniacal ou nitrito (NO2). Na
primeira fase bactérias do género Nitrosomonas oxidam amonio (NH4;) a nitrito
(NOy), e na segunda fase bactérias do género Nitrobacter oxidam nitrito (NO;) a
nitrato (NO3) (Esteves, 1998). A presenca de oxigénio na camada filtrante de
wetlands horizontais ocorre principalmente por difusdo através das raizes das

macrofitas aquaticas para a rizosfera (Brix, 1994; Brix & Schierup, 1990).
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No interior dos wetlands, o nitrato (NO3’) pode ser absorvido pelas plantas ou
passar pelo processo de desnitrificacdo, no qual € reduzido a nitrogénio molecular
(N2) ou amonia (NH3). Neste processo o aceptor final de elétrons € o nitrato (NO3), o
que possibilita que as bactérias oxidem o substrato mesmo na auséncia de oxigénio
(O,), sendo um processo anaerébio (Saeed & Sun, 2012; Philippi e Sezerino, 2004).
O nitrogénio molecular (N) vai para a atmosfera e parte da amoénia (NH3) é perdida
por volatilizacdo, processo este que depende de fatores como pH e temperatura.
(Saeed & Sun, 2012; Leite et al., 2009; Philippi e Sezerino, 2004) Nos sistemas de
fluxo horizontal, prevalecem os processos anaerébios (Saeed & Sun, 2012). Formas

classicas de remocéao de nitrogénio em wetlands estéo ilustradas na Figura 6.

fixagdo do nitrogénio

.'IPNHa

volatilizacao M

Plantas fixag3o

decomposicéo NZD
denitrificagao
amonificacédo NO
N organico NOP_ — M O-_; — M 02

i

nitrificagéo denitrificagdo

assimilagao

Figura 6 - Formas classicas de remocgéo de nitrogéni o em wetlands.
Fonte: Adaptado de Saeed & Sun (2012)

Parametros ambientais, como a temperatura ambiente, por exemplo, e
condicdes operacionais (carga hidraulica e de poluentes, modo de alimentag&o, o
tempo de detencgdo hidraulica, a presenca de carbono, de recirculacdo, colheita das

plantas) tém impactos significativos sobre a remocdo de nitrogénio e compostos
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organicos em wetlands construidos (Saeed & Sun, 2012). Valores de pH maiores do
que 8,5 (Kadlec & Wallace, 2008), menores do que 5,8 (Henze et al. apud Tanner et
al., 2012) e altas concentracdes de NH, podem inibir os processos de nitrificacao
(Carrera et al., 2004), afetando a eficiéncia do tratamento.

ReacBes microbiolégicas de remocdo de nitrogénio se tornam restritas na
auséncia de carbono orgénico (Saeed & Sun, 2012). As bactérias heterotrofas
desnitrificantes necessitam de doadores de elétrons para processar a reducdo do
nitrato a nitrogénio molecular. Por isso, a baixa disponibilidade de elétrons em
compostos organicos (fonte de carbono) € um processo limitante no processo de
desnitrificacdo (Sousa et al., 2005).

De Feo et al. (2005) demostraram que a razdo DQO/NO3’, pode ser um fator
limitante para a ocorréncia da desnitrificacdo, pois a DQO € uma indicacédo indireta
do teor de matéria organica. Rustige e Nolde (2006) atribuiram a remocdo média de
nitrogénio amoniacal de 82%, a adicdo de uma fonte extra de carbono na forma de
acido acético.

As macrofitas, nos sistemas de fluxo horizontal, além de oferecerem substrato
(raizes e rizomas) para o crescimento das bactérias, promovem uma oxigenagao nas
areas proximas as raizes (difusdo do oxigénio das raizes para o meio) (Brix, 1994;
Brix & Schierup, 1990), conforme jA& mencionado anteriormente. Entretanto, esses
sistemas sdo mais efetivos para a desnitrificacdo do que para a nitrificacdo, pois a
inundacao do material filtrante impede a entrada de oxigénio atmosférico tornando o
ambiente anoOxico. Somente pequenas regibes aerObias préximas as raizes
permitem o processo de nitrificagdo, promovendo geralmente uma baixa remocéo de
nitrogénio total nas zonas saturadas de agua (Vyzamal, 2010; Philippi e Sezerino,
2004).

Ao utilizar um sistema de fluxo vertical é necessario que o efluente passe por
um pré-tratamento, fisico-quimico e/ou bioldgico, quando se requer uma completa
remocao dos compostos nitrogenados, pois 0s wetlands verticais ndo sao eficientes
na desnitrificacéo (Luederitz et al., 2001), devido ao constante arraste de oxigénio do
ar atmosférico para o meio filtrante. Entretanto os sistemas de fluxo vertical sdo
mais eficientes na remocéo de nitrogénio amoniacal do que os sistemas de fluxo
horizontal, pois a aménia é convertida a nitrito em presenca de oxigénio. Tanner et
al. (2012) encontraram melhores resultados em sistemas verticais, com valores entre

98% a 99% na reducdo da concentracdo do nitrogénio amoniacal, consequéncia de
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uma oxigenacdo do efluente ao passar pelo wetland, com um acréscimo meédio
maior do que 8 g/m® de oxigénio, promovendo a nitrificacdo. Ao passar pelo wetland
o efluente teve um acréscimo nas concentragcdes de nitrito e um consumo de
alcalinidade.

Ao se projetar um sistema de wetland é importante que se faca a opcéo
correta da utilizagdo das macrofitas a serem utilizadas, levando-se em consideragéo
o efluente a ser tratado. Biatowiec et al.(2012) demonstraram que as macrofitas em
sistemas de wetlands tem uma grande influéncia nas condigcbes e processos de
reducdo de nitrogénio amoniacal, ao fazerem comparacdes entre sistemas plantados
e ndo plantados. As diferentes plantas utilizadas demonstraram diferencas no
mecanismo de remocdo de nitrogénio, pois algumas espécies liberam nitrogénio
organico no solo, aumentando as concentracdes de nitrogénio amoniacal.

Clarke & Baldwin (2002) pesquisaram em wetlands construidos as respostas
de cinco espécies de macrdfitas a diferentes concentragdes de nitrogénio amoniacal,
variando na faixa de 0 a 400 mg/L. Diferentes efeitos foram observados entre as
espécies, tanto de fertilizacdo quanto de inibicdo do crescimento de acordo com o
acréscimo das concentracdes de nitrogénio amoniacal. Alguns autores observaram
efeitos adversos tendo como resultado a morte das macrdfitas, e associaram esses
resultados as altas concentragBes de nitrogénio amoniacal (De Feo et al., 2005;
Fraser et al., 2004; Surrency apud Clarke e Baldwin, 2002; Gersberg et al.,1986).

Fraser et al. (2004), ao compararem a eficiéncia entre quatro espécies de
macrofitas tipicamente encontradas em wetlands naturais, observaram que cada
espécie demonstrou um potencial diferente na reducdo de compostos de nitrogénio
e de fosforo. Ao compararem sistemas de monocultura com sistemas de policultura
nao encontraram nenhum resultado significativo que sustentasse a hipétese de que
a mistura de varias espécies de macréfitas podem ser mais eficientes na remocéao de
nutrientes, ao contrario dos resultados apresentados por Coleman et al. (2001).

A determinacdo do parametro DQO nao diferencia a matéria organica
biodegradavel dos compostos inertes presentes em um efluente. O teste da DQO
mede o consumo de oxigénio ocorrido durante a oxidagcado quimica das substancias
presentes em uma amostra. O valor obtido €, portanto, uma indicacdo indireta do

teor de matéria organica presente (Von Sperling, 1996).
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A DBO retrata a quantidade de oxigénio requerida para estabilizar, através de
processos bioquimicos, a matéria organica carbonacea. E uma indicag&o indireta,
portanto, do carbono organico biodegradavel (Von Sperling, 1996).

COD é o parametro que indica a quantidade de carbono organico dissolvido
presente em uma amostra. Varias classes de compostos organicos tém sido
identificadas nos lixiviados que podem ser classificados em &cidos graxos de
pequena massa molecular, substancia humicas e substancias fulvicas, entre outras
(Kjeldsen et al., 2002).

A matéria carbonacea medida em DBO, DQO e COD é, na maior parte,
utilizada pelos microrganismos aderidos ao biofilme em seu metabolismo e
reproducdo. A remocdo do material particulado € elevada em todos os tipos de
wetlands construidos, sendo removido principalmente por filtragdo e sedimentacéo.
A decomposicado e incorporacdo do material particulado ao biofilme bacteriano
também sdo responsaveis pela reducdo da concentragdo dos sélidos totais
(Vyzamal, 2010; Philippi e Sezerino,2004).

A retencdo de fosforo nos wetlands inclui fenbmenos como precipitacao,
sedimentacdo, adsorcdo, e incorporacdo na biomassa das macroéfitas. Materiais
especiais & base de minerais como o calcio, o aluminio e o ferro, podem ser
utilizados no meio filtrante para promover reacdes de adsor¢cdo e precipitacao
quimica do fosforo (Vyzamal, 2010; Philippi e Sezerino, 2004). Wetlands de fluxo
horizontal, por possuirem uma carga intermitente, aumentam a formacdo de
substancias humicas que promovem uma maior remocéao de fosforo (Luederitz et al.,
2001). Sousa et al. (2004) operando wetlands subsuperficiais plantados com junco,
encontraram eficiéncias de reducdo de fésforo de 82% e 90%, no entanto esses
valores cairam substancialmente nos anos seguintes, o que foi explicado pela
saturacdo do substrato, j& que grande parte do fosforo removido do efluente fica
retido no substrato, saturando o sistema.

O fosforo presente em um efluente é tido como um poluente, entretanto sua
concentracdo pode ser um fator limitante aos processos biolégicos de remocao de
nitrogénio (Bulc, 2006; Maehlum, 1998; Bulc, 1997), pois as concentracdes de
fosforo precisam estar dentro da relagcdo indicada como favoravel ao

desenvolvimento dos microrganismos (C: P = 120:1 a 210:1) (Amaral, 2007).
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1.3.5. Utilizacdo dos Wetlands para Tratamento de Lixiviados

A aplicagdo de wetlands construidos no tratamento de lixiviados de aterros
sanitarios comecou no final da década de 80 e inicio da década de 90, com a
utilizacdo das tecnologias de escoamento superficial e subsuperficial (Kadlec &
Wallace, 2008). As caracteristicas dos processos naturais dos wetlands ajudam a
reduzir grande parte dos contaminantes presentes nos lixiviados, como a amoénia,
fésforo, solidos suspensos e nutrientes na forma de DQO, COD e DBO.

Altas concentracbes de compostos organicos, como DQO e nitrogénio
amoniacal sdo caracteristicas de lixiviados de aterros antigos. Por este motivo, em
sistemas de tratamento que utilizem wetlands, é importante que o lixiviado passe por
um pré-tratamento, fazendo assim com que o wetland funcione como um sistema de
polimento. Em alguns casos, o lixiviado é diluido com &gua ou lixiviado tratado, para
reducdo da carga organica antes de passar pelo wetland, evitando com isso que o
crescimento das plantas seja prejudicado (Biatlowiec et al.,2012; Kadlec & Zmarthie,
2010; Yalcuk & Ugurlu, 2009; Chiemchaisri et al. 2009; Chiemchaisri et al. 2006; Barr
& Robinson, 1999; Kadlec, 1998).

Contudo, no presente estudo, optou-se pela utilizacdo do efluente apds o
tratamento biolégico.

O tempo de detencéao hidraulica (TDH), ou tempo de residéncia, € o tempo no
qual o efluente permanece dentro do sistema, influenciando na eficiéncia dos
wetlands como tratamento. Segundo Kadlec (1998) quanto maior o TDH, melhor € o
tratamento do efluente.

Chiemchaisri et al. (2009) e Chiemchaisri et al. (2006) pesquisaram a
utilizagcdo de um wetland subsuperficial horizontal, plantado com uma espécie de
taboa, para tratar lixiviados. Em lixiviados de aterros antigos, encontraram
eficiéncias em reducéo de DBO e DQO, de 71% e 58% no maior TDH, de 28 dias.
Quando o valor do TDH caiu para 10 e 5 dias, as eficiéncias em remocéo de DBO e
DQO foram de 55%, 44% e 42%, 63%, respectivamente. Ao tratarem lixiviados de
aterros novos, as eficiencias em redugcédo de DQO e DBO ficaram acima de 90%
para os TDH de 28, 10 e 5 dias. As eficiéncias em reducao de nitrogénio organico
total nos lixiviados de aterros antigos foram de 46%, 41% e 20% e, nos lixiviados de
aterros novos foram de 43%, 36% e 8%, nos TDH de 28, 10 e 5 dias,

respectivamente.
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Kadlec & Zmarthie (2010) obtiveram uma eficiéncia de 92% na reducao de
nitrogénio amoniacal de um lixiviado em um wetland superficial, em escala real, com
TDH de 62 dias. Antes de passar pelo wetland o lixiviado passou por um pré-
tratamento que consistia em um tanque de aeracao e um filtro de areia e brita, apos
esse pré-tratamento o lixiviado foi diluido com a finalidade de reduzir a toxicidade
causada pelo N-NH3; O efluente entrou no wetland com valores entre 10 e 50 mg/L.

A DBO retrata a quantidade de oxigénio requerida para estabilizar, através de
processos bioquimicos, a matéria organica carbonacea. E uma indicagéo indireta,
portanto, do carbono orgéanico biodegradavel (Von Sperling, 1996). O teste da DQO
mede o consumo de oxigénio ocorrido durante a oxidacdo quimica da matéria
organica. O valor obtido €, portanto, uma indicacédo indireta do teor de matéria
organica presente (Von Sperling, 1996). A DQO quando utilizada conjuntamente
com a DBO, permite observar o nivel e a maior facilidade ou dificuldade de
biodegradabilidade dos despejos. Como na DBO mede-se apenas a fracao
biodegradavel, quanto mais este valor se aproximar da DQO significa que mais
facilmente biodegradavel sera o efluente (Piveli & Kato, 2006). Lixiviados de aterros
antigos possuem uma baixa relacdo DBO/DQO, isto significa que ha presenca de
compostos de dificil biodegradabilidade, ou seja, compostos recalcitrantes.

Chiemchaisri et al. (2009) e Chiemchaisri et al. (2006) utilizando um wetland
subsuperficial encontraram eficiéncias de remocdo de DBO e DQO
significativamente menores em lixiviado de um aterro antigo (71% e 58%), quando
comparados ao lixiviado de um aterro novo (98% e 94%).

Bulc (2006) utilizou um sistema de wetland hibrido, composto por dois
sistemas verticais e um horizontal, para tratar lixiviado de aterro antigo. A baixa
remocao de DQO (50%) foi relacionada a baixa razdo DBO/DQO de 0,15, revelando
uma baixa biodegradabilidade, caracteristica de aterros na fase metanogénica.

Sawaittayothin & Polprasert (2007) ao compararem a eficiéncia entre wetlands
alimentados com lixiviado e com esgoto, encontraram remocdes de DQO na faixa de
81% em lixiviados e 93% em esgotos domeésticos, em um tempo de detencéo
hidraulica de 8 dias. Essa diferenca aumentou diminuindo esse tempo para 5 dias,
com uma reducao de 69% no lixiviado e 86% no esgoto domeéstico.

Vyzamal & Kropfelova (2009) ao estudarem as eficiéncias de reducdo de
DBO e reducéo de DQO em mais de 400 wetlands de fluxo horizontal no tratamento

de lixiviados, esgotos, efluentes de agricultura e efluentes industriais, encontraram
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as menores eficiéncias para tratamento de lixiviados e as maiores eficiéncias para o
tratamento do esgoto doméstico.

Os autores acima citados, Sawaittayothin & Polprasert (2007) e Vyzamal &
Krépfelova (2009), relacionaram os resultados encontrados para o tratamento de
lixiviados, com as menores eficiéncias de reducdo de DQO e DBO (DBO somente
para a segunda pesquisa) a presenca de compostos recalcitrantes.

Mannarino (2003) apresentou um experimento desenvolvido no Aterro
Metropolitano de Gramacho com wetlands de fluxo horizontal, um com taboa e outro
com graminea, ambos alimentados com lixiviado apds o tratamento biolégico por
lodos ativados. Os resultados apresentados se resumem ao wetland plantado com
graminea, pois as taboas apresentaram problemas durante a pesquisa. A eficiéncia
encontrada na redugéo de DQO do wetland foi de 31%, levando-se em consideragéo
o tratamento bioldgico juntamente com o wetland esse valor sobe para 64%.

Yalcuk & Ugurlu (2009) utilizaram wetlands subsuperficiais em escala piloto,
um de fluxo vertical e outro de fluxo horizontal, para tratar lixiviado de um aterro
antigo, com baixas concentracfes de matéria organica. O sistemas operaram com
um tempo de detenc¢éo hidraulica de 12,5 dias no sistema de fluxo horizontal, e de 8
dias no sistema de fluxo vertical. As eficiéncias alcancadas em reducdes de DQO
foram de 35,7%, no sistema horizontal e, de 30,6% no sistema vertical.

Nivala et al. (2007) utilizaram um wetland subsuperficial de fluxo horizontal,
em escala piloto, para tratar lixiviado. Antes de passar pelo wetland, o lixiviado foi
filtrado para serem retiradas particulas maiores do que 1,5 mm. A pesquisa foi
dividida em dois periodos, conforme sistema de operacdo, o periodo no qual
funcionou sem aeracéo, e o periodo no qual foi implementado um pré-tratamento de
aeracao, instalado com a finalidade de precipitar o ferro presente no lixiviado. Foram
calculadas eficiéncias para cada estagdo do ano, na qual a reducéo de DQO foi de
0% (primavera) a 53% (inverno), durante o periodo inicial sem aeracdo e, 35%
(outono) a 60% (verdo) de DQO, durante o periodo com aeracao.

O nitrogénio amoniacal € liberado pelos residuos soélidos de acordo com a
decomposicdo das proteinas. Muitas pesquisas tém relatado concentracdes deste
composto nos lixiviados variando entre 500 e 2000 mg/L (Christensen et al., 2001).
As concentra¢des do nitrogénio amoniacal possuem uma tendéncia de acréscimo de
acordo com o tempo (Christensen et al., 2001) e, suas altas concentragcdes em

lixiviados de aterros antigos podem limitar os tratamentos biol6gicos aerdbios e
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anaerobios, o0 que pode ser amenizado com a associacdo de tratamentos biol6gicos
e fisico-quimicos (Moravia, 2007). Os sistemas de wetlands s&o uma boa ferramenta
no polimento do lixiviado na reducédo das concentracdes do nitrogénio amoniacal.

Os wetlands de fluxo vertical possuem uma maior entrada de oxigénio do que
os wetlands de fluxo horizontal, criando condicbes mais favoraveis para a nitrificacéo
(Vyzamal, 2010). Yalcuk & Ugurlu (2009) encontraram maiores eficiéncias na
reducdo de nitrogénio amoniacal no wetland de fluxo vertical (48,9%) do que no
wetland de fluxo horizontal (38,3%) em lixiviados de aterro antigo.

Bulc (2006) tratando lixiviado de um aterro antigo em sistema hibrido,
composto por dois wetlands de fluxos verticais seguidos por um wetland de fluxo
horizontal, calculou eficiéncia de 51% na reducéo de nitrogénio amoniacal.

A forma de alimentacao intermitente em um wetland promove um grande
arraste de oxigénio para o meio filtrante (Vyzamal, 2010).

Caselles-Osorio e Garcia (2006) trataram lixiviado em wetlands
subsuperficiais de fluxo horizontal (em escala piloto), um com alimentacéo
intermitente e outro com fluxo continuo. As eficiéncias em reducfes de concentracao
nitrogénio amoniacal foram maiores no sistema de alimentagcao intermitente (75% a
98%) do que no de fluxo continuo (57% a 75%).

Um dos fatores que pode influenciar na eficiéncia de remocao de nitrogénio
amoniacal é a temperatura, pois as transformacdes mediadas por microrganismos
como mineralizacdo, nitrificacdo e denitrificacdo, sdo sensiveis a temperatura e a
volatilizagdo da amobnia decresce em baixas temperaturas (Maehlum, 1998). Em
locais de clima frio, a eficiéncia dos wetlands pode ser prejudicada, contudo é
possivel a obtencédo de melhores resultados, mesmo em locais de clima frio, com a
utilizacao de projetos que melhorem a entrada de oxigénio dentro dos sistemas.

Em um local de clima frio, Nivala et al. (2007) tratando lixiviado em um
wetland subsuperficial horizontal obtiveram eficiéncia de reducfes de concentracao
de nitrogénio amoniacal maior do que 90%, com um valor maximo de 98%, no
periodo em que o wetland operou com o sistema de aeracdo. Durante o periodo
inicial, sem sistema de aeracédo, a eficiéncia na reducao de nitrogénio amoniacal
alcancou valores menores, com medias de 14% a 40%, chegando a zero em
algumas coletas.

Biatowiec et al. (2012) e Fraser et al. (2004) sdo exemplos da influéncia da

temperatura na eficiéncia da reducao do nitrogénio amoniacal com outros tipos de
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efluentes. Biatowiec et al. (2012) tratando efluentes de dejetos animais em wetlands
subsuperficiais de fluxos horizontais, encontraram as maiores taxas de remocdes de
nitrogénio amoniacal nos dias de maior temperatura (30°C) o que teria afetado o
metabolismo dos microrganismos, pois foram relatadas maiores taxas de nitrificacao
e consumo de oxigénio. Fraser et al. (2004) utilizando um efluente manipulado,
simulando um efluente doméstico, encontraram um declinio na remocao de
nutrientes no final do tratamento associando as baixas temperaturas, que teriam
diminuido a atividade microbiana.

A taxa de evaporacdo nos wetlands ocorre pela evaporacdo solar e pela
evapotranspiracao (realizada pela planta). Campos et al. (2002) encontraram valores
de taxas de evaporacdo em wetland plantado com taboa de até 4,5 Ld", e para o
wetland plantado com taboa juntamente com uma espécie de graminea esses
valores alcancaram 4,3 Ld". Mannarino (2003) em um experimento com wetland
plantado com uma espécie de graminea obteve um percentual de evapotranspiracao
de 80%. Kadlec & Zmarthie (2010) obtiveram a maior perda por evaporacdo mensal
calculada em 27% com TDH de 62 dias em um wetland superficial.

Com grandes taxas de evaporacédo, o volume do efluente pode diminuir
significativamente, sem que necessariamente a carga de poluentes seja reduzida. E
necessario, portanto, comparar os valores de remocéo de carga de poluentes nos
sistemas de wetlands.

Campos et al. (2002) apresentaram resultados de um experimento realizado
no Aterro Sanitario de Pirai desenvolvido em wetlands em escala piloto, em vasos
contendo taboa e uma espécie de graminea tipica da regido do aterro e mais um
vaso contendo somente solo, alimentados em batelada com agua ou lixiviado, sob
diferentes configuracbes, com taxas de detencdo hidraulica variando entre 3 a 7
dias. A eficiéncia na reducao de carga de nitrogénio amoniacal foi maior do que 95%
e, com relacdo a reducdo de carga de DQO a eficiéncia foi de 70% a 80%, com um
valor maximo de 98%.

Mannarino (2003) tratando lixiviado pré-tratado por lodos ativados em um
wetland plantado com uma espécie de graminea obteve eficiéncia média na reducao
de carga de DQO, 86% e, de reducao de carga de nitrogénio amoniacal, 89%.

Kadlec & Zmarthie (2010) tratando um lixiviado pré-tratado em um wetland
superficial, encontraram eficiéncia na reducéo de carga de nitrogénio amoniacal de
22%.
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1.4. Toxicidade

A grande quantidade de residuos na forma de efluentes, gerados pelas
atividades humanas acabam tendo seu destino final nos ambientes aquaticos.
Desequilibrios ambientais como reducdo da diversidade de espécies locais, ou 0
aumento de espécies indesejaveis tém sido observados na natureza. As andlises
tradicionais dos compostos quimicos, nédo fornecem dados sobre os efeitos adversos
causados ao ecossistema local. Entretanto, um estudo integrado das analises
fisicas, quimicas e ecotoxicoldgicas, para avaliacdo e prevencao do risco ambiental,
torna-se necessario.

A propriedade de um organismo assimilar e reter um determinado
contaminante pode acarretar numa elevacdo da concentracdo do mesmo, com
probabilidade de causar efeitos deletérios, processo este conhecido como
bioacumulacdo. Esse processo pode ocorrer por absorcdo direta, a partir do
ambiente, ou por absorcdo indireta, através do alimento contaminado.
Consequentemente, em uma cadeia alimentar, os contaminantes podem ser
transferidos de um nivel trofico a outro (Zagatto e Bertoletti, 2008).

As propriedades inerentes dos agentes quimicos, tais como transformacao
no ambiente, potencialidade de bioacumulacdo, persisténcia e concentracao
ambiental ou dose administrada, assim como 0s processos metabdlicos (absorcao,
distribuicdo, excrecdo e mecanismo de destoxificacdo), determinam o efeito
especifico num determinado organismo (Zagatto e Bertoletti, 2008).

A toxicidade de agentes quimicos no meio hidrico € avaliada por meio de
ensaios ecotoxicoldgicos, ou testes de toxicidade, com organismos representativos
da coluna d’agua ou dos sedimentos de ambientes de agua doce, estuarina ou
marinha (Zagatto e Bertoletti, 2008).

Os ensaios ecotoxicologicos dos efluentes, aliados as analises dos
parametros fisico-quimicos, nos fornecem dados qualitativos e quantitativos sobre os
efeitos adversos de substancias quimicas sobre os organismos aquaticos. O
conhecimento da toxicidade dessas substancias quimicas a diferentes organismos
aguaticos possibilita, além do estabelecimento de limites permissiveis de varias
substancias quimicas para protecdo da vida aquatica, avaliar o impacto que esses

poluentes causam a biota dos corpos hidricos (Zagatto e Bertoletti, 2008).
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Os sistemas vivos sejam eles organismos inteiros ou somente parte deles
(células, por exemplo), respondem de forma integral com reacfes especificas a
todas as intervencdes e perturbacdes diretas e indiretas, causadas por substancias
nocivas. Em muitos organismos, tais reacfes sdo nitidamente visiveis ou facilmente
mensuraveis, o que os habilita a serem usados como sensores biolégicos de
medicao de efeitos (Knie e Lopes, 2004).

Os bioensaios indicam integralmente o efeito produzido pelas substancias
existentes na agua, quer dizer, também das que surgem como substancias novas a
partir de interagBes de substancias e ndo sdo detectadas pela analise quimica (Knie,
1998).

As espécies mais utilizadas para a realizacdo dos ensaios de toxicidade séao
0S peixes, 0S microcrustaceos e as algas, representando diferentes niveis troficos.
Além, da escolha de organismos representativos do ambiente aquatico, é
importante, na avaliagdo de toxicidade de determinado poluente, utilizar organismos
de niveis tréficos diferentes. No entanto, ndo ha necessidade de utilizar mais de uma
espécie de um mesmo grupo de organismos, pois geralmente espécies de um
mesmo grupo tém sensibilidade semelhante; e, inversamente, organismos de niveis
troficos diferentes podem ter sensibilidades distintas (Zagatto e Bertoletti, 2008).

Os efeitos determinados nos bioensaios podem ser agudos ou crbnicos e
resultam em morte ou em mudancas morfoldgicas, fisiologicas e histoldgicas,
manifestando-se em altera¢cdes no crescimento, na reproducdo, no metabolismo, em
deformacgdes e no comportamento dos organismos-teste (Knie e Lopes, 2004).

Os efeitos adversos dos poluentes sobre os organismos vivos podem ser
quantificados por uma variedade de critérios, como: numero de organismos mortos
ou Vivos, taxa de reproducédo, comprimento e massa corporea, numero de anomalias
ou incidéncia de tumores, alteracdes fisiolégicas e, mesmo, a densidade e
diversidade de espécies numa determinada comunidade biologica, dentre outros
(Zagatto e Bertoletti, 2008).

Os testes de toxicidade sao divididos em dois tipos, agudo ou cronico, de
acordo com o tempo de exposi¢do dos organismos-testes:
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a) Testes de Toxicidade Aguda

S&o caracterizados pela curta duracdo de exposicdo (usualmente 24 a 96
horas), nos quais a letalidade e a imobilizacdo de organismos jovens sao 0s
indicadores de efeito mais comumente avaliados. Esse ensaio também permite
estabelecer uma relagdo entre a dose administrada e a intensidade de efeitos
adversos observados, calcular uma dose ou uma concentracao letal (DLsp ou CLs)
que € a expressao matematica da dose ou a concentracdo da substancia que
provoca morte a 50% da populacdo exposta (Eckenfelder et al., 2009; Dezotti e
Valentim, 2008).

Efeito agudo € o efeito deletério causado por agentes quimicos a organismos
Vivos, que se manifesta rapida e severamente. Geralmente, esse efeito ocorre apos

curto periodo de exposicdo (0-96 horas).

b) Teste de Toxicidade Cronica

Expbe organismos testes selecionados a concentracbes de amostras
conhecidas por periodos de tempo maiores do que os testes agudos, usualmente 7
dias. Avalia a acao do poluente, cujo efeito pode estar relacionado com mudancas
no comportamento, de apetite, crescimento, metabolismo, reproducédo (diminuindo a
taxa de natalidade), alteracbes nas fases meidticas das células reprodutoras e/ou
por anomalias no processo de desenvolvimento embrio-larval, bem como mutagdes
ou morte (Eckenfelder et al., 2009; Dezotti e Valentim, 2008).

O efeito crénico deve ser avaliado quando os testes de toxicidade aguda néo
forem suficientes para caracterizar um efeito mensuravel; € um efeito deletério a
organismos vivos, que normalmente manifesta-se apds dias, meses ou anos,
dependendo do ciclo vital da espécie em estudo. Esse efeito ocorre, em geral, apos
um prolongado periodo de exposicdo a agentes quimicos.

O lancamento de efluentes liquidos, mesmo que tratados, de forma continua
no ambiente aquatico, pode causar efeitos crénicos, uma vez que 0S organismos

sao expostos a baixas concentragdes (Dezotti e Valentim, 2008).
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1.4.1. Andlise dos Dados

Os valores da CEsy (concentracdo efetiva mediana) ou CLsp (concentracdo
letal mediana) sédo utilizados para avaliar os efeitos agudos e sdo determinados
através de analises estatisticas. Quanto mais baixos esses valores, mais toxicas sao
as amostras. Os resultados dos bioensaios também podem ser representados em
valores de unidades de toxicidade (UT) ou fator de diluicdo. Unidade de toxicidade é
uma medida obtida dividindo-se 100 pelo CENO. CENO é a Concentracao de Efeito
Nao Observado representado pelo numero de maior concentracdo de um efluente
liquido que néo cause efeito letal num prazo de 48 (quarenta e oito) horas, em testes

de toxicidade.

1.4.2. Toxicidade nos Lixiviados

Os lixiviados de aterros sanitarios sao efluentes muito complexos e com uma
grande variabilidade na concentracdo de seus poluentes, conforme ja foi descrito
acima. Portanto, é de se esperar que devido a sua elevada carga de compostos
organicos e inorganicos, nitrogénio amoniacal e metais pesados, combinados ou
individualmente, apresentem niveis elevados de toxicidade (Clément et al. 1993).

A contribuicdo da amonia e da alcalinidade a toxicidade aguda em lixiviados a
uma planta aquatica da familia Lemnaceae, foi demonstrada por Clément & Merlin
(1995).

Cléement et al. (1997) associaram niveis de toxicidade aguda a amoénia e a
alcalinidade em lixiviados de 22 aterros diferentes, utilizando uma bateria de
organismos aquaticos.

Wong (1989) relacionou a toxicidade em lixiviados a uma espécie de peixe a
amobnia e ndo aos metais pesados, pois 0S compostos organicos e inorganicos
presentes teriam agido como um agente quelante, ao ponto de diminuir a atividade
desses metais adsorvidos.

Apesar de muitos estudos associarem a presenca da aménia a toxicidade,
Byrne et al. (2008) pesquisando toxicidade em embrides de uma espécie de ourico-
do-mar, encontraram valores de CE50, abaixo do esperado, em lixiviados com altas
concentracbes de amodnia, associando-0os a a contribuicAo de uma mistura de

compostos organicos a toxicidade encontrada.
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Osada et al. (2011) calcularam que a contribuicho da amébnia para a
toxicidade de um lixiviado era de 58,7%, enquanto gque 0S outros agentes toxicos,
mascarados pela presenca da amonia, correspondiam por 41,3 % da toxicidade do
lixiviado.

A toxicidade do nitrogénio amoniacal em lixiviados de aterros sanitario esta

relacionada a alguns fatores (Clément & Merlin,1995), como:

* geralmente altos valores de pH resultam em maiores propor¢gdes de amonia
na sua forma nao ionizada,

* a alta alcalinidade mantém esse pH constante.

ApoOs tratamento, o lixiviado tem seus poluentes e, consequentemente seus
niveis de toxicidade reduzidos (Jemec et al., 2012; Dave & Nilsson, 2005).

Alves et al. (2011) realizaram ensaios de toxicidade aguda com o peixe Danio
rerio em lixiviado tratado encontrando um valo de CL50;48h igual a 39,91%, e um
valor de 1,18% para o lixiviado bruto. A reducdo nas concentracdes de amoénia e
DQO, depois do tratamento, foram de 99% e 95%, respectivamente, sendo
associados a reducao da toxicidade.

Em testes de toxicidade aguda de lixiviados de aterros sanitérios realizados
com bactérias luminescentes, Clément et al. (1997) também relacionaram a

sensibilidade as concentracdes de matéria organica medida como DQO.

1.5. Legislacdo

Até a formulacdo da Resolucdo CONAMA n° 430 (Brasil, 2011), os lixiviados
recebiam um tratamento similar ao dispensado aos efluentes de origem industrial,
obedecendo entdo aos padrbes de lancamento estabelecidos pela Resolucéo
CONAMA n° 357 (Brasil, 2005).

Na Resolucdo CONAMA n° 430 (Brasil, 2011) que “dispde sobre as condicdes
e padrdes de lancamento de efluentes” encontramos diretrizes especificas para o
descarte de lixiviados, onde consta que os efluentes oriundos de sistemas de
disposicéo final de residuos solidos de qualquer origem devem atender as condi¢cdes

e padrdes definidos no artigo 16, como: pH entre 5 a 9, temperatura inferior a 40°C,
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materiais sedimentaveis até 1 mL/L, remo¢cdo minima de 60% de DBO, nitrogénio
amoniacal total de 20,0 mg/L N, entre outros.

Em nivel estadual, o INEA (Instituto Estadual do Ambiente), possui Normas
Técnicas e Diretrizes que regulam o lancamento de efluentes em corpos d’agua.

Sao considerados efluentes industriais, despejos provenientes do
estabelecimento industrial, compreendendo efluentes de processo industrial, esgotos
sanitarios, aguas pluviais contaminadas e outras aguas contaminadas com matéria
organica. Por falta de uma legislacao estadual especifica, considera-se lixiviados de
aterros sanitarios como sendo efluentes de origem industrial.

A NT-202. R-10 (INEA, 1986) estabelece critérios e padrbes para o
lancamento direto ou indireto de efluentes liquidos, provenientes de atividades
poluidoras, através de quaisquer meios de lancamentos. Essa Norma Técnica fixa
padrbes fisico-quimicos e concentragbes maximas para diversas substancias
presentes nos efluentes, independente de sua origem.

Os critérios para o lancamento de carga organica estédo estabelecidos na DZ-
205.R-5 (INEA, 2007) diretriz que rege o controle da carga organica em efluentes
liguidos de origem industrial. Estabelece exigéncias de controle de poluicdo das
dguas que resultem na reducdo de: matéria organica biodegradavel; matéria
organica nao biodegradavel; e compostos organicos que interferem nos mecanismos
ecologicos dos corpos d’agua e na operacdo de sistemas biolégicos de tratamento
implantados pelas industrias e pelas operadoras de servico de esgoto. “Os critérios
de reducéo se orientam pela tipologia industrial e pela carga organica gerada, com
condigcbes menos restritivas para casos de carga organica baixa. A alternativa de
atendimento a padrdo de concentracdo ou de carga possibilita que industrias
implantem tecnologias de tratamento compativeis com seu potencial poluidor.”

Segundo a NT-202.R-10 (INEA, 1986) “o 6rgao estadual podera estabelecer
exigéncias quanto a reducdo de toxicidade dos efluentes liquidos, ainda que os
mesmos estejam dentro dos padrbes preconizados por esta Norma Técnica”. No
tocante aos critérios e padrbes para controle da toxicidade em efluentes liquidos e
industriais foi estabelecida a NT-213.R-4 (INEA, 1990), com o objetivo de
“estabelecer critérios e padrdes para controle da toxicidade em efluentes liquidos
industriais, utilizando testes de toxicidade com organismos aquaticos vivos, de modo

a proteger os corpos d’agua da ocorréncia de toxicidade aguda ou cronica”.
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1.6. O Aterro Metropolitano de Gramacho

O Aterro Metropolitano de Gramacho, no municipio de Duque de Caxias, foi
viabilizado pelo Governo Estadual, no ambito da extinta FUNDREM-Fundacao para
o Desenvolvimento da Regido Metropolitana do Rio de Janeiro, em1978, por meio
de um convénio entre a COMLURB-Companhia Municipal de Limpeza Urbana do
Rio de Janeiro e os municipios da Regido Metropolitana (Duque de Caxias, Nilopolis,
Sao Joao de Meriti e Nova Iguacu).

A area foi usada durante o periodo de 1977 até 1995 como um local de
deposito de residuos sem nenhum cuidado ou controle. O local que originalmente
era composto de manguezais, as margens da Baia de Guanabara, teve seu
ecossistema afetado, com a destruicdo da vegetacdo local e o assoreamento de
grande parte do estuario do Rio Iguacu (Giordano et al., 2002; Pires, 2002).

A Prefeitura da Cidade do Rio de Janeiro, através da Companhia Municipal de
Limpeza Urbana (COMLURB), introduziu uma série de modificacdes na area a fim
de transformar o depdsito de residuos no Aterro Metropolitano de Gramacho (em
gue pese 0 mesmo nunca ter obtido, ao longo da sua vida a licenca de operacao do
orgao ambiental) (Giordano et al., 2002; Pires, 2002).

Varias medidas foram tomadas com a finalidade de uma recuperacao
ambiental da area. Medidas como a cobertura de toda a massa de lixo; drenagem
das aguas superficiais, do percolado e dos gases produzidos; construcdo de uma
barreira de isolamento de argila orgénica, a fim de impedir a migracdo de
contaminantes para fora da é&rea do aterro; delimitacdo de uma célula para
disposicéo de residuos hospitalares; construcdo de uma estacdo de tratamento de
efluentes (ETE) e recuperacdo do manguezal (Nascimento, 2002). Atualmente o
Aterro Metropolitano de Gramacho nao recebe residuos, pois parou de operar em
2012. Entretanto, a producdo de gas e lixiviado continuam, e a ETE continua em

funcionamento.

1.6.1. A Estacdo de Tratamento de Efluentes de Gram acho

Com a finalidade de se definir o melhor processo de tratamento a ser utilizado
no Aterro Metropolitano de Gramacho, varias combinacdes de tratamentos fisico-

quimicos aliados a processos biolégicos foram testados em escala laboratorial.
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Aspectos como legislacdo ambiental e custos operacionais, juntamente com as

caracteristicas do lixiviado, foram levados em consideracao.

» Etapa Primaria

O lixiviado é coletado através de um canal de drenagem periférico ao aterro e
conduzido para a lagoa de equalizacéo, que tem a funcdo de absorver as variagdes
de vazao ocasionadas pela precipitacdo pluviométrica no local.

Da lagoa o lixiviado é bombeado para o tanque de homogeneiza¢gdo, onde
passa por um processo de retirada de espuma e por uma peneira mecanica que
remove 0s materiais soélidos finos.

Depois de equalizado, retirada espuma, peneirado e homogeneizado, o
efluente é levado ao tanque de mistura onde ocorre a adicdo de uma suspensao de
cal para auxiliar na clarificacdo do efluente. Depois de coagulada, a mistura é
sedimentada em trés tipos de tanques em série e em seguida para o decantador
primério, onde ocorre a sedimentacdo do lodo n&o retido nas etapas anteriores.
Apés a clarificacdo o efluente passa por um tanque para a retirada de aménia por
arraste de ar. Depois disso, o pH é corrigido para uma faixa inferior a 9, a fim de

compatibiliza-lo com o tratamento bioldgico subsequente.

» Etapa Secundaria

Apbs a correcdo do pH, o efluente vai para o tanque de aeracdo, onde ocorre
0 tratamento por via biolégica aerdbia. O processo por lodos ativados reduz a
quantidade de matéria organica presente no efluente, em presenca de oxigénio e
nutrientes. Em seguida o efluente vai para um decantador secundario, onde os

flocos bioldgicos sao separados da fase liquida.

» Etapa Terciaria

O efluente tratado do processo biologico € bombeado através de um filtro de

areia para um tanque pulmao, de onde segue para o sistema de nanofiltracdo. As

membranas utilizadas no sistema de nanofiltracdo retém a matéria organica



remanescente. O efluente tratado
apresentando auséncia de cor e odor.
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escoado para a baia de Guanabara

As etapas da ETE do Aterro Metropolitano de Gramacho estéo ilustradas na

Figura 7.
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Figura 7- Esquema da Estacéo de Tratamento de Eflue

de Gramacho.

ntes do Aterro Metropolitano
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2. MATERIAIS E METODOS

Foram coletadas amostras de lixiviado da ETE do Aterro Metropolitano de
Gramacho, em trés pontos diferentes de amostragem:
» lixiviado bruto, apds a retirada de espuma
» efluente do tratamento biologico por lodos ativados (afluente ao wetland)

+ efluente dos wetlands

2.1. Coleta e Preservacao das Amostras

A amostragem foi feita de maneira simples para os efluentes citados.

Foram utilizados recipientes de plastico descartaveis para o armazenamento
das amostras, as quais foram transportadas imediatamente ao Laborat6rio de
Engenharia Sanitaria (LES-UERJ). As amostras destinadas aos ensaios
ecotoxicolégicos foram congeladas a uma temperatura de -10°C. Ja as amostras
utilizadas para a caracterizacao fisico-quimica foram mantidas em geladeira a 4 +
2°C.

Para a realizacdo dos ensaios de DBOs e para a analise do nitrogénio
amoniacal, foi necessaria a utilizacéo de acido sulfurico (H.SO,4) como conservante.

As coletas do lixiviado bruto e do efluente do tratamento biolégico por lodos
ativados foram realizadas no periodo de maio a agosto de 2011, num total de 10
coletas.

Os wetlands foram operados no periodo de setembro de 2011 a janeiro de
2013, onde foram realizadas 32 coletas de seus afluentes (efluente do tratamento
bioldgico) e efluentes.

2.2. Métodos de Analises e Caracterizacao

A caracterizacdo das amostras foi realizada de acordo com o Standard
Methods (APHA, AWWA, WEF, 2005). A Tabela 1 apresenta os parametros fisico-

quimicos utilizados com as respectivas metodologias empregadas.
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Tabela 1 - Parametros fisico-quimicos utilizados na caracteriz acdo das amostras e

suas respectivas metodologias descritas no Standard Methods.
Parametros fisico-quimicos Métodos
DQO (mg O,/L) Método 5220 D
DBOs (Mg O2/L) Método 5210 B
COD (mg/L) Método 5310 B
pH Método 4500-H* ®
Nitrogénio Amoniacal (mg N-NHs/L) Método 4500-NH3 D
Nitrato (mg NO37/L) Método 4500-NO3" D
Fosforo (mg P/L) Método 4500-P E
Alcalinidade (mg CaCOg/L) Método 2320 B

Fonte: APHA, AWWA, WEF (APHA, 2005).

2.3. Montagem e Operacdo dos Wetlands

Em Setembro de 2011 dois wetlands em pequena escala foram montados no
Aterro Metropolitano de Gramacho. Foram utilizadas caixas plasticas com medidas
internas de 48,5 x 39,5 x 24,5 cm, e com um volume util de 46 litros. Em cada caixa
foram feitos dois drenos inferiores de aproximadamente 2,0 cm de diametro. As
caixas foram preenchidas com brita nimero 3 até uma altura de 10 cm e,
posteriormente com solo, também ocupando uma altura de mais 10 cm, onde foram
plantadas aproximadamente 18 mudas de taboa (Thypha spp) em cada caixa. A
Figura 8 apresenta um desenho esquematico da montagem dos prototipos.

As mudas de taboa foram retiradas de um local no préprio aterro que fica
proximo a lagoa de equalizacdo, demonstrado na Figura 9, ja sendo acostumadas
ao clima local. Foram retiradas uma a uma com a ajuda de uma pa, com uma porcao
de terra agregada as raizes e, antes de serem plantadas tiveram suas folhas
cortadas. A Figura 10 ilustra um corte transversal de uma muda de taboa.

Todas as caixas utilizadas no estudo foram igualmente montadas. A Figura 11

ilustra uma das caixas preenchidas com brita antes de serem plantadas as mudas
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de taboa, e a Figura 12 ilustra as taboas ja crescidas apos dois meses de operacéo,
em novembro de 2011.

44 cm

10 cm de brita

i 10 cm de solo

25cm

N

Drenos

Figura 8 - Desenho representativo de um protétipod e wetland.

Lagoa de
equalizacao

Figura 9 - Fotografia do local de retirada das muda s de taboa, ao lado da lagoa de
equalizacao.



Figura 11 - Fotografia de uma das caixas preenchida
dos protétipos.

com brita, durante a montagem
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Figura 12 - Fotografia dos protétipos apés a montag  em e plantio das mudas de taboa,
em setembro de 2011.

Figura 13 - Fotografia dos protétipos apds dois mes es de operagdo, em novembro de
2011.
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Inicialmente os vasos foram regados com agua por um periodo 3 semanas
para adaptacdo, depois disso foram alimentados com o efluente do tratamento
biolégico. Os wetlands foram operados por batelada, com um tempo de detencéo
hidraulica de 7 dias.

Altas concentracbes de nitrogénio amoniacal tém sido relacionadas a
toxicidade em lixiviados (Dave & Nilsson, 2005). Ao passarem por um tratamento
esses valores podem ser bastante reduzidos.

A utilizacdo do lixiviado bruto pode ser prejudicial as plantas utilizadas em
wetlands construidos, tanto pela elevada concentracdo de compostos recalcitrantes
guanto pela elevada toxicidade observada neste efluente. Contudo, muitas
pesquisas desenvolvidas tém optado pela utilizacdo de um lixiviado diluido ou apés
ter passado por algum tipo de tratamento (Yalcuk & Ugurlu, 2009; Barr & Robinson,
1999; Kadlec, 1998), assim como na presente pesquisa, que se se utilizou o efluente
do tratamento biolégico por lodos ativados.

As amostras dos afluentes e efluentes ao wetland foram coletadas para
caracterizacdo dos seguintes parametros: COD, DQO, nitrogénio amoniacal, nitrato
e alcalinidade, realizados conforme descrito em APHA, AWWA, WEF (APHA, 2005).

A pesquisa foi dividida em 6 fases, detalhadas na Tabela 2.

Tabela 2 - Periodo de operacao e afluentes aos w etlands nas 6 fases.

Afluente
Fases Periodos

Wetland 1 Wetland 2 | Wetland 3 | Wetland 4
1 set 2011 a mar 2012 efluente* efluente* o o
2 mar a jun 2012 efluente* efluente* o o
3 jun e jul 2012 efluente* efluente* - .
4 out 2012 a jan 2013 efluente* efluente* efluente* agua
5 jan 2013 agua agua efluente* efluente*
6 jan e fev 2013 agua/efluente* agua . _

*Efluente do tratamento biol6gico

A 12 fase se estendeu de setembro de 2011 até marco de 2012 quando
ocorreu a morte das taboas. Foi realizado entdo um replantio nesse mesmo més e a
22 fase durou aproximadamente 3 meses até junho de 2012, quando houve um novo

replantio. A 32 fase durou de junho a julho de 2012.
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Em outubro de 2012, a pesquisa foi reiniciada com a montagem de mais dois
protétipos. Foi utilizada uma lona transparente para cobrir os vasos, a fim de que
nao ficassem expostos a chuva, e assim ndo houvesse um fator alterando o volume
de lixiviado. Vale ressaltar que a lona néo interferiu na temperatura local, ja que a
area permaneceu aberta nas laterais.

A 42 fase durou de outubro de 2012 a janeiro de 2013. Dentre os quatro
wetlands, 3 foram alimentados com o efluente do processo bioldgico e 1 funcionou
como um controle para o experimento, sendo alimentado com agua. Com a morte
das plantas alimentadas com o efluente do tratamento bioldgico, iniciou-se a fase 5.
O wetland 4, alimentado com agua até o momento, passou a ser alimentado com o
efluente do tratamento biolégico. Dos outros trés vasos, dois deles passaram a servir
de controle e o outro continuou a ser alimentado com o efluente do tratamento
bioldgico.

Apos a 52 fase, em janeiro de 2013, duas caixas foram replantadas, uma
delas foi alimentada com agua e a outra com o efluente do tratamento bioldgico
diluido em agua (50%), caracterizando a 62 fase da pesquisa.

Na Tabela 3 estdo enumeradas o total de coletas feitas durante a pesquisa.
Durante as fases 5 e 6 ndo houve coleta dos efluentes, pois a fase 5 durou 1
semana e na fase 6 a eficiéncia dos sistemas nao estava sendo analisada, e sim a

sobrevivéncia das mudas de taboa replantadas.

Tabela 3 - NUmero de amostras coletadas nos w etlands durante as 4 fases iniciais de
operacéo, onde A= afluente e E= efluente.

N° de Amostras
Fases Periodos

Wetland 1 Wetland 2 Wetland 3

A E A E A E
1 set 2011 a mar 2012 15 12~ 15 15 _ _
2 mar a jun 2012 6 6 6 6 _ o
3 jun e jul 2012 2 2 2 2 L L
4 out 2012 a jan 2013 9 9 9 9 9 9

*A 12 etapa do wetland 1 possui um nimero de amostras de efluentes menor do que de

afluentes, pois por trés vezes no dia da coleta, todo o efluente havia secado.
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2.4. Calculo da Reducéao de Cargas dos Poluentes

A reducéo dos poluentes em termos de carga poluidora leva em consideragao
a reducao do volume do efluente alimentado ao wetland. A reducéo percentual de
cada poluente é obtida realizando-se um balan¢co de massa na alimentacdo e no
efluente final do ensaio, segundo a equacao abaixo:

Reducéo (%)= VaCa-VeCe x100 (1)
VaCa

Onde: V,e Ve sao os volumes do afluente e do efluente ao final do experimento;
Cae Ceséo as concentragdes do afluente e do efluente ao final do experimento.

2.5. Processamento dos Dados Experimentais

As analises estatisticas das amostras foram realizadas com o auxilio do

programa GraphPad Prism 5.

2.6. Ensaios de Toxicidade

Foram realizados testes de toxicidade segundo as normas:
* NBR 15088 (ABNT-2004), com o peixe Danio rerio
* NBR 15411-3 (ABNT-2006), com a bactéria luminescente Vibrio fischeri.

2.6.1. Danio rerio

Foi realizado o teste estatico, no qual os organismos-teste sdo expostos a
varias concentracbes da amostra, sem renovacao, por 48 h. O ensaio consiste na
exposicao de dez organismos em seis concentragbes, em um volume total de 1 litro,

conforme descrito na Tabela 4.
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Tabela 4 - Preparo de solugfes teste para o ensaio  de toxicidade com Danio rerio.
Solucio-teste % F:?\to_r 96 Vol de amostra Vol_d(_a agua de vol final mL
Diluicéo mL diluicdo mL
100 1 1000 - 1000
50 2 500 500 1000
25 4 250 750 1000
12,5 8 125 875 1000
6,2 16 62 938 1000
3,1 32 31 960 1000

Valores de pH, condutividade, oxigénio dissolvido e letalidade foram
monitorados a cada 24 horas.

Foram determinados valores de CL50% (48h), que € a concentracao inicial do
agente toxico que causa efeito agudo (letalidade) a 50% dos organismos-teste, no
periodo de exposicdo de 48h. O método estatistico utilizado para o calculo da

CL50% foi o Trimmed Spearman-Karber.

2.6.2. Vibrio fischeri

Foi realizado o ensaio agudo, no qual as bactérias ficaram em contato com a
amostra por um tempo de 30 minutos. ApOs o ajuste da salinidade da amostra e da
adicdo da bactéria, a concentracdo inicial dos ensaios foi de 81%, conforme

esquematizado na Figura 14.

1 mL de
diluente
MaCl 2% 2 mL amostra

1 mL de 1 mL de 1.dee
diluente diluente diluente

MaCl 2% MNaCl 2% MNaCl 2%

AR 2 IR A

20,25% 40,5% 21%%

CONT 0,125

E . e

@ 1mL 1mL 1mL

Descarta 1 mL
final

Figura 14 - Esquema da diluicdo em um ensaio coma  bactéria Vibrio fischeri.
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O teste se baseia na diferenca de luminosidade emitida pelas bactérias no
inicio do ensaio e apds o tempo de contato com a amostra.

O calculo da CE5O foi realizado a partir de regressao linear entre os valores
das concentracbes e as respectivas reducdes de luminescéncia, induzidas pelos
contaminantes da amostra. O programa utilizado para o calculo da CE50% foi o

MicrotoxOmni.
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3.RESULTADOS E DISCUSSAO

3.1. Caracterizacdo Fisico-quimica do Lixiviado Bru to e do Efluente do

Tratamento Bioldgico do Aterro Metropolitano de Gra macho

Antes da montagem dos wetlands, foi feita uma caracterizagdo do lixiviado
com a finalidade se obter um melhor conhecimento do efluente que seria utilizado.
As caracteristicas fisico-quimicas do lixiviado bruto e do efluente do tratamento
bioldgico, realizadas no periodo de agosto de 2011 a maio de 2012, estdo
apresentadas nas Tabelas 5 e 6. O resultado da caracterizacao do lixiviado bruto e

do efluente do tratamento biolégico encontra-se no Anexo 1.

Tabela 5 - Caracterizacao fisico-quimica do lixivia  do bruto do Aterro Metropolitano de
Gramacho realizados no periodo de agosto de 2011 a  maio de 2012.

Parametro n Intervalo de variacéo Mediana
DQO (mg O,/L) 10 2248 - 4031 3099
DBOs (mg O,/L) 5 50 - 482 158

COD (mg/L) 10 544 - 1467 1019
DBO/DQO 5 0,015 - 0,142 0,064
DQO/COD 10 1,8-4,2 3,5

pH 10 8,0-95 9
N-NH3 (mg/L) 10 1271 - 2017 1746
Nitrato (mg NO3 /L) 3 25-16 12
Fésforo (mg P/L) 10 3,0-15 8
Alcalinidade (mg CaCOg/L) 10 5875 - 9353 8080

Com a caracterizacdo dos parametros fisico-quimicos, observa-se que o
lixiviado do Aterro Metropolitano de Gramacho possui as caracteristicas de um aterro
antigo, no qual os residuos encontram-se em uma fase avangada de decomposicao.

O lixiviado possui alto teor de matéria organica quantificada indiretamente
atravées da DQO (2248 a 4031 mg O,/L), o que demonstra seu alto potencial
poluidor. Quanto a matéria organica carbonacea, quantificada indiretamente através
da DBO (50 a 482 mg O,/L) e, diretamente através da COD (544 a 1467 mg/L),
pode-se perceber que esses valores estdo bem abaixo dos valores de DQO.
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Tabela 6 - Caracterizacao fisico-quimica do lixivia  do tratado pelo processo de lodos
ativados do Aterro Metropolitano de Gramacho realiz  ada no periodo de agosto de
2011 e maio de 2012.

Parametro n Intervalo de Variacéo Mediana
DQO (mg O,/L) 10 984 - 2115 1527
DBOs (mg O,/L) 5 6-118 57
COD (mg/L) 10 281 - 580 424
DQO/COD 10 29-4,6 3,5
pH 10 7-84 7
N-NH3 (mg/L) 10 118 - 457 224
Nitrato (mg NOz /L) 3 465 - 709 511
Fosforo (mg P /L) 10 0-12 15
Alcalinidade (mg CaCOg/L) 10 26 - 1361 315

A baixa relacdo DBO/DQO (0,015 a 0,142) do lixiviado indica a baixa
biodegradabilidade aerébia com a predominancia de matéria organica refrataria. De
acordo com Tchobanoglous et al. (1993) essa relacdo se aproxima de 0,2 em aterros
antigos.

Em aterros antigos, espera-se também uma alta concentragdo de nitrogénio
amoniacal, o que pode ser observado no lixiviado em questdo (1271 a 2017 mg
N-NH/L).

A caracteristica de um lixiviado de um aterro antigo pode ser prejudicial ao
tratamento biolégico, 0 que pode ser amenizado com a associacdo deste com um
tratamento fisico-quimico, assim como ocorre na Estacdo de Tratamento de
Efluentes de Gramacho. O tratamento biologico pode ser indicado para a remocao
do nitrogénio amoniacal, auxiliando inclusive na remocdo da DQO remanescente
(residual) (Moravia, 2007).

Observa-se no efluente do tratamento biolégico, redugdo na concentracdo da
matéria organica quantificada indiretamente pela DQO (3099 para 1527 mg O/L), e
também uma reducdo da matéria organica carbonacea quantificada indiretamente
através da DBO (158 para 57 mg O./L) e, diretamente através da COD (1019 para
424 mg/L). ApGs o tratamento bioldégico observa-se também uma reducdo nas

concentracdes de fosforo.
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A concentracdo de nitrogénio amoniacal também reduziu (1746 para 224 mg
N-NH,/L), jJuntamente com um consumo da alcalinidade e elevacdo da concentracao
de nitrato, demostrando que ocorreu 0 processo aerobio da nitrificacéo.

ApoOs a passagem do lixiviado pelos tratamentos fisico-quimico e biolégico, é
possivel perceber uma redugéo do seu potencial poluidor, contudo as concentragdes
de matéria organica e inorganica ainda encontram-se elevadas, acima dos niveis
permitidos pela legislacdo. Este fato demonstra ser necessario um polimento no
efluente do tratamento biolégico, com o objetivo da reducdo dessa carga organica.

Os wetlands montados em escala piloto na presente pesquisa fazem parte de
uma proposta da utilizacdo desse sistema como um polimento para o efluente do

tratamento biolégico por lodos ativados.

3.2. Reducdo de Poluentes em Termos de Concentracao

3.2.1. Reducao da Concentracdo de Nitrogénio Amonia  cal (N-NH3)

Os valores de concentracdo de nitrogénio amoniacal do efluente do
tratamento bioldégico e do efluente dos wetlands foram monitorados durante o
periodo de experimento de setembro de 2011 a janeiro de 2013, durante as fases 1,
2, 3 e 4, conforme representados na Tabela 7 e nas Figuras 15 e 16. A
caracterizacdo do efluente do tratamento biolégico e dos efluentes dos wetlands

encontra-se no Anexo 2.

Tabela 7 - Concentra¢cdes médias de nitrogénio amoni  acal no efluente do tratamento
biologico e nos efluentes dos  wetlands nas fases 1, 2, 3 e 4.

N-NH;
Saida (mg/L)
Fases Afluente (mg/L) (n) Wetland 1 (n) Wetland 2 (n) Wetland 3 (n)
1 190* (13) 18 (10) 31 (13) _
2 385* (6) 46 (6) 31 (6) _
3 490* (2) 341 (2) 293 (2) _
4 204 (9) 117 (9) 103 (9) 113 (9)

*Esses valores de entrada sao referentes apenas aos wetlands 1 e 2.
n= numero de amostras
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A 12 fase de operacdo dos wetlands se estendeu de setembro de 2011 a
marco de 2012, periodo no qual o stripping da estacdo de tratamento de efluentes
do Aterro Metropolitano de Gramacho comecou a apresentar problemas
operacionais. E possivel observar um aumento na concentracdo de N-NH3 da fase 1
para as fases 2 e 3, que ocorreram de marco a julho de 2012. Na fase 1 os valores
variaram na faixa de 26 a 389 mg/L, na fase 2 de 272 a 477 mg/L e na fase 3 de 493
a 488 mg/L. Em agosto de 2012 o funcionamento da ETE foi normalizado. A fase 4
ocorreu com o stripping funcionando normalmente, e os valores de nitrogénio
amoniacal variaram de 113 a 285 mg/L.

Os valores das concentracdes de nitrogénio amoniacal da entrada e saida
dos wetlands foram comparados, a fim de se obter um valor de reducgdo percentual
de concentracéo deste parametro. Esses valores estdo representados na Figura 17.

A diferenga das medianas das concentragdes dos afluentes e efluentes, para
as fases 1, 2 e 4, tem significancia estatistica (p<0,05). Na fase 3 néo foi possivel

fazer a comparacéao, pois o numero de dados foi insuficiente.
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Figura 17 - Valores das reducbBes de concentracdo de nitrogénio amoniacal, nos
wetlands 1, 2 e 3, nas fases 1, 2, 3 e 4.

No presente estudo, as maiores eficiéncias foram alcangadas durante as duas
primeiras fases, com remoc¢des meédias de concentracdo de nitrogénio amoniacal
nas faixas de 86% e 78%, na fase 1 e, 87% e 91%, na fase 2, para os wetlands 1 e

2, respectivamente. Nas fases 3 e 4 esses valores reduziram, alcancando médias
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de 30 e 47%, para os wetlands 1 e 2, na fase 3, e 40, 53 e 46%, para os wetlands 1,
2 e 3, nafase 4.

Yalcuk & Ugurlu (2009) utilizando um lixiviado diluido obtiveram reducbes de
concentracdo de nitrogénio amoniacal de 48,9% em um sistema de fluxo vertical e,
reducdes de 38,3% em um sistema de fluxo horizontal.

Bulc (2006), ao operar um sistema hibrido para tratar um lixiviado de aterro
antigo, obteve eficiéncia de 51% na reducéo de nitrogénio amoniacal.

Nivala et al. (2007) apresentam resultados de mais de 90% de reducdo da
concentracdo do nitrogénio amoniacal, em um wetland subsuperficial escala piloto,
com um sistema de aeragao forgada.

Caselles-Osorio e Garcia (2006) obtiveram reducdes na concentracdo de
nitrogénio amoniacal de 75 a 98% em um wetland subsuperficial, em escala piloto,
com alimentacao intermitente.

Kadlec e Zmarthie (2010) apresentaram resultados de reducdo de 92% na
concentracdo de nitrogénio amoniacal de um lixiviado pré-tratado, ao passar por um
wetland superficial, com um TDH de 62 dias.

Mannarino et al. (2006) apresentaram resultados de 45% de reducédo de
nitrogénio amoniacal em um wetland subsuperficial, em um TDH de 9 dias.

A nitrificacdo € um dos mecanismos primarios de remocdo de nitrogénio
amoniacal, juntamente com a assimilacdo pelas plantas (Kadlec & Knight, 1996).
Segundo Philippi e Sezerino (2004) o sistema de fluxo vertical € mais empregado
para a nitrificacdo devido a maior incorporagdo de oxigénio no material filtrante.
Contudo, os resultados alcancados nas fases 1 e 2 da presente pesquisa foram
maiores do que os resultados apresentados por Yalcuk & Ugurlu (2009) e Bulc
(2006), que se tratam de um sistema vertical e um sistema hibrido, respectivamente.

Resultados semelhantes as fases 1 e 2, foram alcancados por Nivala et al.
(2007) e Caselles-Osorio Garcia (2006), o que demonstra que os resultados da
presente pesquisa podem ser considerados satisfatorios, visto que os prototipos de
wetland ndo dispuseram de nenhum artificio que aumentasse a entrada de oxigénio
dentro dos sistemas. A aeracao forcada no sistema de Nivala et al. (2007) permite a
ocorréncia da nitrificagdo, que é o oxidacdo biolégica da ambnia a nitrato sob
condicbes aerObias e, de acordo com Philippi e Sezerino (2004) a forma de

aplicacao intermitente promove a entrada de oxigénio para o meio filtrante, o que
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pode ter favorecido na reducédo da concentracao de nitrogénio amoniacal no wetland
subsuperficial de Caselles-Osorio e Garcia (2006).

A importancia das plantas em sistemas de wetlands € conhecida, inclusive
pela oxigenacdo do solo através dos rizomas das plantas (Brix, 1994; Brix e
Schierup, 1990, Brix, 1987), permitindo a ocorréncia da nitrificagdo, uma das formas
em que pode haver reducéo nas concentragdes de nitrogénio amoniacal. Esse fato
pode ter sido importante na presente pesquisa, pois as maiores eficiéncias em
remocao de nitrogénio amoniacal ocorreram nas fases 1 e 2, nas quais taboas

atingiram uma maior biomassa.

3.2.1.1. Fatores que Interferem na Reducdo da Conce ntracdo de Nitrogénio

Amoniacal

. pH

Uma das outras formas pelo qual o nitrogénio amoniacal pode ser reduzido
em wetlands, é sua perda pela volatilizacdo. Perdas por volatilizacdo de NH3; podem
ocorrer em valores de pH entre 12 e 13 (Leite et al., 2009), valor bem acima da faixa
de pH do afluente ao wetland, como pode ser observado na Figura 18.
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Figura 18 - Representacao gréfica ( box plot) da distribuicdo dos valores de pH no
efluente do tratamento bioldgico e nos efluentes d os wetlands nas fases 1, 2, 3 e 4.
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Valores de pH maiores do que 8,5 (Kadlec & Wallace, 2008) e menores do
que 5,8 (Henze et al. apud Tanner et al., 2012) podem inibir os processos de
nitrificacdo, afetando a eficiéncia do tratamento. Levando-se em consideragédo que
valores de pH menores de 5,8 no afluente ao wetland ocorreram somente em dois
dias de coleta, durante a fase 1, pode-se dizer que o pH no afluente nao foi fator

limitante ao processo de nitrificagéo.

+ Alcalinidade

Os valores de alcalinidade séo, juntamente com os de pH, séo limitantes ao
processo de nitrificacdo, pois para valores abaixo de 50 mg CaCOgs/L, apés a
oxidacdo da amonia, faz-se necessario a adicdo forcada de alcalinidade com a
finalidade de manter o pH e, com isso nao inibir a nitrificacado (Philippi e Sezerino,
2004). Os valores de alcalinidade do afluente do wetland foram monitorados durante
a fase 4 da pesquisa, com valor mediano de 130 mg CaCOs3/L, ndo podendo ser
considerado um fator limitante ao processo de nitrificacdo. A distribuicdo dos valores

de concentracéo de alcalinidade esta representada na Figura 19.
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Figura 19 - Representacdo grafica ( box plot) da distribuicio dos valores de
concentracdo de alcalinidade no efluente do tratame  nto biolégico e no efluente dos
wetlands durante a fase 4.
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* Temperatura

A temperatura também € um parametro que pode influenciar na volatilizacéo
do nitrogénio amoniacal. Leite et al. (2009) demonstraram que altas temperaturas
ambientes, acima de 21°C, influenciam na remoc¢éo do nitrogénio amoniacal. Essa
temperatura é considerada baixa para o local e época nos quais foi realizado o

experimento, durante as fases 1 e 2.

3.2.2. Reducdo da Concentracdo de Nitrato (NO 3)

Os valores de concentracédo de nitrato do efluente do tratamento biologico e
do efluente dos wetlands foram monitorados durante parte do periodo de
experimento de janeiro de 2012 a janeiro de 2013, durante as fases 1, 2, 3 e 4,
conforme representados na Tabela 8 e na Figura 20. A caracterizagédo do efluente
do tratamento biolégico e dos efluentes dos wetlands encontra-se no Anexo 2.

Tabela 8 - Concentracdes médias de nitrato no eflue  nte do tratamento biolégico e nos
efluentes dos wetlands nas fases 1, 2, 3 e 4.

NOz
Saida (mg/L)
Afluente (mg/L) (n)
Fases Wetland 1 (n) Wetland 2 (n) Wetland 3 (n)
1 775 (7) 230 (4) 453 (7) .
2 585 (6) 295 (6) 321 (6) .
3 539 (2) 375 (2) 326 (2) .
4 431 (9) 411 (9) 389 (9) 431 (9)

O nitrato pode ser incorporado a biomassa das plantas como uma das fontes
de nitrogénio, porém em presenca de nitrogénio amoniacal deixa de ser a fonte
preferencial (Kadlec & Wallace, 2008).

A diferenga das medianas das concentragdes dos afluentes e efluentes, para
as fases 1, 2 e 3, tem significancia estatistica (p<0,05).

As concentracdes de nitrato foram reduzidas em 72% e 44%, na fase 1; 47%
e 43%, na fase 2; e 36% e 46%, na fase 3; nos wetlands 1 e 2, respectivamente.
Esse consumo de nitrato pode ser decorrente do processo de denitrificagdo ou de

sua incorporacao a biomassa das plantas.
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Figura 20 - Representacdo grafica ( box plot) da distribuicdo dos valores de
concentracdo de nitrato no efluente do tratamento b iolégico e nos efluentes dos
wetlands durante as fases 1, 2, 3 e 4.

Durante a fase 4, o comportamento dos wetlands em relacdo as
concentracOes de nitrato nao foi constante, ora aumentando, ora reduzindo.

A comparacao entre os valores medianos de pH e alcalinidade, revelou uma
diferenca significativa (p<0,05) entre os afluentes e efluentes dos wetlands da fase 4,
estes Ultimos com valores mais baixos. O comportamento desses dois parametros
podem ser indicadores do processo de desnitrificacdo, pois segundo Sousa et al.
2005, este processo ao consumir a acidez, aumenta a alcalinidade juntamente com
0 aumento do pH.

A inundacado do material filtrante em sistemas de wetlands, ao impedir a
entrada de ar, promovem ambientes anéxicos (Philippi e Sezerino, 2004; Vyzamal,
2010), porém as macrofitas liberam oxigénio em regibes proximas as raizes,
permitindo a existéncia de regides aerobias (Brix, 1994; Brix & Schierup, 1990). O
processo de depuracdo do nitrogénio amoniacal inclui varias etapas que podem
estar ocorrendo simultaneamente. Isto significa dizer que processos de nitrificagao e
desnitrificagdo podem ocorrer simultaneamente, com producdo e consumo
simultaneos de nitrato. Entretanto, ao se avaliar as diferencas de concentracdes de
nitrato entre afluentes e efluentes de wetlands, ndo se pode chegar a uma conclusao
sem que seja feito um balanco de massa que demonstre melhor o processamento

do nitrogénio.
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Durante as fases 1 e 2, das 39 amostras de efluente coletadas, nos dois
wetlands, 17 delas alcancaram os limites impostos pela NT-202 (INEA, 1986), de 5
mg N-NH3 /L.

3.2.3. Reducao de Concentracdo de Demanda Quimicad e Oxigénio (DQO)

Os valores de concentragdo de DQO do efluente do tratamento biolégico e do
efluente dos wetlands foram monitorados durante o periodo de experimento de
setembro de 2011 a janeiro de 2013, durante as fases 1, 2, 3 e 4, conforme
representados na Tabela 9 e nas Figuras 21 e 22. A caracterizacdo completa do
efluente do tratamento bioldgico e dos efluentes dos wetlands encontra-se no Anexo
2.

Tabela 9 - Concentracdes médias de DQO no efluente  do tratamento biolégico e nos
efluentes dos wetlands nas fases 1, 2, 3 e 4.

DQO
Saida (mg/L)
Fases Afluente (mg/L) (n)
Wetland 1 (n) Wetland 2 (n) Wetland 3 (n)
1 1491* (15) 898 (13) 1019 (15) _
2 1791* (6) 1017 (6) 1009 (6) _
3 2157* (2) 1501 (2) 1488 (2) _
4 1545 (8) 1313 (8) 1210 (8) 1189 (8)

* Esses valores de entrada sao referentes apenas aos wetlands 1 e 2.
n = nimero de amostras

As concentracfes dos efluentes e afluentes, nas fases 1, 2 e 4, revelaram
diferenca significativa (p<0,05). Na fase 3 nao foi possivel fazer a comparacao, pois
0 numero de dados foi insuficiente.

Os valores médios de reducdo de concentracdo de DQO foram de 42% e
40%, na fase 1; 41% e 41%, na fase 2; 30% e 31%, na fase 3, para os wetlands 1 e
2 ; e nafase 4, 21%, 25% e 25%, para os wetlands 1, 2 e 3, conforme ilustrado na

Figura 23.
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Figura 23 - Valores das reducdes de concentracdo de DQO, nos wetlands 1, 2 e 3,
durante as fases 1, 2, 3 e 4.

Yalcuk & Ugurlu (2009) apresentaram reducdes médias de concentracdo de
DQO de 35% em um sistema horizontal e, de 30%, em um sistema vertical, no
tratamento de um lixiviado de aterro antigo. Os autores consideraram baixa a
eficiéncia dos sistemas e, associaram esses valores a baixa concentracdo de
compostos organicos biodegradaveis no lixiviado, dada a baixa correlacao
DBO/DQO (< 0,1).

Nivala et al. (2007) utilizando um wetland subsuperficial, escala piloto,
obtiveram resultados de 53%, 0%, 2% e 13% na reducdo da DQO, para as
diferentes estacdes do ano, inverno, outono, verdo e primavera, respectivamente.
Com a utilizacdo de um sistema de aeracdo no wetland, a eficiéncia do sistema
aumentou para 44%, 48%, 60% e 35%, para as diferentes estacoes, na mesma
sequéncia.

Mannarino et al. (2006) apresentaram resultados de 31% de reducdo de DQO
em um wetland subsuperficial, em um TDH de 9 dias.

Na presente pesquisa também foi utilizado um lixiviado com baixas
concentracfes de compostos organicos, isto €, originalmente de um aterro antigo, e
os resultados de reducdo de DQO das fases 1 e 2 ficaram um pouco acima dos
resultados encontrados por Yalcuk & Ugurlu (2009).

O resultados de reducdo de concentracdo de DQO das fases 1 e 2, estdo
bem parecidos com os valores apresentados por Nivala et al. (2007), apds o periodo
de aeracgéo do wetland. Dentre os resultados apresentados por Nivala et al. (2007), o
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de maior eficiéncia ocorreu no verdo (60%) e, foi maior do que os resultados
apresentados na presente pesquisa. Segundo Saeed & Sun (2012), a remocao da
matéria organica em wetlands pode ser influenciada pela temperatura, todavia
Yalcuk e Ugurlu (2009) ndo encontraram correlacdo entre seus resultados de
reducdo de DQO e a temperatura local.

O tempo de residéncia influencia no tempo em que 0s microrganismos ficam
em contato com o efluente, fazendo a decomposicdo da matéria organica, portanto a
eficiéncia do tratamento por wetlands (Kadlec, 1998). A presente pesquisa operou
com TDH de 7 dias, e as médias obtidas de reducédo de concentracdo de DQO, nos
valores de 41% para as fase 1 e 2, sdo maiores do que as apresentadas por
Mannarino (2003), que alcancou 31%, com um TDH de 9 dias. Yalcuk e Ugurlu
(2009) trabalharam com dois TDH, e associaram a maior eficiéncia na reducédo de
DQO, no sistema horizontal, ao maior TDH, de 12,5 dias.

Os valores de DQO dos efluentes dos wetlands nédo conseguiram alcancar 0s
limites estabelecidos pela DZ-205 (INEA, 2007) (<200 mgL)).

3.2.4. Reducdo de Concentracdao de Carbono Organico Dissolvido (COD)

Os valores de concentragdo de COD do efluente do tratamento bioldgico e do
efluente dos wetlands foram monitorados durante o periodo de experimento de
setembro de 2011 a janeiro de 2013, durante as fases 1, 2, 3 e 4, conforme
representados na Tabela 10 e nas Figuras 24 e 25. A caracterizacao do efluente do

tratamento biolégico e dos efluentes dos wetlands encontra-se no Anexo 2.

Tabela 10 - Concentracdes médias de COD no efluente  do tratamento biolégico e nos
efluentes dos wetlands nas fases 1, 2 e 3.

COD
Saida (mg/L)
Fases Entrada (mg/L) (n)
Wetland 1 (n) Wetland 2 (n)
1 425 (15) 258 (13) 284 (15)
2 372 (6) 280 (6) 285 (6)
3 327 (2) 279 (2) 316 (2)

n = numero de amostras
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Figura 24 - Representacdo gréafica ( box plot) da distribuicdo das concentracdes de
COD no efluente do tratamento bioldgico e nos eflue  ntes dos wetlands.
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Figura 25 - Distribuicdo das concentracbes de COD n o efluente do tratamento
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As concentragbes dos efluentes e afluentes, nas fases 1, 2 e 4, revelaram
diferenca significativa (p<0,05). Na fase 3 nao foi possivel fazer a comparacao, pois
0 numero de dados foi insuficiente.

As reducdes de concentracao de COD foram de 44% e 35%, na fase 1; 29% e

32%, na fase 2; e 24% e 15% na fase 3, como pode ser observado na Figura 26.
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Figura 26 - Valores das reducdes de concentracdo de COD, nos wetlands 1, 2 e 3,
durante a pesquisa, nas fases 1, 2 e 3.

O fato do efluente em questédo ser proveniente de um aterro antigo pode ser
uma das explicagOes para a baixa reducdo de concentracdo de COD. Lixiviados de
aterros que se encontram na fase metanogénica possuem em sua COMPOSIGao
elevadas concentracdes de substancias humicas (Almeida e Vilhena, 2000). As
substancias humicas sdo compostos refratarios associados a recalcitrancia em
lixiviados, isto €, com uma baixa biodegradabilidade (Moravia, 2010), o que poderia
estar associado a baixa reducdo na concentracdo de COD. Contudo, para um maior
entendimento, seria necessario que fossem determinadas as concentracbes de

substancias humicas.

3.3. Reducédo dos Poluentes em Termos de Carga

As reducbes de concentracdo em termos de carga organica nao sao levadas

em consideracdo na legislacdo, que considera somente a concentracdo dos
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poluentes na avaliacéo do potencial poluidor de um efluente. Contudo, efluentes com
baixa concentragdo de poluentes e grandes vazbes podem lancar cargas
significativas dos mesmos no meio receptor com efeitos deletérios para o mesmo.

Durante as fases 1, 2 e 3 da pesquisa, 0s vasos estavam descobertos,
fazendo com que o volume de entrada de lixiviado tivesse uma variagdo de acordo
com o indice pluviométrico semanal. Por esse motivo, quando os sistemas foram
refeitos, na fase 4, foi utilizada uma lona para impedir que a agua da chuva fosse
adicionada aos wetlands.

Foram analisados 27 ensaios, 9 de cada wetland.

Os resultados apresentados em termos de redugao percentual de carga de
poluentes referem-se somente as analises de DQO e nitrogénio amoniacal da fase
4.

As eficiéncias em reducao de carga organica, de DQO e nitrogénio amoniacal,
foram calculadas nos wetlands 1, 2 e 3 durante os meses de outubro de 2012 a
janeiro de 2013, na fase 4, com um total de 9 coletas sendo, 1 em outubro, 3 em

novembro, 4 em dezembro e 1 em janeiro.

3.3.1. Reducdo de Carga de DQO

Os valores médios de reducdo de DQO ficaram entre 40% a 50% nos
wetlands 1 e 2, alcangando um valor maximo de 70% no wetland 3, conforme

representado na Figura 27.
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Figura 27 - Reducbes percentuais de carga organica de DQO nos wetlands 1, 2 e 3,
durante a fase 4.
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Campos et al. (2002) utilizando wetland em escala piloto obtiveram resultados
entre 70 a 80% em sistemas plantados com graminea e, esses valores aumentaram,
chegando a 98%, nos sistemas plantados com taboa. Os menores resultados foram
obtidos nos sistemas sem plantas, contendo somente solo, 0s quais apresentaram
reducao inicial de 78%, caindo para 45% nos ensaios seguintes.

Mannarino et al. (2006) apresentaram resultados de 86% de reducdo de DQO
em um wetland subsuperficial plantado com gramineas, em um TDH de 9 dias.

Durante a 42 fase, as plantas ndo obtiveram um bom crescimento, portanto
seus resultados ficaram abaixo das médias encontradas na literatura, podendo ser
equiparados aos resultados dos sistemas contendo somente solo de Campos et al.
(2002). A importancia da associacdo dos microrganismos do solo com as raizes das
plantas para degradacdo da matéria organica € descrita por Brix (1994) e Brix
(1987).

3.3.2. Reducdo de Carga de Nitrogénio Amoniacal

As reduc¢Bes médias de carga de nitrogénio amoniacal foram de 61%, 67% e
63%, para os wetlands 1, 2 e 3, respectivamente. O valor maximo em reducao de
carga de nitrogénio amoniacal, alcancou o valor de 90% no wetland 2. Esses valores

estéo representados na Figura 28.
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Figura 28 - Reducdes percentuais de carga de N-NH 3 nos wetlands 1, 2 e 3, durante a
fase 4.
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Campos et al. (2002) utilizando wetlands em escala piloto alcancaram
reducdes de nitrogénio amoniacal maiores do que 95%, em um TDH que variou de 3
a 7 dias.

Mannarino (2003) obteve valores de 89% de reducéo de nitrogénio amoniacal

em wetland subsuperficial plantado com graminea, com um TDH de 9 dias.

3.4. Ensaios Ecotoxicoldgicos

3.4.1. Resultados dos Ensaios Ecotoxicoldégicos com 0 Peixe Danio rerio

Antes da montagem dos wetlands foram realizados ensaios com o lixiviado
bruto e com o efluente do tratamento biolégico. Na 32 fase da pesquisa, foi realizado
um ensaio com o afluente (efluente do tratamento biolégico) e com os efluentes dos
wetlands 1, 2 e 3.

Os resultados dos ensaios encontram-se nas Tabelas 11 e 12.

Tabela 11 - Resultados dos ensaios de toxicidade ag uda com o peixe Danio rerio
(48h), no lixiviado bruto e no efluente do tratamen  to bioldgico.

Danio rerio
Lixiviado Bruto Efluente do Tratamento Biologico
CL 50(%) uT CL 50(%) uT
2,19 62,5 17,52 8
2,23 62,5 17,68 8
2,08 62,5 14,4 8

Tabela 12 - Resultados dos ensaios de toxicidade ag uda com o peixe Danio rerio
(48%), no afluente e efluentes dos wetlands, em uma coleta da fase 4.

Danio rerio
Efluente do Tratamento Biologico Wetland 1 | Wetland 2 | Wetland 3
CL 50(%) 16,7 26,79 28,71 35,35
uT 8 4 4 4

Ao observar os resultados dos ensaios com o peixe Danio rerio, € possivel

perceber uma reducgéo da toxicidade do lixiviado, com a aplicagdo dos tratamentos
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fisico-quimico e bioldgico. Os efluentes do tratamento biologico apresentaram os
valores de unidade de toxicidade (UT) < 8. O valor maximo de unidades de
toxicidades permitido pela NT-0213.R-4 (INEA, 1990) para descarte de efluentes é 8.
O efluente do tratamento bioldgico, ao ser tratado pelo wetland, apresentou reducao

de toxicidade.

3.4.2. Resultados dos Ensaios Ecotoxicol6égicos com a Bactéria Vibrio fischeri

Foram realizados testes de toxicidade com bactéria Vibrio fischeri durante a 22
e a 32 fase da pesquisa.

Os resultados dos ensaios encontram-se na Tabela 13. Na Tabela 14
encontram-se o0s resultados dos ensaios, juntamente com os valores das

concentracdes de DQO e nitrogénio amoniacal das amostras.

Tabela 13 - Resultados dos ensaios de toxicidade ag  uda com a bactéria Vibrio fischeri
(30 min.), nos efluentes dos wetlands, nas fases 2 e 3.

Vibrio fischeri - CE50(%)

Afluente Wetland 1 Wetland 2
46,86% NT NT
54,87% NT NT
53,62% NT NT
27,10% NT NT
46,23% NT NT
54,31% NT NT
38,38% 51,06% 24,61%

NT = nado toxico

Nos ensaios realizados com a bactéria Vibrio fischeri, percebe-se que
praticamente todos os efluentes dos wetlands, com excecdo da ultima coleta,
tiveram reducéo de toxicidade. Os valores da CE50(%) desses efluentes foram >
81%, sendo consideradas néo toxicas.

Alves et al. (2011) associaram a reducado da toxicidade em lixiviados, aos
organismos Danio rerio e Daphnia similis, a reducdo das concentracdes da amoénia
juntamente com redugdes nos valores de DQO. Clémente et al. (1997) atribuiram a

reducéo da toxicidade em lixiviados a bactéria Vibrio fischeri, a reducdo de DQO.
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Tabela 14 - Resultados dos ensaios de toxicidade ag  uda com a bactéria Vibrio fischeri
(30 min.), nos efluentes dos wetlands, nas fases 2 e 3, juntamente com 0s respectivos
valores das concentragbes de DQO e N-NH 5.

Afluente ao wetland

CE (50%) DQO (mg O, /L) N-NH3 (mg/L)
46,86% 1887,0 383,2
54,87% 2303,0 356,5
53,62% 1275,0 271,8
27,10% 2043,0 359,6
46,23% 1508,6 465,5
54,31% 1727 476,74
38,38% 2236 492,94

No presente trabalho foi realizado um teste de correlacdo entre os valores de
CE50 (%) com os valores de DQO e de nitrogénio amoniacal, do efluente do
tratamento bioldgico, pois estes apresentaram toxicidade. Na Tabela 13 estédo
representados os valores de CE (50%), juntamente com as concentragfes de DQO
e nitrogénio amoniacal desses efluentes. Os resultados do teste estatistico estédo na
Tabela 15.

Tabela 15 - Resultados dos valores de r dos testes estatisticos de correlacdo de
Spearman.

Spearman r
DQO x CE50 0,0000
N-NH3; x CE50 -0,3095

O valor de r = 0 indica que as variaveis ndo variam juntas, ou seja, ndo ha
correlacdo entre os valores de DQO e CE50(%). O valor de r = -0,3095 indica que
uma variavel aumenta enquanto a outra diminui, ou seja, quanto maiores os valores
de N-NHs, menores os valores de CE50(%), para Vibrio fischeri. Os efluentes dos

wetlands 1 e 2 que apresentaram toxicidade, possuem valores de concentracédo de
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N-NH3 visivelmente maiores do que os outros efluentes, ndo toxicos, conforme
demostra a Figura 29.
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Figura 29 - Concentracdes de N-NH 3 dos efluentes dos wetlands 1 e 2, nas fases 2 e 3.

3.5. Resultado do Balanco Hidrico

A reducdo do volume nos wetlands se da pela evaporacdo solar e pela
evapotranspiracdo realizada pelas plantas. Durante todo o periodo dos ensaios
foram medidos os percentuais de perda de efluente que foram alimentados aos
vasos.

Nas fases 1, 2 e 3 do estudo, os sistemas estavam descobertos e vulneraveis
ao tempo, contudo em certos periodos de chuva intensa ocorreu um aumento do
volume do efluente em funcdo da taxa de evapotranspiragcdo nao ultrapassar o
volume de agua adicionado, conforme ilustrado na Figura 30.

Os percentuais de evaporagdo se mostraram negativos nas semanas de alta
pluviosidade, indicando que ao efluente foi acrescido agua da chuva. No entanto, foi
possivel perceber uma reducdo no volume do efluente em semanas de intensa
pluviosidade. As plantas ndo s6 diminuiram o volume do lixiviado, como também
absorveram a agua da chuva, como ocorreu na 112 semana de ensaio, que choveu
103 mm, e as taxas percentuais de evaporacdo foram de 45 e 65%, nos wetlands 1

e 2, respectivamente. Durante as 10 semanas que nao teve ocorréncia de chuva e,
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ndo foi adicionado nenhum volume extra aos vasos, as médias de evaporacao

ficaram na faixa de 62 e 59%, para os wetlands 1 e 2 , respectivamente.
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Figura 30 - Valores de evaporacdo dos wetlands 1 e 2 juntamente com o i ndice
pluviométrico local durante as fases 1,2 e 3

Na 42 fase, quando os vasos foram refeitos, foi montada uma cobertura sobre
estes a fim de que ndo houvesse nenhuma interferéncia da chuva. O ensaio durou 9
semanas, das quais as 5 primeira foram alimentadas com 12 litros e as 4 finais
foram alimentadas com 13 litros, por causa das altas temperaturas e do
ressecamento do solo no controle. A Figura 31 ilustra 0 acompanhamento dessas

medidas, representados em termos de taxa diéria de perda de liquido (Ld").
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Figura 31 - Acompanhamento da perda liquido diaria nos wetlands 1, 2, 3 e 4, durante
a fase 4.

Pode-se observar que no vaso alimentado com agua, o controle, apresentou
uma perda de liquido maior do que nos vasos alimentados com lixiviado, chegando a
evaporar todo o liquido nas ultimas 6 semanas. A taxa diaria de perda de liquido do
controle teve uma média de 1,64 Ld’, dentro de uma faixa entre 1,1 e 1,9 Ld. Os
valores médios das taxas diarias de perda de liquido dos vasos alimentados com
lixiviado foram de 0,56, 0,63 e 0,62 Ld", para os wetlands 1, 2 e 3 respectivamente.
No wetland 1 esses valores ficaram entre 0,1 e 0,9, no wetland 2, entre 0,3 e 1,0, e
no wetland 3, entre 0,1 e 1,0 Ld".

Campos et al. (2002) utilizando wetlands em escala piloto, em vasos contendo
taboa e uma espécie de graminea tipica da regido do aterro e mais um vaso
contendo somente solo, alimentados em batelada com agua ou lixiviado, sob
diferentes configuracfes, com taxas de detencéo hidraulica variando entre 3 a 7dias.
A menor taxa de evaporacdo observada foi no vaso contendo somente solo,
alimentado com lixiviado, que obteve uma perda na faixa de 0,2 a 1,5 Ld", enquanto
gue os maiores valores foram alcancados pelos vasos alimentados com lixiviado
contendo taboa, entre 1,3 a 4,5 Ld". Os vasos contendo taboa, alimentados com
agua, permaneceram na faixa de 1,3 a 3,5 Ld". O estudo aponta para o fato do nivel
de evapotranspiracao do lixiviado ter sido maior que o de agua, para todos os tipos
de plantas utilizadas, o que foi relacionado ao fato das plantas terem tido um maior

crescimento quando comparadas as alimentadas com agua.
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Na fase 4, as plantas alimentadas com lixiviado n&o obtiveram um bom
desenvolvimento, e comecaram a ficar amareladas na sexta semana de
monitoramento, portanto sua taxas de evaporacdo se revelaram similares ao
apresentado pelo vaso sem vegetacdo alimentado com lixiviado no trabalho de
Campos et al. (2002). O controle, contendo taboa alimentada com agua, apesar de
ter tido uma boa taxa de evaporacédo, apresentou resultados bem menores do que
as taxas de evaporacao apresentadas por Campos et al. (2002).

Os percentuais meédios de perda de liquido nos sistemas durante as nove
semanas de observacéao foi da ordem de 31, 35, 35 e 92 %, nos wetlands 1, 2, 3 e

no controle (Figura 32), respectivamente.
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Figura 32 - Valores de reducédo de liquido em percen tual nos wetlands 1, 2, 3 e 4
(controle), durante a fase 4.

Kadlec e Zmarthie (2010) pesquisando a eficiéncia de um wetland superficial
plantado com taboa, operando com um tempo de detencdo hidraulica de 62 dias,
obtiveram a maior taxa de evaporacdao mensal calculada em 27%. Mannarino (2003)
apresentou um experimento desenvolvido no Aterro Metropolitano de Gramacho
com dois wetlands experimentais, um com taboa e outro com graminea, ambos
alimentados com lixiviado apdés o tratamento biolégico por lodos ativados. Os
resultados de evaporagcao do wetland plantado com taboa n&o foram apresentados,
pois as plantas tiveram problemas de adaptagcdo. O wetland plantado com a
graminea apresentou uma taxa média de evaporacdo de 80%, sendo que nos

meses de verdao, de janeiro a marco, esses valores alcancaram 90%. Nas fases
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iniciais do presente estudo, as taxas de evaporacao ficaram na faixa de 60%,
alcancando valores de até 100% em algumas semanas. Na fase 4, somente o
controle apresentou altas taxas de evaporacao, o que pode ser explicado pelo fato

das plantas terem crescido melhor com a agua do que com o lixiviado.
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4. CONCLUSOES

Os protétipos de wetlands implantados no Aterro Metropolitano de Gramacho
permitiram a avaliacdo do potencial deste sistema de tratamento como parte do
polimento do efluente do tratamento biolégico.

A caracterizagdo do lixiviado bruto e do efluente do tratamento biolégico antes
da implantacdo dos wetlands permitiu uma avaliacdo do efluente que seria utilizado
na pesquisa, pois a grande variabilidade da composicdo quimica dos lixiviados faz
com que o tratamento deste efluente seja uma tarefa bastante complexa. O lixiviado
do Aterro Metropolitano de Gramacho possui caracteristicas de um aterro na fase
metanogénica, com altas concentracdes de nitrogénio amoniacal e matéria organica,
na forma de DQO. Com essa caracterizacao inicial também foi possivel observar a
baixa biodegradabilidade do lixiviado, dada a baixa relacdo DBO/DQO, revelando
uma alta concentracdo de compostos recalcitrantes.

O lixiviado, antes de ser tratado pelo wetland, passou por um tratamento
fisico-quimico e por um tratamento biolégico por lodos ativados, tendo seu potencial
poluidor diminuido, porém revelando ainda alta carga poluidora, imprépria para
descarte. A utilizacdo dos sistemas de wetlands, no tratamento do efluente do
tratamento bioldgico, se revelou bastante promissora, pois além de serem sistemas
naturais, foram capazes de reduzir as concentragbes de nitrogénio amoniacal e
matéria organica, a um custo operacional potencialmente baixo.

O tratamento dos efluentes nos wetlands depende da ag¢do das bactérias
presentes no solo, juntamente com a atuacdo das plantas liberando oxigénio pelas
raizes. Este mecanismo é favorecido pela temperatura, o que torna ainda mais
viavel esse tipo de tratamento em paises tropicais, como o Brasil.

A caracterizacao fisico-quimica de um determinado efluente, ndo consegue
fornecer dados suficientes sobre os efeitos adversos que este efluente causaria na
natureza. Contudo, as analises ecotoxicologicas tem se tornado uma ferramenta
indispensavel para a avaliagdo e prevencao de riscos ambientais.

Ao longo da pesquisa foram realizados ensaios ecotoxicoldgicos que se
revelaram de grande importancia na avaliacdo da eficiéncia dos wetlands. Os
efluentes dos wetlands alcancaram os limites estabelecidos pela legislacdo nos

ensaios com o peixe Danio rerio e, nos ensaios realizados com a bactéria Vibrio
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fischeri as amostras nao revelaram toxicidade, com excecao da ultima coleta. Com
relagdo as amostras dessa Uultima coleta, foi encontrada uma correlagdo da
toxicidade a presenca de nitrogénio amoniacal, fato este que nao pode ser
comprovado somente com os dados da pesquisa.

Poucos trabalhos com ensaios ecotoxicolégicos feitos em lixiviados sao
encontrados na literatura, onde a presenca de nitrogénio amoniacal e DQO é
associada a toxicidade encontrada nos lixiviados.

Os ensaios ecotoxicoldgicos ndo foram realizados em todas as amostras
coletadas, pois 0s custos para esses testes sdo elevados.

E importante ressaltar que, apesar dos resultados aqui obtidos, alguns
problemas com relacdo a adaptacdo das plantas foram encontrados, portanto ao
final da pesquisa, com a diluicdo do efluente com agua, as mudas se desenvolveram
bem. Contudo, foi possivel perceber que os wetlands sdo uma boa proposta para o
polimento de lixiviados, removendo grande parte do nitrogénio amoniacal e matéria

organica.
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Caracterizacédo do lixiviados bruto e do efluente do
antes da montagem dos wetlands.

ANEXO A

99

tratamento bioldgico feita

Data DQO COoD N-NH3 Nitrato DBO Fésforo Alcalinidade
Coleta (mg Oz L)| (mgO2/L) (mg/L) | (mMgNOs /L) | (mgOz/L) | (mgP/L) | (mgCaCOs/L)
Lixiviado Bruto
ago-11 | 3387,0 829,1 2017,2 482,4 4.4 9353,0
set-11 3401,5 1237,0 2012,2 2835 154 9276,0
set-11 4031,0 1134,0 1749,0 146,0 4,7 8848,0
out-11 3810,5 1125,0 1788,4 158,2 7,9 8575,0
out-11 3271,5 843,6 1561,3 49,6 8,7 7650,0
jan-12 2487,0 913,4 1320,4 2,9 5875,0
fev-12 2926,0 1150,0 1270,7 8,6 6903,8
mar-12 | 2745,0 660,0 1742,9 12,0 14,2 8085,0
abr-12 2248,0 544,3 1428,2 15,7 3,7 7271,3
mai-12 | 2569,6 1467,0 1777,7 2,5 9,2 8074,5
Efluente do Tratamento Biologico
ago-11 | 1844,0 554,5 153,2 117,9 446,0
set-11 1785,0 494.,6 156,7 24,1 1170,0
set-11 2115,0 580,3 118,6 57,0 265,0
out-11 1546,0 531,8 6,4 136,0
out-11 1285,5 398,4 65,0 1361,0
jan-12 1454,0 376,1 239,0 175,0
fev-12 984,5 280,8 208,9 26,3
mar-12 | 1633,0 353,5 383,2 708,9 315,0
abr-12 1275,0 341,0 271,8 511,8
mai-12 | 1508,6 450,6 457,2 465,5 504,0




Resultados da caracterizacao do efluente do tratame

ANEXO B

nto biologico e dos

efluentes dos wetlands, nas fases 1, 2 e 3.

100

DQO (mg O, /L)

COD (mg O, /L)

Ent w1 w2 | wa Ent W1 w2 | w3
17275 | 10265 | 18155 5803 | 3216 | 366.9
17735 | 8785 | 8075 5195 | 3042 | 3243
15475 | 6615 | 8645 5318 | 1834 | 2086
1621,0 | 4002 | 648.9 4706 | 1967 | 2524
14265 | 8031 | 9092 3984 | 3937 | 3776
12375 | 11930 | 13185 5094 | 2356 | 2526
15225 | 1213,0 | 14970 4238 | 3072 | 340.9
Fase 1 | 18740 | 16185 | 6665 4369 | 181,7 | 117.7
1567,0 | 6825 | 6925 3973 | 2355 | 2461
1247 910 376.1 329.9
1080,0 | 6005 | 1194 2010 | 2781 | 3142
13050 | 9845 | 933 2808 | 242,6 233
12150 | 7165 | 9785 363 218 300,5
1373,3 9632 3908 327.5
1414,0 1080,0 410,7 2693
1887 | 8318 | 8473 3535 | 2152 | 197.8
2303 | 12060 | 1084 4058 | 3033 | 3011
Cocep | 1275 | 9900 10250 3410 | 2992 | 3371
ase 2043 | 10205 |1011,5 3633 | 2472 | 2615
15086 | 1039.6 | 10975 4506 | 301,8 | 3048
1727 | 10165 | 9896 3207 | 3168 | 309.6
2236 | 12790 | 1304.6 3359 | 2552 | 28438
Fase 3 578 | 17227 | 16707 318 304,0 316
1553 1180 | 1083 | 1074
1477 1273 | 1089 | 1117
1453 1388 | 1173 | 950
1715 1264 | 1185 | 1286
Fase 4
1508 1152 | 1098 | 1248
1771 1314 | 1206 | 1342
1214 1510 | 1374 | 1206
1665 1424 | 1474 | 1292
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N-NHs (mg L") Nitrato (mg NO3™ L")
Ent w1 w2 | w3 Ent W1 W2 W3
118,7 56,1 | 76,2
1031 664 | 31,9
377 368 | 202
26,0 1,2 1,0
119.8 23 | 103
Fasel | 1179 1,8 0.5
196,1 2 15 513 29 138
238.9 13,8 586 279
2528 5 19,2 656 199 382
208,9 1 53,0 886 320 485
300,2 3 63,0 960 372 573
356,8 743 914 608
389,0 38,4 907 709
383,17 927 |82.78 709 232 271 709
35652 | 1243 | 96,92 515 324 322 515
2718 7.6 05 511,8 | 321 | 3247 | 5118
Fase2 ™ 3co6 42 1,0 5138 | 333 | 3687 | 5138
457.23 171 | 1.32 4655 | 249 | 3066 | 4655
476,74 | 31,67 | 0.6 797 313 | 331,37 | 797
Face g | 4929 271 | 2266 539,01 | 345 | 2932 | 539,01
487,5 411 | 3598
1570 1114 | 131 | 137 330 423 458 466
1755 1193 | 106 | 129 581 537 409 420
2021 862 | 120 | 125 507 550 442 450
2344 905 54 | 121 550 476 396 488
Fase4 | 2064 1220 | 201 | 92 559 494 423 602
2560 1409 | 189 | 228 390 444 393 575
2390 1351 | 82 56 454 72 217 202
2515 1346 | 23 90 256 270 285 248
2700 1645 | 20 38 253 436 477 424
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Alcalinidade (mg CaCOsL") pH
Ent w1 W2 w3 Ent w1 W2 W3
7,0 6,0 7,0
6,0 7,0 7,0
7,0 8,0 8,0
8,0 7,0 7,0
8,0 8,0 8,0
50 7,0 7,0
7,0 7,0 7,0
Fase 1 7,0 7,0 7,0
7,0 7,0 7,0
7,0 7,0
6,0 7,0 7,0
6,0 7,0 7,0
50 7,0 7,0
5,0 7,0
6,0 7,0
7,5 7,0 7,0
8,0 8,0 8,0
8,0 8,0 8,0
Fase 2 8,5 8,0 75
8,5 8,0 8,0
7 7,5 7,5
6,96 6,2 6,5
Fase 3 - 6.6 6.5
200 263 289 283 7 7 7 7
157 315 289 394 7 7 7 7
6 7 7 7
703 468 504 364 6 8 8 7
Fase 4 108 289 315 446 6 7,5 7,5 8
131 158 223 315 7 7 7 7
263 236 341 656 8 7,4 7,5 8
118 236 223 525 7 7,5 7,5 8
80 210 262 604 6,5 8 8 8,5




