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RESUMO

Séo raros 0os modelos matematicos que consideram a precipitacdo (PCT) e evapotranspiracao
(EVT) no tratamento de esgoto. Esta pesquisa objetivou avaliar a influéncia desses fatores
climaticos em cinco modelos de tratamento de esgoto doméstico em wetlands construidas
(WCs). Foi construida uma estacdo de tratamento de esgoto doméstico composta por um
sistema hibrido de WCs (uma célula de fluxo subsuperficial vertical - WC-FSSV, seguida
de uma subsuperficial horizontal — WC-FSSH). Foi utilizado o meio suporte brita n°2 e a
espécie vegetal Crysopogon zizanioides em ambas as células. Realizou-se um ensaio com
tracador hidrodindmico para avaliacdo do fluxo de esgoto nas WCs. Foram monitoradas, por
22 meses, as vazoes diarias de entrada e saida de cada célula, o nivel de esgoto e PCT diéria
para calculo da EVT (método do balanco de massa) das WCs. Quantificou-se a concentracao
de matéria organica, nitrogénio e fosforo do esgoto na entrada e saida de cada célula. Esses
dados (exceto de fésforo) foram aplicados aos modelos cinéticos de 12 Ordem, de Grau de
2% Ordem, de Monod, de Monod Multi e de Stover-Kincannon, segundo os fluxos
hidrodinamicos de mistura completa (CSTR) e pistdo (PFR), sem influéncia da PCT e EVT
(considerando apenas a concentracdo dos poluentes) e com influéncia dessas variaveis
climéticas (considerando nas equacgdes as cargas poluentes e média das vazdes afluente e
efluente). A WC-FSSV apresentou hidrodinamica com leve desvio ao fluxo CSTR (d = 1,58
e N =1,54) e a WC-FSSH com elevado grau de dispersao (d = 0,63 e N = 4,53) do esgoto
(alto desvio do fluxo PFR). As taxas médias de EVT nas WC-FSSV e WC-FSSH foram de
23,4 e 8,2 mm.d?, correspondendo & perda percentual média de agua de 30,8 e 35,8% do
volume de esgoto afluente, respectivamente. Na WC-FSSV, o modelo de Monod Multi
(CSTR) foi 0o mais adequado para 0 comportamento de NH4*, NOs e DQO. Para DBO, o
mais representativo foi 0 modelo de Stover-Kincannon-CSTR. Na WC-FSSH, o modelo de
Monod Multi (fluxo CSTR) foi o que representou melhor a NH4* e DBO. Stover-Kincannon
foi a cinética mais adequada para a WC-FSSH descrevendo o NOs™ (fluxo PFR) e DQO
(fluxo CSTR). Concluiu-se que o uso da carga poluente nos modelos matematicos
representativos do tratamento de esgoto apresentou melhor performance ou insignificante
diferenca estatistica (excecdo da DBO na WC-FSSV) do que os modelos que consideraram
apenas a concentracao dos poluentes. Por fim, a DBO foi o parametro de qualidade da agua
gue se mostrou mais adequado para o dimensionamento de WCs, considerando os modelos
de Stover-Kincannon-CSTR (para WC-FSSV) e de Monod Multi-CSTR (para WC-FSSH).

Palavras-chave: Esgoto doméstico; Wetlands construidas; Cinética; Hidrodinamica.
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ABSTRACT

Mathematical models that consider precipitation (PCT) and evapotranspiration (EVT) in
sewage treatment are rare. This research aimed to evaluate the influence of these climatic
factors on five models of domestic sewage treatment in constructed wetlands (CWs). A
domestic sewage treatment plant was constructed, consisting of a CW hybrid system (a
subsurface vertical flow cell - CW-SSVF, followed by a horizontal subsurface CW-SSHF).
Gravel support medium (#2) and Crysopogon zizanioides plant species were used in both
cells. Hydrodynamic tracer test was performed to evaluate the flow of sewage in CWs. The
daily outflows of influent and effluents from each cell were monitored for 22 months. Daily
sewage and PCT levels were used to calculate EVT (mass flow rate). The concentration of
organic matter, nitrogen and phosphorus of the sewage was quantified at the entrance and
exit of each cell. These data (excepting phosphorus) were applied to 1° Order, Grau 2° Order,
Monod, Monod Multi and Stover-Kincannon Kkinetic models, according to CSTR
(continuous stirred-tank reactor) and PFR (plug-flow reactor), with no influence of PCT and
EVT (considering only the concentration of pollutants) and with influences of these variables
(considering the pollutant loads and the mean of the inflows and effluents in the equations).
CW-SSVF presented hydrodynamics similar to CSTR (d = 1.58 and N = 1.54) and CW-
SSHF with high dispersion (d = 0.63 and N = 4.53). The mean EVT rates in CW-SSVF and
CW-SSHF were 23.4 and 8.2 mm.d™, corresponding to the mean percentage water loss of
30.8 and 35.8% of the influent sewage, respectively. In CW-SSVF, Monod Multi model
(CSTR) was the most adequate to represent the behavior of NH4*, NO3™and COD. For BOD,
the most representative was Stover-Kincannon-CSTR model. In the CW-SSHF, Monod
Multi model (CSTR flow) represented the best behavior of NH4* and BOD. Stover-
Kincannon was the most suitable kinetics for CW-SSHF describing NOs™ (PFR flow) and
COD (CSTR flow). It was concluded that the use of the pollutant load in the mathematical
models representative of the sewage treatment presented a better performance (or statistical
insignificance), except for BOD in CW-SSVF, than the models that consider only the
concentration of the pollutants. Finally, the most suitable parameter for the CWs design was
BOD, considering the Stover-Kincannon-CSTR (for CW-SSVF) and Monod Multi-CSTR
(for CW-SSHF) models.

Keywords: Domestic sewage; Constructed wetlands; Kinetics; Hydrodynamics.
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1- INTRODUCAO

Apenas 51,9% do esgoto gerado pela populacdo brasileira (urbana e rural) é coletado. Desse
total, cerca de 74,9% é tratado. Nas regides norte e nordeste do pais, a situacdo é ainda mais
alarmante, com apenas 10,5 e 26,8% do esgoto doméstico sendo coletado, respectivamente,
e cerca de 80% dessa totalidade sendo tratado (SNIS, 2016).

Diante das dificuldades (econdmicas, estruturais, politicas e outras) do poder publico
brasileiro em atuar na gestdo do saneamento de regifes urbanas e rurais, surge como
necessidade o incentivo a alternativas tecnoldgicas descentralizadas e de baixo custo para
elevacdo dos indices sanitarios nesses locais. A utilizacdo de wetlands construidas (WCs) no

tratamento de esgoto doméstico se enquadra nessa perspectiva.

As vantagens das WCs estdo relacionadas principalmente a sua alta eficiéncia na remocéo
de matéria organica, e aos baixos custos de implantacdo e operagdo, sendo recomendadas
principalmente para pequenos nucleos populacionais desprovidos de condigdes sanitarias

adequadas (Vymazal e Kropfelova, 2008).

O dimensionamento convencional de WCs para remocdo de poluentes em esgoto foi
adaptado a partir de outros sistemas de tratamento, como as lagoas de estabilizagéo, lodos
ativados e trincheiras filtrantes, ndo apresentando entdo, identidade propria. A falta de
padronizacdo de metodologia de dimensionamento de WCs pode ser um dos empecilhos

para a disseminacdo de seu uso no Pais.

No Brasil, os trés principais métodos de dimensionamento de WCs utilizados sdo: modelos
de remocdo de poluentes segundo a cinética de 1° Ordem; especificacdo de area de leito de
tratamento per capita; consideracdo de carga hidraulica e/ou organica aplicada. Como
principal vantagem desses métodos, a matematica do dimensionamento das WCs torna-se
simplificada. Por outro lado, muitas variaveis importantes podem ser desprezadas no

tratamento do esgoto em WCs, podendo torna-las ineficientes.

O método de dimensionamento de WCs mais utilizado no Brasil é o que combina cinética
de remocdo de poluentes (geralmente cinética de 1° Ordem) e hidrodinamica. As WCs com
fluxo hidraulico horizontal, por exemplo, sdo majoritariamente dimensionadas segundo o
modelo cinético de remocdao de poluente de 12 Ordem para reator de fluxo pistdo — equacao
de Kickuth ou modelo K-C* (Kadlec, 2000; Sezerino et al., 2015). Por outro lado, muitas



das células de tratamento de WCs podem apresentar hidrodinamica com comportamento
diferente de reator de fluxo de pistdo, como por exemplo, as unidades com fluxo vertical.
Também, as equacOes de remocdo de poluentes em cinética de 12 Ordem podem nao
representar a realidade (Kadlec, 2000; Saeed e Sun, 2011). Tais equivocos podem gerar WCs

superdimensionadas ou com dimensdes inferiores as necessérias.

Os modelos atuais que combinam hidrodindmica e cinética de remocao de poluentes sdo 0s
mais variados, desde equacbes matematicas simples (com solucéo analitica) a complexos
sistemas de equacdes com solucdo numérica (Brasil et al., 2007; Giraldi et al., 2010; Huang
et al., 2014). Modelos matemaéticos complexos tendem a apresentar maior capacidade de
descricdo (melhor ajuste estatistico) dos mecanismos de tratamento, todavia apresentam
complexas resolucdes, tornando-as inacessiveis para alguns profissionais. Por outro lado,

modelos simplificados podem nao representar a realidade de forma adequada.

Para que sejam desenvolvidos métodos padrdes para projeto de WCs, o que produziria maior
difusdo do uso da tecnologia, esses modelos deveriam apresentar no minimo as seguintes
caracteristicas: alta representatividade na descricdo do comportamento de poluentes;
abrangéncia no nimero de parametros de poluicao retratados pelo modelo (matéria organica,

nitrogénio e fosforo); relativa facilidade na resolucéo analitica.

Para que a representatividade dos processos de remocao de poluentes em WCs seja elevada,
a influéncia de varidveis importantes como a evapotranspiracdo (EVT) e precipitacdo (PCT)

ndo pode ser negligenciada.

Sao raros os modelos matematicos utilizados para representacdo de WCs que consideram a
EVT e PCT nos processos de tratamento de esgoto. Em geral, as equagdes de
dimensionamento de WCs levam em conta apenas as concentracdes de poluentes na entrada
e saida da unidade de tratamento (desconsiderando as perdas ou ganhos de dgua durante 0s
processos de tratamento). Entretanto, elevados indices de PCT e de EVT podem alterar a
qualidade (modificando a concentracdo do poluente) e a hidrodindmica (incluindo o tempo
de detencéo hidraulica — TDH) do esgoto na WC.

Conjectura-se que a inser¢do (mesmo que de forma indireta) dos parametros EVT e PCT nos
modelos cinético-hidrodindmicos possa elevar a representatividade dos processos de

remocao de poluentes e contribuir para padronizar o dimensionamento de WCs.



2 - OBJETIVOS

2.1-GERAL

Avaliar a influéncia da evapotranspiracdo e precipitagio em modelos cinético-
hidrodindmicos utilizados no dimensionamento de wetlands construidas para tratamento de

esgoto domestico.

2.2 - ESPECIFICOS
1. Caracterizar a hidrodinamica dos sistemas de wetlands construidas;

2. Auvaliar o0 uso de modelos cinéticos (1° Ordem, Grau de 2° Ordem, Monod, Monod
Multi e Stover-Kincannon) e hidrodindmicos (mistura completa e fluxo em pistéo)
na representacdo da remocdo (e/ou transformacéo) de matéria organica e nitrogénio

nas wetlands construidas;

3. Comparar os resultados dos ajustes dos modelos cinético-hidrodindmicos com e sem

influéncia da evapotranspiracao e precipitacao;

4. Avaliar o redimensionamento do sistema de wetlands construidas segundo o modelo

cinético-hidrodinadmicos mais adequado.



3 - REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 - DEFINICAO, ORIGEM E EVOLUCAO DAS WETLANDS CONSTRUIDAS
3.1.1 - Definigéo de wetlands construidas

De acordo com a terminologia genérica utilizada pela Agéncia de Protecdo Ambiental dos
Estados Unidos (USEPA, 2013, p.10), wetlands sdo ambientes naturais caracterizados por
“areas em condig¢des inundadas ou saturadas, de superficie ou subterranea, com frequéncia
e duracdo suficiente, que suportam e propiciam circunstancias de prevaléncia de vegetacao
tipicamente adaptada a vida em condi¢des de solo saturado”. Reed et al. (1995, p.173) possui
defini¢do similar: “wetlands naturais sdo ecossistemas nos quais o nivel do lencol freético
situa-se na superficie ou acima do nivel do solo com duracdo suficiente para manter

condicdes de solo saturado e crescimento de vegetacdo adaptada aos ambientes inundados”.

Conforme Kadlec e Knight (1996), as wetlands s&o na maioria das vezes ambientes de
transicao entre sistemas terrestres e aquaticos, podendo ser formadas também por depressdes
topograficas ou solos com baixa permeabilidade. Para esses autores, a definicdo de wetlands
parte do principio de que sdo areas Umidas o suficiente para alterar as propriedades do solo
em funcdo das mudancas fisicas, quimicas e bioldgicas acarretadas pelos periodos de
inundacdo, e que excluem a presenca de plantas ndo adaptadas a solos inundados.

Uma das mais reconhecidas defini¢Ges para wetlands naturais foi elaborada pela “Convengéo
sobre Zonas Umidas de Importincia Internacional” ou Convengdo Ramsar em 1971.
Wetlands sdo “areas de pantano, charco, turfa ou agua, natural ou artificial, permanente ou
temporaria, com agua estagnada ou corrente, doce, salobra ou salgada, incluindo areas de

dgua maritima com menos de seis metros de profundidade na maré baixa.” (Ramsar, 1971,

p.07).

Complementarmente a definicdo proposta pela Convencdo Ramsar, o Conselho Nacional de
Zonas Umidas (CNZU), 6rgdo vinculado ao Ministério de Meio Ambiente brasileiro,

recomenda a adocdo do critério para identificar a extensdo de uma area umida:
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. 0 limite da inundagdo rasa ou do encharcamento
permanente ou periodico, ou no caso de areas sujeitas aos
pulsos de inundag&o, pelo limite da influéncia das inundacgdes
médias maximas, incluindo-se ai, se existentes, areas
permanentemente secas em seu interior, habitats vitais para a



manutencéo da integridade funcional e da biodiversidade das
mesmas. Os limites externos sdo indicados pelo solo
hidromérfico e/ou pela presenga permanente ou periddica de
hidréfitas e/ou de espécies lenhosas adaptadas a solos
periodicamente encharcados” (Junk et al., 2013, p.08).

Como exemplos de wetlands naturais podem ser citados os pantanos, charcos, brejos,
turfeiras, veredas, mangues, além dos demais ambientes Umidos que possuam as
caracteristicas anteriormente apresentadas. Cada ambiente natural alagado possui
particularidades baseadas nas diferencgas de solo, topografia, clima, hidrologia, quimica da
agua, vegetacado e outros fatores. As wetlands naturais sdo encontradas desde as tundras até
0s tropicos, e em todos o0s continentes, com excecdo da Antartida (USEPA, 2013). Segundo
estudo de Lehner e D6l (2004), as wetlands naturais compreendiam no ano de 2004 entre

8,3 e 10,1 milhdes de km?2 de superficie no globo terrestre.

As zonas Umidas naturais, como também podem ser denominadas as wetlands naturais, sédo
consideradas as mais biologicamente diversificadas e produtivas de todos os ecossistemas
da Terra e suas principais fungdes incluem a retencdo e reciclagem de nutrientes
(proporcionando habitats para a vida selvagem — mamiferos, aves, anfibios, répteis, insetos
e peixes), amortizacdo de enchentes, zona de recarga de &guas subterraneas, bem como
podem propiciar a degradacdo de poluentes presentes na agua (Braddock e Hennessey,
2018).

Em muitos casos, o desenvolvimento de civiliza¢gbes humanas ocorreu as margens de corpos
hidricos ricos em nutrientes e em condi¢des alagadas (de forma intermitente ou perene),
servindo como fonte nutricional para o cultivo de alimentos. Sdo exemplos de povos que
fizeram isso o0s egipcios, mesopotamicos, sumerios, babilénicos, entre diversos outros.
Atualmente, muito da produtividade mundial de alimentos vem de regifes nas quais o cultivo
se da em areas alagadas, como o caso de paises do sudeste asiatico (Vymazal e Krépfelova,
2008).

Devido a elevada taxa de atividade bioldgica, as wetlands naturais podem transformar muitos
dos poluentes presentes nas aguas residuarias das atividades humanas em subprodutos menos
nocivos ao meio ambiente ou em nutrientes essenciais para serem utilizados pelos seres vivos
dentro do proprio ecossistema (Kadlec e Knight, 1996). Assim, wetlands naturais séo

ambientes que apresentam caracteristicas de autodepuracdo, tendendo sempre ao



reestabelecimento do equilibrio ecoldgico caso esse venha a ser modificado por fatores
externos, como a introducdo de material poluente (Kadlec e Wallace, 2009).

Devido a essas caracteristicas autorresilientes que promovem, em grande parte, a degradacédo
de poluentes externos presentes no meio, o ser humano passou a utilizar, desde séculos atras,
as wetlands naturais como destino final de alguns de seus poluentes, principalmente, aqueles
contidos nas &guas residudrias de atividades diversas (Ezeah et al., 2015). Tantos foram seus
usos para despejos de residuos liquidos que as wetlands foram pejorativamente apelidadas

de “wastelands” ou terras de residuos (Vymazal e Kropfelova, 2008).

Aguas pluviais urbanas e agricolas, esgoto doméstico e industrial, aguas residuarias geradas
na atividade mineradora, bem como outros tipos de aguas poluidas foram e sdo ainda
comumente encaminhadas as wetlands naturais como forma de tratamento e destinacéo final.
Entretanto, nem todos poluentes (principalmente os recalcitrantes — farmacos, hormoénios
sintéticos, etc) presentes nas aguas residuarias sdo degradados nesses sistemas. Tais
poluentes podem ficar retidos ou acumulados, podendo gerar graves consequéncias
ambientais ao ecossistema e a préopria saide humana. A elevada concentracdo de nutrientes
e matéria organica presente nas aguas residudrias langadas nesses ambientes (sem adequado
tratamento prévio) também pode alterar o ciclo natural do ecossistema local (Vymazal e
Kropfelova, 2008).

Nesse contexto, a preservacdo dos ambientes alagados naturais tornou-se assunto importante
nas agendas ambientais dos paises em desenvolvimento. No Brasil, 0 Decreto Federal n°
1.905 (Brasil, 1996) promulgou o acordo assinado pelo pais na Convencdo sobre Zonas
Umidas de Importancia Internacional (Convencéo de Ramsar). Ja as resolugdes do Conselho
Nacional de Meio Ambiente (CONAMA) n° 357/2005 e n° 430/2011 regulamentaram o
enguadramento (classificacdo) de corpos hidricos e padrbes de langcamento de efluentes em
ambientes aquaticos, respectivamente, incluindo as wetlands naturais (Brasil, 2005; Brasil,
2011). Em paises como os Estados Unidos, as wetlands naturais sdo consideradas “aguas dos
Estados Unidos”, e sdo concebidas aos mesmos niveis de protecdo do que outras aguas
superficiais, incluindo os minimos padrdes de qualidade para langamento de aguas

residuarias em sua extensdo (USEPA, 2012). Tornou-se entdo, necessaria a criacdo de

ambientes de tratamento de aguas residuarias controlados (artificiais), para que a disposi¢édo
final de aguas residuarias fosse realizada de maneira segura, sem comprometer o equilibrio

dos ambientes aquaticos naturais.



Conscientes de que o0s sistemas naturais de wetlands podem melhorar a qualidade da agua e
reduzir a carga de poluentes no ambiente, engenheiros e cientistas tém reproduzido em
ambiente controlado as func¢des das zonas Umidas naturais, criando-se entdo o conceito de
wetlands construidas (WCs). Esses sdo sistemas de engenharia concebidos e construidos
para aproveitar 0s processos naturais que envolvem a vegetagdo de zonas umidas, os solos,
além da comunidade microbiana, para tratar aguas residuarias de fontes diversas (Nikoli¢ et
al., 2009).

As WCs possuem como vantagens, quando comparadas aos ambientes naturais, o0 melhor
controle dos processos que ocorrem dentro do sistema (reduzindo a possibilidade de
contaminacdo do meio externo), maior flexibilidade na selecdo do local de implantacédo e
dimens@es do sistema, e melhor controle do fluxo hidrodindmico e do tempo de detencao

hidraulica (Vymazal e Kropfelova, 2008).

Além da denominagdo wetlands construidas, existem diversos outros termos relacionados a
esse sistema de tratamento utilizando vegetagdo. Sdo alguns dos exemplos: fitodepuragao
edafica (Salati, 1987), sistemas fitopedoldgicos (Salati, 1987), sistema hidrobotanico (Crites
e Tchobanoglous, 1998), zona de raizes (Philippi et al., 1999), leito de macréfitas (Roston e
Mansor, 1999), fitolagunagem (Almeida, 2005), leito cultivado (Mazzola et al., 2005),
alagados construidos (Brasil et al., 2007), banhados construidos (Bidone, 2007), jardins
filtrantes (Leonel et al., 2013), bacia de evapotranspiracao, filtro rocha-junco, filtro rocha-
planta-microrganismo, leito submerso vegetado, leito pantanoso, e outros. Entretanto, nao
ha na literatura um padréo que diferencie tais nomenclaturas, sendo a denominacéo escolhida
a critério do autor da pesquisa segundo as caracteristicas do ambiente estudado. Por outro
lado, os principios e mecanismos de remocdo e transformacdo de poluentes em aguas
residudrias sdo praticamente 0s mesmos em todas as variantes de sistemas (naturais ou

construidos), mudando apenas a magnitude em cada um.

As WCs sdo compostas basicamente pela associacdo interativa de vegetacdo, meio suporte
e comunidade microbioldgica em ambiente saturado de &gua. Sdo exemplos de meios
suportes para a vegetacdo o cascalho, solo, brita, areia, etc. Dentro desse ambiente, podem
ocorrer processos de natureza fisica, quimica e microbiolégica que, em contato com as aguas

residuérias, promovem sua purificacdo (Kadlec e Wallace, 2009).



No que diz respeito ao aspecto hidroldgico, as WCs geralmente possuem fluxo lento com
profundidades rasas, proporcionando tempo de contato prolongado entre a agua e o
ambiente, promovendo interacdes entre as matérias organica e inorganica, a microbiota que

se desenvolve e o sistema radicular da vegetacdo (Brasil e Matos, 2008).

3.1.2 - Origem e evolucéo do uso de wetlands construidas

Wetlands naturais tém sido utilizadas como ambientes para descarga de dguas residudrias ha
pelo menos 100 anos em algumas regides do mundo. J& os sistemas construidos (WCs)

possuem histérico de utilizacdo pelo ser humano bem mais recente (Kadlec e Wallace, 2009).

Um dos primeiros experimentos objetivando avaliar as possibilidades do uso de wetlands
construidas no tratamento de aguas residuarias foi realizado por Kéthe Seidel, no inicio da
década de 1950 no Instituto Max Planck em PI6n, Alemanha. Ela realizou o plantio de
macrofitas (vegetacdo adaptada ao ambiente aquatico) em valas escavadas no solo. Nesse
ambiente foi realizada a disposicdo do esgoto sanitario a ser tratado. Seidel denominou
inicialmente este sistema de “método hidrobotanico” de tratamento de aguas residuarias

(Seidel, 1955).

Apos isso, durante as décadas de 1960 e 1970, Seidel, junto a seus colaboradores e parceiros,
como Reinhoud Kickuth, da Universidade de Gottingen, realizou diversos outros
experimentos com o uso de WCs no tratamento de varias tipologias de aguas residuarias
(Seidel, 1955, 1965, 1966 e 1976). Reinhoud Kickuth foi o responsavel pela criacdo e
expansdo do denominado “método de zona de raizes” (Kickuth e Kénemann, 1987). Kéthe
Seidel e Reinhoud Kickuth s&o considerados os pioneiros do uso de WCs para tratamento de

aguas residuérias.

No continente americano, as pesquisas com uso de WCs para o tratamento de aguas
residudrias iniciaram-se durante a década de 1970 com Robert Kadlec e colaboradores na
Universidade de Michigan, Estados Unidos (Kadlec e Wallace, 2009).

A partir de 1985, a implementacéo dessa tecnologia no tratamento de aguas residuarias de
fontes diversas se estendeu pelo mundo, incluindo paises da Asia, Oceania, Américas, Africa
e Europa (Kadlec e Wallace, 2009). O trabalho de Vymazal (2011) descreve com mais
detalhes a evolugéo do uso de WCs pelo mundo.
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No Brasil, as pesquisas utilizando WCs para a melhoria da qualidade da agua iniciaram-se
na década de 1980, intensificando-se ap6s o ano 2000 (Tabela 3.1). Agua para abastecimento
humano (proveniente de corpos hidricos superficiais), esgoto sanitario urbano e efluentes
industriais foram os primeiros tipos de aguas usadas. Nesses estudos, 0s pesquisadores
utilizaram a “depurag¢do hidrica com solos” (terminologia adotada na época), constituida por
uma camada filtrante de solo sobreposta a camadas de rochas, para tratar a 4gua por meio da
interacdo solo-planta-micro-organismos. Canais com macrofitas aquéticas flutuantes
(Aguapé - Eichhornia crassipes, por exemplo) também foram amplamente utilizados (Salati
Junior et al., 1999). Posteriormente, outros estudos comecaram a ser realizados no

tratamento de varios tipos de aguas residuarias, principalmente ao final da década de 1990.

Os dados da Tabela 3.1 destacam o crescimento da aplicacdo de WCs no tratamento de agua
e esgoto no Brasil a partir de 1998. Em sua grande maioria, nota-se que foram pesquisas
realizadas por instituicdes de ensino superior (universidades) em nivel de mestrado ou
doutorado. Destaca-se também que esses estudos foram realizados em escala experimental,
tratando esgoto domeéstico, sanitario urbano (municipal), universitario ou industrial, em sua
grande maioria, em escala piloto. Faz-se notar ainda que a maioria desses estudos foram
realizados nas regides sul, sudeste e centro-oeste, com destaque para as instituicoes:
Universidade de Campinas (UNICAMP), Universidade Federal de Santa Catarina (UFSC),
Universidade Federal de Minas Gerais (UFMG), Universidade Federal de Vicosa (UFV),
Universidade Estadual Paulista (UNESP) e Universidade de Sdo Paulo (USP). Recomenda-
se a leitura de Sezerino et al. (2015) e Machado et al. (2017) para melhor orientagdo sobre

o0 “estado da arte” do uso de WCs no tratamento de aguas residuarias no Brasil.

No contexto global, ha centenas de estudos. Sdo exemplos: Alemanha, Austria, Franca,
Grécia, Holanda, Reino Unido, Sérvia (Haberl et al., 1995; Akratos e Tsihrintzis, 2007;
Nikoli¢ et al., 2009), Australia e Nova Zelandia (Greenway, 1997; Vymazal e Kropfelova,
2008), Estados Unidos e Canada (USEPA, 2000), México (Zurita et al., 2011), China, India,
Japdo, América Latina e Africa (Vymazal e Kropfelova, 2008), dentre outros. De forma

geral, é uma tecnologia bem difundida e presente em diferentes regides do planeta.

Entre as décadas de 1950 e 1980, as pesquisas eram focadas principalmente na avaliagdo da
efetividade do uso de WCs no tratamento de aguas residudrias. A partir do inicio da década
de 1990, os estudos passaram a ser mais aprofundados e com outros focos, tais como:

avaliacdo dos parametros de dimensionamento, métodos de operacdo e manutencéo,
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otimizagdo da eficiéncia de tratamento, estudo do comportamento do sistema ao longo do

tempo, mecanismos atuantes na remocdo de poluentes, micro-organismos influentes no

sistema de tratamento, modelagem do comportamento de poluentes no sistema, entre outros
(Saeed e Sun, 2012; Stefanakis e Tsihrintzis, 2012; Wu et al., 2014).

Tabela 3.1 — Exemplos de estudos brasileiros no uso de wetlands construidas para tratamento de
aguas residuarias.

Fonte de agua

Estado ) Escala Fonte
residuaria
Séo Paulo Rio Real Salati e Rodrigues (1982)
Séo Paulo Rio Real Manfrinato (1989)
Sé&o Paulo Universidade Piloto Mansor (1998)
Séao Paulo e Parana Rio Real Salati Junior et al. (1999)
Pernambuco Industrial Real Salati Junior et al. (1999)
Santa Catarina Domeéstico Piloto Philippi et al (1999)
Sé&o Paulo Universidade Piloto Valentim (1999)
Paraiba Municipal Piloto Sousa et al. (2000)
Santa Catarina Suinocultura Piloto Sezerino et al. (2003)
Paraiba Municipal Piloto Sousa et al. (2004)
Sé&o Paulo Universidade Piloto Mazzola et al. (2005)
Goias Municipal Piloto Almeida (2005)
Minas Gerais Domeéstico Piloto Brasil et al. (2007)
Distrito Federal Doméstico Piloto Silva (2007)
Minas Gerais Municipal Piloto Dornelas et al. (2009)
Goiéas Municipal Piloto Abrantes (2009)
Goiéas Domeéstico Piloto Almeida et al. (2010)
Minas Gerais Laticinios Piloto Matos et al. (2010)
Goiéas Lodo de esgoto Piloto Bufaical (2010)
Goiéas Industria Piloto Mendonca (2010)
Minas Gerais Doméstico Piloto Chagas et al. (2011)
Séo Paulo Doméstico Bancada Paterniani et al. (2011)
Minas Gerais Suinocultura Piloto Fia et al. (2011)
Santa Catarina Doméstico Piloto Sezerino et al. (2012)
Goiés Municipal Piloto Ucker (2012)
Goiéas Municipal Piloto Quege et al. (2013)
Minas Gerais Industrial Piloto Rossmann et al. (2013)
Minas Gerais Doméstico Piloto Lana et al. (2013)
Goiés Municipal Piloto Colares e Sandri (2013)
Rio Grande do Sul Laticinios Piloto Pelissari et al. (2014)
Mato Grosso do Sul Doméstico Piloto Teodoro et al. (2014)
Minas Gerais Represa Bancada Gomes et al. (2014)
Minas Gerais Municipal Piloto Costa et al. (2015)
Santa Catarina Domeéstico Real Trein et al. (2015)
Minas Gerais Municipal Piloto Von Sperling (2015)
Séao Paulo Doméstico Piloto Queluz (2016)
Séo Paulo Doméstico Piloto Coasaca (2016)
Goiés Lodo séptico Piloto Silva Janior et al. (2017)
Minas Gerais Suinocultura Piloto Fia et al. (2017)
Minas Gerais Suinocultura Piloto Ramos et al. (2017)
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Como escala real, adotaram-se os estudos que utilizaram a totalidade da &gua residuaria
gerada para tratamento nas WCs. Consideraram-se em escala piloto as pesquisas que nédo
trataram integralmente a gua residuaria (mas apenas parcela da vazao disponivel) a partir
de sua fonte de geracdo e apresentaram area superficial de leito de tratamento superior a 1
m2. Tamanhos de WCs inferiores ou iguais a 1 m2 de area foram considerados como estudos
de bancada.

Ao longo desses anos, tanto em nivel nacional como internacional, houve evolucdo quanto
aos tipos e configuracdes das WCs. Simples filtros com a presenca de macrofitas passaram
a ser estudados junto a configuracdes mais sofisticadas, utilizando aeragcdo mecanizada e
recirculagdo do efluente, por exemplo. Além disso, ndo apenas matéria organica, nutrientes
e micro-organismos patogenos foram alvos de pesquisas, mas também micropoluentes
emergentes, como os farmacos, perturbadores endocrinos, pesticidas e outros (Vymazal e
Kropfelova, 2008).

Muitas das pesquisas atuais ainda sdo realizadas em escala piloto e laboratorial, embora
existam diversas estacdes de tratamento de aguas residuarias do tipo WCs em escala real
operando pelo mundo. Estima-se que atualmente haja mais de 50.000 WCs na Europa e mais
de 10.000 WCs na América do Norte, em escalas piloto e real (Kadlec e Wallace, 2009;
Vymazal, 2011; Yan e Xu, 2014), além de inimeras outras espalhadas pelo globo terrestre.
A Tabela 3.2 apresenta informacGes sobre area ocupada e capacidade de algumas WCs

estudadas no mundo.

Ha grande variacdo de tamanho (area superficial) e capacidade de operacédo (vazdo média de
tratamento) nas WCs (Tabela 3.2). Area superficial e vazio de tratamento de 250.000 m2 e
60.000 m3.d%, respectivamente, foram as maiores observadas no levantamento realizado. As
variacdes de tamanho e vazao podem depender da fonte e do tipo de agua residuaria tratada,
das configuracdes adotadas (tipo de WCs), dos parametros e critérios de projeto utilizados
no dimensionamento, entre outros fatores (Kadlec e Wallace, 2009). Além das unidades de
W(Cs apresentadas na Tabela 3.2, existem reportadas na literatura centenas de outras WCs

com variadas capacidades e tamanhos de operagéo.
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Tabela 3.2 — Exemplos de WCs, tamanhos e capacidade de operacdo no tratamento de agua

residudria de origens diversas.

Agua Area superficial ~Capacidade
Local residudria (m?) (m3.d™) Fonte
Suddo Industrial 250.000,0 60.000,0 Vymazal e Kropfelova (2008)
Hungria Sanitério 100.000,0 8,0 Lakatos (1998)
Malésia Drenagem 12.500,0 21.600,0 Shaharuddin et al (2014)
Republica Tcheca  Sanitério 4.495,0 176,0 Vymazal e Kropfelova (2008)
Lituania Sanitario 3.780,0 180-400,0  Gasiunas e Strusevicius (2003)
EUA Sanitario 3.400,0 1.250,0 Kadlec e Wallace (2009)
EUA Doméstico 2.035,0 1490 Watson (1990)
Taiwan Drenagem 1.200,0 85,0 Kao et al (2001)
india Sanitério 750,0 80,0 S“”dara"adig’ze(;oel;/ig”eswara”
Brasil Doméstico 450,0 6,6 Philippi et al (1999)
ltalia Doméstico 340,0 17,0-33,0 Masi e Martinuzzi (2007)
Brasil Doméstico 189,0 12,2 Trein et al. (2015)
Alemanha Sanitério 150,0 12,0-18,0 Bruch et al (2011)
Brasil Doméstico 96,0 8,9 Chagas et al (2011)
Grécia Doméstico 245 1,2 Stefanakis e Tsihrintzis (2012)
Alemanha Industrial 5,6 -13,2 0,1-2,1 Nivala et al. (2013)
México Doméstico 3,2 0,1 Zurita et al. (2009)
China Sintética 0,2 0,05 Fan et al. (2013)

As WCs sdo muitas vezes diferenciadas na literatura em escala, segundo seu tamanho e
capacidade de operacdo: real, piloto ou mesocosmo (Sezerino et al., 2015). Entretanto, nota-
se que ainda ndo ha padronizacdo ou critérios técnicos quanto ao uso dessa escala pela
comunidade cientifica. Surgem entdo questdes como: a escala da WC pode influenciar nos
mecanismos predominantes no tratamento do esgoto? Espera-se que em WCs com grandes
areas, 0s mecanismos de remocdo e transformacdo de poluentes possam se comportar de
forma diferente das de pequeno porte? Além disso, todas as WCs (desde centenas a poucos
m?2 de area superficial) deveriam receber a mesma denominacéo, independente da escala e
capacidade de operacao? Tais questdes ainda estdo carentes de respostas tanto na literatura

nacional como internacional.

3.2 - CLASSIFICACAO DAS WETLANDS CONSTRUIDAS

De acordo com Vymazal e Kropfelova (2008), as WCs podem ser classificadas segundo os
tipos de escoamento e de vegetacdo predominante, conforme apresentado na Figura 3.1.
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Figura 3.1 — Classificacdo das WCs segundo o fluxo hidrodindmico e tipo de vegetagéo.
Fonte: Vymazal e Kropfelova (2008).

3.2.1 - Tipo de escoamento
Conforme o comportamento do fluxo hidrico, as WCs podem ser classificadas em:
- wetlands construidas de escoamento superficial (WC-FS);

- wetlands construidas de escoamento subsuperficial (WC-FSS) horizontal ou vertical

(ascendente, descendente ou com ciclos de inundagéo e esvaziamento);

- Sistemas hibridos de wetlands construidas (em que se utiliza uma combinagdo dos sistemas

verticais e horizontais).

3.2.1.1 - Wetlands construidas de escoamento superficial

As WCs com fluxo hidrico superficial (WC-FS) sdo caracterizadas principalmente por serem
ambientes em que a 4gua esta sempre em contato direto com a atmosfera (Figura 3.2). Elas
possuem vegetacao flutuante, submersa e/ou emergente, num ambiente em que predominam
0s processos de sedimentacdo, filtracdo, oxidagdo, reducdo, adsorcdo e precipitacdo de
poluentes presentes na agua (Kadlec e Wallace, 2009). Além disso, outros fendmenos de
remocao de poluentes, como a absorcdo de nutrientes pelas plantas ou micro-organismos,
podem estar atuantes (Wu et al., 2015b). As WC-FS s&o ambientes de tratamento de esgoto
similares aos sistemas de lagoas de estabilizacdo, principalmente as facultativas, nos quais

ha a predominancia de condi¢es aerobias, anoxicas e anaerdbias. Por outro lado, ha
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predominancia de plantas aquaticas no lugar de algas, muito embora possa haver a presenca
de ambas no ambiente de tratamento (Vymazal e Kropfelova, 2008).

Vegetagdo
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Figura 3.2 - Representacdo de uma wetland construida com fluxo superficial.
Fonte: Adaptado de Tilley et al. (2014)

Para Vymazal (2010), uma tipica WC-FS, também conhecida como wetland construida de
superficie livre (Free Water Surface — FWS, termo utilizado em inglés), possui plantas
emergentes com sistema radicular de 20-30 cm de comprimento, fixadas no solo, tendo como
profundidade da camada liquida 20-40 cm. A densidade das plantas emergentes cobre

significativa fracdo da superficie da WC, maior do que 50% do leito de tratamento.

No contexto geral, esse tipo de WC é a que mais se assemelha as wetlands naturais, devido
ao contato direto da lamina d’agua com a atmosfera e por propiciar maior atra¢ao de animais,
aumentando a biodiversidade local. Além disso, os fendmenos e mecanismos envolvidos na
remocdo e transformacdo de poluentes nos ambientes naturais e construidos de fluxo

superficial também sdo similares (Kadlec e Wallace, 2009).

As principais vantagens e desvantagens do uso de WC-FS no tratamento de aguas residuarias
sdo apresentadas na Tabela 3.3. Como aspecto positivo, destaca-se a eficiéncia intermediaria
na remocdo de sélidos suspensos totais - SST (66,1%) e matéria organica (65,3%, como
Demanda Bioquimica de Oxigénio — DBO e 44,9%, como Demanda Quimica de Oxigénio -
DQO). Como limitante, ressalta-se a baixa eficiéncia na remocéao de nitrogénio total - NT
(43%) e fosforo total - PT (49,2%) (Zhang et al., 2014).
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Tabela 3.3 — Vantagens e desvantagens das WC-FS no tratamento de aguas residudrias.
Vantagens Desvantagens

1. Introducdo consideravel de oxigénio no meio
liqguido por difusdo atmosférica e producdo 1.Baixa eficiéncia na remocao de nitrogénio e

fotossintética pelas algas; fosforo;

2. Eficiéncia intermediaria na remocdo de SST e 2. Eleva a proliferagdo de mosquitos e outros
matéria organica; vetores de doencas, principalmente em regides
3. Estimulo aos processos de nitrificacdo e tropicais;

degradacdo aerdbia da matéria organica; 3. Possui maior risco de contaminacdo de
4. Nao gera problemas de colmatagdo do leito de pessoas e animais pela &gua residuéria em
tratamento; tratamento do que as WCs de escoamento

5. Requer menor &area do que as WCs de subsuperficial.
escoamento subsuperficial.
Fonte: Vymazal (2010)

O aspecto mais importante do uso de WC-FS no tratamento de esgoto pode ser sua
capacidade em introduzir oxigénio atmosférico no meio liquido por meio da difusdo
molecular. Por outro lado, o contato direto “atmosfera-esgoto” possibilita a atragdo de
vetores de doencas, como mosquitos, além de aumentar os riscos de contaminacdo de

pessoas e animais pelo esgoto em tratamento.

3.2.1.2 - Wetlands construidas de escoamento subsuperficial

As WCs com escoamento subsuperficial (WC-FSS) sdo unidades em que a lamina de esgoto
ndo possui contato direto com a atmosfera e, sim, abaixo da zona insaturada do meio suporte
em gue a vegetacdo esta fixada. Dentro dessa classificacdo, a direcdo predominante do fluxo
da agua pode ser horizontal - WC-FSSH (Figura 3.3) ou vertical - WC-FSSV (Figura 3.4),
sendo essa Ultima em fluxo ascendente ou descendente (Vymazal, 2010). Nesses ambientes,
ocorre apenas a predominancia de vegetacdo emergente, uma vez que o nivel de agua esta

abaixo da superficie (Vymazal e Kropfelovéa, 2008).

Em funcdo do esgoto ndo estar exposto a atmosfera de maneira direta nesse tipo de WC, o
risco associado a contaminacdo de seres humanos ou animais por organismos patégenos
presentes na agua residuaria em tratamento € minimizado. Além disso, a atracdo de vetores

como mosquitos também é reduzida (Kadlec e Wallace, 2009).
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Figura 3.3 - Representacdo de wetland construida de fluxo subsuperficial horizontal. Fonte:
Adaptado de Tilley et al. (2014)

Vegetacdo

Entrada

Drenagem Saida

Figura 3.4 - Representacdo de uma wetland construida de fluxo subsuperficial vertical.
Fonte: Adaptado de Tilley et al. (2014)

As WC-FSSV sdo mais comumente utilizadas segundo fluxo hidraulico com alimentacédo
continua ou em bateladas (também possivel nas WC-FSSH), com meio suporte saturado

permanente ou em ciclos de inundacao e esvaziamento (Sezerino et al., 2015).

Ciclos de inundacéo e esvaziamento propiciam varia¢ao no nivel da agua residuéria no meio
filtrante, geralmente submetido a periodos curtos de alimentacdo, seguidos por periodos
elevados de descanso, permanecendo ndo saturado a maior parte do tempo, o0 que estimula a
introducdo de oxigénio dissolvido no ambiente, favorecendo a ocorréncia da degradacéo
aerObia da matéria organica e nitrificacdo do esgoto. Por outro lado, 0 emprego de meio
suporte saturado permanente, com alimentagdo continua ou intermitente, é adequado para
estimulo dos processos de desnitrificagdo do esgoto, principal via de remocéo de nitrogénio
(Nivala et al., 2013; Wu et al., 2015a).
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Nos sistemas de fluxo horizontal, o esgoto flui vagarosamente pelo meio suporte no sentido
horizontal, desde a entrada até a saida do sistema. Segundo Vymazal e Krdpfelova (2008),
durante esse percurso, o efluente passa por zonas aerObias (camada proxima a zona
insaturada do meio suporte e areas proximas as raizes das plantas, onde ocorre a liberagédo
de oxigénio), uma grande zona anaerobia (parte inferior do sistema onde h& a presenca de
sulfatos e CO>) e zona andxica (parte intermediéria entre as zonas aerdbias e anaerdbias,

onde ha presenca de nitratos).

As WC-FSSH séo satisfatorias para a remocdo de solidos suspensos, micro-organismos e
matéria organica (Cooper, 1999), e possuem limitacdo no fornecimento de oxigénio, uma
vez que as macréfitas podem ndo suprir a taxa de oxigénio requerida pela carga do esgoto.
Assim, os sistemas de fluxo horizontal tendem ser capazes de nitrificar em altas taxas. Essas
taxas de nitrificacdo sdo melhores nos sistemas de fluxo vertical, que possuem maior
capacidade de transferéncia de oxigénio (Hussar, 2001). Por outro lado, as WC-FSSH séo
ambientes nos quais rea¢des bioquimicas redutoras prevalecem, como a desnitrificacdo do

nitrato, possibilitando a remocéo de nitrogénio do esgoto (Saeed e Sun, 2012).

A Tabela 3.4 resume as vantagens e desvantagens no uso de WC-FSSV e WC-FSSH no

tratamento de &guas residuarias.

Tabela 3.4 — Vantagens e desvantagens das WC de fluxo vertical e horizontal.

Tipo Vantagens Desvantagens
1. Menor demanda de area; 1. Curtas distancias do fluxo;
. 2. Maior fornecimento de oxigénio; 2. Pobre desnitrificacdo e baixa remogao de
Vertical . T ’ : .
3. Estimulo a nitrificacdo e remogdo nitrato;
de matéria orgénica. 3. Baixa remocéo de fosforo.
1. Longas distancias de fluxo; L
2. Eficiente remocdo de SST e 1. Elevada demanda de area, .
L. N 2. Problemas com colmatacéo do leito;
. matéria organica; . ~ . )
Horizontal 3. Baixa remocéo de fosforo;

3. Capacidade de desnitrificac&o;

4. Formacao de acidos humicos para
remocdo de nitrogénio e fosforo.
Fonte: Saeed e Sun (2012)

4. Baixa disponibilidade de oxigénio;
5. Dificuldade de fluxo uniforme.

As WC-FSSV apresentam alta remocgédo de sélidos suspensos SST (85,2%) e matéria
organica (89,3% para DBO e 64,1% para DQO) e remocdo intermediaria para NT (50,5%)
e PT (59,6%). As WC-FSSH possuem eficiéncias de tratamento similares: SST (79,9%),
matéria organica (75,1%, como DBO e 66,0%, para DQO), NT (51,9%) e PT (65,9%)
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(Zhang et al., 2014). De modo geral, as WCs com escoamento subsuperficial apresentam

eficiéncia superior quando comparadas com as com fluxo superficial.

3.2.1.3 — Sistemas hibridos de wetlands construidas

Combinando os tipos de escoamento apresentados anteriormente, tém-se as denominadas
wetlands construidas hibridas (WC-H). Tais combinacdes sdo usualmente realizadas para se
obter melhores desempenhos no tratamento do esgoto, como na remogéo de nitrogénio, por
exemplo (Vymazal, 2005).

Podem ser utilizadas combinagdes em que se varie tanto o fluxo hidrodinamico (superficial
ou subsuperficial, vertical ou horizontal) quanto o nimero de estagios de tratamento (uni ou
multiestagios) (Kadlec e Wallace, 2009). Muitos dos sistemas hibridos utilizados atualmente
séo derivados dos originais desenvolvidos por Seidel (1965, 1976, 1978) no Instituto Max
Planck, Alemanha. O design proposto por esta autora apresentou 2 estagios em série de WC-
FSSV seguidos de 2 ou 3 estagios de WC-FSSH. A partir de entdo, o conceito de WC-H
com uni ou multi estagios passou a ser utilizado em diversos paises da Europa (Vymazal,
2005).

Um dos tipos de WC-H (Figura 3.5) para tratamento de &guas residuérias é a combinacgéo de
uma unidade WC-FSSV descendente, seguida de uma WC-FSSH (Molle et al., 2005).

1 Saida

Fluxo hOHIOIH‘()I

Figura 3.5 - Representacdo grafica de uma wetland construida hibrida.
Fonte: Adaptado de Masi e Martinuzzi (2007)

O fluxo vertical do esgoto na célula WC-FSSV propicia maior introdugdo de oxigénio
dissolvido no ambiente de tratamento, favorecendo as reacdes aerdbias no meio, incluindo a

nitrificacdo da amonia (produzindo nitrato) e degradacéo heterotrofica da matéria organica.
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Ja o fluxo horizontal da WC-FSSH subsequente favorece predominancia de ambiente
anoxico/anaerobio, estimulando entéo a desnitrificacdo do nitrato produzido na WC-FSSV
(Vymazal, 2005). A combinacéo de diferentes ambientes de tratamento eleva a remocéo de
poluentes do esgoto. A remoc¢do média de SST (93,8%), matéria organica (84,1% - DBO,
85,6% - DQO), NT (66,9%) e PT (54,7%) em WC-H é geralmente superior ao uso das WC-
FSSV e WC-FSSH individualmente (Zhang et al., 2014).

3.2.2 — Tipo de vegetacao

Conforme Brix (2003) e Sezerino et al. (2015), as WCs podem ser classificadas segundo os
tipos de espécies vegetais nelas predominantes:

- plantas com folhas flutuantes;
- plantas flutuantes;

- plantas submersas;

- plantas emergentes.

As funcdes da vegetacdo no tratamento de esgoto em WCs serdo apresentadas no item 3.2.3.4
deste estudo. A seguir sdo descritas as classes de classificacdo de wcs segundo os tipos de

espécies vegetais.

3.2.2.1 - Plantas aquéticas com folhas flutuantes

As plantas aquéticas com folhas flutuantes consistem na vegetacdo adaptada a vida em
ambientes aquaticos (hidrofitas) rasos (0,5 — 3,0 m de profundidade) que ocorrem livremente
na superficie da &gua, tendo suas raizes submersas fixas aos sedimentos de fundo e sistema
foliar flutuante (Figura 3.6) exposto diretamente aos raios solares. Tal vegetacéo € tipica e
exclusiva de WC-FS (Kadlec e Wallace, 2009).

A Figura 3.6 ilustra exemplos de espécies de plantas aquéaticas com folhas flutuantes fixas
utilizadas em WCs para tratamento de esgoto: nymphaea alba (a), Potamogeton gramineus

(b) e Hydrocotyle vulgaris (c).
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Figura 3.6 - Representacdo de plantas aquaticas flutuantes fixas.
Fonte: Kadlec e Wallace (2009)

3.2.2.2 - Plantas aquaticas flutuantes

As plantas aquéticas flutuantes sdo espécies hidrofitas, ndo fixas em sedimentos ou solo, e
predominantes em &guas de pouca turbuléncia, preferencialmente, ambientes lénticos. Elas
exibem grande diversidade de formas e tamanhos, tanto das raizes, como do sistema foliar.

Elas também sdo vegetacao tipica e exclusiva de WC-FS (Kadlec e Wallace, 2009).

Em WC-FS, h& predominancia das espécies Eichhornia crassipes (Figura 3.7a), Pistia
stratiotes e Lemna minor (Figura 3.7b). Salvinia natans, Lemna gibba, Lemna trisulca e

Wolffia spp. sdo também utilizadas (Vymazal e Kropfelova, 2008; Machado et al., 2017).

Figura 3.7 - Representacao de plantas aquaticas flutuantes livres.
Fonte: Kadlec e Wallace (2009)

3.2.2.3 - Plantas aquéticas submersas

As plantas aquaticas submersas sdo aquelas que possuem adaptabilidade para sobreviver
abaixo da superficie da agua (em variadas profundidades, mas sempre dentro da zona fética
do ambiente aquatico), sem contato direto com a atmosfera. Sdo espécies vegetais que tém
suas raizes fixadas nos sedimentos do fundo. Também séo tipicas e exclusivas de WC-FS
(Nikolic et al., 2009).
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Por serem submersas em ambientes muitas das vezes com alta turbidez, a incidéncia de
radiacdo solar nessas espécies é limitada, o que reduz consideravelmente sua producéao

fotossintética e crescimento (Vymazal e Kropfelova, 2008).

Exemplos de plantas aquéticas submersas incluem (Vymazal e Kropfelova, 2008): Cacomba
caroliniana, Ceratophyllum spp., Eggeria densa, Elodea spp., Hydrilla verticillata, 1soétes
spp., Myriophyllum spp., Najas spp., Utricularia spp, Potamogeton crispus (Figura 3.8a) e
Littorella uniflora (Figura 3.8b).

i T

Figura 3.8 - Representacdo de plantas aquaticas submersas.
Fonte: Kadlec e Wallace (2009)

3.2.2.4 - Plantas aquéticas emergentes

As plantas aquaticas emergentes sdo o tipo mais comum de vegetacdo utilizada na
implantagdo das WC-FSSV e WC-FSSH, mesmo podendo também serem utilizadas em WC-
FS. Nas pesquisas realizadas no Brasil, elas sdo as espécies vegetais mais adotadas (Sezerino
et al., 2015; Machado et al., 2017).

As plantas aquaticas emergentes sdo caracterizadas por terem suas raizes ancoradas no fundo
do leito aquatico, possuirem longos talos ou caules e suas folhas estarem acima da superficie
da agua (Vymazal, 2011). Tais caracteristicas favorecem a captacdo de radiacdo solar,
producéo e transferéncia de oxigénio para o meio liquido, uma vez que através do sistema
foliar, essas plantas fazem a fotossintese e depois transportam o0 gas para seu sistema
radicular. O excedente de O2 que ndo foi utilizado pela respiracdo das raizes das plantas é
difundido para o ambiente aquatico, possibilitando o desenvolvimento de zona aerdbia nas

proximidades das raizes das plantas (Brix, 1997).

Sdo exemplos de plantas aquaticas emergentes (Vymazal e Kropfelova, 2008): Acorus
calamus, Baumea articulata, Bolboschoenus, Eleocharis spp., Glyceria maxima, Juncus

spp., Phalaris arundinacea, Panicum hemitomon, Pontederia cordata, Sagittaria spp.,
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Sparganium spp., Scirpus lacustres (Figura 3.9a), Phragmites australis (Figura 3.9b) e

Typha latifolia (Figura 3.9c).

Figura 3.9 - Representacdo de plantas aquaticas emergentes.
Fonte: Kadlec e Wallace (2009)

3.2.3 - Estrutura das wetlands construidas

Além da vegetacdo, as WCs possuem outros componentes basicos (Figura 3.10): célula de
tratamento, material impermeabilizante, meio suporte e sistema de alimentacgéo (entrada) e

sistema de drenagem e saida do esgoto.

vegetacGo

Sistema de entrado
e distribuicdo

Saida

d=p Efiuente

k Sisterma de drenagem
Material impermeabilizonte

Célula de tratamento
Meio suporte

Figura 3.10 - Representacdo grafica das estruturas fisicas de uma wetland construida.
Fonte: Adaptado de Kadlec e Wallace (2009)

3.2.3.1 - Célula de tratamento

A partir da estrutura de base (apoio) da célula de tratamento s&o implantados os demais
componentes de uma WC. A base da célula é a delimitagdo da unidade de tratamento com o
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ambiente exterior, podendo ser escavada no solo ou ser apoiada no terreno (Un-Habitat,
2008).

As WCs que sdo escavadas no solo necessitam de adequado controle de processos erosivos
e de compactacdo para sua posterior impermeabilizacdo. Geralmente séo recobertas com
argila compactada para que haja baixa condutividade hidréaulica, reduzindo os riscos de
contaminacgdo do solo e aguas subterraneas proximas ao local de implantacdo da WC. Essa
configuracdo tem como desvantagem principal o custo econémico relativo a escavacao e
compactacdo do solo. Por outro lado, pode ser vantajosa pois sua implantacdo no solo pode
reduzir gastos com sistema de bombeamento do esgoto, por exemplo. Quando escavadas em
solo, recomenda-se que as WCs nédo sejam profundas a nivel de se atingir o lencol freatico,

reduzindo a possibilidade de sua contaminacdo (Un-Habitat, 2008).

Ja as células de tratamento apoiadas sobre o terreno podem ser construidas a partir de
material como fibra de vidro ou carbono, alvenaria, metal, plastico, entre outros. Nesse caso,
tém-se como principais vantagens a maior flexibilidade de escolha do local de implantagéo
da WC e reduzidos custos com escavacdo de solo. Em contrapartida, geralmente se necessita

de implantacdo de sistema de bombeamento do esgoto para tratamento na célula.

A geometria das células de tratamento pode variar bastante: retangular, circular, quadrada,
tronco de pirdmide invertida, entre outras. Também, existe variacdo na profundidade
adotada. Tudo isso depende do tipo de WC, bem como dos parametros de projeto adotados.
A escolha da geometria da célula depende do tipo de fluxo hidrodindmico (pistdo, mistura
completa, disperso, etc) desejado para o sistema de tratamento, tentando-se evitar a formagéo
de curto-circuitos ou zonas mortas, que alteram o tempo de detencéo real das células (Kadlec
e Wallace, 2009).

3.2.3.2 - Material impermeabilizante

Sob o ponto de vista ambiental, o material de impermeabilizacdo é uma das mais importantes
estruturas dentro de uma WC, pois € responsavel por isolar o sistema de tratamento do
ambiente externo, evitando sua contaminagao. Possui a funcao de restringir o tratamento de

determinado tipo de agua residudria aquele ambiente de controle (Un-Habitat, 2008).

23



O material impermeabilizante pode tanto estar incorporado a base da célula de tratamento,
quando se utilizam caixas de polietileno ou alvenaria como base da célula, por exemplo, ou
também podem ser locados posteriormente a escavacdo. Nesse segundo caso, ha a
necessidade de utilizacdo de material especifico, como as mantas geossintéticas, por
exemplo. A argila compactada também pode ser utilizada como material impermeabilizante,
porém com riscos baixos de contamina¢édo do solo local com a introducéo do esgoto durante

o0 tratamento.

Tanto a base da célula como o material impermeabilizante ndo possuem qualquer funcao de
tratamento das aguas residudrias, mas sdo apenas estruturas de base e isolamento do

ambiente de tratamento com o ecossistema exterior, respectivamente.

3.2.3.3 - Meio suporte

O meio suporte € um material de fundamental importancia ao funcionamento das WCs,
principalmente nas de fluxo subsuperficial, pois possui tanto a funcdo de fixar a vegetacéo
submersa ou emergente, como também auxiliar no tratamento do esgoto (Un-Habitat, 2008).
Sistemas gque ndo possuem meio suporte para fixacdo das raizes das plantas geralmente tém
a presenca de vegetacdo flutuante, ndo podendo entdo, ser denominado de wetlands, mas
apresentando-se na nomenclatura técnica como “sistemas de plantas aquaticas flutuantes”
(Metcalf e Eddy, 1991; Crites e Tchobanoglous, 1998). Por outro lado, nesta tese, adotou-se
a classificacdo proposta por Vymazal e Kropfelova (2008) e Kadlec e Wallace (2009), os

quais enquadram os “sistemas de plantas aquaticas flutuantes” como WC-FS.

Divergéncias na definicdo a parte, como apresentado no item 3.2.1, é consenso na
comunidade cientifica que o nivel da agua residudria junto ao meio suporte € que define o
tipo de fluxo e enquadramento da WC em sistema de fluxo superficial ou subsuperficial. O
nivel da dgua estando abaixo da superficie do meio suporte, pode-se classificar a WC com
de fluxo subsuperficial. Caso 0 meio suporte esteja totalmente submerso no liquido, a WC
sera de fluxo superficial (Kadlec e Wallace, 2009).

O meio suporte pode atuar no tratamento de aguas residudrias por principios fisicos, como a
filtracdo, e quimicos como a adsor¢do. Além disso, 0 meio suporte possui fundamental

importancia por propiciar ambiente adequado para desenvolvimento de micro-organismos
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(que aderem ao meio suporte) que promovem a degradacdo de poluentes no meio aquético
(Akratos e Tsihrintzis, 2007). Sem a presen¢a da vegetacdo, as WC-FSS apresentam
comportamento similar ao de filtros bioldgicos com crescimento aderido de micro-

organismos (Reed et al., 1995).

Para que o processo de adsorcdo de poluentes no meio suporte seja consideravelmente
efetivo, a composicdo quimica deste meio deveré ser propicia: apresentar elevada capacidade
de troca cationica (CTC), o que pode ser obtido em meios suportes com consideraveis
quantidades de minerais, como a argila, por exemplo (Vymazal e Kropfelova, 2008).
Maiores detalhes sobre o processo de adsorc¢do de poluente nas WCs serdo apresentados nos
itens 3.4.2.9 e 3.4.3.2.

Séo diversos os tipos de meio suporte que podem ser usados em WCs. Da mesma forma, sua
granulometria também é bastante variada. Faz-se importante destacar que a escolha do tipo
de meio suporte e sua granulometria seja feita para reduzir os efeitos da colmatagéo das WCs
ao longo do tempo de operagdo do sistema de tratamento. Meios suportes com baixa
granulometria e porosidade sdo mais facilmente obstruidos (colmatados) do que os que
possuem granulometrias maiores. Geralmente existe a adocdo de granulometria maior na
regido de entrada do esgoto nas WCs (principalmente nas WC-FSSH) do que ao longo do
leito de tratamento, com a finalidade de remover parte dos solidos responséveis pela
colmatacdo do meio suporte na parte inicial da WC e reduzir a possibilidade de obstrucao

dos poros na regido de granulometria menor.

Sdo exemplos de material suporte utilizado: brita, areia, cascalho, solo natural, carvao,
residuos de mineracdo, entre diversos outros (Kadlec e Wallace, 2009). A Tabela 3.5

apresenta os principais meios suporte utilizados em WCs.

Destaca-se que, em nivel nacional, o meio suporte mais utilizado € a brita, seguido da areia
e da combinacdo de ambos (Machado et al., 2017). Conforme levantamento realizado por
Sezerino et al. (2015), cerca de 64% dos estudos brasileiros utilizam brita como meio
suporte. A principal vantagem do uso de brita é sua maior porosidade (consequentemente
condutividade hidraulica maior), em relacdo a outros meios como a areia e argila (que
apresentam menor condutividade hidraulica). Além disso, o uso da brita reduz a
possibilidade de colmatagéo do leito de tratamento, estimula a difuséo de oxigénio dissolvido

da atmosfera para o ambiente de tratamento, promovendo a remocéo de nitrogénio e matéria
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orgénica das aguas residuarias, e também apresentam menor custo de aquisicao e facilidade

de obtencdo. Por outro lado, tanto a brita quanto a areia tem pequena capacidade de troca de

cations (CTC), o que reduz a capacidade do sistema de tratamento de remover fosforo
(Kadlec e Wallace, 2009).

Tabela 3.5 — Exemplos de meios suportes utilizados em WCs no tratamento de aguas residudrias.

Local Meio suporte Fonte
Brasil Brita Lana et al. (2013), Meira et al. (2013), Prata et al. (2013),
Sarmento et al. (2013), Gomes et al. (2014); Fia et al. (2015)
Brasil Areia Sousa et al. (2004), Sezerino et al. (2003, 2012), Meira et al.
(2013), Pelissari et al. (2014)
Brasil Avreia e brita Platzer et al. (2007), Trein et al. (2015), Silva Junior (2017)
Brasil E§cor|a ge Von Sperling et al. (2015), Barreto et al. (2015)
mineragdo
Brasil Solo Almeida (2005), Silva (2007)
Brasil Pneu picado Collaco e Roston (2006)
£ . Herrera-Melian et al. (2012), Pedescoll et al. (2014), Sultana et
uropa Brita
al. (2016)
Europa Avreia e brita Foladori et al. (2013), Paing et al. (2015)
Europa Areia Bruch et al. (2011)
Asia Escoria de Dong et al. (2011)
mineragao
Asia Areia Zhao et al. (2010)
Asia Areia e brita Zhang et al. (2012), Li et al. (2014), Wu et al. (2015)
Asia Brita Ghosh e Gopal (2010), Fan et al. (2013)
Asia Solo Zhou e Hosomi (2008)
AmNe(r)'ﬁ[i do Brita Cortes-Esquivel et al. (2012)
AmNeglr(;Z do Organico Manyin (1997)
Oceania Brita Kadlec et al. (2005), Headley et al. (2012)

Meio suporte como argila e escéria de mineragdo possuem alta CTC (o que significa alta

capacidade de remocdo de fdésforo no esgoto), mas, por outro lado, possuem baixa

porosidade e alto risco de colmatacdo de leito (Matos et al., 2017), por isso, sdo pouco

utilizadas.

Além da brita e areia (mais comumente utilizados), pode-se citar 0 uso de meios suportes

como: escoria de mineracgdo, solo, conchas de moluscos, bambu, palha de café, carvao, turfa,

isopor, pneu picado, casca de arroz e outros.
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3.2.3.4 - Vegetagéo

A vegetacdo é o elemento que diferencia as WCs de outros sistemas de tratamento de esgoto,
como os filtros bioldgicos e lagoas de estabilizacao, por exemplo. A vegetacdo normalmente
utilizada nas WCs também ¢ comumente denominada de “macrofita aquatica”. Esse termo
caracteriza plantas vasculares que possuem tecidos vegetais (xilema e floema) facilmente
visiveis e em condic¢Ges de adaptacdo a ambiente alagado. Grande variedade de macrofitas
aquaticas ocorrem naturalmente em wetlands naturais e sao passiveis de serem utilizadas nas
WCs (Kadlec e Wallace, 2009; Vymazal, 2011). Mais de 150 espécies de macrofitas
aquaticas possuem potencial para serem usadas no tratamento de esgoto. Entretanto, poucas
espécies sdo realmente utilizadas na pratica (Vymazal, 2013).

A presenca da vegetacdo nas WCs é tdo importante que Reed et al. (1995) sugeriram que,
para o dimensionamento das WCs, a profundidade do leito de tratamento deve ser escolhida
em conformidade com o comprimento vertical da raiz da macrofita utilizada, para se garantir

maior contato possivel do poluente do esgoto com o sistema radicular da vegetacéo.

No dimensionamento de uma WC, a escolha da macrofita deve ser baseada segundo o0s
aspectos de sanidade, resisténcia e adaptabilidade da planta, eficiéncia de remoc¢do dos
poluentes, viabilidade de aquisicéo e cultivo em longo prazo, e funcéo estética ao sistema de
tratamento (Brix, 1997).

Sédo propriedades das macrdéfitas aquaticas essenciais aos processos de tratamento de esgoto
nas WCs (Brix, 1994; Kadlec e Wallace, 2009; Vymazal, 2011):

- Absorcdo de nutrientes: para seu crescimento e reproducdo, as macrofitas aquaticas
possuem determinada demanda por nutrientes. Esse requerimento nutricional € suprido nas
W(Cs através da absorcdo de nitrogénio (principalmente nas formas de amdnia e nitrato) e
fosforo (ortofosfato) presentes no esgoto. A capacidade de absorcdo de nutrientes, que serdo
transformados em biomassa vegetal, pode variar entre espécies, estaces climaticas, idade

da planta e outros fatores.

- Fornecimento de oxigénio ao meio liquido: a principal caracteristica anatdbmica das plantas
aquaticas é a presenca de aerénquimas, ou seja, tecidos (folhas, caule, raizes e rizomas) com
espagos preenchidos com ar, o que faz com que essas plantas sejam capazes de sobreviver

em ambientes anaerobios e andxicos. Esses tecidos servem como condutores do oxigénio
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molecular atmosférico para a respiracdo das raizes da vegetacdo. Nem todo O é utilizado
pelas raizes da vegetacdo, sendo o excedente perdido para a rizosfera e difundido para o

ambiente liquido no entorno das raizes, criando microzonas aerébias.

- Estimulo ao crescimento de organismos vivos: atraves da liberacdo de fontes de carbono
pelos exudatos e criagdo de microzonas aerobias, a rizosfera das macrofitas é importante
meio suporte para adesdo e crescimento de micro-organismos que promovem a degradacao

de poluentes no esgoto.

- Fornecimento de carbono biodegradavel: a degradacao das folhas e raizes da vegetacao
(senescéncia) das WCs € importante fonte de carbono biodegradavel para estimulo do
processo de desnitrificacdo do nitrogénio. Por outro lado, a carga de matéria organica no

esgoto em tratamento também aumenta.

- Liberacdo de substancias que podem degradar compostos poluentes: o sistema radicular
das plantas pode liberar outras substancias além do oxigénio. Compostos organicos, como
metabdlitos anaerdbios, acidos organicos, fitometalofores, peptideos, alcaloides, fendis e

esteroides, podem auxiliar na degradacao de poluentes no esgoto.

- Protecdo climatica: as folhas da vegetacdo sdo fundamentais para protecao das WCs contra
a radiacdo solar direta, influéncia do vento e das variagfes brutas de temperatura, criando

um microclima com maior estabilidade.

A Tabela 3.6 destaca exemplos de macrdéfitas que foram utilizadas em pesquisas com

tratamento de aguas residuarias em WCs.

Sezerino et al. (2015) verificaram que o género Typha spp foi 0 mais utilizado nas pesquisas
brasileiras, em 60% dos trabalhos avaliados. Machado et al. (2017) e Zinato e Guimarées
(2017) também avaliaram que esse género constituiu 0 mais adotado nas pesquisas avaliadas,

com 36% e 21%, respectivamente.

Os principais motivos da escolha do género Typha spp sdo: facilidade de obtengdo (por
apresentarem alta distribuicdo geografica em climas tropicais), simplicidade no plantio e
manutencdo, rapido crescimento e adaptacdo ao ambiente de tratamento (incluindo
resisténcia a presenca de compostos toxicos para outras plantas), além de alta producéo de

biomassa e remocao de poluentes (Mazzola et al., 2005; Fia et al., 2011, Fia et al., 2017).
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Tabela 3.6 — Exemplos de espécies vegetais utilizadas em WCs no tratamento de &guas residudrias.

Local Planta Tipo de WC Fonte
Brasil Alternanthera philoxeroides FSSH Matos et al., 2010
Brasil Alpinia purpurata FSSV Paulo et al., 2013
Brasil Brachiaria decumbens FSSV Mant et al., 2006
Brasil Cyperus papyrus FSSH Sezerino et al., 2012
Brasil Eichhornia crassipes FS Borges et al., 2009
Brasil Typha domingensis FSSH Pelissari et al., 2014
Brasil Oryza sativa FSSH Meira et al., 2013
Turquia Iris australis H Tungsiper et al. (2009)
Italia Typha latifélia FSSH Ranieri et al. (2011)
Espanha Typha latifélia FSSH Ciria et al. (2005)
EUA Scirpus validus FSSH Fraser et al. (2004)
Sri Lanka Typha angustifélia FS Jinadasa et al. (2006)
Bangladesh Phragmites australis FSSH Saeed et al. (2012)
China Phragmites australis FS Jietal. (2007)
Sri Lanka Scirpus grossus FSSH Tanaka et al. (2013)
Costa Rica Coix lacryma-jobi FSSH Dallas e Ho (2005)
China Typha orientalis FSSV Chang et al. (2012)
Meéxico Strelitzia reginae FSSV Zurita et al. (2011)
Canada Phragmites australis FSSH Maltais-Landry et al. (2009)
Quénia Cyperus papyrus FSSH Mburu et al. (2013)
Uganda Cyperus papyrus FSSV Kyambadde et al. (2004)
Meéxico Typha latifélia H Rivas et al. (2011)
Grécia Typha latifélia FSSH Akratos & Tsihrintzis (2007)

Espécies do género Cyperus spp. sdo bem indicadas pela sua adaptabilidade a ambientes
aquaticos e principalmente pela sua aparéncia estética (Travaini-Lima e Sipauba-Tavares,
2012; Sezerino et al., 2012). No estudo de Sezerino et al. (2015), o género Cyperus spp
compds apenas 7% dos trabalhos avaliados, correspondendo apenas a quarta posi¢do, atras
dos géneros Typha spp. (60%), Eleocharis spp (14%) e Zizaniopsis spp. (12%). J& Zinato e

Guimardes (2017) contabilizaram apenas 8% de espécies desse género em sua pesquisa.

A espécie flutuante Eichhornia crassipes € escolhida principalmente porque apresenta
rapido crescimento, alta producdo de biomassa e alta capacidade na remocao de poluentes
(Henry-Silva e Camargo, 2008; Travaini-Lima e Sipauba-Tavares, 2012).

Espécies ou géneros diferentes podem ser encontrados na literatura que, além de auxiliarem
no tratamento do esgoto, possuem outras fungdes, tais como alimentagdo animal
(Alternathera philoxeroides, Brachiaria spp, Cynodon spp, Urochloa mutica e outras),
consumo humano (Zea mays - milho, Oryza sativa - arroz e Colocassia esculenta - inhame),

fabricacdo de produtos de beleza (Chrysopogon zizanioides), paisagismo (Cyperus spp,
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Hedychium coronarium, Zingiber spectabile, Hemerocallis flava e outros), uso medicinal
(Polygonum punctatum, Mentha aquética e outros), aquarismo (Elodea densa, Cabomba

caroliniana, Vallisnenia spirallis) e outros fins.

3.2.3.5 - Sistema de alimentacéo (entrada) e saida

O sistema de aplicacdo e saida do esgoto nas WCs pode apresentar diversas formas e
configuracBes. Entretanto, de forma geral, sdo elementos correspondentes as funcdes de
introducao, distribuicdo, conducéo e remocdo do esgoto tratado em uma WC. Esse sistema
ndo possui qualquer funcdo de tratamento do esgoto, mas seu adequado projeto e
implantacdo em uma WC é fundamental para que a remocdo de poluentes se torne efetiva.
Isso se da principalmente em virtude de que tal sistema influencia na hidrodindmica do leito
de tratamento. Para que a eficiéncia de remocdo de poluentes seja otimizada, ha a
necessidade de adequada distribuicdo e fluxo do esgoto dentro da WC, seguindo o
comportamento hidrodindmico projetado (Borges et al., 2009).

O modo de alimentacdo (entrada) do esgoto na WC também consiste em importante
componente a ser levado em consideracdo no projeto da unidade de tratamento. O esgoto
pode ser aplicado na WC segundo fluxo de batelada (intermitente) ou continuo, o que
influencia na hidrodinamica, nas condi¢Oes de oxirreducdo, transferéncia e difusdo de
oxigénio pelo leito de tratamento, consequentemente, modificando a eficiéncia de tratamento
(Zhang et al., 2014).

Junto a0 modo de alimentacdo (batelada ou continuo), o projeto da estrutura de saida
(posicionamento da tubulagdo de saida do esgoto tratado) também influencia na
hidrodinamica da WC, podendo apresentar meio suporte parcial (Figura 3.11a) ou totalmente
saturado, ou ainda, ciclos de inundacéo (saturacao) e esvaziamento (meio insaturado, Figura
3.11b). Também, dependendo do posicionamento das tubulagdes de alimentacdo e saida do
esgoto, as WCs verticais podem apresentar fluxo ascendente ou descendente (Sezerino et al.,
2015).
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Entrada

Entrada

Figura 3.11 — WCs-FSSV com meio suporte saturado (a) e insaturado (b).
Fonte: Adaptado de Kadlec e Wallace (2009)

3.2.3.6 - Estruturas para tratamento avancado

Elementos estruturais para elevar a eficiéncia de remocéo de poluentes do esgoto podem ser
introduzidos nas WCs. Alteracdes em suas caracteristicas convencionais podem ocorrer
dependendo do nivel de tratamento desejado. Destacam-se: aeracdo artificial e recirculacdo
do esgoto tratado (Foladori et al., 2013; Wu et al., 2015a).

A aeracdo artificial tem sido utilizada para elevar a eficiéncia de remocao de nitrogénio e
matéria organica presente no esgoto nas WCs. Como a introducdo de oxigénio molecular de
forma natural nas WCs convencionais é bastante limitada, esses ambientes sdo pobres em
O, fazendo que mecanismos como a nitrificacdo e degradacdao heterotréfica da matéria
organica estejam pouco presentes. Assim, o suprimento artificial de O, para o esgoto
(principalmente pela aplicacdo de ar pressurizado) contido nas WCs eleva os niveis de
degradacdo heterotrofica da matéria organica e de nitrificacdo da amonia, que, se combinada
com ambientes andxicos, promove a desnitrificacdo e remocao de nitrogénio do esgoto de
forma elevada (Fan et al., 2013; Wu et al., 2015a).

A recirculacdo do esgoto tratado tem sido bastante adotada, principalmente em WC-H. A
concepgdo dessa alternativa é que parte ou total do esgoto tratado volte para o sistema de
tratamento, fornecendo carbono para 0 ambiente, e elevando os niveis de desnitrificacdo, por
exemplo. Além disso, a recirculagcdo do esgoto tratado favorece a elevacdo do tempo de
contato entre o poluente, zona de raizes e micro-organismos, aumentando a eficiéncia de

remoc&o de poluentes (Lavrova e Koumanova, 2010; Foladori et al. 2013).
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Tanto a aeracdo artificial como a recirculagdo do esgoto tratado nas WCs possuem como
principal desvantagem o uso de equipamentos eletromecéanicos e energia elétrica, o que eleva

0s custos de implantacéo e operacdo do sistema de tratamento.

Outras estruturas ou técnicas de construcdo/operacdo que visem aumentar a eficiéncia de

tratamento podem ser adotadas, tais como (Wu et al., 2015):

- Aumento da temperatura do esgoto dentro da WC através da retencdo da radiacdo solar

(uso de estufa, por exemplo);

- Direcionamento planejado do fluxo hidrodindmico do esgoto pelo meio suporte, criando

ambientes de agitacdo (cascata, por exemplo), de forma a introduzir O> na WC,;

- Introducdo de fontes externas de carbono biodegradavel para estimular a desnitrificacdo;
- Adicdo (inoculacéo) de micro-organismos pré-adaptados a degradacao de poluentes;

- Realizacdo da poda periddica das plantas;

- Construcdo de células de tratamento com fluxo circular e em chicanas;

- Utilizacdo de técnicas eletroquimicas para transformar os poluentes em formas mais

facilmente biodegradaveis;

- Utilizacdo conjunta de vermicompostagem dentro das WCs.

3.3- TRATAMENTO DE ESGOTO DOMESTICO EM WETLANS CONSTRUIDAS

A utilizacdo de WCs no tratamento de esgoto doméstico tem sido bastante abordada ao redor
do mundo nas ultimas décadas. Na Tabela 3.7 estdo resumidas algumas pesquisas e seus
resultados quanto a eficiéncia de remocdo de poluentes presentes no esgoto doméstico em

diversos paises no mundo.

A partir da analise da Tabela 3.7 verifica-se 0 uso da tecnologia para tratamento de esgoto
doméstico em todos os continentes do planeta, exceto a Antartida, desde paises
desenvolvidos aqueles em desenvolvimento. Destaca-se que os principais tipos de fluxos
adotados nas WCs avaliadas foram FSSH, FSSV e sistemas hibridos, enquanto que as WC-
FS foram pouco utilizadas.

32



Tabela 3.7 - Pesquisas que utilizaram WCs no tratamento de esgoto doméstico.

Eficiéncia média de remocdo (%)*

Tipo

Local DBO DQO SST  NT PT Espécie vegetal de WC Referéncia
sima e - ms - w0 el r e
El Salvador 808 652 - 586 665  Typhaangustifolia  FS eKta;?e’(‘ggécgg

Egito 70,3 659 822 360 324 Phragmites australis FSSH ,;bglfl(-zsggg
Quénia 60,7 427 753 - 429  Cyperuspapyrus  FSSH Mb(%ulgt) al
México 779 763 816 528 402 ,oronaaregmee/ pggy Z”(”Ztglelt)a"

StiLanka 657 408 658 - 612 H?/gi;ﬁ’l‘fvgerr‘;is;‘ffa/ta FSSH Targgalg; al.
Vietna 81,0 57,0 950 620 850 Phragmitesvallatoria FSSH Tr?ggleg)a"
Rﬁ’:‘;g::';a 970 970 990 350 380 'S pse:i%?ﬁ?:;“” Iris s Vérgg;;'
i w2 - 7 e Tz TSRl g, o
Austrdlia 690 - 97,0 - 26,0 Phﬁ\argmt%sgﬂitxré i FSSH 'd(résoitz;""
Grécia 890 - - 650 - Phr?gg‘;f?a’;‘]ﬂgt“rg"s ! FssH 'I"A;(Iilzziritjz?s
Cuba 850 90,0 980 830 760 Cyperusalternifolius FSSV Pé{gélej)a"
China 96,0 - 97,0 - 88,0 Salix babylonica FSSV V\(/lzjoefla)ll'
Paquistaio 77,0 90,0 97,0 - - Paspalidium flavidum  FSSV Segéig;l'

Brasil 935 86,8 - - 90,5  Vetiveria zizanioides FSSV (Léglizr)
México 833 830 698 505 50,6 Zi”;‘:fglsifggaraeztiw:g’ic FSSV Z“(rzig%gt) al

China - 95,6 - 85,8 - Phragmites australis  FSSV F?SOTGE)IL

dia 880 900 - 500 580  Radnuaal e Ya?;(;’legt) al
México - 858 86,0 726 - Phragmites communis H 2?_'@%%4?
w1 w1 o5 - o Talmee Sk
Tailandia 91,6 - 90,0 389 46,4 Cé;;:ﬁu:'i:;%%i/ H BE'Z’B‘;S""
Italia 950 94,0 84,0 600 94,0 Phragmites australis H Mgﬂrzﬂuizi
. . (2007)
Espanha 860 800 960 - - oo 'itre;uiussgra"s "o gf.e(hzi)nlm
sl s cop p . Genrawmas  cai
Média 821 764 855 590 562 - - -

*Eficiéncia de remocdo de poluentes obtida apenas pelas células de tratamento das WCs.
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Caracteristica de sistemas bioldgicos de tratamento de esgoto, os valores médios de remocao
de poluentes indicam que as WCs possuem alta eficiéncia para remocao de matéria organica
(DBO - 82,1% e DQO — 76,4%) e SST (85,5%) e intermediarias para NT (59,0%) e PT
(56,2%). Tais valores percentuais de remocdo de poluentes consideraram apenas o
desempenho das células de WCs. A associacdo das WCs com unidades preliminares ou
posteriores de tratamento podem mostrar-se como adequada alternativa para aumento da

eficiéncia de remocéo de poluentes do esgoto.

As WCs utilizadas nos trabalhos analisados foram aplicadas principalmente em nivel de
tratamento terciario (51,4%), apds unidades de tratamento secundario, incluindo processos
anaerobios, como Reator Anaerdbio de Fluxo Ascendente e Manta de Lodo (UASB), Reator
Anaerébio Compartimentado (RAC), filtro anaerdbio e lagoa anaerObia, e processos
aerobios (lodos ativados, filtro aerdbio, fotobiorreatores, contator bioldgico rotativo, lagoas

aeradas e facultativas).

Aproximadamente 21% dos estudos utilizaram WCs como unidades de tratamento no nivel
secundario, com a remocédo de solidos grosseiros, sedimentaveis e material flotavel nas
unidades anteriores. As WCs foram implantadas ap6s unidades como tanques sépticos,

decantador primario, flotador e sistema de coagulacéo/floculagéo.

Apenas 5,5% das pesquisas implementaram as WCs como unidades de tratamento no nivel

priméario, com tratamento apenas preliminar (grade e/ou caixa de areia) anteriormente.

Ja em 21% dos estudos analisados ndo foi adotado nenhum tipo de pré-tratamento,
aplicando-se o esgoto doméstico in natura diretamente nas células de tratamento. A néo
adoc¢do de unidades preliminares as WC-FSSV no tratamento do esgoto é conhecido como
“Sistema Francés”. Segundo estudo de Molle et al. (2015), quando bem dimensionado, o
sistema Francés de tratamento de esgoto (que apresenta mais de um anico estagio — célula)
pode obter desempenho superior a 90% na remoc¢do de matéria organica, sélidos suspensos
e nitrogénio. A grande vantagem dessa configuracdo de sistema de tratamento é que ndo é
necessario construir nenhuma unidade precedente. O primeiro estagio do “Sistema Francés”

ja funciona como tratamento preliminar/primario (Yadav et al., 2018).

Dependendo do nivel de tratamento (preliminar, priméario, secundario ou terciario) adotado
para a WC, a eficiéncia na remogéo de determinado poluente pode variar. Isso € devido a

natureza (maior ou menor biodegradabilidade) do poluente que adentra na WC. O “Sistema
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Francés”, por exemplo, trata esgoto bruto com matéria organica de alta biodegradabilidade,
implicando em elevada eficiéncia de remocdo. Por outro lado, unidades de WCs em nivel de
tratamento terciario (pos reatores UASB e lagoas de estabilizacdo, por exemplo) possuem
eficiéncia de tratamento reduzidas, pois a matéria organica facilmente biodegradavel esta

em menor quantidade (Von Sperling, 2014).

A eficiéncia das WCs na remocéo de nitrogénio, embora seja de forma geral limitada, pode
apresentar variagdes em funcao da configuracdo da célula de tratamento. Unidades de fluxo
vertical, com ciclos de inundacéo e esvaziamento, favorecem a introducdo de oxigénio no
meio liquido, estimulando a nitrificagdo da amonia. J& unidades de fluxo horizontal séo
ambientes adequados para desnitrificagdo do nitrato. A combinagdo de WCs de fluxo vertical
e horizontal pode elevar a remocdao de nitrogénio do esgoto (Saeed e Sun, 2012). Também,
a associacdo de WCs com outros processos preliminares de tratamento de esgoto, como
lodos ativados, lagoas de aeracéo ou facultativas, pode elevar a remocéo de nitrogénio pelas
WCs.

3.4 - MECANISMOS DE REMOCAO E TRANSFORMACAO DE POLUENTES EM
WETLANDS CONSTRUIDAS

Fendmenos de remocéo e transformacdo de poluentes sdo apresentados na literatura no
intuito de explicar o comportamento das WCs no tratamento de esgoto. Sdo fendmenos que
incluem processos fisicos, quimicos e bioldgicos. Neste item, é apresentada a descri¢cdo dos
principais mecanismos atuantes na transformacéo e remocao de poluentes (matéria organica,

nitrogénio e fosforo) presentes no esgoto durante tratamento nas WCs.

Dentro das WCs, macro e micro gradientes de potencial de oxirreducdo suportam o
desenvolvimento de alta diversidade de micro-organismos capazes de atuar no tratamento
de esgoto. Particularmente, a rizosfera é de fundamental importancia no processo de
remocdo de poluentes devido a disponibilidade de oxigénio e matéria organica das plantas
para 0 ambiente em torno as raizes. Na rizosfera, varias transformagdes microbiologicas
ocorrem simultaneamente em pequena escala, tais como a mineralizagdo do carbono

organico, nitrificacdo e desnitrificacdo (Wu et al., 2013).
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3.4.1 — Matéria orgéanica

A remocdo de matéria organica dos esgotos ocorre por meio de dois processos de
desassimilacdo: oxidacdo e fermentacdo. Na desassimilacdo oxidativa, também conhecida
como respiracdo, a matéria organica € oxidada por um aceptor de elétrons presente no meio
liquido (oxigénio, nitrato ou sulfato). Na fermentagdo, ndo ha receptor de elétrons externo,
e 0 processo ocorre devido ao rearranjo dos elétrons na molécula fermentada (\Von Sperling,
2014).

3.4.1.1 — Oxidagéo

Quando vérios aceptores de elétrons (agentes oxidantes) estdo disponiveis no meio, o sistema
utiliza aquele que produz maior quantidade de energia. Por isso, 0 oxigénio dissolvido é
utilizado primeiramente em um ambiente aerdbio. Caso haja nitratos disponiveis no meio
liquido e auséncia de oxigénio dissolvido (ambiente andxico), os organismos especificos
passam a utilizar o nitrato na respiracdo, convertendo-o a nitrogénio gasoso (desnitrificagéo).
Na auséncia de nitrato e oxigénio dissolvido (condi¢des anaerobias), o sulfato é reduzido a

sulfeto e o didxido de carbono é convertido em metano (Chernicharo, 1997).

O processo bioquimico que apresenta maior potencial energético e eficiéncia na degradacao
da matéria organica contida no esgoto ocorre na presenca de oxigénio dissolvido, um aceptor
universal de elétrons. Nisto, 0s ambientes aerdbios sao 0s mais desejaveis no tratamento de

esgoto que contenha matéria organica (\VVon Sperling, 2014).

Parte da matéria organica presente no esgoto esta na forma dissolvida (soltvel). Essa parte
soluvel e a matéria suspensa de pequenas dimensdes ndo sao passiveis de serem removidas
do esgoto pelo processo de sedimentacdo. Assim, permanecem na massa liquida e podem
apenas ser retiradas por outros processos, como a oxidacdo bioquimica (Jordao e Pess6a,
2011).

A oxidacdo da matéria orgénica no tratamento aerobio do esgoto ocorre mediante a
respiracdo dos micro-organismos decompositores, principalmente das bactérias quimio-
heterotréficas, na presenca de oxigénio molecular. A Equacdo (3.1) apresenta de forma
simplificada (usando a molécula de glucose representando a matéria organica) tal reacdo
(Saeed e Sun, 2012).
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CeH1206 (glucose) + 602 — 6CO2 + 6H20 (3.1

As bactérias, na presenca de oxigénio, convertem a matéria organica a compostos simples e
estaveis, como agua e didxido de carbono. Concomitantemente, verifica-se a producédo de
biomassa, gerando mais bactérias, enquanto houver disponibilidade de matéria organica e
oxigénio no meio. A Equacdo (3.1) também expressa uma reacao de oxidacao, uma vez que
0 estado de oxidagdo do carbono se eleva na conversao da matéria orgénica a didxido de
carbono (Von Sperling, 2014).

Em WC-FSS para tratamento de esgoto, a demanda de oxigénio (carbonécea e nitrogenada)
promovida pelo esgoto a ser tratado geralmente excede a quantidade disponibilizada pelo
sistema (Kadlec e Wallace, 2009). Como resultado, a transferéncia de oxigénio tende a ser

um dos principais fatores limitantes da eficiéncia do tratamento.

As vias convencionais de transferéncia de oxigénio para as WC-FSS sdo: difuséo
atmosférica, liberacdo pelas plantas e fluxo convectivo do ar (Nivala et al., 2013). Em WC-
FS ainda pode existir a entrada de oxigénio no ambiente pela acdo fotossintética de algas

presentes. Nas WC-FSS tal fendbmeno € praticamente nulo (Kadlec e Wallace, 2009)

A difusdo de oxigénio da atmosfera para o meio liquido depende de fatores como a
temperatura ambiente, pressdo atmosférica e salinidade do esgoto, além das condi¢Oes
hidraulicas (turbuléncia, por exemplo) do sistema que venham a favorecer a introducédo de
ar no meio liquido. Em WC-FS, a difusdo atmosférica ao meio liquido é facilitada, uma vez
gue existe maior contato entre 0S meios aquoso e gasoso. JA nos ambientes de fluxo
subsuperficial, esse contato é limitado (o ar geralmente necessita atravessar a camada
insaturada para chegar a camada liquida), dificultado assim o fenémeno de difusdo (Dong et
al., 2011; Nivala et al., 2013).

Ha reducéo de pelo menos 60% da area superficial (dependendo do meio suporte) de WC-
FS para as WC-FSS, reduzindo assim, a interface adgua-ar, e consequentemente a taxa de
difuséo (Nivala et al., 2013).

Enquanto as taxas de difusdo atmosférica em sistemas convencionais de FSSH possuem
baixos valores, a difusdo pode ser significativa em outros tipos de WC, como os sistemas
com fluxo vertical insaturado (Schwager e Boller, 1997). Em sistemas como os de Schwager

e Boller (1997), maiores taxas de oxigénio sao transferidas para o meio liquido através de
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aplicacdes intermitentes em fluxo vertical ndo-saturado ou pela variagdo frequente no nivel
do liquido (ciclos de enchimento e esvaziamento), o que acarreta maior circulagdo do ar no

ambiente de tratamento (Kadlec e Wallace, 2009).

Da mesma forma que a difusdo atmosférica, a transferéncia de oxigénio das raizes das
plantas para o ambiente liquido também depende de diversos fatores, tais como: época do
ano (variacdo de temperatura e niveis de radiacdo solar), espécie vegetal utilizada, entre
outros (Brix, 1997). Para Metcalf e Eddy (2016), a taxa de transferéncia de oxigénio por
plantas emergentes ao ambiente de WCs varia de 5 a 45 g O..m.dia, com valor médio de
20 g O,.m?2.diat. Ja Dong et al. (2011) observaram em sua pesquisa que a taxa de producéo
de oxigénio pelas raizes variou de 20,3 a 58,3 g O..m™.dia’l, atingindo seus niveis maximos

ao meio da tarde (ap6s o periodo de méxima radiacéo solar).

Outros estudos indicam ainda que a taxa de transferéncia de oxigénio das plantas para o

ambiente de tratamento pode variar de 0,005 a 12 g O, m d* (Nivala et al., 2013).

De acordo com Brix (1994), o movimento interno do oxigénio molecular das folhas para as
partes inferiores das plantas serve ndo apenas para suprir a demanda respiratéria dos tecidos
das raizes, mas também para oxigenar sua rizosfera (sistema de raizes da planta). A liberacao
de oxigénio pelas raizes no ambiente liquido cria condi¢des de oxidacdo que estimulam a
decomposicdo aerdbia do material organico, o crescimento de bactérias nitrificantes e a
inativacdo de compostos que seriam toxicos as plantas. Esta camada aerdbia € situada apenas
préximo as raizes da vegetacdo, ndo sendo, portanto, responsavel pela oxigenacao de todo o

ambiente das WCs.

Observa-se que, como conclusdo geral sobre o transporte de oxigénio pelas plantas ao
ambiente de tratamento, as atuais taxas de transferéncia do gas ndo sao suficientes para suprir
a demanda provocada pelo esgoto doméstico sob condi¢bes de carga normais (Tanner e
Kadlec, 2003; Bezbaruah e Zhang, 2005). Tais demandas podem ser contabilizadas em
termos de oxidacao da matéria organica carbonacea e do consumo de oxigénio pelo processo
de nitrificacdo (Fan et al., 2013).

A implementacg&o de técnicas e configuragdes diferentes das convencionais busca elevar as
taxas de introdugdo de oxigénio nas WCs para suprir as demandas do meio. Algumas destas
técnicas incluem implementacgéo de aeracdo artificial (com dispositivos eletromecanicos) e

manipulagéo do fluxo hidrodindmico do esgoto dentro da célula de tratamento.

38



A Tabela 3.8 apresenta um resumo de diversas pesquisas quanto ao fornecimento de
oxigénio segundo o tipo de WC implantada.

Tabela 3.8 — Taxas de introducdo de oxigénio em diversos tipos de WCs.

Introdug&o de oxigénio

Tipo Escala (g O, m? d) Fonte
FSSH Laboratorio 0,3-5,0 Tyroller et al. (2010)
FSSH Real 3,87-11,6 Gasiunas (2011)
FSSH Real 7,3 Headley et al. (2001)
FSSH Real 0,5-12,9 Nivala et al. (2013)
FSSV Laboratorio 147,0 — 156,0 Yeetal. (2012)
FSSV Laboratorio 73,0 Ortigara et al. (2010)
FSSV Real 5,7-18,4 Gasiunas (2011)
FSSV Real 92,0 Johansen et al. (2002)
FSSV Real 3,5-58,6 Nivala et al. (2013)
FSSV + FSSH Real 40,0-79,0 Cooper (2003)
FSSH + aeracdo* Real 50,0 - 100,0 Kadlec e Wallace (2009)
FSSV (Fluxo intermitente)  Laborat6rio 482,0 Sun et al. (2005)
FSSV + recirculagdo Real 87,0 Noorvee (2007)
FSSV + aeracdo* Real 1027,0 Wallace e Liner (2011)
FSSV + aeracdo* Real 10,9 - 62,2 Nivala et al. (2013)

* WC com aeracdo artificial. Demais sistemas de tratamento possuem apenas aerac¢ao natural.

Destaca-se que a introducdo de oxigénio no ambiente de tratamento de FSSV §é,
normalmente, bastante superior as WC-FSSH. Além disso, o uso de aerac¢do artificial eleva

a introdugéo de Oz no ambiente de tratamento.

Diversos sao os trabalhos que buscam avaliar o uso da aeragdo mecanica em WC-FSS (tanto
horizontal como vertical), no intuito de suprir a demanda de oxigénio no processo de
tratamento de esgoto (Landry et al., 2009; Jia et al., 2010; Ong et al., 2010; Fan et al., 2013;
Zhu et al., 2013). A Figura 3.12 demostra um exemplo de sistema de aeracdo por meio de
difusores mecanizados que introduzem ar na forma de microbolhas pressurizadas em uma

W(C de fluxo horizontal subsuperficial.

Foladori et al. (2013) obtiveram, operando uma WC-FSSV com aeracdo artificial e
recirculacdo intermitente, remocdo de 85% da matéria organica (em termos de DQO) em
tempo de detencdo de uma hora. Nas configuracgdes estudadas, houve remocdo de carga
organica da ordem de 54-70 g DQO m d1. Com a aeragéo artificial da WC e recirculagio
do efluente tratado, o tempo de detencdo do esgoto pode ser reduzido a poucas horas.
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Figura 3.12 — WC de fluxo horizontal com sistema de aeragdo artificial.
Fonte: Wu et al (2014)

3.4.1.2 — Digestéo anaerobia

Conforme a Figura 3.13, em um ambiente de WCs existem tipicamente 3 zonas separadas:
aerObia, anoxica e anaerObia. Também dependendo do tipo de WC (superficial,
subsuperficial vertical ou horizontal), podem ocorrer zonas variadas segundo a
predominancia do aceptor de elétrons. Na superficie de uma WC-FS, por exemplo, ha
predominancia de ambiente aerdbio, enquanto em WC-FSSH existem ambientes anaerdbios
(Kadlec e Wallace, 2009).

Em WC-FSS, a zona aerébia (com a presenca de oxigénio molecular) é situada nas
proximidades do sistema radicular da vegetacdo (em WC-FS também haverd uma zona
aerdbia nas proximidades da superficie do liquido). Ja a regido andxica é aquela
intermediaria entre as zonas com e sem a presenca de oxigénio dissolvido. Ambas regides
podem ser consideradas bastante pequenas em comparacdo com a terceira regido: a
anaerdbia. Nessa regido, ndo ha presenca de oxigénio dissolvido, prevalecendo apenas
reacOes anaerdbias e redutoras. Essas sdo as condicdes prevalecentes na maior parte dos
ambientes de WCs (Vymazal, 2008).
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Figura 3.13 - Representacgdo das zonas aerdbias, andxicas e anaerdbias presentes em ambientes
alagados (Un-Habitat, 2008)

A digestdo anaerobia da matéria organica representa um delicado sistema ecoldgico
balanceado, envolvendo processos metabdlicos complexos, que ocorrem em etapas
sequenciais: hidrdlise, acidogénese (ou fermentacédo), acetogénese e metanogénese (Figura
3.14). A hidrolise € realizada por enzimas extracelulares produzidas por diversos organismos
anaerdbios facultativos e obrigatdrios, convertendo compostos organicos complexos
(carboidratos, proteinas e lipidios) em outros compostos mais simples (agucares,
aminoacidos e peptideos). Posteriormente, outro grupo de bactérias (acidogénicas) fermenta
esses compostos e os transformam em &cidos organicos (acético, propidnico e butirico, entre
outros), hidrogénio e dioxido de carbono. Os micro-organismos acetogénicos convertem
estes acidos organicos em acetato, hidrogénio e dioxido de carbono. Por fim, o acetato e o
hidrogénio produzidos sdo convertidos em metano e didxido de carbono na etapa de
metanizacgdo (Metcaf e Eddy, 2016).

Segundo Chernicharo (1997), a primeira etapa da degradacdo anaerdbia é a hidrolise de
materiais particulados complexos em materiais dissolvidos mais simples (moléculas
menores), 0s quais podem atravessar a parede celular das bactérias fermentativas. Essa
conversao ocorre através da liberacdo de exoenzimas excretadas por bactérias fermentativas
hidroliticas.
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Compostos organicos complexos
(carboidratos, proteinas. lipideos)

Bactérias fermentativas (Hidrolise)
X
Compostos orginicos simples
(ag¢tcares, aminoacidos, peptideos)

Bactérias fermentativas (Acidogénese)
v

(- >
Acidos orginicos
(propionato, butirato, etc)

Bactérias acctogénicas (Acetogénese)
Bactérias acetogénicas produtoras de hidrogénio

H:+ CO2 Acetato

Bactérias acetogénicas consumidoras de hidrogénio

CHa+ CO2

Metanogénicas hidrogenotroficas Metanogénicas acetoclasticas
Arqueas metanogénicas (Metanogénese)

Figura 3.14 — Etapas sequenciais de degradagdo da matéria organica em ambiente anaerdbio.
Fonte: adaptado de Lettinga et al. (1996)

Dentre 0s géneros de bactérias com capacidade de realizar a hidrolise de compostos
organicos complexos na digestdo anaerObia, estdo: Clostridium, Micrococcus e
Staphylococcus, que sao produtores de lipases, para degradacéao de lipideos a acidos graxos;
Bacteroides, Butyvibrio, Clostridium, Selenomonas, Streptococcus, Proteus, Peptococcus e
Bacillus, que produzem proteases, para degradacdo de proteinas a aminoacidos; Clostridium,
Staphyloccocus, Acetivibrio e Eubacterium, que sdo produtores de amilases, que

transformam polissacarideos em actcares menores (Chernicharo, 1997).

A segunda etapa da degradacdo anaerdbia é a acidogénese (ou fermentacdo), na qual os
produtos sollveis, produzidos na hidrélise, sdo metabolizados no interior das células de
bactérias fermentativas acidogénicas. Esses micro-organismos fermentam acUcares,
aminoéacidos e acidos graxos, produzindo compostos mais simples, como acidos organicos
(principalmente acético, propiénico e butirico), alcoois, cetonas, dioxido de carbono e

hidrogénio, além de novas células bacterianas (Metcaf e Eddy, 2016).
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Os grupos mais comuns de bactérias que realizam acidogénese sdo: Clostridium,
Bacteroides, Ruminococcus, Butyribacterium, Propionibacterium, Eubacterium,
Lactobacillus, Streptococcus, Pseudomonas, Desulfobacter, Micrococcus, Bacillus e
Escherichia (Chernicharo, 1997).

Na etapa de producédo de acetato, as bactérias acetogénicas sdo responsaveis pela oxidacao
dos compostos orgénicos intermedidrios (propionato e butirato) produzidos na etapa de
acidogénese e conversdo destes a acetato, hidrogénio e didxido de carbono, substratos
apropriados para 0s micro-organismos metanogénicos. Os géneros mais conhecidos de

bactérias acetogénicas sdo Syntrophobacter e Syntrophomomas.

A etapa final do processo de degradacdo anaerdbia da matéria organica é a metanogénese,
realizada por organismos do dominio Archaea (Methanobacteriales, Methanococcales,

Methanomicrobiales, Methanosarcinales e Methanopyrales).

As arqueas metanogénicas sao divididas em dois grupos principais: acetoclasticas, que usam
acetato ou metanol como fonte de carbono e energia, para produzir CO2 e CHg; e
hidrogenotroficas, que utilizam didxido de carbono como fonte de carbono e aceptor final

de elétrons, e o hidrogénio, como fonte de energia, produzindo também CHa.

As arqueas sdo um grupo de micro-organismos anaerdbios estritos que prevalecem em
ambientes onde aceptores de elétrons, como Oz, NOs", Fe* e SO4, sdo ausentes ou em baixas

concentracdes (Chernicharo, 1997).

As bactérias anaerobias possuem taxa metabolica e de reproducdo mais lenta do que as
aerdbias. Assim, para um mesmo tempo de tratamento, a decomposicdo da matéria organica
no esgoto é apenas parcial e menos efetiva nas reacdes anaerdbias do que nas aerdbias (Von
Sperling, 2014).

Segundo Saeed e Sun (2012), ha uma grande variedade de bactérias anaerébias nas WCs,
promovendo diferentes rotas de biodegradacao. Bactérias do género Pseudomonas e Bacillus
utilizam nitrato (NO3z”) como aceptor final de elétrons, produzindo nitrito (NO2), 0xido
nitroso (N20) ou gés nitrogénio (N2). Bactérias Desulfovibrio utilizam sulfato como aceptor
final de elétrons, produzindo H>S. Argueias metanogénicas usam carbonato para formar gas

metano.
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A existéncia simultdnea de zonas de oxidagdo, reducdo e anodxica nas WCs provoca a
interacdo entre os diferentes tipos de processos de degradacdo microbioldgica, que €
essencial para a eficiéncia da decomposicado da matéria organica e remocao de nutrientes no

tratamento de esgoto em WCs (Brix, 1987).

Ojeda et al. (2008) investigaram a relativa importéncia dos processos de degradacdo de
matéria organica anaerobia versus andxica/aerobia, e sugeriu que entre 60 e 70% se deve as
reacOes anaerobias (principalmente metanogénese e reducdo de sulfato). Esses autores
sugerem que 0s processos anaerobios de metanogénese e reducdo de sulfato ocorrem

simultaneamente nas WCs.

3.4.2 — Nitrogénio

Conforme Vymazal (2007), o nitrogénio possui complexo ciclo biogeoquimico com
multiplas transformacdes bidticas e abidticas envolvendo sete estados de valéncia (-3 a 5).
Os compostos de nitrogénio incluem uma variedade de formas orgénicas e inorganicas de

nitrogénio que sao essenciais para sobrevivéncia de todas as formas de vida.

Nos sistemas de tratamento de esgoto por WCs, as formas de nitrogénio inorganico de maior
importancia sdo: amonia (NH4"), éxido nitroso (N20), 6xido nitrico (N20a4), gas nitrogénio
(N2), nitrito (NO2") e nitrato (NO3"). Ja as formas orgéanicas de maior destaque incluem o0s
aminoacidos, aminas, uréia e pirimidinas. Todas essas formas sdo bioquimicamente
interconvertiveis e sdo componentes do complexo ciclo do nitrogénio. A quantidade de cada

composto dependera do tipo de agua residuaria em tratamento (Kadlec e Wallace, 2009).

Os processos de transformacéo do nitrogénio nas WCs incluem: nitrificacdo, desnitrificacao,
volatilizacdo da amdnia, fixacdo, assimilacédo por plantas e micro-organismos, mineralizacao
(amonificacdo), reducdo desassimilatoria do nitrato, oxidacdo anaerébia da amdnia
(ANAMMOX), adsorcdo, sedimentacdo, nitrificacdo-desnitrificacdo parcial, completa
remocao autotrofica de nitrito sobre nitrato (CANON), entre outros. Entretanto, apenas
alguns desses processos sdo responsaveis pela remocdo do nitrogénio no tratamento de

esgoto em geral.

A Figura 3.15 apresenta 0s principais mecanismos atuantes na transformacao do nitrogénio
presente no esgoto.
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Fixagdo de nitrogénio
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Figura 3.15 - Esquema das rotas de remogdo de nitrogénio em wetlands construidas de fluxo

subsuperficial. Fonte: adaptado de Saeed e Sun (2012)

Segundo Vymazal (2007), apenas 0s mecanismos de volatilizacdo, desnitrificacdo,
assimilacdo pelas plantas (com rotineira poda da vegetacdo) e micro-organismos, adsor¢éo
da amonia, ANAMMOX e sedimentacdo removem nitrogénio do esgoto. A Tabela 3.9

sintetiza o potencial de transformacéo do nitrogénio segundo o tipo de WC.

Tabela 3.9 — Potencial da transformacéo do nitrogénio segundo o tipo de WC.

Processo WC-FS WC-FSSH WC-FSSV
Volatilizacéo Média Zero Zero
Amonificacdo Alta Alta Alta

Nitrificacdo Média Muito baixa Muito alta
Reducdo desassimilatoria NE NE NE
Desnitrificacdo Média Muito alta Muito baixa
Fixac&o NE NE NE
Assimilacdo por micro-organismos Baixa Baixa Baixa
Assimilagéo por plantas? Baixa Baixa Baixa
Adsorc¢do da amobnia Muito baixa Muito baixa Muito baixa
Enterro do nitrogénio orgéanico Baixa Baixa Muito baixa
Anammox NE NE NE

2 com a rotineira poda da vegetacdo
NE: potencial ndo estipulado
Fonte: Vymazal (2007)
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Os processos de mineralizagdo (amonificagdo), reducdo desassimilatdria, decomposi¢édo ou
nitrificacdo apenas convertem o nitrogénio para outras formas. Nem todos 0S processos
ocorrem em todos os tipos de WCs. Além disso, eles podem apresentar magnitudes

diferentes para cada situacéo.

3.4.2.1 - Nitrificacao

A nitrificagdo é um processo no qual o ion aménio (NH4") na presenga de oxigénio dissolvido
é primeiramente convertido a nitrito (NO2") por bactérias quimioautotroficas (estritamente
aerobias), como as dos géneros Nitrosomonas, Nitrosococcus e Nitrosospira, e entdo para
nitrato (NO3") por bactérias quimioautotroficas facultativas, como as dos géneros Nitrospira
e Nitrobacter (Saeed e Sun, 2012). A nitritacdo e nitratacdo podem ser expressas

simplificadamente segundo as Equac0es (3.2) e (3.3), respectivamente.
NHs"+ 1,50, — 2H" + H,0 + NO (3.2)
NO2+ 0,502 — NOsz (3.3)

A Equacédo (3.4), segundo Reddy e Patrick (1984), apresenta as reacGes de nitrificacéo,

levando em consideracéo a sintese de biomassa celular (CsH7NO3):
NHs*+ 1,802 + HCO3s” — 0,02CsH7NO; + H20 + NOs™ + 1,9H2CO3 (3.4)

Além de organismos autotréficos, heterotrofos nitrificantes também podem produzir NOz'™.
Diferentes géneros e espécies como Actinomycetes, Arthrobacter globiformis, Aerobacter
aerogenes, Algae, Bacillus, Fungi, Mycobacterium phlei, Streptomyces griseus,
Thiosphaera e Pseudomonas também podem realizar a nitrificacdo (Gerardi, 2002;
Vymazal, 2007). Entretanto, a taxa de nitrificacdo dos grupos Nitrosomonas e Nitrobacter é
substancialmente maior (1000 a 10.000 vezes superior), quando comparadas com outras
espécies (Gerardi, 2002).

Segundo Vymazal (2007), a ocorréncia da nitrificacdo é influenciada por fatores ambientais
como temperatura, pH, alcalinidade, fonte inorgéanica de carbono, umidade, populagdo

microbiana e concentracdo de amonia e oxigénio dissolvido.

Existem diferentes opinides a respeito da temperatura adequada para que ocorra 0 processo

de nitrificacdo (Sun et al., 2005). De forma geral, acredita-se que a faixa Otima de
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temperatura para nitrificacdo em meio liquido seja de 25 a 35°C e em solos de 30 a 40°C
(Vymazal, 2007).

Para Paul e Clark (1996), a faixa de pH adequada para ocorréncia do processo é de 6,6 a 8,0.

Conforme a Equacéo (3.4), a nitrificacdo exige o consumo de oxigénio e alcalinidade do
meio. A necessidade de oxigénio dissolvido é de cerca de 4,3 mg Oz por mg de NH4™ oxidada.
Ja a quantidade de alcalinidade consumida é de aproximadamente 8,64 mg de HCOs™ por mg
de amonia (Cooper et al., 1996). Segundo Kadlec e Knigth (1996), 7,14 mg.L™ de CaCOs
de alcalinidade sdo consumidas por cada mg.L™ de NH4* nitrificada. J& o consumo de
oxigénio dissolvido exigido para a oxidagdo completa da amonia varia entre 4,2 — 4,5 mg Oz
por mg de N.

Com base na necessidade de oxigénio dissolvido para oxidacdo do nitrogénio amoniacal,
sugere-se que a nitrificacdo ocorra provavelmente nos microambientes aerobios adjacentes
as raizes nas WCs (Vymazal e Kropfelova, 2008). De acordo com Nivala et al. (2013), o
balango de oxigénio dissolvido dentro de uma WC poderd ser bastante variavel segundo as
caracteristicas do ambiente de tratamento. O seu teor pode ser desde nulo até condigdes de

saturacdo em ambiente liquido.

O balango de oxigénio realizado dentro de um ambiente de WC leva em consideracgdo a
liberacdo desta molécula pelas raizes das plantas, a respiracdo das raizes, 0 consumo
heterotr6fico da matéria organica, a oxidacdo da amonia (nitrificacdo), o oxigénio presente
no esgoto afluente e efluente a WC, o oxigénio retido no meio liquido, o produzido pelas

algas e o inserido no ambiente por difusdo atmosférica (Dong et al., 2011).

Nas condi¢cdes anaerdbias preponderantes nas WCs nas quais ndo ha raizes da vegetacdo
(apenas meio suporte), em condicdes de saturacdo, o processo de nitrificacdo ndo ocorre. A
ineficiéncia do sistema na remoc¢do do nitrogénio amoniacal ocorre devido a baixa taxa de

nitrificacdo (Vymazal, 2005).

Dong et al. (2011) relataram que a taxa de consumo de oxigénio vinculada a nitrificagéo
variou de 0,8 a 7,6 g O2.m2.dia. Além disso, avaliou-se que de todo o oxigénio produzido
pelas raizes das plantas, 35% foi utilizado para degradacdo da matéria organica, apenas 8,7%

para nitrificacdo e 55,8% para propria respiracdo da planta.
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A remocdo de nitrogénio em WCs convencionais é limitada pela insuficiente disponibilidade
de oxigénio no ambiente de tratamento, reduzindo os niveis de nitrificacdo (Landry et al.,
2009).

Conforme Vymazal e Kropfelova (2008), a remocéo de nitrogénio em WCs convencionais
comumente varia entre 40% e 55%, devido as dificuldades de se promoverem ambientes em
condicGes aerdbias e andxicas para a nitrificacdo e desnitrificacdo, respectivamente. J& em
WCs com aeracdo artificial, Li et al. (2014) destacaram que 0 processo de nitrificacdo ndo
foi fator limitante na remocdo efetiva de nitrogénio, pois em condicGes aeradas (oxigénio

dissolvido superior a 3,0 mg L1), a remoc&o de aménia foi em média superior a 93,5%.

3.4.2.2 - Desnitrificacdo

A desnitrificacdo heterotréfica € considerada o maior mecanismo de remocéo de nitrogénio
total em WCs (Chung et al., 2008; Matheson e Sukias, 2010). Conforme Zhou e Hosomi
(2008), o fendbmeno de desnitrificacdo corresponde a cerca de 31% da remogéo do nitrogénio
total em WCs.

Esse € um processo realizado por bactérias heterotroficas no qual o nitrato serve como
aceptor terminal de elétrons e os compostos organicos funcionam como doadores de elétrons
(Vymazal, 1995).

Em configuraces tipicas de WCs (FS sem aeracdo ou FSS) geralmente ocorre deficiéncia
de doadores de elétrons durante a desnitrificacdo bioldgica, o que limita a remocao de
nitrogénio nestes ambientes em aproximadamente 50% de eficiéncia, sendo na maioria dos

casos a taxa de remocao de cercade 0,6 a2 g N m?2d? (Huetal., 2012)

Como produtos das reacdes, a desnitrificacdo heterotrofica gera nitrogénio gasoso (N2),
oxido nitroso (N20) ou 6xido nitrico (NO). Este processo envolve grupo de bactérias como:
Bacillus, Enterobacter, Micrococcus, Pseudomonas e Spirillum (Kadlec e Knight, 1996). O

processo de desnitrificacdo com geracao de N2 é expresso pela Equacéo (3.5):

NOz + 1,1CH30H + 0,2H2CO3 — 0,06CsH7NO2 + 0,5N2 + 1,7H.0 + HCO3™  (3.5)
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Essa reacdo é irreversivel e ocorre na presenca de meios suportes organicos sob condicoes
anaerobias ou anoxicas (Eh entre +350 e +100 mV), na qual o nitrogénio é usado como um
aceptor de elétrons no lugar do oxigénio (Vymazal, 2007). ConcentracGes adequadas de
oxigénio dissolvido para realizacdo do processo de reducdo do nitrato giram em torno de

valores abaixo de 0,5 mg.L? (Bertino, 2010).

Outra forma gasosa de nitrogénio (6xido nitroso — N20) que pode ser formada pela

desnitrificacdo heterotrofica é dada pela Equacéo (3.6):
4CH,0 + 4NO3” — 4HCOs™ + 2N20 + 2H.0 (3.6)

O éxido nitroso, ou didxido de nitrogénio, € um dos subprodutos da desnitrificacdo. Ele é
um gas estufa, com capacidade 300 vezes superior ao CO2 em reter radiacdo infravermelha
na atmosfera, contribuindo bastante para o efeito estufa global. Também é um dos compostos

causadores da deplecdo do ozonio estratosférico (Bortoli, 2012).

Séao fatores ambientais que influenciam a taxa de desnitrificacdo heterotréfica: auséncia de
0., potencial redox, temperatura, pH, presenca de organismos desnitrificantes e
concentracdo de matéria organica e de nitrato (Vymazal, 2007). Conforme é mostrado pelas

Equacdes (3.5) e (3.6), ao contréario da nitrificacdo, a desnitrificacdo produz alcalinidade.

A remocdo de nitrogénio nas WCs pelo mecanismo de nitrificacdo exige adequada
concentracdo de oxigénio dissolvido. J& para ocorréncia da desnitrificacdo heterotrofica,
deve-se ter ambientes anoxicos e com adequada relacdo entre matéria organica (fonte de
carbono) e nitrato (Saeed et al., 2012). Uma relacdo DQO/N apropriada e aeracdo
intermitente podem, simultaneamente, elevar a remogéo de amdnia e nitrogénio total nas
W(Cs. A aeracdo promove a elevacdo dos niveis de OD, o que eleva a nitrificacdo. A
adequada quantidade de fonte de carbono fornece aumento da taxa de desnitrificacdo,

guando a aeracao € interrompida (Fan et al., 2013).

Para alguns tipos de aguas residudrias, é necessaria a adicdo de adequadas quantidades de
carbono, para estimulo da desnitrificacdo. Nesse aspecto, a adogdo de medidas como a
recirculacdo do efluente pode fornecer essencial fonte de carbono ao sistema (Arias et al.,
2005; Ayaz et al., 2012; Foladori et al., 2013). Além disso, a introducdo de material organico
(como casca de arroz) na célula de tratamento (junto ao meio suporte) funciona como fonte

de carbono para o processo (Tee et al., 2012). A alimentacdo escalonada do sistema de
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tratamento também se demonstra outra técnica utilizada para introduzir carbono no ambiente
(Lietal., 2014).

Considerando a necessidade de manutencdo de ambientes aerobios e anaerdbios/anoxicos
para realizacdo dos processos de nitrificacdo e desnitrificacdo, respectivamente, o uso de
WC-FSSV seguida de WC-FSSH propicia condi¢Bes adequadas para estimulo de ambos os
processos (Vymazal, 2005). Segundo Fan et al. (2013), a alternancia entre ambiente aerdbio

— anaerobio — aerdbio resulta em simultaneas remoc¢des de material organico e nitrogénio.

Em seu estudo, Li et al. (2014) obtiveram 88,1% de eficiéncia de remocao de nitrogénio
total na configuragdo da WC que possuia um compartimento aerado, seguido de outro sem
aeracdo e com posterior ambiente andxico, seguido novamente por aeragdo. Nesse trabalho,
0s autores observaram que a elevada remocédo de nitrogénio se deu devido a aeracdo do
primeiro estagio, estimulando a nitrificacéo, e baixa concentracdo de OD no estagio andxico,
favorecendo a desnitrificacdo. Além disso, a desnitrificagdo s6 ocorreu a elevadas taxas em
virtude da alta relagéo entre carbono e nitrogénio no ambiente. Os valores médios da relacéo
DQO e NOgz™ foi de 14,3.

Para Fan et al. (2013), a nitrificacdo quase completa (remoc¢édo de 99% de amonia e 90% de
nitrogénio total) foi obtida em WC-FSSV com aeracdo intermitente (com periodo de
descanso do sistema), propiciando condi¢BGes alternadas entre ambientes aerdbios e
anaerdébios para estimular a nitrificacdo e desnitrificacdo, respectivamente. Elevada
eficiéncia de remocao de nitrogénio total do efluente resultou do adequado suprimento de

fonte de carbono no esgoto (relagdo DQO/nitrogénio total = 10).

Além da desnitrificacdo heterotréfica, ha também aquela promovida por bactérias
autotroficas, que se utilizam de enxofre na forma elementar (S°) ou tiossulfato (S2032) como
doador de elétrons, papel desenvolvido pela matéria organica na desnitrificacdo
heterotrofica, para realizar as reacGes de reducdo de NOz™ (aceptor de elétrons) a N2. A
desnitrificacdo autotrofica é excelente alternativa para tratamento de esgoto com elevados
niveis de nitrato e enxofre, e baixos teores de matéria organica. As Equacdes 3.7 e 3.8
apresentam as reacdes genéricas da desnitrificagdo autotrofica a partir de enxofre elementar

e tiossulfato, respectivamente (Campos et al., 2008; Sahinkaya e Dursun, 2015).

55S° + 50NO3™ + 38H,0 + 20CO; + 4NH4* — 4CsH70,N + 5550472 + 25N, + 64H*  (3.7)
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0,852052 + NO3™ + 0,4H20 + 0,3CO2 + 0,09NH,* + HCO3 — 0,09CsH7O:N + 1,7S0472 +
0,5Nz + 0,7H* (3.8)

A principal desvantagem da desnitrificacdo autotrofica em relacéo a heterotrofica é a geracdo
de sulfato (SO2*) e 4cidos como subprodutos. Por outro lado, a desnitrificagdo autotréfica
ndo gera oxido nitroso (gas de efeito estufa), remove aménia do esgoto, produz menor
quantidade de biomassa (diminuindo a producédo de lodo) e ndo necessita da introducédo de

fontes externas de carbono (Wu et al., 2013).

A desnitrificacdo autotréfica é promovida por bactérias como Thiobacillus denitrificans e
Thiomicrospira denitrificans. Além do enxofre elementar e do tiossulfato, a energia
requerida por esses organismos Vvivos pode ser proveniente de reacdes de oxirreducdo de
compostos doadores de elétrons como sulfeto de hidrogénio (H2S), tetrationato (S406>) e
sulfito (SOs%). Como fonte de carbono para crescimento, esses organismos utilizam o CO;
e HCO3s? (Campos et al., 2008).

A atuacdo conjunta dos processos de desnitrificacdo heterotréfica e autotréfica (denominada
de desnitrificacdo mixotréfica) nas WCs possui diversas vantagens sobre quando atuantes
separadamente. A desnitrificacio mixotréfica reduz a producéo de SO42 e 0s requisitos de
alcalinidade e matéria organica, bem como eleva a taxa de remocdo de NOs e de NH4*
(Sahinkaya e Dursun, 2015). O nitrato presente em esgoto doméstico (gerado previamente
pela nitrificagdo em etapas preliminares), que possui geralmente baixa carga de material
organico, pode ser removido com maior efetividade pelos processos da desnitrificagdo

mixotréfica do que pela heterotrofica.

Como apresentado nas Equacdes (3.7) e (3.8), a desnitrificacdo autotréfica pode ser
excelente via de remocdo de nitrogénio, matéria organica e enxofre do esgoto. Segundo
estudo de Chen et al. (2009), a associacao dos processos de desnitrificacdo heterotréfica e
autotrofica apresentou remocdo de nitrato de 91-99%.

3.4.2.3 — Volatilizagéo

Outro mecanismo responsavel pela remocao de nitrogénio no esgoto em ambientes de WCs

é a volatilizacdo da amonia. Esse mecanismo consiste em um processo fisico-quimico no
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qual o ion amdnio (NH4") dissolvido em meio liquido se transforma em amdnia molecular
gasosa (NHs) que pode ser transferida da massa liquida para a atmosfera. E um processo

conhecido pelo equilibrio entre a forma gasosa e i6nica (Vymazal, 2007).

Esse processo depende fortemente do pH do ambiente (aumenta para valores de pH >9,3) e
pode elevar a alcalinidade do esgoto (Cooper et al., 1996; Bialowiec et al., 2011). Podem-
se considerar insignificantes as perdas de nitrogénio por volatilizagdo em WC-FSS na qual
os valores de pH estejam abaixo de 8,0 (Reddy e Patrick, 1984).

Em ambientes com elevados valores de pH (> 9,3), significativas perdas por volatilizacdo
podem ser contabilizadas. Em WC-FS, a presenca de algas fotossintéticas pode elevar o valor
de pH do ambiente (através da producéo de CO; e consequentemente de HCO32), elevando

as taxas de volatilizacdo da aménia (Vymazal, 2007).

3.4.2.4 — Fixagao

A fixacgéo do nitrogénio consiste na conversao, por parte de micro-organismos, do nitrogénio
gasoso (N2) da atmosfera para amodnia. Em ambientes alagados, a fixagdo bioldgica de
nitrogénio ocorre principalmente no sistema radicular das plantas, em regides aerdbias e

anaerobias (Vymazal, 2007).

Existem vérias espécies de organismos vivos (heterotréficos e autotréficos) que fixam
nitrogénio: bactérias fotossintéticas (Rhodospirillum rubrum), bactérias anaerdbias
(Clostridium spp.), microaerdbias (Azospirillum spp., Herbaspirillum spp., Acetobacter
diazotrophicus, Azorhizobium caulinodans, Azoarcus spp., Burkholderia spp., etc), bactérias
aerobias (Azotobacter spp. e Derxia spp.) e também alguns representantes das cianobactérias
(algas verdes-azuladas) e actinomicetos. Uma grande variedade de actinomicetes
simbioticos (associados com os nodulos das raizes das plantas), bactérias heterotréficas e
cianobactérias assimbidticas (livres) sdo responsaveis por fixar nitrogénio nas wetlands
(Johnston, 1991).

Mesmo que a habilidade em fixar nitrogénio esteja distribuida em bactérias aerdbias,

facultativas e estritamente anaerdbias, muitos estudos indicam que a fixacdo de nitrogénio

no solo seja maior em ambientes anaerdbios do que aerdbios. Maiores atividades de fixacao

de nitrogénio séo observadas em condigdes redox entre — 200 e — 260 mV (Vymazal, 2007).
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3.4.2.5 - Assimilagdo

A assimilacdo de nitrogénio refere-se a variedade de processos biologicos que convertem
formas inorgéanicas de nitrogénio em compostos organicos, que servem como blocos
construtores para as células. As duas formas mais usadas para assimilacdo sdo amonia e
nitrato. A amdnia € energeticamente mais reduzida do que o nitrato, 0 que a torna mais

prioritaria para assimilagdo (Kadlec e Knight, 1996).

Em ambiente de WCs, as plantas nao sdo as Unicas com potencial de assimilacdo bioldgica.
Micro-organismos e algas também sdo responsaveis pela assimilacdo do nitrogénio
(Vymazal, 2007).

A taxa potencial de assimilacdo pelas plantas é limitada pela produtividade liquida (taxa de

crescimento) e pela concentracao de nutrientes na planta (Vymazal, 2007).

Diferentes estudos comparativos utilizando ambientes plantados e ndo plantados (Landry et
al., 2009; Cui et al., 2010; Dan et al., 2011; Zhao et al., 2010), atestaram a maior eficiéncia
de remocdo de poluentes na presenca de plantas. Isso indica a necessidade do uso de

vegetacdo para aumentar a remocdo de poluentes no esgoto.

Conforme Vymazal e Kropfelova (2008), além de propiciar condi¢des para reacdes de
nitrificacdo e desnitrificacdo nas WCs, a vegetacao ainda é responsavel pela absorcao de
compostos nitrogenados como o0 NHs™ e NO3'.

A absorcdo de nitrogénio pela planta varia de acordo com a configuracdo do sistema de
tratamento, da carga aplicada, das condi¢des ambientais e do tipo de agua residuaria. A
contribuicdo da vegetacdo em termos de remocao de nitrogénio total tem sido reportada a
variar de 0,5 a 40% do total removido (Shamir et al., 2001; Healy e Cawley, 2002; Meers et
al., 2008; Kantawanichkul et al., 2009; Bialowiec et al., 2011). Vale salientar que o
mecanismo de absorcdo de nitrogénio pelas plantas das WC s6 pode ser considerado
removedor caso o sistema foliar (ou raizes) da vegetacéo for retirado antes do periodo da
senescéncia e degradacdo da vegetacdo (nitrogénio na forma orgénica que retorna ao
ambiente de tratamento).
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3.4.2.6 - Amonificacdo

Mineralizacdo ou amonificacdo é o processo no qual o nitrogénio organico é biologicamente
convertido a amonia. Esse € um complexo processo bioguimico no qual os aminoacidos sdo
oxidados para produgdo de amonia (NH4*) (Vymazal, 2007). Esse € um mecanismo no qual

ocorre apenas a transformacdo da forma de nitrogénio e ndo a sua remogéo do esgoto.

Cineticamente, a amonificacao ocorre de forma mais rapida do que a nitrificacdo. Dentro de
uma WC, a taxa de mineralizacdo € mais rapida nas zonas oxigenadas, decrescendo da regido
de maior concentracdo de oxigénio para ambiente anaerdbios facultativos ou obrigatorios
(Saeed e Sun, 2012).

Variadas taxas de amonificagio (0,004 — 0,357 g.m2.d™* de nitrogénio) foram reportadas por
Martin e Reddy (1996), o que indica que tal fenémeno é funcdo de diversos fatores, como
temperatura, pH, relacdo C/N e disponibilidade de nutrientes (Vymazal, 2007). A faixa ideal
de pH gira em torno de 6,5 a 8,5, enquanto a temperatura 6tima esta entre 40 e 60°C.

3.4.2.7 — Reducao desassimilatoria

Os primeiros processos anoxicos que ocorrem apds a deplecao do oxigénio no ambiente de
tratamento s&o a reducdo do nitrato para nitrogénio molecular (desnitrificagdo) ou amonia
(reducdo desassimilatéria). A reducdo desassimilatoria ocorre também pela transformacao

do nitrito a amdnia (Vymazal, 2007).

A reducdo desassimilatoria do nitrato € um processo que ocorre em ambientes ricos em
carbono e em condi¢fes ambientais limitadas de nitrato. O ion formiato é o maior doador de
elétrons neste processo, facilitando a reducdo do nitrito e nitrato (Saeed e Sun, 2012).

A reducdo de nitrito e nitrato a amonia € geralmente realizado por bactérias fermentativas
que ndo sdo dependentes da presenca de nitrato para crescimento sob condi¢cdes anaerobias
(Vymazal, 2007).

A ocorréncia de reducdo desassimilatoria tem sido reportada em WC-FSSH, na qual
observou-se a elevagao dos niveis de NH4"™ no efluente apds tratamento nas células (Vymazal
e Kropfelova, 2008).

54



3.4.2.8 — Oxidacgdo anaerobia da amonia

A oxidag&o anaerdbia da aménia (ANAMMOX - Anaerobic Ammonium Oxidation) consiste
na conversdo anaerdbia de nitrito (NO2") e amonia (NH4") a nitrogénio gasoso (N2). No
processo ANAMMOX, o nitrito € usado como aceptor de elétrons (Vymazal, 2007). Jetten
et al. (2000) apresentam o balangco redox do processo por meio da seguinte relacdo
estequiométrica na Equacéo (3.9).

NH4* + 1,3NO2" + 0,07HCO3 + 0,1H* — N2 + 0,07CH205Ns + 2H20 + 0,3NO3 (3.9

No processo ANAMMOX ocorre o consumo de alcalinidade e elevacdo do pH, havendo
também a exigéncia de amdnia e nitrito no meio liquido para ocorréncia do fenémeno. Tal
processo ocorre sob condigdes anaerdbias na presenca do grupo de bactérias planctomycete
(Saeed e Sun, 2012).

Comparado com 0s mecanismos convencionais de nitrificacdo e desnitrificacdo para
remocao de nitrogénio do esgoto, o processo ANAMMOX apresenta as seguintes vantagens:
néo requer fonte externa de carbono, possui baixa demanda de oxigénio e baixo consumo

energético (Saeed e Sun, 2012).

O processo ANAMMOX é extremamente dependente de varios parametros. A relacao
NH4"/NOs™ deve ser de 1/1,32 para completa remocdo de aménia no processo (Jetten et al.,
2000). A taxa de crescimento das bactérias ANAMMOX é extremamente baixa (0,04 — 0,06
d?, a 35°C), segundo Strous et al. (1997). Além disso, a presenca excessiva de substancias
como sulfeto, amonia e nitrito no esgoto pode inibir o crescimento dessas bactérias. A faixa
adequada de pH para desenvolvimento do fenémeno é de 6,7 — 8,3, e de temperatura é de 30
— 37°C (Strous et al., 1997).

Segundo Paredes et al. (2007), as bactérias ANAMMOX foram descobertas em WCs no
final dos anos 1990, mas sdo de dificil cultivo e crescimento. A atuacdo conjunta e em
sequéncia de bactérias nitrificantes e ANAMMOX ¢é a mais forma efetiva para a remocéo de
nitrogénio do esgoto, considerando que as primeiras se utilizam de concentra¢fes média-
baixas de oxigénio dissolvido (transformando amdnia em nitrato) e as segundas de condicGes

anaerdbias (convertendo amonia e nitrito em nitrato e nitrogénio molecular gasoso).

Tao e Wang (2009) avaliaram em seu estudo que a reagdo ANAMMOX foi responsével por
27 a 49% da remogdo de amonia e producdo de 15 a 18% do nitrato. Wang e Li (2011)
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reportaram elevada remocé&o de nitrogénio (superior a 93%) em WC-FSSH, a qual atribuiram
ao processo ANAMMOX. O destaque do experimento desses autores foi a baixa relagéo
DBO/N no esgoto a ser tratado, contribuindo para a hipotese de que tenha ocorrido tal

processo, uma vez que nao requer fontes de carbono elevadas.

3.4.2.9 — Outros mecanismos

Outros mecanismos de remocdo e transformacdo de nitrogénio no esgoto também estdo
presentes nas WCs. Sao alguns destes: filtracdo, sedimentacdo, precipitacdo, adsorcdo e

processo CANON (Completely autotrophic nitrite removal over nitrate).

A filtracdo e sedimentacdo sdo processos fisicos em que contaminantes nitrogenados
presentes no esgoto sdo retidos nas WCs (ndo ocorre transformacao, mas apenas retencéo de
poluentes), melhorando a qualidade da agua residuaria apds tratamento. Ambos processos
apresentam pouca ou quase nenhuma contribuicdo efetiva para a retirada de nitrogénio

presente no esgoto tratado em WCs (Kadlec e Wallace, 2009).

A filtracdo ocorre principalmente nas WC-FSS, nas quais 0 esgoto escoa atraves do meio
suporte, que neste caso atua como filtro retentor de particulas de maior tamanho (Vymazal,
2005).

A capacidade de filtracdo em uma WC também depende das caracteristicas do meio suporte,
tais como o tamanho das particulas, o tempo de operacdo do meio suporte na WC, a direcéo
e comportamento hidrodinamico do fluxo do esgoto no leito de tratamento, entre outros
(Stefanakis e Tsihrintzis, 2012).

A sedimentacdo nas WCs ocorre com a deposic¢ao no fundo da unidade de tratamento ou no
meio suporte dos compostos poluentes constituintes do esgoto. Esse processo ocorre em
virtude da diferenca de densidade entre a dgua e 0s poluentes presentes (mais pesados)
(Kadlec e Wallace, 2009). Certas fragdes de nitrogénio organico incorporadas aos detritos
nas WCs podem se tornar indisponiveis temporariamente ao ciclo do nitrogénio por meio

dos processos de formagdo de turfa e aterramento nos sedimentos (Vymazal, 2007).

De acordo com Vymazal e Kropfelova (2008), processos fisicos como a sedimentacdo e

filtracdo ndo atuam isoladamente nas WCs. Ocorrem em conjunto com reac¢des bioquimicas,
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como a oxidagdo da matéria organica por micro-organismos, ou quimicas, como a

precipitacdo de compostos insoldveis.

Conforme Metcalf e Eddy (2016), durante a digestdo anaerdbia, magnésio, amonia e fosfato
sdo liberados. Se as concentrages dos ions magnésio (Mg?*), amonia (NH4") e ortofosfato
soltivel (PO4+*) excederem os limites de solubilidade e estiverem em pH adequado (préximo
a 10) ocorrera a formacdo de um precipitado denominado de estruvita (MgNHsPO4.6H-0).
O processo de formacdo de estruvita dependera de fatores como a forca idnica, pH,

alcalinidade e temperatura do esgoto.

Outro mecanismo fisico-quimico responsavel pela a remocao especifica de contaminantes
presentes no esgoto, como a amonia, é a adsor¢do. Entretanto, a natureza do meio suporte
constituinte dos ambientes de WCs é fundamental para desenvolvimento do processo de

adsorcédo de contaminantes do meio (Kadlec e Knight, 1996).

A adsorcdo consiste na forma de interagdo entre moléculas, em que 0s contaminantes
(presentes no esgoto) se aderem e sdo adsorvidos na superficie de uma substancia (meio
suporte). Essa interacdo entre adsorvido e adsorvato pode ocorrer por meio de forcas de

interacdes fisicas ou quimicas (Reddy e D'angelo, 1997).

Na adsorcéo fisica, as moléculas ou atomos se aderem a superficie do adsorvente, em geral,
através de forcas de Van der Waals, que sdo ligacGes intermoleculares de longo espectro,
porém, muito fracas e incapazes de formar ligagdes quimicas. Por esse motivo, a adsor¢do
fisica € um processo reversivel (quando revertido, o processo se chama dessorcao)
(Sakadevan e Bavor, 1998). Neste processo ha limite de saturacéo e, caso esse valor seja

ultrapassado, esses sistemas tornam-se incapazes de reté-lo por sorgéo.

Quando o processo de adsorcado se da por meio de interaces de natureza quimica, € chamada
de quimiossor¢do. Nesse tipo de interacdo, a adesao do adsorvato a superficie do adsorvente
se estabelece por ligacGes quimicas, em geral, covalentes (o tipo de ligacdo depende muito
das substancias que participam do sistema). Uma vez que h& a formacdo de ligacGes
quimicas, trata-se de um processo exotérmico e irreversivel (Kadlec e Wallace, 2009).

Em uma WC, a ambnia ionizada pode ser adsorvida em reagdes com troca i6nica com

detritos, sedimentos inorganicos ou com o solo. O ion amdnia (NH4™) é geralmente adsorvido
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como um jon permutavel em argilas e/ou quimioadsorvido por substancias humicas
(Vymazal, 2007).

Ling et al. (2011) testaram diversos meios suportes (zeolita, brita, vermiculita, turfa, solo,
escoria de forno e outros) no tratamento de esgoto em WC e estimaram que a zeolita foi o
meio mais efetivo na retencéo de amdnia pelo processo de adsorgédo. Esses autores estimaram
a capacidade de adsorcéo de NH4* de 7.203,83 mg.kg™ de zeolita e eficiéncia de remocéo de

amonia do efluente entre 72 e 97,1%.

O processo CANON consiste no fendmeno de ocorréncia simultanea de nitrificacdo parcial
(conversdo de NH4" a NO2) e o processo ANAMMOX. O principio fundamental desse
mecanismo de remoc¢do de nitrogénio do esgoto é a coexisténcia mdtua de organismos
oxidantes aerobios da amdnia e bactérias anaerobias ANAMMOX. Tal situacdo pode ocorrer
devido as baixas condicBes oxidantes do meio (para inibir a ocorréncia apenas do processo
ANAMMOX ou para estimular a nitrificacdo parcial). A Equacéo (3.10) descreve 0 processo
CANON.

NH4* + 0,802 — 0,4N2 + 0,INO3™ + 1,3H.0 + 1,4H* (3.10)

Conforme Equacéo (3.10), aamdnia é oxidada sob limitadas condi¢Ges de oxigénio, gerando
nitrogénio gasoso (N2) e nitrato, reduzindo o pH do meio. Tal processo é extremamente
vinculado a condic¢Bes anaerdbias (Saeed e Sun, 2012). Sun e Austin (2007) encontraram
52% de remoc¢do de nitrogénio em WC-FSSV, remocdo que foi atribuida ao processo
CANON.

3.4.3 — Fésforo

Fésforo em ambientes alagados ocorre na forma de fosfato organico (incorporado a biomassa
viva ou morta) e inorganico (polifosfato e ortofosfato). O ortofosfato livre, forma
mineralizada do fdésforo, € o Unico que pode ser utilizado diretamente pelas algas e
macrofitas aquaticas, representando assim a principal ligacdo entre o fosforo organico e

inorganico no ciclo desse elemento (Vymazal, 2007).
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O ciclo do fosforo é diferente do nitrogénio. Ndo hd mudancas de valéncia durante a
assimilacdo bioldgica do fésforo inorganico ou pela decomposi¢do do fosforo organico por

micro-organismos (Vymazal e Kropfelova, 2008).

Segundo Vymazal (2007), os mecanismos de transformacao do fésforo nas WCs podem ser:
sedimentagdo, adsorcdo/dessor¢do, precipitacdo, assimilacdo por plantas e micro-

organismos, e mineralizag&o.

Os Unicos mecanismos responsaveis pela remocédo de fosforo nas WCs séo a adsorcéo, a
assimilacdo por plantas e micro-organismos e a sedimentacgdo. Entretanto, os dois primeiros
processos séo considerados saturaveis, o que acarreta capacidade limitada a longo-prazo para
remocao desse poluente (Kadlec e Knight, 1996).

O potencial de transformacéo do fosforo, segundo mecanismos atuantes e os tipos de WCs,

é apresentado na Tabela 3.10.

Tabela 3.10 — Potencial de transformacao do fosforo segundo o tipo de WC.

Processo WC-FS WC-FSSH WC-FSSV
Sedimentacéo Alta Zero Zero
Adsorcao Baixa Alta? Alta?

Precipitacdo Muito baixa Muito baixa Muito baixa
Assimilacéo® Baixa Baixa Baixa

2 quando meios suportes especiais sdo utilizados
®com rotineira poda da vegetacdo
Fonte: Vymazal (2007)

3.4.3.1 — Sedimentacao

O actmulo de fdésforo nos sedimentos é considerado um dos maiores sumidouros desse
elemento nas wetlands, representando significativa forma de remocéo. Craft e Richardson
(1998) observaram taxas de acumulo de fosforo em wetlands naturais no Estados Unidos da

ordem de 0,06 a 0,90 g.m2.ano™.

A sedimentagdo € um mecanismo com atuagdo consideravel em WC-FS, com
comportamento similar as lagoas de estabilizacdo e de decantacdo, ambientes no qual o
comportamento das particulas é descrito pela teoria de sedimentacdo. Em ambientes de
tratamento com escoamento subsuperficial, tal processo pode ser desconsiderado ou muito
baixo (Vymazal, 2007).
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O fésforo organico pode sedimentar naturalmente (principalmente quando assimilados por
micro-organismos ou detritos de plantas — fésforo organico) a baixas taxas. Entretanto, para
que ocorra a sedimentacao do fésforo sollvel no esgoto, € necessario que outros processos
auxiliares se desenvolvam, como por exemplo, a precipitacdo, que sera apresentada

posteriormente (Vymazal e Kropfelova, 2008).

3.4.3.2 — Adsorc¢ao/dessorcao

A adsorcao refere-se ao movimento do fésforo soltvel inorganico no esgoto para a superficie
mineral do meio suporte por meio de interagdes fisico-quimicas. E um mecanismo atuante
em WC-FSS, porém pouco presente em WC-FS, pois necessita da presenca de meio suporte
para ocorrer. Nesse meio ocorre a retencdo do fésforo sem a penetracdo na superficie. A
capacidade adsortiva de um meio suporte aumenta conforme a concentracao de argila ou

componentes minerais cresce (Vymazal e Krépfelova, 2008).

Em WC-FSS, materiais ricos em aluminio, ferro, carbonato de célcio e argilas especialmente
preparadas (com elevada Capacidade de Troca Catidnica — CTC), podem ser empregados
para melhorar esse mecanismo de remogdo. O uso de meio suporte contendo zeolita, um
mineral aluminosilicato cristralino com elevada capacidade de sor¢éo apresentou eficiéncia
de remocdo de fosforo total de até 95% em WC-FSSV (Bruch et al., 2011).

Além da constituicdo quimica do meio suporte, fatores como a temperatura e pH do esgoto
sdo responsaveis por acelerar ou diminuir a capacidade de reacdo sortiva. A granulometria
do meio suporte também é fator importante nesse mecanismo de remoc¢do de poluentes.
Material mais fino possui maior area especifica, 0 que resulta em maior capacidade de sorcao
de fosforo. Por outro lado, menor granulometria reduz a condutividade hidraulica da WC,
implicando na colmatacdo do leito de tratamento e criacdo de problemas no fluxo de

escoamento do esgoto no sistema (Kadlec e Wallace, 2009).

Em solos acidos, o fosforo inorganico ¢ adsorvido por 6xidos de Fe e Al. Em pH’s maiores
do que 8,0, os compostos com Ca e Mg s@o dominantes para ocorréncia da sorcéo (Vymazal
e Kropfelova, 2008).

O balango entre a adsorcdo e dessorcdo de fosforo mantém o equilibrio entre as fases
adsorvidas no meio suporte e livre na dgua. A capacidade de sorcdo € controlada por esse
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equilibrio. Caso 0 meio suporte esteja saturado, a sorcao reduz-se, elevando a dessorcéo do
fésforo. Esse fendmeno é definido como a capacidade tampéo do fosfato, analoga ao pH em

meio liquido (Vymazal, 2007).

Uma vez que a capacidade de adsor¢do do meio seja alcangada (saturada), ndo ocorre mais
remocdo de fésforo do esgoto, tornando-se entdo um processo de limitada capacidade de
tratamento a longo prazo. Uma vez saturado, o meio suporte deve ser trocado ou lavado, o

que implica em custos na manutencdo da WC (Kadlec e Wallace, 2008).

3.4.3.3 — Precipitacédo

Mecanismos de remocdo de poluentes por reagdes quimicas, como a precipitacdo de
compostos insollveis, estdo presentes nas WC-FSS e WC-FS. Segundo as caracteristicas
quimicas do esgoto e do ambiente de tratamento no qual esta inserido (principalmente do
meio suporte), podem ocorrer reacdes de formacdo de precipitados (Reddy e D'angelo,
1994).

No caso do fosforo, a precipitacdo se refere a reacdo de ions fosfato com cations metalicos,
tais como Fe, Al, Ca ou Mg, formando cristais sélidos amorfos (precipitados). Tais reacdes
ocorrem tipicamente em altas concentragdes de fosfato ou dos metaloides (Vymazal, 2007).
Uma variedade de cations pode precipitar fosfato sob certas condi¢des. O importante
potencial mineral de precipitados no ambiente de WCs inclui a apatita (Cas(CI,F)(POa4)3) e a
hidroxiapatita (Cas(OH)(PO4)3) (Reddy e D'angelo, 1994).

Além desses precipitados, conforme ja comentado anteriormente, a presenca de ions
magnésio (Mg?*), amonia (NH.") e ortofosfato soltvel (PO:*), em adequado pH,
temperatura e alcalinidade pode acarretar na formacdo de estruvita (MgNH4PO4.6H,0),
havendo entdo a precipitacdo e remocao conjunta de N e P do esgoto. A formacdo de

estruvita pode ser descrita pela genérica Equacdo (3.11) (Metcalf e Eddy, 2016).

Mg2* + NH4" + PO4% + H20 < MgNH4PO4.6H,0 (3.11)

Segundo Metcalf e Eddy (2016), os ions AI**, Fe3*, Fe?* e Ca?" sdo os principais
responsaveis pela formacdo de precipitados insoltveis de fosforo no esgoto. A presenca

desses ions no esgoto pode remover fosforo de maneiras diferentes: formacéo de hidratos
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férricos ou Oxidos de aluminio que servem como substrato para adsor¢do do fosforo;
incorporacéo de fosfato em estruturas de dxidos hidratados; formag&o de fosfato ferrico ou

de aluminio.

Os ions metalicos apresentados anteriormente formam precipitados insoliveis
principalmente com o fosforo na forma de ortofosfato. Fésforo orgénico e polifosfatos séo,
também, parcialmente removidos da coluna liquida por reagdes mais complexas e por

adsorcéo em particulas floculentas (Metcalf e Eddy, 2016).

Apbs a formagdo desses precipitados, a remocao do fosforo no esgoto se dara por filtracdo
ou sedimentacdo, tornando-o momentaneamente indisponivel no esgoto. De qualquer forma,
esse poluente ndo deixara de existir no ambiente de WC, mas apenas estara indisponivel na
forma sollvel. Variando as condi¢6es ambientes (pH ou Eh, por exemplo), o precipitado
podera dissolver-se e tornar o fosforo solivel no meio novamente (Vymazal e Kropfelova,
2008).

O fosfato férrico ocorre a pH préximo a 3,5, e ndo ocorre acima de 5. Para o fosforo formar
hidroxiapatita como precipitado, ha necessidade de que o pH do meio seja superior a 9,

possibilitando a reacdo entre os ions de célcio e fosfato (Metcalf e Eddy, 2016).

Segundo Vymazal e Kropfelova (2008), os processos quimicos de adsor¢do e precipitacao
de fosforo em WCs sdo mais importantes do que a absor¢do desse elemento pelas plantas.

Alguns dos fatores intervenientes na formacao/dissolucdo de precipitados insolGveis no
ambiente de WC sdo pH, temperatura, potencial de oxirreducdo, concentracdo de fosforo e

de outros compostos que possam reagir com esse (Kadlec e Wallace, 2009).

A solubilidade do fésforo no ambiente de tratamento é influenciada pelo pH e Eh. Com pH
variando de 5 - 8 e Eh proximo a 300 mV, a solubilidade do fosforo é baixa. Entretanto, se
o0 valor de Eh decair para — 250 mV, a solubilidade do fésforo aumenta para todos os niveis
de pH, resultando em altas concentracbes de P no meio liquido. De forma geral, a
solubilidade do fésforo € elevada sob condicdes de baixo pH e Eh (Vymazal e Krépfelova,
2008).
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3.4.3.4 — Assimilagao

A assimilagdo (transformacéo de fosforo inorganico em orgéanico) em ambiente de WCs se
da por meio da acdo de micro-organismos e plantas. A comunidade microbiana (biofilme)
aderida ao meio suporte e as raizes da vegetacdo é a responsavel pela fixacdo de amonia
(NHz"), nitrato (NO3") e fosfatos (PO4%) (Sun et al., 2005).

A assimilag¢do por micro-organismos é muito rapida e ocorre a baixissimas magnitudes. 1sso
decorre em virtude de que o crescimento e multiplicacdo dos micro-organismos ocorre em
altas taxas. No tratamento de esgoto em WCs, a influéncia da assimilacdo de fosforo por
micro-organismos na remocgdo deste poluente pode ser praticamente desconsiderada
(Vymazal, 2007).

Além da biomassa, a vegetacdo também é capaz de absorver fosforo presente no esgoto,
também em pequenas quantidades. Em seu trabalho, Brasil et al. (2007) notaram que a
vegetacdo foi responsavel pela absorcdo de 1,64% do total de fosforo presente no esgoto que
adentrou na WC em estudo.

Segundo levantamento realizado por Vymazal e Kropfelova (2008), a carga média removida
de fosforo total de aguas residuarias pela espécie Eichhornia crassipes em WC-FSS foi de
73 g.m2.ano™. Ja a carga de remocao de nitrogénio total por esta planta foi de 407 g.m2.ano"
!, Tais autores sugerem que ha proporgéo direta entre a assimilacéo de P e a disponibilidade
de N no ambiente, o que implica que, para absorcdo de fosforo pelas plantas, deve-se ter

adequada relacdo N:P.

O fosforo € nutriente necessario para o crescimento das plantas e sua ocorréncia em aguas
naturais e residuarias da-se quase que exclusivamente na forma de fosfatos (PO4?), que
podem ser classificados como ortofosfatos, polifosfatos e fosforo organico. Para Hussar
(2001), estes ortofosfatos estdo diretamente disponiveis para 0 metabolismo bioldgico, sem

a necessidade de conversdes a formas mais simples.

O fosforo solavel é facilmente absorvido pelos sistemas radiculares da vegetagdo. Em
contrapartida, a fracdo pouco soltivel pode associar-se ao ferro, ao aluminio e ao célcio
(formando precipitados insolaveis), dificultando a sua assimilacdo pelas plantas e micro-

organismos (Sousa et al., 2004).
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A maior parte do fosforo é absorvida pelas plantas através de seu sistema radicular. A
assimilacdo pelas folhas e brotos é restrita a espécies submersas, € mesmo assim, em
quantidade muito baixa. A absorcdo de fosforo pelas plantas ocorre em maior quantidade
durante o inicio do crescimento. Entretanto, o aumento da biomassa ndo deve ser
contabilizado como parte de um sistema removedor de fosforo a longo prazo (Kadlec e
Knight, 1996). Além disso, o fésforo absorvido pode retornar ao ambiente de wetlands ap6s

a morte e decomposicédo da planta (Vymazal, 2007).

De acordo com Vymazal e Kropfelova (2008), a acidez do ambiente afeta a disponibilidade
de fosforo e, consequentemente, a sua disponibilidade para as plantas. Em geral, com pH
baixo (condigdes acidas), o fosforo liga-se fortemente as particulas do meio suporte e forma

compostos insollveis (precipitados), ndo absorviveis pela vegetacao.

Com poda rotineira do sistema foliar, a assimilacdo de fosforo pela vegetacdo de WC pode
ser considerada um processo de remocdo desse poluente do esgoto. Caso as folhas da
vegetacdo ndo sejam retiradas, ao fim de sua vida, essas podem tornar-se detritos e
“redisponibilizar” o fosforo ao meio liquido através de sua degradacdo bioldgica

(mineralizacdo) (Kadlec e Wallace, 2009).

3.4.3.5 - Mineralizagéo

Dentro das WCs, ocorre a mineralizacdo de folhas, raizes e biomassa mortas, além dos
préprios compostos organicos presentes no esgoto. O processo de mineralizacdo do fésforo
consiste na transformacdo da fragcdo organica em compostos inorgénicos (ortofosfato, por
exemplo) por micro-organismos especificos. Esse ndo é um mecanismo de remogdo de

fosforo, mas apenas de transformacdo (Kadlec e Wallace, 2009).

A decomposicdo do fosforo organico e sua transformacdo (mineralizacdo) em fdsforo
inorganico é realizado por bactérias. Esses micro-organismos sao também responsaveis por

regular o fluxo de fésforo na interface sedimentos-coluna d’agua (Vymazal, 2007).

Embora ndo seja um processo de remocéo de fésforo, a mineralizacdo € de fundamental
importancia no tratamento de esgoto, pois transforma o fdésforo organico em formas
disponiveis (ortofosfato, por exemplo) para serem assimiladas por micro-organismos e
plantas, adsorvidas ou precipitadas (Vymazal e Kropfelova, 2008).
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35 - INFLUENCIA CLIMATICA NO TRATAMENTO DE ESGOTO EM
WETLANDS CONSTRUIDAS

Além das diversas fungbes descritas no item 3.2.3.4, as macrdfitas aquaticas ainda
apresentam uma caracteristica peculiar: liberacdo de adgua para a atmosfera, denominada
transpiracdo. Associando a evaporacdo da agua (apenas por principios fisicos) com a
transpiragédo das plantas, tem-se a evapotranspiragéo (EVT), importante fenébmeno presente
nas WCs que pode interferir nos processos de tratamento de esgoto, principalmente quando
a EVT possui elevada taxa (Biatowiec et al, 2007; Headley et al., 2012).

A evaporacdo é um processo fisico endotérmico no qual o liquido, nesse caso a agua, €
vaporizado (mudanca de estado liquido para gasoso). Diferentemente da ebulicdo, ndo ha
necessidade de se atingir a temperatura de 100°C para que a mudanga de estado fisico ocorra.
E influenciada principalmente pela incidéncia de radiaco solar (fonte de calor), temperatura,
umidade e incidéncia de ventos. A exposi¢cdo da camada aquosa aos raios solares e a
atmosfera é fator preponderante para ocorréncia da evaporacao da dgua em ambientes de
W(Cs. WC-FS possuem taxa de evaporagdo de agua maior do que WC-FSS com as mesmas
condicdes climaticas e tamanho dos leitos de tratamento, uma vez que o0 contato esgoto-
atmosfera é maior em WC-FS (Kadlec e Wallace, 2009).

Perdas por evaporacdo sdo consideravelmente grandes em reservatorios de dgua (seja para
abastecimento humano ou hidroelétricas) devido principalmente & enorme area superficial
exposta aos raios solares. Em estudo de Curtarelli et al. (2013), realizado no reservatério da
hidroelétrica de Itumbiara, Goias (clima tropical subimido), estimou-se que durante um ano
cerca de 2.300 mm de agua foi evaporada, correspondendo a cerca de 10% do volume total
de agua do reservatorio. WC-FS possuem comportamento similar, pois apresentam grandes
areas de contato esgoto-atmosfera. Entretanto, com a presenca de macréfitas aquaticas, as

perdas de agua para atmosfera sdo ainda maiores (Bialowiec et al., 2007).

A transpiracao das macrdéfitas consiste em um processo que permite regular a quantidade de
agua presente no interior da planta. Quando em excesso, a agua é liberada sob a forma de
vapor através de pequenos poros (estdbmatos) existentes nas folhas das plantas. Esse processo
possibilita a eliminacdo do excesso de &gua presente na planta, impedindo a destruigcdo de
seus tecidos. A transpiracdo também auxilia na manutengdo do equilibrio da temperatura
(evitando o aquecimento dos tecidos) e na fotossintese da planta. A perda de dgua por meio

dos estdmatos é fundamental para o surgimento de um gradiente negativo que favorece a
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subida da agua e sais minerais pelos vasos do xilema até as folhas, essenciais para o
desenvolvimento das funcdes vitais da planta (Figura 3.16) (Kerbauy, 2008).

Gradiente de
potencial
hidrico

Figura 3.16 Imagem ilustrativa do processo de transpiracdo das plantas.
Fonte: Adaptado de Biogeogilde (2009).

O processo de transpiracdo de espécies vegetais é regulado pelos estbmatos, que abrem e
fecham (regulam) consoante a existéncia de maior ou menor concentracdo de agua presente
na planta. Os estdmatos também possuem em seu interior pequenas estruturas de clorofila,
0 que permite as plantas controlarem a quantidade de agua liberada para a atmosfera
conforme a luminosidade do ambiente (Jones, 1998; Kerbauy, 2008).

Fatores ambientais como umidade, luminosidade, temperatura e intensidade do vento sao
preponderantes para a estimativa da taxa de transpiragdo nas plantas. Quando o ambiente
circundante apresenta umidade relativamente alta e ndo ha presenca de vento, ocorre menor
taxa de transpiracdo, enquanto num ambiente com baixa umidade, a taxa de transpiragéo sera

maior. Plantas que habitam ambientes muito quentes e aridos possuem adaptacdes que lhes
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permitem diminuir a taxa de transpiracdo de forma a evitar a perda de agua necessaria a sua

sobrevivéncia (Jones, 1998; Kerbauy, 2008).

Devido as caracteristicas especificas de cada estbmato, os seus mecanismos de controle
dependem ndo s6 das condigOes abidticas (umidade, temperatura, vento e luminosidade),
mas também das caracteristicas fisioldgicas que caracterizam cada espécie vegetal. Nem
todas as plantas possuem a mesma quantidade de estdmatos e, consequentemente, cada

espeécie apresenta demanda hidrica diferente (Jones, 1998).

A estimativa da EVT em WCs ocorre geralmente através do uso de modelos matematicos ou
do célculo do balanco hidrico no sistema. Modelos numéricos baseados na equacdo de
Penman-Monteith sdo bastante utilizados para quantificacdo da EVT de referéncia (ETo).
Entretanto, o uso desses modelos requer o entendimento dessas complexas equacdes e

necessita de grande quantidade de dados (Equagéo 3.12).

900 B
T+273.u.(es ea) (3.12)
A+ v.(1+0,34.u) '

0,408.A.(Rn—G)+ .
ET, =

Sendo:

Rn: saldo de radiacéo a superficie da vegetacdo (MJ.m2.d?); G: densidade do fluxo de calor
do solo (MJ.m2.dY); T: temperatura do ar a 2 m de altura (°C); u: velocidade de vento a2 m
de altura (m.s™); es: pressdo de vapor de saturagdo (kPa); ea: pressdo parcial de vapor (kPa);
A: declividade da curva de pressdo de vapor de saturagdo (kPa.°C™); y: coeficiente

psicrométrico (kPa.°C™).

O célculo da ETo é um método recomendado pela FAO (Food and Agriculture Organization
of the United Nations) para estimativa da EVT de referéncia de determinada cultura, porém,
para ser utilizado em areas agricolas abertas, mas que pode ser aplicado para WCs (Milani e
Toscano, 2013; Beebe et al., 2014). Por outro lado, um método com maior facilidade de
obtencédo e processamento dos dados é o balanco de massa. Nesse método, as entradas e
saidas de um sistema de controle sdo quantificadas, considerando a EVT como mecanismo
de “saida” de agua da WC. E um método bastante utilizado devido ao baixo numero de
variaveis requeridas e facilidade de céalculo (Biatowiec e Wojnowska-Baryla, 2007;
Chazarenc et al., 2010).
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Alguns estudos que quantificaram as taxas de EVT em ambientes de WCs podem ser
encontrados na literatura, conforme alguns deles sdo apresentados na Tabela 3.11.

Tabela 3.11 — Estudos de quantificacdo da taxa de EVT em WCs.

a
wcC (mlrzn\//;;lo) P(E(I(‘);I(ISIS Espécie vegetal Autor

FSSV 496 —1.102 28 — 46 Salix amygdalina Biatowiec et al. (2007)

. . Biatowiec ¢ Wojnowska-
FSSV 978 -1.818 31-63 Phragmites australis Baryla (2007)
FSSH  3.048 - 3.899 ND Phragmites australis Borin et al. (2011)
FSSH 3.874 9-27 Phragmites australis Headley et al. (2012)
FSSH 4.438 ND Phragmites australis Milani e Toscano (2013)
FSSV 357 - 1.682 30-92 Phragmites australis Biatowiec et al. (2014)
FSSV 2.534 867 Chrysopogon zizanioides  Silva Junior et al (2015)

perdas em relagdo ao volume de esgoto de agua residuaria na WC
ND: informacéo ndo disponivel

Segundo a Tabela 3.11, as taxas de EVT em WCs podem corresponder a valores superiores
a 90% da carga hidraulica aplicada no leito de tratamento. Isso significa que, dependendo
das condicdes climaticas, tipo de vegetacdo e caracteristicas hidraulicas da WC, a disposicao
final do efluente tratado nas WCs pode ser reduzido significativamente. Por outro lado, a
“perda” de dgua para a atmosfera aumenta a concentracdo de poluentes no esgoto sendo
tratado em WCs, fato que muitas das vezes ndo é considerado no dimensionamento desses

sistemas de tratamento (Headley et al., 2012).

Além da EVT, a precipitacdo (PCT) é elemento importante nos processos de tratamento de
esgoto em WCs. Ao contrario da EVT, que promove a retirada, a PCT introduz determinado
volume de &gua no ambiente de tratamento, o que implica na reducdo da concentracdo de
poluente no esgoto em tratamento. A considerac¢do do balango hidrico (EVT e PCT) é de
fundamental importancia, mas muitas vezes negligenciado nos estudos dos mecanismos de

remocao de poluentes e no dimensionamento nas WCs.

Normalmente, a eficiéncia (E) de tratamento em WCs é calculada com base somente nas
concentragdes (geralmente em mg.L ™) afluente (Ca) e efluente (Ce) dos poluentes no esgoto
(Equacdo 3.13), desconsiderando as contribuicdes da EVT e PCT no balango hidrico do
sistema de tratamento. A negligéncia quanto a consideracéo dos parametros climaticos EVT
e PCT no calculo da remocéo de poluentes em WCs pode subestimar a eficiéncia dos

processos (Almeida e Ucker, 2011).

68



_ (Ca—Ce)x 100

E (%) - Ca

(3.13)

Considerando a EVT nos processos de remogéo de poluentes em WCs, utiliza-se a carga
poluente, concentragédo (C) x vazao (Q), no calculo da eficiéncia (E) do sistema de tratamento
(Equacéo 3.14).

(CaxQa—CexQe)x100

E (%) = CaxQa

(3.14)

Na Equacdo 3.13, as perdas por EVT e os ganhos por PCT ndo sdo considerados na
estimativa da eficiéncia do tratamento da WC. Ja pela Equacdo 3.14, o volume liquido

“perdido” para a atmosfera, ou “ganho” pela PCT ¢ incorporado ao calculo da eficiéncia

(Almeida e Ucker, 2011).

Mesmo com a Equacdo 3.14, que considera os efeitos climaticos (EVT e PCT) no tratamento
do esgoto em WCs, sdo escassos 0s trabalhos que contribuam para o entendimento de como
a EVT e PCT realmente influenciam nos mecanismos de remocéo dos poluentes. A Equacéo
3.14 considera a WC como um sistema de “caixa-preta”, calculando apenas sua eficiéncia
global, e desconsiderando as interagdes “entremeio”, principalmente das cinéticas de

remocao de poluentes segundo a hidrodindmica da WC.

3.6 - MODELOS HIDRODINAMICOS

O modelo hidrodindmico de uma WC, considerando-a como um reator bioquimico,
importante estimador da forma como o poluente é transportado dentro do reator, € funcédo do

tipo de alimentacéo (batelada ou continuo) e do padrao de mistura (Von Sperling, 2014).

O entendimento do modelo hidraulico que melhor representa o fluxo de esgoto dentro de
uma WC é fundamental para otimizacdo dos processos de remocdo de poluentes, pois
possibilita maior interagdo microrganismo-planta-meio suporte-poluente (Kadlec e Wallace,
2009).
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Levenspiel (2000) classifica os principais modelos de escoamento (Figura 3.17): Reator em
fluxo pistdo (a); Reator de mistura completa (b); Modelo de fluxo disperso; Modelo de
tanques-em-série (c). Os modelos de reatores em fluxo pistdo e de mistura completa séo
idealizados, ndo representando exatamente o comportamento do elemento de fluido no
reator. Entretanto, sdo modelos de fécil representacdo matematica, o que ndo acontece com

os demais modelos ndo-idealizados.

A. Reator em fhixo pistdo

=

B. Reator de mistura completa

C.Modelo de tanques-em-série

(B (B (B (2

Figura 3.17 Imagem representativa dos principais modelos de escoamento em reatores. Fonte:
Kadlec e Wallace (2009).

3.6.1 — Reator em fluxo pistéo

Em reatores de fluxo pistdo (PFR — Plug Flow), os elementos de fluido entram
continuamente em uma extremidade, escoam através do meio suporte (no caso das WC-FSS)
e sdo descarregadas na saida, na mesma sequéncia em que entraram. O fluxo se comporta
como um émbolo ou pistdo, sem mistura ou dispersdes longitudinais. Os elementos de fluido
mantém sua identidade e permanecem no reator por periodo igual ao tempo de detencédo
hidraulica (Von Sperling, 2014).

O comportamento hidraulico de poluentes em reator PFR pode ser descrito pela Equacéao
(3.15).
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oc_ _Qac
=24 (3.15)

~ p .. ac . N
Sendo, Q: vazdo de entrada no reator (m3.d1), A: area superficial do reator (m2), ;- Variagao

~ ~ ac . ~
da concentragéo do poluente em fungéo do tempo, - variagao da concentracéo do poluente

em fungdo do comprimento do reator, r: taxa cinética de degradacéo do poluente.

O fluxo pistonado é bastante adotado para caracterizar WC-FSSH (principalmente para o
seu dimensionamento) com longos comprimentos, tendo elevada relagdo
comprimento/largura, caracterizando-se como reator no qual a dispersdo longitudinal é
minima ou de pequena extensdo (Sezerino et al., 2015). Por apresentarem elevada dispersao,
as WC-FSSV néo sdo consideradas como reatores PFR.

3.6.2 — Reator de mistura completa

Nos reatores de mistura completa, também denominados CSTR — Continuous Stirred Tank
Reactor, os elementos de fluido que entram na WC s&o imediatamente dispersos (em mistura
completa) em todo o corpo do reator. Tanto o fluxo de entrada como o de saida sdo continuos
e as particulas deixam o reator em proporc¢éo a sua distribuicéo estatistica (geralmente, uma

curva ou funcéo Log-Gauss ou exponencial) (Von Sperling, 2014).

O comportamento hidraulico de poluentes em reator CSTR em estado estacionario pode ser

expresso conforme a Equacéo (3.16).

dc Ca Ce
E-FF =5 (316)

dc - . « «
Sendo, = variacdo concentragdo do poluente em funcdo do tempo, Ca: concentragéo

afluente (mg.L™), Ce: concentragéo efluente (mg.L™?), ©: tempo de detencéo hidraulica (d).

Também é um modelo hidraulico idealizado, pois ndo existe mistura completa em WCs reais.
Porém, é bastante utilizado para representar o comportamento hidrodinamico em WC-FSSV.
Dependendo da configuracdo das estruturas de aplicagdo e saida do esgoto, e das dimensdes
do reator, as WC-FSSV podem aproximar-se de reatores de mistura completa (Saeed e Sun,
2011).
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3.6.3 — Modelo de fluxo disperso

O modelo hidraulico de fluxo disperso representa um modo de escoamento em que ao
modelo de fluxo de pistdo se superpde um certo grau de dispersao. Na realidade, a maior
parte das WCs apresentam comportamento hidrodindmico de fluxo disperso. Entretanto,
como sdo dificeis de serem modelados (obtencdo dificil do parametro denominado nimero
de disperséo — d — Equacéo 3.17) usualmente se fazem aproximacgoes para um dos modelos
idealizados (pistdo ou mistura completa) (Metcalf e Eddy, 1991; Levenspiel, 2000).

d= — (3.17)

Sendo, D: coeficiente de dispersdo longitudinal; p: velocidade do escoamento (m.s™); L:

comprimento do reator (m).

Valores do numero de dispersao do reator proximos a zero indicam tendéncia de escoamento
pistonado, enquando valores com grande dispersdo (tendendo ao infinito) sugerem

escomento com mistura completa (Levenspiel, 2000).

Dependendo das caracteristicas estruturais da WC, seu fluxo hidrodindmico pode estar mais
préximo ao de um reator de mistura completa ou de fluxo pistdo. WC-FSSH e WC-FS com
elevada relacdo comprimento/largura tendem a apresentar comportamento hidrodinamico
mais proximo ao reator do tipo pistdo. Ja as WC-FSSV com geometria quadrada ou cilindrica
(a aplicacdo e saida de esgoto distribuida de maneira uniforme) possuem comportamento
hidrodinamico com tendéncia ao reator de mistura completa (Kadlec e Wallace, 2009).

As caracteristicas do fluxo hidrodindmico de uma WC, principalmente as das WC-FSS,
podem apresentar variacbes ao longo do tempo. Efeitos decorrentes da colmatacédo
(entupimento) dos leitos de tratamento e crescimento do sistema radicular das plantas podem
ser responsaveis pelas mudancas no fluxo das WCs, promovendo a criagdo de “caminhos

preferenciais”, “zonas mortas” e outros problemas que afetam o comportamento hidraulico

do esgoto na célula de tratamento (Vymazal e Kropfelova, 2008).
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3.6.4 — Modelo de tanques-em-série

O modelo de tanques-em-série (TIS — Tanks-In-Series), pode ser utilizado em substituicdo
ao modelo hidrodindmico de fluxo disperso, mais dificil de ser modelado matematicamente.
O modelo TIS (com entrada e saida de esgoto continuo) € usado para descrever o regime
hidrodinamico existente entre os fluxos idealizados de pistédo e mistura completa. No modelo
TIS, a WC é representada por determinado nimero (N) de CSTR em série. Caso a série de
tanques seja composta por apenas um Gnico tanque, o sistema reproduzira um reator de
mistura completa. Se o sistema apresentar infinitos reatores em série, o fluxo pistdo serad
reproduzido (Kadlec e Wallace, 2009).

A familia de curvas que representa o comportamento do modelo TIS pode ser descrito pela

Equacéo 3.18.

NN ¢N-1 Nt

F(t) = TDHN.(N—1) & AT (3.18)

Sendo, F(t): funcdo descritiva da concentracdo do tracador hidrodindmico em funcdo do
tempo, N: numero de tanques-em-série representativo do escoamento, TDHr: tempo de

detencdo hidraulica real do reator (d).

E um modelo bastante utilizado para representar a hidrodindmica de WC-FSSH e WC-FS,
mas que também pode ser aplicado as WC-FSSV. Conforme Kadlec e Wallace (2009), a
obtencdo do nimero de tanques (N) representativo do modelo € importante parametro na

descricdo do comportamento de substancias reativas e nao reativas nas WCs.

3.7 - MODELOS CINETICOS DE REMOCAOQO DE POLUENTES

Os modelos cinéticos de reacdes em WCs podem ser considerados como de dois grupos: 0s
de estado estacionario (permanente) e os de estado dinamico. O estado estacionario é aquele
no qual ndo ha acimulo de composto no sistema, ou seja, a concentracdo do poluente e
vazOes (entrada e saida) do esgoto na WC sdo constantes, fato que ndo ocorre na realidade.
No estado dinamico ou de transi¢do, ha variacdo da concentracdo e vazdes em funcao do
tempo. O estado dindmico € o prevalecente em sistemas de tratamento de esgoto por WCs,
porém modelos matematicos de estado dindmico sdo mais dificeis de serem aplicados por

que ndo possuem solucgdo analitica (Metcalf e Eddy, 2016).
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As reacdes de producdo e consumo de compostos do esgoto em WCs podem ser descritas
segundo modelos cinéticos. Os principais modelos utilizados para compreensdo do
comportamento dos poluentes nas WCs sao: cinética de 12 Ordem, cinética de Grau de 22
Ordem, cinética de Monod, cinética de Monod Multi e cinética de Stover-Kincannon (Saeed
e Sun, 2011; Huang et al., 2014; Von Sperling, 2014).

3.7.1 - Cinética de 12 Ordem

Na cinética de 12 ordem, a taxa de reacdo (r) bioquimica em um reator (WC) é diretamente

proporcional a concentracdo (Ce) do poluente no reator (Equacédo 3.19).

dC _ —Kv. Ce
dt ~ 1

(3.19)

Onde, Ky € a constante de degradacio volumétrica do poluente (d™).

A cinética de 12 Ordem ¢é a mais utilizada na representacdo dos fendmenos de remocao de
poluentes em WCs por processos biologicos. Entretanto, reagdes de “produgao” de poluentes
(por isso o sinal £) também podem ser descritos por essa cinética. Esse modelo sugere que
reacOes irreversiveis ocorrem nos processos de tratamento de esgoto com taxa proporcional

a concentracao do poluente (Kadlec, 2000).

Modelos gque combinam a cinética de 1* Ordem de remocao de matéria organica com reator
do tipo de pistdo sdo os mais utilizados no Brasil para dimensionamento de WC-FSSH e
WC-FS (Sezerino et al., 2015). WC-FSSV também séo dimensionadas segundo a cinética

de 12 Ordem, porém, considerando outro tipo de fluxo hidrodindmico (CSTR, por exemplo).

Em sistemas de tratamento de esgoto, bem como na natureza, 0s processos envolvendo
reacOes bioguimicas podem ser explicados pela cinética de 1* Ordem: remocdo de matéria
organica, decaimento de organismos patdgenos, introducdo de oxigénio dissolvido, entre
outros. No entanto, o comportamento do nitrogénio, fosforo e outros poluentes do esgoto nas

WCs ndo sdo bem representados por esse modelo cinético (Von Sperling, 2014).

Essa cinética considera que a taxa de reacdo ou remog&o (r) de determinado poluente em
WC é variavel em funcdo da concentracdo (C) em um dado tempo (t). Entretanto, como a
maioria dos dados disponiveis para reatores sdo apenas das concentracfes afluente (Ca) e
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efluente (Ce), tem-se apenas a taxa de remocao global (rg) do reator. Reagdes intermediarias
sdo dificeis de serem verificadas em WCs em escala real (Kadlec, 2000).

Os modelos cinéticos de 12 Ordem podem ser expressos segundo o coeficiente de area (ka)
ou volume (ky) do reator, baseado na premissa de como o poluente pode ser degradado (em
funcdo da &rea ou volume, respectivamente). WC-FSSV sdo geralmente representadas em
termos de ky e WC-FSSH por ka (Kadlec e Wallace, 2009). Sezerino et al. (2015) analisaram
dados da literatura brasileira para WC-FSSH em que a constante ka apresentou variacdo entre
0,36 € 1,69 d* na degradacio de matéria organica (DBO e DQO). Valores de ky em torno de
0,3 m.d* foram obtidos por Saeed e Sun (2011) para remogdo de DQO do esgoto por WC-
FSSV.

O valor do coeficiente de degradacdo (ka ou kv) do poluente depende de fatores como
temperatura do esgoto, tipo de fluxo hidrodindmico, carga de poluente aplicada, dimensdes

da WC, entre outros fatores (Von Sperling, 2014; Sezerino et al., 2015).

3.7.2 - Cinética de Grau de 22 Ordem

A cinética de remocao de poluentes de 22 Ordem ¢é descrita pela Equacéo 3.20, na qual a taxa
de reacdo (r) bioquimica em um reator é diretamente proporcional ao quadrado da

concentragéo (C) do poluente.

r=+k.C? (3.20)

A cinética de Grau de 22 Ordem foi inicialmente proposta por Grau et al. (1975), a partir de
modificagdes na Equacdo 3.20, em que se acrescentou a participacdo da concentracdo de
biomassa (X) dentro do reator nos processos de remocdo de poluentes. Assim, a taxa de
degradacdo (ou producdo) de poluentes no reator serd proporcional a concentracdo de
biomassa e ao quadrado da remocao relativa (Ca/Ce) do poluente pela WC. De forma similar
ao modelo cinético de 1% Ordem, a cinética de Grau de 2% Ordem pode ser expressa segundo
o0 coeficiente de degradacdo de area (ka) ou de volume (ky). A cinética de remocédo de

substrato de Grau 22 Ordem € descrita pela Equagéo (3.21).

dc _ -Kv. X (3)2 (3.21)

E 1 Ca
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Onde ky € a constante de remogéo de poluente (d?) e X é a concentragdo de biomassa no
reator (mg SS.L™?). Os outros termos permanecem como anteriormente explicado para as

equacdes anteriores.

Reac6es com cinéticas de 22 Ordem geralmente ndo sdo muito utilizadas na descricdo dos
processos de tratamento de esgoto, com excec¢do de alguns despejos industriais especificos
(Von Sperling, 2014). Por outro lado, estudos como Ni et al. (2010) e Padilla-Gasca e Lopéz
(2010) observaram alta capacidade na cinética de Grau de 22 Ordem de representar 0s
processos de remocdo de nitrogénio e matéria organica, respectivamente, em reatores
biologicos. Estudos sobre cinética de Grau de 2 Ordem em WCs ainda sdo bastante

limitados.

3.7.3 - Cinética de Monod

A cinética de Monod foi inicialmente proposta por Jacques Monod (Monod, 1949), baseada
nos principios da cinética das reacfes enzimaticas desenvolvidos por Michaelis e Menten,
aplicados ao crescimento bacteriano e degradacdo de poluentes do esgoto (Von Sperling,
2014). A taxa de reacdo (r) na cinética de Monod é dada pela Equacédo 3.22.

r= kmaxﬁ (3.22)

Sendo, kmax: taxa maxima da reacdo (mg.L™t.dY), C: concentragdo do substrato limitante
(mg.L1) e Ks: constante de saturagdo (mg.L?). Ks também pode ser descrita como a
concentracdo de substrato limitante de meia saturacdo. O substrato limitante é aquele em
que, caso seja reduzida sua concentracdo, ocorrera decréscimo da taxa de crescimento

populacional bacteriano (Von Sperling, 2014).

A cinética de Monod, também conhecida como reacédo de saturacdo, € amplamente utilizada
nos estudos do tratamento bioldgico de esgoto, pois representa aproximadamente as cinéticas
de ordem zero e um, bem como a transi¢do entre elas, dependendo da concentracdo do
substrato limitante no meio. A grande vantagem do modelo de Monod € a sua estrutura, que
permite representar de forma continua a faixa de variacdo entre os extremos de escassez e

abundancia do nutriente no meio. Altas concentracfes de substrato limitante fazem a
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equacdo tender a cinética de ordem zero, enquanto que em baixas concentracfes a cinética
tende a ser de 12 Ordem (Von Sperling, 2014).

A reacdo de saturacdo fornece melhor representatividade da interrelacdo entre a
disponibilidade de substrato (poluente a ser degradado) e o crescimento da biomassa no
reator (WC) do que os modelos cinéticos de ordem zero e um (Saeed e Sun, 2011). Essa
cinética assume que apenas um Unico substrato é fator limitante no processo de remocéao de

poluente, seja a matéria organica (DBO ou DQO) ou algum nutriente, por exemplo.

Estudos desenvolvidos por Sun e Saeed (2009) e Saeed e Sun (2011) chegaram a conclusao
de que o modelo de Monod foi mais adequado na representacdo dos fendmenos de remogéo
de matéria organica e nitrogénio do que a cinética de 12 Ordem em WC-FSSV e WC-FSSH.

3.7.4 - Cinética de Monod Multi

A cinética de Monod Mdltipla (ou Multi) é uma extensdo da cinética de Monod, pois assume
que mais do que um substrato (poluente) pode limitar a taxa de degradacéo de poluentes do
esgoto nas WCs (Equacdo 3.23).

C1 c2
Ks14C1 Ks2+C2

I = I'max

(3.23)

Sendo: C1 = concentragio do substrato 1 (mg.L™), Ks = constante de saturacéo do substrato
1 (mg.L?), C2 = concentracdo do substrato 2 (mg.L™) e Ks, = constante de saturagdo do
substrato 2 (mg.L™).

A cinética de Monod Multi é baseada na cinética de Monod, todavia, com a presenca de mais
de um substrato como fator limitante do processo de crescimento bacteriano e degradacgao
de poluentes. No processo de desnitrificacdo, por exemplo, os substratos limitantes séo a
concentracdo de NOs™ e matéria orgénica (geralmente considerada como DBO ou DQO).
Assim, a cinética de Monod Multi consideraria nitrato e DBO (ou DQO) como 0s dois
substratos limitantes. J& na degradacdo da matéria organica em WCs, os substratos limitantes
sdo DBO (ou DQO) e OD (Saeed e Sun, 2011). Mais do que dois substratos também podem

ser utilizados como limitantes pelo uso da cinética de Monod Multi.
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Como a cinética de Monod Multi leva em considera¢do mais dados, teoricamente apresenta
melhores resultados (em termos de representatividade de determinado fendmeno) do que a
cinética de Monod convencional. A descri¢do da remocdo de nitrogénio e matéria organica
pela cinética de Monod Multi apresentou melhores resultados do que as cinéticas de Monod
e de 12 Ordem segundo estudo de Saeed e Sun (2011) em WC-FSSH.

3.7.5 - Cinética de Stover-Kincannon

A cinética de Stover-Kincannon (Equacdo 3.24) tem sido bastante utilizada na modelagem
de sistemas com crescimento microbiologico aderido (leitos fixos). Foi inicialmente

proposta por Stover e Kincannon (1982) para representacdo de contator bioldgico rotativo.

(= Q.(Ca—Ce) _ Umax .(Q.%)

\ Kb + (Q.%)

(3.24)

Sendo: Umax: maxima taxa de remog&o do substrato (mg.L.d™) e Kp: constante de saturacéo
do substrato (mg.L™t.d}). Q: vazéo afluente (L.d?); A: seccdo de escoamento do esgoto no

reator (m2); V: volume util do reator (L).

Nesse modelo, a taxa de consumo de substrato é expressa em funcdo da taxa de carga
organica aplicada a cinética monomolecular (Gnico substrato) em reatores de biomassa
aderida. WC-FSS sdo sistemas de tratamento com essa caracteristica e podem ser

representados por essa cinética (Farzadkia et al., 2015).

A cinética de Stover-Kincannon pode ser expressa em termos do volume do reator (mais
adequada para WC-FSSV) ou da area superficial (WC-FSSH). Ela tem sido bastante
utilizada para representacdo do tratamento de varios tipos de aguas residuarias em diversos
sistemas de tratamento de esgoto (além das WC), todavia, que possuem crescimento aderido

de micro-organismos (Davutluoglu e Seckin, 2014).

Farzadkia et al. (2015) e Gholizadeh et al. (2015) observaram melhor adequacéo da cinética
de Stover-Kincannon, em relagdo as cineticas de 1% e 22 Ordens para tratamento de esgoto
em WC-FSS.
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3.8 - DIMENSIONAMENTO DE WETLANDS CONSTRUIDAS

O dimensionamento de WCs pode ser realizado por trés classes de métodos: (1) modelagem
cinética-fluxo; (2) especificacdo de carga aplicada; e (3) equacdes empiricas de regressao
(Kadlec e Wallace, 2009).

3.8.1 - Modelagem cinética-fluxo

Esse método € um dos mais amplamente utilizados e efetivos para calcular as dimens6es
(&rea superficial ou volume) necessarias para a realizacdo do tratamento de esgoto em WCs.
Considera a associacdo entre determinada cinética de remocdo de poluentes e o fluxo

hidrodinamico adotado para a WC.

Para facilidade no dimensionamento, em WC-FSSH ou WC-FS considera-se geralmente
fluxo hidrodindmico do tipo pistdo. Em WC-FSSV, considera-se fluxo de mistura completa.
A cinética de degradacdo de poluentes mais adotada no dimensionamento das WCs em geral
é a cinética de 12 Ordem (Vymazal e Kropfelova, 2008; Kadlec e Wallace, 2009). Outras
cinéticas (Grau de 2* Ordem, de Monod, de Monod Multi, etc.) e tipos de fluxo
hidrodinamico (fluxo disperso, tanques-em-séries) sdo raramente utilizados, porém,

passiveis de serem adotados.

A partir da cinética de 12 Ordem, dependendo do fluxo hidrodindmico adotado para a WC,
obtém-se sua area (para WC-FSSH e WC-FS) ou seu volume (em WC-FSSV) considerando
a carga poluente aplicada e a concentracdo efluente almejada. A profundidade (h) da WC
geralmente é adotada, sendo em torno de 0,8 m para WC-FSSV e 0,4 m em WC-FSSH e
WC-FSS (Vymazal e Kropfelova, 2008).

O método de modelagem cinética-fluxo é baseado nos modelos aplicados ao tratamento de
esgoto por lagoas de estabilizacdo, no qual, em geral, considera-se apenas a remocao de
matéria organica carbonacea como critério de dimensionamento das WCs, negligenciando a
remocao de nutrientes (como nitrogénio e fosforo, por exemplo) (Kadlec e Wallace, 2009;
Sezerino et al., 2015). Modelos que consideram a maxima remocdo conjunta de matéria
orgénica e nutrientes sdo pouco avaliados, muito embora a legislagdo ambiental brasileira
estabeleca padrdes de qualidade de nitrogénio e fosforo em &gua e esgoto (Brasil, 2005;

Brasil; 2011). Caso as atengdes do projetista estejam apenas focadas na remogéo de matéria
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organica, o sistema de WCs pode nédo atender as exigéncias legais da qualidade do esgoto

tratado ou exigir algum processo de tratamento complelementar.

Uma das principais dificuldades no dimensionamento das WCs ¢ a obtencdo das equacdes
de referéncias para elaboracao do projeto. Ndo ha um roteiro de céalculo de dimensionamento
que seja consenso na comunidade cientifica. Cada autor utiliza seu proprio critério e
equac0es referenciais para calcular as dimensdes e configuracdo de determinada WC. Essa
falta de padronizacao sobre o0 método de dimensionamento mais adequado das WCs € algo

visivel, considerando o levantamento bibliografico realizado.

Segundo Sezerino et al. (2015), o dimensionamento de WC-FSSH no Brasil é feito
predominantemente considerando-se a cinética de 12 Ordem e o fluxo hidrodindmico
pistonado. A grande vantagem desse método é sua simplicidade matematica, exigindo-se
poucos célculos e variaveis a serem utilizadas. Por outro lado, a representatividade da
cinética de 1° Ordem associada ao reator em fluxo pistdo no comportamento de determinados
poluentes do esgoto pode muitas das vezes ser bastante baixa, tornando o projeto de

dimensionamento ineficiente.

Modelos que combinam a cinética de 1° Ordem e fluxo disperso, como proposto por Wehner
e Wilhem (1956), podem descrever melhor o comportamento de certos poluentes nas WCs,
porém apresentam equacionamento matematico um pouco mais complicado, tovavia com
solucdo analitica. J& a combinacdo de modelo de fluxo disperso (ou modelo TIS, por
exemplo) com cinéticas de remocdo de ordem superior a um geram equac6es com solucbes

apenas numéricas, tornando-as menos acessiveis aos engenheiros e projetistas das WCs.

Outra limitacdo da modelagem cinética-fluxo € que o modelo ndo é capaz de considerar
oscilacdes horéarias ou diarias nas concentracGes afluentes ao sistema de tratamento (esse
dimensionamento considera sistema operando em estado estacionario). Além disso, 0
modelo ndo considera a possibilidade de variacdes nas condi¢cbes ambientais (temperatura e
precipitacdo, por exemplo) e ecoldgicas do ambiente de tratamento (Kadlec e Wallace,
2009).
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3.8.2 - Especificagdo da carga aplicada

Outro método de dimensionamento de WCs bastante utilizado é a especificacdo de valores
de cargas organicas e hidraulicas aplicadas. Por meio da obtencéo de relagbes empiricas,
pode-se estimar a area superficial (ou volume) requerido para o leito de tratamento. Esse
método parte da especificacdo de certa area de carregamento (organico ou hidraulico) ou da
populagéo equivalente (PE) adequada para dimensionamento da WC (Kadlec e Wallace,
2009).

Baseado em avaliacGes empiricas preliminares, obtém-se valores recomendados de taxa de
aplicacéo superficial (g DBO. ha.d}), volumétrica (g DBO.m.d™) ou hidraulica (L esgoto.
m2.d, por exemplo) para dimensionamento de uma nova WC. Pode-se ainda, por meio da
obtencdo do equivalente populacional, estimar a area requerida para tratar o esgoto gerado

por cada individuo (m?2 de leito. habitante™).

Esse método baseia-se em considerar a wc como uma “caixa-preta”, em que ndo sio
consideradas as interagdes ou processos que ocorrem dentro das WCs, mas apenas as
recomendacdes de valores observados em experiéncias prévias de sucesso, fato que

negligencia muitas variaveis importantes no tratamento do esgoto (Rousseau et al., 2004).

A maioria dos valores encontrados na literatura nacional reportam o carregamento organico

em termos de DBO e DQO, com grande faixa de amplitude, conforme Tabela 3.12.

Tabela 3.12 — Relacdo de carga organica ideal aplicada nas WCs.

Carga (g.m2.d?) Autor
2,082 Calijuri et al. (2009)
66,0 ° Olijnyk et al. (2007)
50° Olijnyk (2008)
909,2 ° Fia et al. (2008)
1,9¢ Olijnyk (2008)
410° Olijnyk et al. (2007)

2 carga organica medida em termos de DBO
® carga organica medida em termos de DQO
¢ carga medida em termos de SST

Em termos de taxa hidraulica superficial, a faixa de aplicagdo varia entre 19,0 L.m2.d"
(Meira et al., 2001) a 720,0 L.m2.d"* (Cassini et al., 2010). Ao contrario do método de
modelagem cinética-fluxo, o método de especificacdo de carga possui abrangéncia tanto para

remoc&o de nutrientes como para matéria organica (Rousseau et al., 2004).
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Matos et al. (2010) verificaram que as maiores taxas de remocao de material organico em
WC-FSSH ocorrem com cargas de aplicacio de 25-40 g DBO.m2.dia™’. Ja Matos et al (2013)
reportaram que variacdes de taxa de aplicacdo de material organico de 5,2 a 25,3 g DQO.m"
2 d* apresentaram eficiéncia de remocgao de DQO de 86 a 90%. Estudos como esses indicam
quais as taxas de carregamento de poluentes mais adequadas para obtencdo de determinada
eficiéncia. A partir dessas taxas, a area ou volume do leito de tratamento € obtido.

A relacdo entre area e populagdo equivalente (m?.PE™?) é empregada no dimensionamento
expedito e, em muitos casos, como unico critério de dimensionamento, notadamente para
unidades residenciais unifamiliares. Para afluentes com caracteristicas de esgoto domestico
e/ou sanitario, as faixas de aplicacio encontram-se variando de 1 a 5 m2.PE?, quando as WC
sdo empregadas como tratamento secundario precedidos, na maioria dos casos, de decanto-

digestores (Philippi e Sezerino, 2004).

O método de especificacdo de carga € um dos mais robustos que pode ser utilizado para
dimensionamento de WC, pois baseia-se na simples observacdo das melhores condicGes de
operacdo de um conjunto de experimentos que, na maioria das vezes, possui condicdes
climaticas e configuracdes de leitos totalmente diferentes. Tal variabilidade de condicdes de
operacdo também eleva a faixa de valores recomendados como adequados (Rousseau et al.,
2004). VariagGes de 0,14 a 42 m2.PE™ podem ser encontradas na literatura referente aos
valores utilizados para relacdo area per capita empregadas em WC implantadas no Brasil
(Sezerino et al., 2015).

Como observado na literatura e apresentando anteriormente, ha elevada variacéo dos valores
de carga recomendados para projeto, o que torna dificil a confiabilidade do uso desse método
para dimensionamento de WCs. Cada valor recomendado por determinado autor refere-se a
sua especifica configuracdo de WC. A mudanca das caracteristas dessa estacao de tratamento
pode comprometer totalmente a eficiéncia de remocéo dos poluentes, ndo valendo mais a
carga recomendada. S&o fatores que podem alterar substancialmente o valor da carga de
referéncia para projeto das WCs: tipo de unidade de tratamento preliminar; variacdo do
clima; caracteristica do esgoto (doméstico ou industrial); tipo de WC adotada e condigdes

de operagéo e manutencéo.
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3.8.3 - EquacgBes empiricas de regressdo

O dimensionamento de WC pode ser realizado também por meio de equacbes empiricas,
obtidas por métodos de regressdo (linear ou multipla) utilizando dados de instalagdes
existentes que operam com sucesso. Em estudos preliminares, variaveis de entrada sao
relacionadas com as de saidas, obtendo-se equacfes que representem o comportamento do
sistema de tratamento, dando informagOes sobre os valores 6timos para dimensionamento
adequado da WC (Kadlec e Wallace, 2009).

Gumbricht (1993) obteve boa correlacdo (R% = 0,92) entre a concentracdes de entrada (Co)
e saida (Ce), junto ao tempo de detencdo nominal (t) do esgoto, de nitrogénio total em WC-
FS utilizando o método de regressdo. Com a expressao obtida (Equacgdo 3.25), € possivel
estipular a concentracao de saida de nitrogénio total desejada baseando-se apenas nos valores

de concentracdo de entrada e de t da WC.
Ce=1,63+0,78.Co—1,7.In(t) (3.25)

Kadlec e Knight (1996), analisando uma WC-FS, obtiveram uma expresséo (Equagéo 3.26)
com correlacdo muito baixa (R? = 0,35) das concentracdes de entrada (Co) e saida (Ce) de
nitrato em WC com a carga hidraulica (q) aplicada ao sistema. Caso essa expressao
apresentasse boa correlacdo, seria possivel estipular a carga hidraulica adequada (e
consequentemente as dimensdes do leito de tratamento) para obter a concentracdo de saida

de nitrato desejada.
Ce = 0,093.C0%474 ¢0745 (3.26)

Ja Tuncsiper et al. (2006), encontraram correlacdo intermediaria, porém insatisfatéria, de R2
= 0,67 entre as varidveis concentracdes de entrada (Co) e saida (Ce) de ambnia na WC-
FSSH, pH e carga hidraulica (g). A expressdo obtida possibilita o dimensionamento do
sistema baseado nessas variaveis (Equacéo 3.27).

=°=2=0,371.pH - 0,0048.q +0,080.Co - 2,286 (3.27)

Esse ndo & um método muito utilizado no dimensionamento das WCs devido a suas
limitagdes. Ele também considera as WCs como “‘caixas-preta”. A WC que € um sistema
complexo, com diversas interagdes, é simplificado e reduzido a dois ou trés pardmetros

apenas. Importantes fatores como o clima, tipo de meio suporte e configuracéo do leito de

83



tratamento, as vezes séo negligenciados. Muitas das equagOes geradas pela regressao néo
contemplam variaveis importantes, como a EVT e PCT, por exemplo. Além disso, nem
sempre as equacOes geradas pela regressao apresentam adequada representatividade da WC

(baixo R?, por exemplo) (Rousseau et al., 2004).

3.9 - DIMENSIONAMENTO DE WETLANDS CONSTRUIDAS: QUAL O MELHOR
CAMINHO?

Dadas todas as limitacdes e dificuldades na escolha do melhor método de dimensionamento
de WCs, o uso de modelos cinético-hidrodindmicos se sobressai como mais adequado, pois
esses modelos s@o baseados na tentativa de representacdo do tipo de escoamento e taxa de
degradacéo dos poluentes no esgoto. Todavia, muitos modelos ainda carecem de adequacdes
para elevar a representavidade dos fendmenos de tratamento de esgoto estudados nas WCs.
Ja as equacbes com maior capacidade de descricdo (melhor ajuste estatistico) dos
mecanismos de tratamento podem apresentar complexas resolugbes, tornando-as
inacessiveis para alguns profissionais. Essas sdo apenas algumas das dificuldades
encontradas pelos projetistas (engenheiros e demais profissionais) no uso de WCs no

tratamento de esgoto.

Trabalhos em escala real, considerando a influéncia direta dos fatores climaticos EVT e PCT
podem contribuir para elevar o entendimento e descricdo do comportamento de poluentes
nas WCs, tornando o dimensionamento dessas unidades padronizado e de facil resolucédo

analitica.

Para que sejam elaboradas equagfes padrédo para projeto de WCs, 0 que produziria maior
difusdo do uso da tecnologia em casos reais, esses modelos deveriam apresentar no minimo
as seguintes caracteristicas: alta representatividade na descricdo do comportamento de
poluentes; abrangéncia no numero de pardmetros de poluicdo retratados pelo modelo
(matéria organica, nitrogénio e fosforo); relativa facilidade na resolucdo analitica dessas

equacoes.

Partindo dessa ideia, o presente trabalho pode contribuir para o desenvolvimento de modelos
matematicos que se enquadram nessa proposta de padronizagéo e acessibilidade dos métodos

de dimensionamento de WCs.
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4 - METODOLOGIA DE PESQUISA

A metodologia desta pesquisa envolveu as etapas de concepc¢do, projeto, construcéo,
operacdo, monitoramento e modelagem de poluentes em uma estacdo experimental de
tratamento de esgoto doméstico utilizando wetlands construidas (ETE-WC). Na etapa de
monitoramento, foram obtidos dados qualitativos e quantitativos do esgoto afluente e
efluente as células de tratamento para posterior aplicacdo aos modelos (cenarios) estudados,

conforme a Figura 4.1.
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Figura 4.1 - Diagrama das fases de realizagéo da pesquisa.

A concepcdo e projeto da ETE-WC foi baseada em referéncias bibliogréficas obtidas por
meio da revisdo literaria. Foi adotado o sistema hibrido de WC-FSS de tratamento de esgoto
(Kadlec e Knight, 1996; Kadlec e Wallace, 2009). Esse sistema é composto por duas células
arranjadas em série: célula de fluxo vertical (WC-FSSV) seguida de fluxo horizontal (WC-
FSSH).

Com base no projeto desenvolvido, foi realizada a construcdo da ETE-WC. As
caracteristicas operacionais do sistema também foram baseadas em critérios obtidos em

referéncias especificas do assunto (Kadlec e Knight, 1996; Kadlec e Wallace, 2009).

Desde o inicio da operagdo do sistema, foi realizado o monitoramento quantitativo e
qualitativo do esgoto em tratamento. A etapa de monitoramento do esgoto envolveu a coleta
e andlise (laboratorial e campo) das caracteristicas fisico-quimicas do esgoto antes, durante
e pos-tratamento. O comportamento hidraulico e hidrologico do sistema também foi
monitorado paralelamente.
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Os dados de qualidade e quantidade de esgoto doméstico tratado na WC-FSSV e WC-FSSH
foram aplicados a cinco modelos cinéticos, apresentando dois comportamentos
hidrodinamico ideais (PFR e CSTR), considerando dois cenarios diferentes: com e sem 0s
efeitos climaticos de PCT e EVT. Foram utilizados estimadores estatisticos para avaliar a
representatividade dos modelos e cenérios considerados. Detalhes dessas etapas séo descritas

na sequéncia.

4.1 - LOCAL DE ESTUDO E POPULACAO CONTRIBUINTE

A etapa experimental da pesquisa foi realizada nas dependéncias do Instituto Federal Goiano
— Campus de Rio Verde, no sudeste goiano. Foi designada uma area de 500 m2 dentro do
campus dessa instituicdo de ensino para construcdo da ETE-WC (Figura 4.2). Essa area foi
delimitada e cercada com arame farpado e tela metalica para evitar a entrada de pessoas e

animais.

ACAD & oF oe
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Figura 4.2 - Estacdo experimental de tratamento de esgoto doméstico utilizando wetlands
construidas.

O local selecionado é préoximo as residéncias de servidores que moram nas dependéncias da
instituicdo. Ao todo foram cinco moradias que tiveram seus esgotos coletados para posterior

tratamento na estagdo experimental.
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4.2 - CONFIGURAGAO DO SISTEMA DE TRATAMENTO

A ETE-WC possui uma WC-FSSV, seguida por WC-FSSH (Figura 4.3). Tal configuracéo
foi planejada para estimulo dos processos de nitrificacdo e desnitrificacdo no esgoto, bem
como remocdo de matéria organica (Kadlec e Wallace, 2009).

Esgoto bruto

-

Tanque séptico

e o
e &
Poco de succio —h| e —|-—————— — — _l
e 8 &8
. . . ‘ Hidrémetro II
Amostragem II
WC-FSSV

Hidrometro I

Caixa de |

= Amostragem I
recepcio

I
I
|
|

2 BN BN OB BN BN BN OB BN B B
| EENERINREREN.
Esgoto tratado Hidrometro ITI & e & 59 . BN BN ® & @ %

Amostragem ITI

WC-FSSH
Figura 4.3 - Planta representativa da ETE-WC objeto desta pesquisa.

A ETE-WC contém, além de um tanque séptico e das células para tratamento do esgoto,
estruturas de amostragem e medicdo do volume de entrada e saida do esgoto de cada célula,

bem como de um sistema de bombeamento, po¢o de succdo e recepgdo do esgoto.

Nos itens a seguir é apresentada e discutida detalhadamente a configuragdo de cada unidade
componente da ETE-WC.

4.2.1 - Geracao do esgoto

O esgoto doméstico tratado na ETE-WC era gerado em cinco residéncias, contabilizando 12
contribuintes. Apos a geracdo, 0 esgoto era coletado (por gravidade) para o sistema de
tratamento por uma rede coletora (de aproximadamente 50 m de extensdo), que foi instalada
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para essa finalidade. Apenas o0 esgoto gerado nessas residéncias foi destinado ao sistema de

tratamento, sem sofrer nenhuma segregacéo.

Considerando a geragdo per capita de 100 L.hab.dia* (ocupantes permanentes — padrio
baixo), recomendado pela NBR 7.229 (ABNT, 1993), estimou-se inicialmente a producao
de cerca de 1.200 L.d™, muito embora esse valor tenha sido variavel ao longo do periodo de
estudo. Essa foi a vazdo de projeto adotada para dimensionamento do sistema de tratamento.

4.2.2 - Tratamento preliminar e bombeamento

O sistema de tratamento primério do esgoto foi composto por um tanque séptico de dupla
camara construido em alvenaria (revestido em argamassa e cimento polimérico
impermeabilizante), com dimensdes de 2,2 metros de comprimento, 1,2 metros de largura e
1,2 metros de profundidade, totalizando o volume de 3,432 m3 e tempo de detencéo
hidraulica (TDH) de 1 dia. Tais valores foram obtidos baseados nas condi¢es fixadas para
projeto, construcao e operacdo de sistemas de tanques sépticos da NBR 7.229 (ABNT, 1993).
A Tabela 4.1 apresenta os parametros e valores adotados no dimensionamento do tanque

séptico usado.

Tabela 4.1 - Parametros, valores adotados e calculados no dimensionamento do tanque séptico.

Pardmetro de projeto Valor adotado Valor calculado
N (hab) 12,0 -
C (L.hab™.d?) 100,0 -
T (d) 1,0 -
K (d) 97,0 -
Lf (L.hab.d?) 1,0 -
Periodo de limpeza (anos) 2
Volume necessario (L) - 3.364,0
Geometria do tanque Prismatico -
C/L 2/1 -
Profundidade do tanque (m) 1,3 -
Comprimento do tanque (m) - 2,2
Largura do tanque (m) - 1,2
Volume do tanque (L) - 3.432,0

N: nimero de pessoas contribuintes; C: contribui¢do de esgoto per capita; T: periodo de detencéo;
K: taxa de acimulo de lodo digerido; Lf: contribuicdo de lodo fresco; C/L: relagdo comprimento e
largura do tanque.
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Foi utilizada a configuracdo de tanque séptico como unidade de tratamento primério para a
remocdo de solidos grosseiros, inertes e sedimentaveis presentes no esgoto. Essa op¢édo de
tratamento preliminar foi adotada por ser economicamente mais barata e com relativa
eficiéncia em comparacdo com outras tecnologias. O processo de tratamento preliminar-
primario do esgoto é fundamental para melhor efetividade de tratamento em WCs e também
para evitar danos ao sistema de bombeamento implantado sequencialmente (Jord&o e Pessoa,
2011).

Apds o tratamento preliminar-primario, o esgoto era destinado (também por gravidade) a um
poco de succdo (com 0,978 m? de capacidade util, construido em alvenaria, revestido em
argamassa e cimento polimérico impermeabilizante). O poco de suc¢do ndo foi projetado
para regularizar a vazdo do esgoto afluente, mas apenas para receber e possibilitar a suc¢do
do liquido que chegava em profundidade da rede de esgoto (cerca de 1,1m). A ndo adocdo
de poco de succao e sistema de bombeamento implicariaem WCs com elevada profundidade
e alto custo de implantacdo. A capacidade volumétrica util de 0,978 m3 foi adotada para este
poco de succao, no intuito de que todo o esgoto gerado diariamente fosse destinado as células
de tratamento com TDH médio em inicio de projeto de 0,81 d. Ao longo do tempo, como a
vazdo de esgoto foi reduzida devida a baixa geragdo, 0 TDH no poco de suc¢do passou a ser
proximo a 24 h. A Tabela 4.2 apresenta as dimensdes do tanque de bombeamento.

Tabela 4.2 - Pardmetros, valores adotados e calculados no projeto de dimensionamento do pogo de

succéo.
Pardmetro de projeto Valor adotado Valor calculado
N (habitantes) 12,0 -

C (L.hab™.d?) 100,0 -
Vazdo média diaria (L.d?) - 1.200,0
Geometria do tanque Prismatico -

C/L 1/1 -

Profundidade do tanque (m) 15 -

Profundidade util do tanque (m) 0,8 -

Comprimento do tanque (m) 1,1 -

Largura do tanque (m) 1,1 -
Volume util do tanque (L) - 978,0
TDH (d) - 0,81

N: nimero de pessoas contribuintes; C: contribuicdo de esgoto per capita; C/L: relacdo comprimento
e largura do tanque.
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4.2.3 - Aplicacgéo do esgoto

Antes de ser aplicado nas WCs, o esgoto acumulado no poc¢o de succdo era recalcado para
uma caixa de recepcéo (Figura 4.4). A partir dessa caixa, 0 esgoto era drenado por gravidade

(passando pelo hidrémetro 1) para a WC-FSSV.

Caixa de recepcao

| Esgoto doméstico bruto

Figura 4.4 — Tanque séptico, poco de sugéo e caixa de recepgdo de esgoto implntados.

O recalque do esgoto a partir do poco de succéo era feito de modo intermitente, conforme
acionamento automatico da bomba pelo nivel do esgoto dentro do poco. A intermiténcia no
fluxo ocorreu em virtude da geracdo descontinua de esgoto nas residéncias e que era

amortecida no tanque séptico e no pogo de sucgao.

O sistema de bombeamento foi constituido por uma bomba submersa (marca Anauger) de
1,0 CV de poténcia, com acionamento controlado por uma boia de nivel d'agua automatica

instalada dentro do pogo de succdo (Figura 4.5).

Uma vez que o nivel maximo de esgoto no poco de succdo fosse atingido, a bomba era
acionada, fazendo a succdo e recalque do esgoto pré-tratado para uma caixa de recep¢do de
polietileno de 1.000 L, cuja base foi disposta 1 metro acima do nivel do solo. Ao topo dessa
caixa havia uma tubulacao de escape para extravasdo do esgoto que excedesse a capacidade
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da caixa. O esgoto excedido era direcionado ao sistema coletor de esgoto da instituicdo. A
Figura 4.5 apresenta um esquema representativo do funcionamento do sistema de

bombeamento instalado.
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Figura 4.5 — Perfil longitudinal do tanque séptico, pogo de succéo e caixa de recepgao de esgoto.

A opcdo da caixa de recepcao, ao invés da aplicacédo direta do esgoto na WC-FSSV, ocorreu

pelos seguintes motivos:

- Maior facilidade de medicao (pelo nivel piezométrico) da perda de carga do fluxo de esgoto

no Hidrémetro I;

- Maior facilidade de coleta do esgoto (diretamente da caixa) para andlise laboratorial,
- Reducdo da entrada de ar na tubulacgéo ligada ao Hidrémetro I; e

- Maior flexibilidade em variar taxas de aplicacdo de esgoto na WC-FSSV.

A intencdo inicial durante a escolha da implantacéo da caixa de recepcéo de esgoto era que
ndo houvesse tempo de detencéo hidraulica (TDH) do esgoto dentro da caixa. Todo o esgoto
bombeado deveria apenas passar por ela, ser quantificado pelo Hidrometro I e ser drenado
diretamente para a WC-FSSV. Entretanto, o escoamento do esgoto pelo Hidrémetro |
(Figura 4.3) acarretava elevada perda de carga, retendo parcialmente o fluxo do esgoto.

Assim, o liquido sempre ficou certo periodo de tempo dentro da caixa de esgoto. O TDH da
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caixa de recepcdo tornou-se entdo varidvel em funcdo da perda de carga no escoamento do

esgoto no hidrémetro.

O valor do TDH medio do esgoto dentro da caixa de recepcdo e a perda de carga do

escoamento pelo Hidrémetro | foi mensurado, conforme apresentado no item 5.3.1.

Todo esgoto gerado nas residéncias foi direcionado ao sistema de tratamento, sem controle
da vazdo aplicada. Ou seja, a vazdo tratada na ETE-WC foi variavel em funcéo apenas da
geracio de esgoto pelos habitantes. Embora a vazdo de projeto tenha sido de 1.200 L.dia™,

valores superiores e inferiores foram aplicados ao sistema de tratamento.

4.2 .4 - Células de tratamento

Foram implantadas duas células (WCs) de operacdo em série para tratamento do esgoto

domeéstico proveniente do sistema preliminar-primario.

As células possuem formato de tronco de pirdmide invertida. Foram escavadas no solo e
impermeabilizadas com manta geotéxtil de polietileno de alta densidade (PEAD) de 1,5 mm
de espessura. A manta foi recortada e selada (por vulcanizacdo) segundo os moldes das
células escavadas. As células foram preenchidas com camada de meio suporte (Brita #2) e
posteriormente vegetadas com a espécie Capim Vetiver (Chrysopogon zizanioides). A
escolha da Brita #2 foi decorrente de sua facilidade de aquisi¢do no mercado e baixo custo
econémico, além de ser amplamente utilizada nas pesquisas com WCs no Brasil (Sezerino
et al., 2015). J& o uso da espécie vegetal € justificado pela experiéncia prévia do autor deste
trabalho com essa vegetacdo. Além do Capim Vetiver ser resistente a pragas, doencas, déficit
hidrico, geadas e fogo, também possui capacidade de adaptacéo a diversos ambientes, sejam
eles secos ou encharcados, quentes ou frios e é tolerante a valores extremos de pH,

salinidade, toxicidade e baixos indices de nutrientes no solo (TRUONG, 1999).

4.2.4.1 — Porosidade e granulometria do meio suporte

Foram realizados ensaios para avaliacdo da porosidade inicial (ao longo do tempo a

porosidade pode variar em funcdo da biomassa acumulada no meio suporte ou mesmo da
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colmatacdo dos leitos) do meio suporte das WCs. Nesses ensaios, preencheram-se dois
recipientes cilindricos de 12,08 L cada com o meio suporte das WC-FSSV e WC-FSSH (um
para cada recipiente, pois houve dois fornecedores diferentes de brita, 0 que pode ter
acarretado em pequena variacdo da porosidade e granulometria do material). As amostras de
brita foram coletadas em parcelas de forma aleatéria em cada célula de tratamento. Apds o
preenchimento do recipiente com o material suporte, adicionou-se determinado volume de
agua ate saturacao total do meio (até a borda superior do recipiente). A relacdo percentual
do volume de &gua gasto para saturar o meio e o volume do recipiente corresponde a
porosidade do meio suporte da WC analisada. Na WC-FSSV, a porosidade do meio foi de
45,12%, enquanto na WC-FSSH, 46,69%.

Realizou-se 0 ensaio granulométrico do meio suporte usando o método da NBR 7.217/1987
(ABNT, 1987) para obtencédo da curva granulométrica e do coeficiente de uniformidade (Cu
= D60/D10) de cada WC. D60 e D10 séo os diametros (D) das peneiras que permitem passar
60% e 10% do meio suporte (mm), respectivamente. Conforme mostrado na Figura 4.6 e no
ensaio de porosidade, a WC-FSSH possui meio suporte com granulometria um pouco maior
do que da WC-FSSV. Isso decorreu do fato da brita usada em cada célula de tratamento ter

sido obtida de fornecedores diferentes.
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Figura 4.6 — Curva granulométrica do meio suporte da WC-FSSV e WC-FSSH.

Os coeficientes de uniformidade do meio suporte da WC-FSSV e WC-FSSH foram,
respectivamente, 1,66 e 1,40, o que indica boa uniformidade do meio de ambas as células de
tratamento.
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4.2.4.2 — Dimensodes dos leitos de tratamento

A etapa de dimensionamento das células WC-FSSV e WC-FSSH foi realizada utilizando-se
0 modelo de decaimento de primeira ordem (em CSTR, para a WC-FSSV, e PFR, para a
WC-FSSH). Considerou-se a vazdo média diaria de esgoto de 1.200 L.dia™, a concentracio
de DBO do esgoto afluente (apds passagem pelo tanque séptico — 25% de eficiéncia na
remocdo de DBO, segundo Von Sperling (2014)) de 225 mg.L?, as concentracdes de DBO
efluente da WC-FSSV de 60 mg.L™ (padréo de lancamento de efluentes em corpos hidricos
no estado de Goias e de outros estados no pais) e da célula WC-FSSH de 10 mg.L?, a
porosidade do meio suporte de 45%, a temperatura média do més mais frio em 25°C e as
profundidades dos leitos (Un-Habitat, 2008) da WC-FSSV e WC-FSSH de 80 cm e 40 cm,

respectivamente.

Segundo célculos preliminares, a area da superficie da WC-FSSV (Figuras 4.7 e 4.8) deveria
ser de 4,5 m2, Entretanto, o TDH tedrico médio nesta célula seria de 1,63 dias (valor inferior
aos recomendados na literatura). Assim, para adequacéo do TDH tedrico ao valor de 2,5 dias
(mais préximo ao recomendado em outras pesquisas), adotaram-se as seguintes dimensoes:
2,8 m de comprimento e 2,8 m de largura (na profundidade média do leito), 85 cm de
profundidade do leito, 20 cm de borda livre e inclinagdo dos taludes de 60°. Crites e
Tchobanoglous (1998) também recomendam que seja adotada uma area 20-25% maior do

que a obtida no célculo preliminar como margem de seguranca.

Figura 4.7 — Imagem da WC-FSSV. Destaque para a tubulagéo superficial de itribuigéo do esgoto
primariamente tratado.
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Figura 4.8 — Planta-baixa da WC-FSSV descendente implantada, com destaque para os Pontos de
Monitoramento I da direita (D) e esquerda (E), utilizados no ensaio com tracador e monitoramento
de pardmetros de qualidade do esgoto.

A adocdo do fluxo subsuperficial se faz importante em virtude de vantagens como as

reducdes da geracdo de odores desagradaveis e de atracdo de vetores (muito incidente no
local).

As Figuras 4.9 e 4.10 apresentam os perfis longitudinal e transversal em secdo média da
WC-FSSV, respectivamente.
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Figura 4.9 — Perfil longitudinal (vista lateral - em se¢do média) da célula de WC-FSSV descendente
implantada.

Conforme Figuras 4.8, 4.9 e 4.10, o esgoto tratado € aplicado na WC-FSSV por uma Unica
tubulacao de policloreto de vinila (PVC) perfurada longitudinalmente. Ao fundo da célula
(ambas laterais) foi implantado um sistema de saida (também em tubulacdo perfurada de
PVC), que destina o esgoto tratado nesta célula para a WC-FSSH.
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Figura 4.10 — Perfil transversal (vista frontal - em secdo média) da célula WC-FSSV descendente
implantada.

A segunda célula (WC-FSSH) de tratamento (em série com a primeira) é do tipo horizontal
subsuperficial (Figuras 4.11 e 4.12). De acordo com o método de dimensionamento
utilizado, seriam necessarios cerca de 12,5 m2 de area na superficie do leito de tratamento,
implicando em um TDH de 1,67 dias. Com o objetivo de avaliar um TDH nominal de 3 dias
(mais proximo aos valores observados na literatura), adotaram-se: 10 m de comprimento de
leito, 2 m de largura (no nivel do leito), 40 cm de profundidade, 20 cm de borda livre e
inclinacdo dos taludes de 60°.

e

Entrada do efluente da WC-FSSV

Figura 4.11 — Imagem da WC-FSSH implementada no presente estudo.

O esgoto proveniente da WC-FSSV era distribuido em uma das extremidades da WC-FSSH
(também por uma tubulacéo perfurada de PVC), conforme Figuras 4.12 e 4.13. A tubulagédo

de saida do esgoto tratado foi locada na outra extremidade da célula, nivelada de forma a
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manter o fluxo subsuperficial. Ap6s saida da WC-FSSH, o efluente tratado era disposto no
solo para infiltracéo.
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Figura 4.12 — Planta-baixa da célula de tratamento de esgoto WC-FSSH.
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Figura 4.13 — Perfil longitudinal (em se¢do média) da célula de tratamento de esgoto WC-FSSH.

4.3 - MONITORAMENTO DO ESGOTO

Foram implantados amostradores para coleta de aliquotas de esgoto, nos pontos apresentados

na Figura 4.14.

O amostrador | foi instalado na caixa de recepc¢do de esgoto, junto a tubulacéo de saida do
liquido para a célula WC-FSSV, no intuito de se caracterizar o esgoto preliminarmente
tratado pelo tanque séptico. O amostrador Il foi instalado apds a WC-FSSV e antes da WC-
FSSH. Foi escavado e construido no solo um tanque de alvenaria que permitiu a introducéo
do amostrador para a coleta do esgoto tratado na primeira célula. J& o amostrador Il foi
instalado na saida da WC-FSSH para coleta de amostras de esgoto tratado pelas WCs.
Também foi escavado e construido no solo ao final desta célula um tanque de alvenaria para
permitir a coleta do esgoto ao final do tratamento. Os 3 amostradores consistem em torneiras
de pléastico simples conectadas junto a caixa de esgoto (amostrador ) e tubulagdes de saida
da WC-FSSV e WC-FSSH para os amostradores Il e I11, respectivamente. Além disso, foram
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realizadas algumas coletas (em menor frequéncia e nimero) de esgoto bruto, antes da entrada

no tanque séptico.

Esgoto bruto

Amostragem ] J— ! .

4 \

Tanque séptico

h 4

Pogo de sucgao

X

Caixa de recepcdo

Amostragem : - . ’
X WC-FSSV
Amostragem . > ! .
) N WC-FSSH
Amostragem \ > v ’
; Esgoto tratado

Figura 4.14 — Fluxo do processo de tratamento de esgoto e pontos de amostragem de aliquotas para
andlise laboratorial.

Considerando que o tanque séptico e o po¢o de suc¢do, bem como as WC-FSSV e WC-
FSSH, séo reatores que equalizam e amortizam as variacGes horarias de vazao e carga de
poluentes (esgoto bruto com caracteristicas conhecidas e estaveis), adotou-se o0

procedimento de amostragem simples do esgoto (em horarios e dias aleatérios).

Foram instalados dentro das células de tratamento tubos de monitoramento da qualidade do
esgoto. Dentro da célula WC-FSSV foi implantado um tubo de monitoramento (PM 1) para
avaliacdo das condigdes fisico-quimicas de tratamento do esgoto neste ambiente. Na célula
WC-FSSH foram implantados a 3 e 6 metros da entrada do esgoto os tubos de
monitoramento Il e I11 (PM Il e PM I11), respectivamente. Tais pontos de monitoramento sao
estruturados por tubulagdes perfuradas (para permitir a entrada do esgoto em seu interior) de
PVC de 250 mm de didmetro dispostas perpendicularmente a base das celulas.

A Tabela 4.3 apresenta, de forma resumida, os pardmetros de avaliagdo da qualidade do
esgoto, de quantidade, bem como 0s pontos de monitoramento, periodicidade, tipo de

amostragem e método analitico adotado nas anélises. Os dados de qualidade do esgoto foram
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aplicados as equagdes cinético-hidrodindmicas nas WCs para avaliagdo da
representatividade desses modelos nos processos de remocgdo de poluentes, segundo os

cenarios com e sem influéncia do clima.

Tabela 4.3 - Parametros de avaliacdo, local de amostragem, periodicidade e tipo de amostragem, e
método analitico adotado no estudo.
Periodicidade de Tipo de Cddigo Standard

Parametro Local

amostragem amostragem Methods
pH Al, PMI, PMIl e PMIIl 3 X por semana Simples 4.500
Eh Al, PMI, PMIl e PMIIl 3 x por semana Simples 4.500
Temp Al, PMI, PMIl e PMIIl 3 x por semana Simples 2.550
oD Al, PMI, PMII e PMIII 3 X por semana Simples 4.500-G
Alc Al, All e Alll Semanal Simples 2.320-B
DBO Al, All e Alll Semanal Simples 5.210-B
DQO Al, All e Alll Semanal Simples 5.220-D
NH4 Al, All e Alll Semanal Simples 4.500-F
NO; Al All e Alll Semanal Simples 4.500-B
NO3 Al, All e Alll Semanal Simples 4.500-B
PO, Al, All e Alll Semanal Simples 4.500-E
Orto PO4 Al, All e Alll Semanal Simples 4.500-E
Q HI, HIl e HII Diéria - -
N PMI, PMII e PMIII Diéria - -
PCT Pluviémetro Diéria

Al: amostrador | (Esgoto afluente da WC-FSSV); All: amostrador 11 (Esgoto efluente da WC-FSSV);
Alll: amostrador 111 (Esgoto efluente da WC-FSSH); pH: potencial hidrogeni6nico; Eh: potencial de
oxirreducdo; Temp: temperatura; OD: oxigénio dissolvido; Alc: Alcalinidade; DBO: demanda
bioguimica de oxigénio; DQO: demanda quimica de oxigénio; NHa: nitrogénio amoniacal; NO:
nitrito; NOs: nitrato; PO.: fosfato total; Orto PO4: ortofosfato; Q: vazéo do esgoto; HI: hidrdmetro I;
HII: hidrémetro 1I; HIII: hidrdmetro I11; N: Nivel de esgoto; PCT: precipitacdo; PMI: ponto de
monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento I1; PMIII: ponto de monitoramento I11.

Para medicdo do fluxo de esgoto que adentra e sai de cada célula de tratamento foram
instalados hidrometros volumétricos (tipo Altair 3%, classe C — vazdo minima de 15 L.h™%),
segundo Figura 4.3. O Hidrémetro | foi instalado a montante da WC-FSSV. Ja o Hidrémetro
Il foi implantado a jusante dessa célula. O Hidrémetro 111 foi locado na tubulacgéo de saida
de efluente da WC-FSSH. A mensuracdo da vazdo (Q) de esgoto nas WCs foi diéria,

subtraindo a leitura de determinado dia pela leitura do dia anterior.

Junto a medicdo da vazdo diéria de esgoto que fluia pelas WCs, foram realizadas medigdes
do nivel (N) de esgoto dentro das células de tratamento. Para tal, utilizou-se de réguas
linimétricas instaladas nos PMI, PMII e PMIII. O valor da precipitacdo (PCT) diaria foi
mensurado através da implantacdo (dentro da ETE-WC) de um pluviémetro de acrilico de

0,1 mm de precisao.
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Os dados diarios de vazdes (afluente e efluente a cada WC), nivel do esgoto na WC e
precipitacdo foram utilizados para avaliagdo do balan¢o hidrico do sistema, em especial, da

taxa de EVT de cada célula de tratamento.

4.4 - BALANCO HIDRICO DO SISTEMA

A medicao do fluxo hidrico nas WCs levou em consideracdo os volumes de esgoto de entrada
e saida de cada célula, a precipitacdo (PCT) e a evapotranspiracdo (EVT) nos leitos de
tratamento. Além disso, variagdes no nivel do esgoto (AH) dentro das WCs também entraram

neste balango.

O volume de esgoto afluente (EA) e efluente (EE) a cada célula de tratamento foi
quantificado através da leitura dos hidrdmetros instalados para tal finalidade. O volume de
agua que adentrou ao sistema de tratamento via precipitacdo (PCT) foi medido por um
pluviémetro de acrilico instalado no local. Conhecendo a area (A) de cada uma das células,

pode-se estipular o volume de 4gua de chuva que foi introduzido no sistema de tratamento.

Como foi desconsiderado o escoamento de aguas pluviais e subterraneas, bem como de
perdas nas tubulagGes, na contribuicdo do fluxo hidrico nas WCs em estudo, a EVT diéria
de cada WC foi calculada segundo a Equacdo (4.1), baseado no principio de conservacéao de

massa em estado dinamico da WC-V.
EVT=EA-EE+PCTxAHXAXa (4.2)

Sendo, EVT: Evapotranspiracdo diaria (L.d); EA: Esgoto afluente (L.d?); EE: Esgoto
efluente (L.dY); PCT: Precipitacdo diaria (L.dl); a: Porosidade do meio suporte (%), A:

Avrea superficial da célula. AH: Variacdo didria da profundidade de liquido na célula (m).

45 - AVALIAQAO HIDRODINAMICA DO SISTEMA
4.5.1 — Tragador hidrodinamico

A hidrodindmica das células de tratamento do esgoto foi avaliada através da realizacéo de
ensaio utilizando o método de tragador inerte na forma de pulso. Esse ensaio foi realizado
apenas uma Unica vez, ano final da pesquisa (20 meses de operacdo da ETE). Como tragador,
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foi utilizado o cloreto de sodio (NaCl), devido ao seu baixo custo de aquisicdo e sua
facilidade na obtencéo de dados utilizando um condutivimetro, relacionando a condutividade
elétrica (CE) com a concentracdo de NaCl. A correlacdo entre concentracdo de NaCl e

condutividade elétrica foi obtida através da construcdo de uma curva-padrao.

A metodologia adotada para os ensaios com tracador foi a recomendada por Headley e
Kadlec (2007). Segundo esses autores, a primeira etapa apos a selecdo do composto tracador
é a definicdo da concentracdo background do tracador no meio. Ou seja, definir qual é a
concentracdo média de NaCl no esgoto afluente e efluente de cada célula. Essa etapa foi
realizada através de monitoramento (a cada hora, por 12 horas seguidas, um dia antes do
ensaio) da condutividade elétrica nos pontos PMI, PMII e PMIII, além do esgoto afluente e
efluente das WC-FSSV e WC-FSSH.

A partir da concentracdo background de condutividade elétrica do esgoto preliminarmente
tratado no tanque séptico, foi definida a concentracdo de NaCl no esgoto a ser aplicado na
WC-FSSV. Utilizou-se a concentragdo 5 vezes superior a background, conforme sugerido
por Headley e Kadlec (2007). Foi adicionado e solubilizado NaCl (s6lido) ao esgoto da caixa
de recepcdo (volume de 1.000 L) até obtencdo da concentracdo de NaCl desejada para
aplicacdo na WC-FSSV.

Na etapa seguinte do ensaio ocorreu a abertura do registro e liberacdo do esgoto (com o
tracador) para a WC-FSSV. Dessa forma, a alimentacdo do escoamento foi em pulso. Para
minimizar o fendmeno de estratificacdo por densidade, Headley e Kadlec (2007)
estabelecem que o tempo de aplicacéo (pulso) ndo exceda 10% do TDH nominal (TDHn) da
célula de tratamento. Segundo testes preliminares, o tempo de aplicacdo de 1.000 L de esgoto

na WC-FSSV era de cerca de 3h, o que corresponde a cerca de 7% do TDHn dessa célula.

Apdbs aplicacdo, foi monitorada a CE do esgoto em PMI (direita e esquerda), em
profundidades de 20, 40 e 60 cm, e em PMII e PMIII (a 20 cm), além do esgoto afluente e
efluente das WC-FSSV e WC-FSSH. Tal monitoramento foi realizado em intervalo de 30
min (das 7:00h até 21:00h) por um periodo de 7 dias consecutivos (até retorno do esgoto nas

W(Cs ao valor background).

O monitoramento da condutividade elétrica (consequentemente da concentracdo de NaCl)
na WC-FSSV e WC-FSSH em funcgéo do tempo gerou os seguintes resultados (Headley e
Kadlec, 2007; Kadlec e Wallace, 2009), que sdo estimadores do comportamento
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hidrodinamico nas WCs avaliadas: tempo de detencdo real (TDHr) — Equagédo (4.2);
eficiéncia volumétrica (ev) — Equagao (4.3); eficiéncia hidraulica (A) — Equacéo (4.4); indice
de curto-circuito (ICC) — Equacao (4.5); porcentagem de recuperacdo do tracador (Rec) —
Equacdo (4.6).

_ Jte(p).dt

TDHr = et (4.2)
= po =
- Tl;};In (4.4)

ICC = T;Hr (4.5)
Rec = 2NaClQtm (4.6)

M

Sendo, TDHn: tempo de detencdo hidraulica nominal (d); t: tempo da concentracdo medida
(d); c(t): concentracio de NaCl no tempo t (mg.L™?); tp: tempo correspondente a
concentragéo de pico (d); ti: tempo no qual ocorre a primeira apari¢do do tracador (d); tm:

intervalo de obtencdo dos dados (d); M: massa adicionada do tracador (g).

Foi gerada a curva de distribuicdo do tempo de residéncia do material (RTD — residence time
distribution) nas células avaliadas para estimar o desvio dos reatores estudados (WC-FSSV
e WC-FSSH) do modo de escoamento idealizado. A curva RTD foi gerada a partir do
monitoramento da concentracdo de NaCl em func¢do do tempo, segundo Equacdo 4.7,
tornando a area da curva unitaria (Levenspiel, 2000).
. Ci

RTDi = /v 4.7

Onde RTDi o ponto da curva no tempo ti, Ci a concentragdo de NaCl no tempo ti (mg.L™?),

M ¢ a massa adicionada do tragador (mg) e v é a vazio de escoamento do esgoto (m3.s?).

A Equacdo 4.7 gerou varios pontos, correlacionando RTDi e o tempo ti, 0 que correspondeu
a curva RTD geral. Utilizou-se o software GraphPad Prism 7 para gerar a equagao

representativa de RTD.
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4.5.1.1 — Modelo de dispersao

Considerando o modelo de dispersdo axial, o espalhamento do pulso através dos reatores foi
mensurado através do coeficiente de dispersdo D (m2.s™). Segundo Levenspiel (2000), a

Equacdo 4.8 é um grupo adimensional que caracteriza o espalhamento do fluxo no reator.
D
d=-—7 (4.8)

Sendo, d: nimero de dispersdo; u: velocidade média (m.s™) do escoamento; L: comprimento

(m) do reator.

O resultado obtido pela Equacdo 4.8 indica o nimero de dispersdo da WC e a sua
proximidade a algum modelo idealizado (CSTR ou PFR). Entrentanto, para obter d,
Levenspiel (2000) sugere o uso da Equagdo 4.9, considerando a variancia (c) dos dados

obtidos.

o? D
TDHr?> 2. ulL (4.9)

Para valores de d < 0,01, ha tendéncia de o escoamento do esgoto pelos leitos de tratamento
ser aproximado ao fluxo pistonado, enquando d > 0,01, indica grande desvio do escoamento
PFR.

4.5.1.2 — Modelo de Tanques-em-série

O modelo de Tanques-em-série (TIS) foi usado para estimativa do namero de tanques (N)
que representa cada WC, segundo a Equacéo 4.10 (Levenspiel, 2000).

2

0e” = (4.10)

1
N
Sendo oe: variancia adimensional do pulso do tracador, podendo ser calculada pela Equagao

4.11.

2 _ TDHr —tp
TDHr

0o (4.11)

No qual tp é o tempo (h) correspondente a concentragdo de pico.
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Valor de N préximo a 1 indica fluxo de escoamento similar a CSTR, enquanto N = oo,
escoamento do tipo PFR (Levenspiel, 2000).

4.5.2 — Hidraulica do escoamento do esgoto
4.5.2.1 — Hidrometro |

Devido a elevada presenca de sélidos no esgoto proveniente do tanque septico e das
caracteristicas de funcionamento do Hidrometro | (tipo volumétrico, com operacéo por
émbolo em batelada), ocorre certa perda de carga no escoamento do esgoto da caixa de
recepcao para a WC-FSSV.

Essa perda de carga foi mensurada através da correlacdo da variacdo do nivel de esgoto
dentro da caixa de recepcao (por meio de um piezémetro instalado junto a caixa, conforme

Figura 4.15) em funcéo do tempo de bombeamento e esvaziamento da caixa.

Ly T "V
aixa de recepgdo com piezbmetro instalado

;i’-”r ST ';.-‘.-_'{«(‘; Vi

o

-

Figura 4.15 — Caixa de ecepgé do esgoto e piéidmétro instalado para medicdo do nivel de esgoto
dentro da caixa.

A partir da base da caixa, foi medido o nivel do esgoto no piezémetro durante e apds o
processo de bombeamento (até total esvaziamento da caixa). O controle do bombeamento
foi feito de forma manual (através do interruptor) e possuia duracdo de 10 min (tempo médio

de operacdo da bomba a cada acionamento normal). Correlacionando a variacdo do nivel de
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esgoto na caixa em funcdo do tempo foi possivel tracar uma curva indicativa da perda de
carga no Hidrometro 1.

Esse teste foi feito por 7 dias consecutivos (a partir do dia da limpeza dos hidrémetros),
apenas no inicio dessa pesquisa. Comparando as curvas de cada dia, foi possivel indicar qual
o0 dia mais adequado para limpeza do Hidrémetro I, no qual a perda de carga interfere
significativamente no fluxo do esgoto para a célula WC-FSSV.

45.2.2 — Escoamento na WC-FSSH

Pela medigdo da diferenca entres niveis (AH) no PMII e no PMIII, junto a aferi¢cao da vazao
no Hidrémetro Ill, foi possivel quantificar o coeficiente de permeabilidade (k) do
escoamento do esgoto na WC-FSSH, bem como sua associacdo ao fenémeno de colmatacgéo
do leito em funcédo do tempo de operacdo. Neste sentido, foi utilizada a expressdo de Darcy
(Equacdo 4.12).

Q=—kAT (4.12)

Sendo, Q = vazdo de escoamento do esgoto (cm3.s™); Kp = coeficiente de permeabilidade do
meio (cm.s™); A = 4rea da secdio de escoamento do esgoto (m?); AH = diferenca entre nivel

de esgoto nos PMII e PMIII (cm); L = distancia entre PMII e PMIII (cm).

4.6 - MODELOS AVALIADOS

Foram avaliadas a combinacdo de cinco modelos cinéticos de degradacdo de poluentes (de
12 Ordem, de Grau 22 Ordem, de Monod, de Monod Multi e de Stover—Kincannon) com dois
tipos de fluxo hidrodindmico (CSTR para a WC-FSSV e PFR para a WC-FSSH) na
representacdo dos processos de transformacdo/remocéo de poluentes do esgoto nas WCs. A
cinética de Monod Multi sé foi estudada segundo o fluxo CSTR (WC-FSSV), pois o fluxo
PFR (na WC-FSSH) gerou complexas equac6es, de complicada resolugédo analitica. Sendo
assim, foram avaliadas a representatividade de cinco modelos cinético-hidrodinamicos na
WC-FSSV e quatro na WC-FSSH.
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Associando as equag0es cinéticas de remocdo de poluentes aos modelos de fluxo disperso e
tanques-em-série, foram obtidas equagdes que possuem solucdes apenas por célculo
numérico. Assim, para facilitar a resolucdo dos modelos, adotaram-se os fluxos
hidrodinamicos idealizados.

Em cada combinagdo cinético-hidrodinamica, foram considerados dois cenarios: sem
influéncia climéatica (Figura 4.16) e com influéncia da PCT e EVT (Figura 4.17) nos

processos de remogéo de poluentes.

Esgoto afluente Esgoto efluente

‘ \ ) .‘ v ‘
Ca, Q \.;.‘_ y ] . g VY Ce,Q
& =

5
s

Figura 4.16 — Representacdo esquematica do cenario sem influéncia climética.
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Figura 4.17 — Representacao esquematica do cenario com influéncia da PCT e EVT.

4.6.1 — Cenério 1: sem influéncia climatica

Combinando as equacdes de fluxo hidrodindmico (CSTR e PFR) em estado estacionario com
as cinéticas de remocdo de poluentes (1° Ordem, Grau 2° Ordem, Monod, Monod Multi e
Stover-Kincannon), obtém-se os modelos cinético-hidrodinamicos sem influéncia da PCT e
EVT (Tabela 4.4).

Os substratos (poluentes) avaliados individualmente em cada modelo foram NH4", NOs',
DBO e DQO. No caso do modelo de Monod Multi, o segundo substrato limitante foi o OD.
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Tabela 4.4 — Modelos cinético-hidrodindmico avaliados segundo a associagdo do fluxo
hidrodindmico e cinética de remogdo de poluentes.

Hidrodinamica Cinética Modelo cinético-hidrodinamico
CSTR 1° Ordem Kv. Ce _ (Ca—Ce)
1 ]
2 —
CSTR Grau 2° Ordem Kv. X(E) _ (Ca—Ce)
1 Ca (S)
CSTR Monod Ce. Kmax (Ca— Ce)
(Ks + Ce) O
CSTR Monod Multi Kmax Cel Ce2 _ (Ca—Ce)
i 1 (Ksl + Cel)(KsZ + Ce2)  ©

CSTR St Ki Kmax. La  (Ca—Ce)

over-Kincannon &+ L)~ 5

C
PFR 1° Ordem ln—a = —ka.®
Ce
Ca
PFR Grau 2° Ordem Co = —ka.X.0
e
Ca
PFR Monod Ca— Ce + Ks. lna = —Kmax. 0
. Ks Ca

PFR Stover-Kincannon Ca—Ce+ 6 l“@ = —Kmax. 0

Ce: concentragdo efluente do substrato (mg.L); Ca: concentracdo afluente do substrato (mg.L™?); Cel:
concentracdo efluente do substrato limitante 1 (mg.L™1); Ce2: concentracdo efluente do substrato limitante 2
(mg.LY); ©: tempo de detencdo hidraulica (d?); X: concentracdo de biomassa no reator (mg SS.L%); Kv:
constante de degradacdo volumétrica (m.d); Ka: constante de degradacéo superficial (d!); Kmax: maxima
taxa de reacdo (mg.Lt.dY); Ks: constante de saturagdo (mg.L™); Ksl: constante de saturagdo do substrato
limitante 1 (mg.L?); Ks2: constante de saturacdo do substrato limitante 2 (mg.L™?); La: carga poluente
superficial aplicada (mg.m=2.d%).

4.6.2 — Cenéario 2: com influéncia climética

Para considerar os efeitos da PCT e EVT nas WCs, utilizou-se o conceito de carga poluente
(L) no lugar da concentragdo (C). Também, o tempo de detencéo hidraulica (©) do reator foi
modificado para (Om), que considera a media das vazdes afluente e efluente da WC. A Tabela
4.5 sintetiza as equacdes dos modelos matematicos modificados para consideracdo da PCT
e EVT. Com essas equacdes modificadas € possivel incluir a participagdo (mesmo de forma

indireta) da PCT e EVT nos processos de tratamento de esgoto em WCs.

Também foram avaliados em cada modelo o comportamento individual de NH4*, NO3s", DBO

e DQO (além de OD como segundo substrato limitante para 0 modelo de Monod Multi).
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Tabela 4.5 — Modelos cinético-hidrodindmico modificados para consideragdo da PCT e EVT
segundo a associacdo do fluxo hidrodinamico e cinética de remocdo de poluentes.

Hidrodinamica Cinética Modelo cinético-hidrodinamico
CSTR 1° Ordem Kv. Le  (la-Le)
1 Om
2 —
CSTR Grau 2° Ordem Kv. X(E) _ (da-Le)
1 La Om
Le. Kmax (La—Le)
CSTR Monod =
(Ls + Le) Om
CSTR Monod Multi Kmax Lel Le2 (La—Le)
ulti =
1 (Lsl + Lel)(Ls2 + Le2) Om
CSTR St Ki Kmax. La (La—Le)
ver-Kincannon =
ove canno (Ls + La) Om
La
PFR 1° Ordem In— = —ka.Om
Le
La
PFR Grau 2° Ordem o= —ka.Om
e
La
PFR Monod La — Le + Ls. lnE = —Kmax. 6m
. Ls La
PFR Stover-Kincannon La—Le + —.In— = —Kmax.Om
Qm Le

Le: carga efluente do substrato (mg.d?); La: carga afluente do substrato (mg.dt); Cel: carga efluente do
substrato limitante 1 (mg.d™); Ce2: carga efluente do substrato limitante 2 (mg.d!); ©m: tempo de detengdo
hidraulica médio (d'); X: concentragdo de biomassa no reator (mg SS.L™); Kv: constante de degradacédo
volumétrica (m.d?); Ka: constante de degradacdo superficial (d!); Kmax: maxima taxa de reagéo (mg.L*.d™%);
Ls: constante de saturagdo em carga (mg.d?); Lsl: constante de saturacdo em carga do substrato limitante 1
(mg.dY); Ls2: constante de saturagdo em carga do substrato limitante 2 (mg.d?); Qm: média das vazdes afluente
e efluente (L.dY).

4.7 — ANALISE ESTATISTICA

Para estimativa das cinéticas (K) de transformacdo dos poluentes dentro da WC-FSSV e
WC-FSSH, realizou-se a linearizacao das equacdes cinético-hidrodinamicas das Tabelas 4.4
e 4.5 segundo a forma y(t) = b + a.t, sendo: a = K, cinética de degradacdo do poluente; y(t)
= numerador da fracdo isolada; t = denominador da fracdo isolada. Posteriormente,
procedeu-se a regressdo linear do conjunto de pontos do gréfico, obtendo-se entdo o valor
de R2. A Figura 4.18 exemplifica o resultado da avaliagdo do comportamento de DQO

segundo o modelo de Monod-CSTR (sem influéncia do clima) na WC-FSSV.
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Figura 4.18 — Exemplificacdo do processo de linearizacdo do modelo de Monod-CSTR (segundo
comportamento de DQO) para obtencdo da cinética de degradacdo (K) do poluente.

Utilizou-se o coeficiente de determinacéo (R? - Equacéo 4.31) para estimativa da adequacao
de cada modelo na descrig&o dos processos estudados.

R? — _ B Xi-Oi-D]
TN xi-X)2 3N (vi-V)2

(4.31)

Sendo Xi, Yi = dados individuais obtidos, X, Y = médias dos dados, N = nimero de amostras

O coeficiente de determinacgéo varia de 0 a 1 e mede a correlacéo linear dentre dos dados de
dois conjuntos de dados (Xi, Yi). Altos valores (mais proximos de 1) de Rz correspondem a

forte correlacdo linear.

Outro parametro estatistico utilizado para avaliacdo da performance dos modelos na
descri¢do dos dados foi a “Raiz do erro quadratico médio relativo” (REQMR), dado pela

Equacéo (4.32).

,’12{\]:1 Yi-Yi)?
REQMR? = M (4.32)

Y

Onde Yi = valor observado, Yi = valor estimado pelo modelo.
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O valor de REQMR também varia de 0 a 1 e mede a diferenca entre os dados estimados pelo
modelo e os valores observados em campo. REQMR préximo a 0 corresponde a modelos

perfeitos.

A significancia estatistica entre as cinéticas dos cenarios estudados (com e sem influéncia
climética) foram avaliadas pelos testes t-student (amostra bilateral e homocesdéstica) e F-
Fisher (bilateral), com nivel de significancia p=0,05. Anteriormente a essa etapa, 0s dados
de cada modelo foram submetidos a anélise pelos testes de Kolmogorov-Smirnov e Shapiro
Wilk, o que indicou normalidade dos dados. Utilizou-se o software GraphPad Prism 7 para

avaliacdo da normalidade e significancia estatistica.

As constantes cinéticas generalizadas (K) de transformacdo de poluentes dos modelos
avaliados foram ajustadas até a convergéncia dos valores de R2 e REQMR para 0 maximo e
minimo valor possivel, respectivamente. Para tais procedimentos, foi utilizada a funcao
SOLVER do Microsoft Office Excel 2016.
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5 - RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 - VAZOES DO ESGOTO DOMESTICO

O inicio de operagdo da ETE-WC ocorreu no dia 15 de julho de 2016. Devido ao tempo

necessario para enchimento das WC-FSSV e WC-FSSH pelo esgoto, o comego de

monitoramento dos Hidrometros I, Il e I11 foi somente no dia 10 de agosto de 2016. A Figura

5.1 e Tabela 5.1 apresentam a analise estatistica descritiva das vazdes do esgoto afluente (A)
e efluente (E) as WC-FSSV e WC-FSSH monitoradas até o dia 30 de junho de 2018.

4000
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Figura 5.1 — Box-plot das vazdes de esgoto doméstico afluente e efluente das WC-FSSV e WC-

FSSH.
Tabela 5.1 — Estatistica descritiva das vazdes afluente e efluente as células de tratamento.
X Vazdes (L.d?)

Parametro — A WC-FSSV E-WC-FSSV _E-WC-FSSH
Média 644,8 568,0 545,9
Mediana 586,9 497.,4 410,7
Minima 0,0 0,0 0,0
Maxima 2.659,6 2.599,9 3.650,6
Desvio padréo 445,3 419,8 450,2
Variancia 1,98x10° 1,76x10° 2,02x10°
Medicdes (n) 295 293 293

Em média, a quantidade aplicada de esgoto doméstico na WC-FSSV foi de 644,8 L.d2.

Considerando a mediana, a vazdo foi de 586,9 L.d. Ambos valores sdo inferiores ao

utilizado como parametro de projeto (1.200 L.d ™) para dimensionamento dos tanques séptico

e de sucgdo, além das proprias WC-FSSV e WC-FSSH.
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A diferenca entre o valor estimado inicialmente e as reais vazGes se justifica principalmente
pela reducdo do numero de contribuintes ao longo do periodo de desenvolvimento da
pesquisa. No inicio do estudo, foram contabilizados 12 contribuintes (quatro residéncias), e,
apos quatro meses, uma das habitac6es foi desocupada, passando o total de contribuintes a
ser nove. Ao fim desta pesquisa, apenas seis pessoas (em duas residéncias) foram os
responsaveis pela geracdo do esgoto tratado nas WCs. Além disso, alguns problemas no
decorrer da pesquisa dificultaram a aplicacao do esgoto domeéstico nas WCs. Diversas vezes
o0 sistema de bombeamento (bomba, disjuntor ou boia) apresentou problemas. Em outras
situacOes, principalmente nas férias escolares, o numero de moradores reduziu-se bastante.
Também, houve casos de entupimento da rede de coleta de esgoto, o que impossibilitou o

escoamento do liquido.

As vaz0des de esgoto E-WC-FSSV e E-WC-FSSH apresentaram valores médios de 568,0 e
545,9 L.d%, respectivamente, indicando que houve redugdo no fluxo do esgoto apds
tratamento nas WCs, principalmente em funcdo da EVT dos leitos. A PCT contribuiu para
elevar o volume de liquido nas WCs (implicando, as vezes, em vaz@es efluentes superiores
as afluentes). O balanco hidrico entre EVT, PCT e vazdes nas WCs serd abordado no item
5.2.

As influéncias climéaticas (PCT e EVT), associadas aos problemas operacionais
mencionados e reducdo do numero dos contribuintes foram os principais fatores
responsaveis pela elevada variacdo das vazes nas WCs ao longo do periodo de estudo. A
alta variabilidade nas vazes de tratamento implicou também em oscilacfes no TDH de cada
célula, o que pode ter influenciado também nos processos de remogdo de poluentes do

esgoto.

5.2 - BALANCO HIDRICO

Em geral, conforme apresentado na Figura 5.1 e Tabela 5.1, a vazdo média A-WC-FSSV foi
superior a E-WC-FSSV, que, por sua vez, foi maior do que a E-WC-FSSH, indicando que
no balanco hidrico, considerando os valores médios das vazdes, houve perda de agua em
ambas as WCs, o que pode ser explicado pela taxa de EVT sobrepondo a PCT no contexto

geral.
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Analisando mensalmente a influéncia da PCT e EVT no balango hidrico das WCs, fica
evidenciado (Figura 5.2) que o comportamento do fluxo de esgoto nas WC-FSSV e WC-
FSSH foi bastante dependente das condic¢des climaticas. Nos periodos de baixa PCT, como
0s meses de abril a outubro, a vazdo média mensal do A-WC-FSSV foi superior as vazdes
E-WC-FSSV e E-WC-FSSH, o que pode ser atribuido a influéncia da EVT da &gua pelas
WCs.
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Figura 5.2 — Variacdo da PCT média diaria (mm), EVT média diaria (mm.d) e vazdo média (L.d™?)
do esgoto afluente (A) e efluente (E) das WC-FSSV e WC-FSSH em fun¢éo dos meses.

Em periodos de maiores indices de PCT (dezembro a marco), as vazdes médias mensais de
E-WC-FSSV e E-WC-FSSH tenderam a ser superiores ou préximas a vazdo A-WC-FSSV.
Isso ocorreu em virtude das areas das WCs recepcionarem o volume precipitado sobre sua
superficie, liberando-as a seguir. Assim, mesmo que as taxas de EVT nesses meses também
foram altas (gracas principalmente as elevadas temperaturas do ar), o balanco hidrico liquido
entre EVT e PCT possibilitou que a vazdo A-WC-FSSV fosse inferior as vazdes efluentes

das células de tratamento em alguns casos.

Nos meses de fevereiro e margco de 2018 houve diversos problemas operacionais
(entupimento da rede coletora, auséncia de moradores e danificada) no sistema de tratamento
de esgoto, o que acarretou em comportamento hidrico anormal nas WCs. Nesse periodo, a
vazdo A-WC-FSSV apresentou valores muito baixos (média de 40,0 L.d?), enquanto o E-
WC-FSSH médio foi de 137,8 L.d. A PCT média mensal nesse periodo foi de 157 mm, o
que justifica o fato das vazdes do efluente as WCs serem superiores ao esgoto afluente.
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Nas Tabelas 5.2 e 5.3 nota-se elevada variabilidade na EVT diéria, representada pelo
coeficiente de variacdo (CV). Por isso, adotou-se a mediana (em lugar da média) como o

parametro mais adequado para a analise dos dados.

Tabela 5.2 — Valores de EVT, PCT e temperatura mensal no periodo de outubro de 2016 a agosto

de 2017.
2016 2017
wWC Parametro -
Out Nov Dez Jan Fev Mar  Abr Mai  Jun Jul  Ago
EVT Média 153 557 365 412 687 324 308 308 229 120 205

WC- )
Fssy ~ Mediana 219 215 129 528 365 412 632 312 308 270 208

(mmdl) CV(%) 251 332 234 321 778 1475 909 1027 646 630 64,38
EVT Média 165 45 184 202 12,6 235 149 98 36 18 59

;’ggH Mediana 82 22 154 39 184 202 126 48 74 47 38
(mmdl) CV(%) 442 150 391 628 842 1208 1106 764 983 690 1018
PCTac (Mm) 15 43 98 110 171 215 116 104 0 O 0
Temp. (°C) 241 238 232 240 235 237 229 225 205 189 235

N 11 7 15 12 7 14 11 17 9 8 17

PCT.c: precipitagdo mensal acumulada (mm); Temp: temperatura média mensal (°C); n: nimero de medicGes
da EVT.

Tabela 5.3 — Valores de EVT, PCT e temperatura mensal no periodo de setembro de 2017 a junho

de 2018.
2017 2018

WC Parametro -
Set Out Nov Dez Jan Fev Mar Abr Mai  Jun
EVT WC- Média 252 219 138 105 101 129 122 55 106 229
FSSV Mediana 201 195 146 118 88 127 113 55 73 209
(mm.d) CV (%) 1031 886 955 71,0 329 698 1115 989 151,7 88,6
EVT WC- Média 107 55 89 95 337 94 86 101 128 36
FSSH Mediana 83 57 77 66 94 60 95 75 57 39
(mm.d-) CV (%) 1062 553 851 107,01 62,8 845 1221 1102 682 783
PCTac (mm) 0 31,7 225 240 182 115 120 35 10 0
Temp. (°C) 252 260 237 233 245 232 231 232 219 215
n 12 13 14 10 9 10 14 10 14 12

PCT.c: precipitagdo mensal acumulada (mm); Temp: temperatura média mensal (°C); n: nimero de medicdes
da EVT.

Variagdes dos valores de EVT sdo caracteristicas tipicas de WCs, uma vez que séo
influenciados pelo clima e fisiologia da vegetagdo. As maiores variagdes de EVT ocorreram
no més de margo de 2017. Tais oscilagbes podem ter sido acentuadas neste periodo devido
a periodos com elevado indice pluviométrico (215 mm), intercalados com periodos de

insolacéo e temperatura média elevada (23,7°C), caracteristicas tipicas do verdo local.
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Analisando os valores de mediana (ou média), destaca-se que a EVT na WC-FSSV foi
superior na maior parte dos meses com relacdo a EVT na WC-FSSH. As médias dos valores
medianos mensais de EVT nas células WC-FSSV e WC-FSSH foram 23,4 e 8,2 mm.d?,
respectivamente. A superioridade da WC-FSSV pode ser atribuida a taxa de evaporacao do
esgoto ocorrida nessa célula, decorrente da menor area de cobertura foliar da vegetacdo em
relacdo a WC-FSSH.

A quantidade de agua evaporada na superficie livre de um reservatorio varia principalmente
em funcdo de variaveis meteoroldgicas, tais como radiacao solar incidente, velocidade do
vento, umidade relativa, temperatura do ar e pressdo atmosférica. Também, a area superficial

e profundidade do ambiente alagado podem afetar as taxas de evaporacédo (Brutsaert, 1982).

A Tabela 5.4 compara os dados da circunferéncia na altura da base (CAB) nas touceiras da
WC-FSSV e WC-FSSH em fun¢do do tempo, como indicador de crescimento, densidade

foliar e sanidade da vegetacéo.

Tabela 5.4 — Valores da CAB (circunferéncia na altura da base) medidos nas touceiras das WCs ao
longo da pesquisa.

Célula WC-FSSV WC-FSSH

Data Jul/16  Mai/l7  Jun/l7  Set/17  Ago/18 Jul/16 Jan/l7  Jun/l7  Set/17  Ago/18

omy 293 688 665 606 729 290 713 832 842 883
'V'(egr:]a)”a 290 715 705 630 730 290 740 840 81 887

Segundo a Tabela 5.4, nota-se maior crescimento da vegetacdo e adensamento foliar na WC-
FSSH, o que implica em maior sombreamento e “prote¢do” da camada de esgoto perante o
fendmeno de evaporacdo. Como a WC-FSSV apresentou menor densidade de ocupacéo do
leito pela vegetacdo, a exposicdo a radiacdo solar e vento foram maiores, o que pode ter
contribuido para que a EVT da WC-FSSV fosse superior a da WC-FSSH.

Por outro lado, o crescimento da vegetagdo também possui correlagéo direta com a sua taxa
de EVT. Para realizar a assimilacdo de carbono inorgénico (fotossintese) e producédo de
biomassa, a vegetacdo necessita de nutrientes, radiacdo solar e disponibilidade hidrica. Nesse
processo, a EVT possui fundamental funcdo: prover diferenca de potencial hidrico para o
transporte de nutrientes para crescimento da vegetagdo. Quanto maior o desenvolvimento
foliar, maior a demanda hidrica pela EVT (Kerbauy, 2008).
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A diferenca de crescimento da CAB ao longo do desenvolvimento da pesquisa possui
explicacdo pela sanidade da vegetacdo em relagdo ao fluxo hidrodinamico nas WCs. Na
célula horizontal (que possui parte do sistema radicular em ambiente insaturado, com
consequente maior capacidade de respiracdo), a vegetacao sempre apresentou exuberante
crescimento e propagacéo. J& na célula vertical (todo sistema radicular em ambiente saturado
— Figura 5.3 —, com consequentes dificuldades de respiragdo das raizes), o desenvolvimento

da vegetacao foi muito mais lento, ocorrendo também a morte de parte da vegetacao plantada

apos os procedimentos de poda.

=f Nivel do esgoto

Figura 5.3 — Tipo de ambientes hidrodinamicos nas WC-FSSV (raizes totalmente saturadas - a) e
WC-FSSH (raizes parcialmente saturadas - b).

As diferencas dos niveis de saturagdo do meio suporte nas células de tratamento também
podem ter contribuido para a maior EVT na WC-FSSV. Com o nivel de esgoto préximo a
superficie, a taxa de evaporacdo é maior na WC-FSSV do que na célula WC-FSSH com o

meio saturado em maior profundidade.

Em média, o percentual de perda de agua por EVT em cada célula referente a vazdo afluente
foi de 30,8% e 35,5% para a WC-FSSV e WC-FSSH, respectivamente. Em diversos dias
(15% do total monitorado) houve EVT superior a 95% da vazdo de entrada nas células, o
que indica que a configuracdo de células de tratamento adotada possibilitou significativa
reducdo do volume de esgoto disposto no solo. Tais valores destacam a influéncia do
processo de EVT dentro das WCs. A capacidade de remoc¢do de agua pela atmosfera em
WCs é tdo importante que a norma brasileira NBR 13.969 (ABNT, 1997) refere-se a esses
ambientes apenas como “‘canteiros de evapotranspiragdo”, negligenciando ou dando menor
importancia aos processos de remocdo de poluentes do meio liquido promovidos pelas

interacdes meio suporte/planta/micro-organismos.

Dependendo das condi¢des climaticas locais, pode haver perda de dgua para atmosfera em
até 50% do volume de entrada (Souza et al., 2004; Stottmeister et al., 2003). Estudos como
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Silva Junior et al. (2015) encontraram valores de EVT média de 38,3% em relacdo ao esgoto
de entrada. J& Bialowiec et al. (2014) observaram perdas hidricas por EVT de 30 a 92% do

esgoto afluente as WCs.

A consideragdo da EVT nos processos de tratamento de esgoto em WCs é tdo imporante que
existem sistemas projetados para “zero descarga” de esgoto. Essas sao WCs em que toda a
agua residuéria que adentra nas WCs € evapotranspirada e ndo héa langamento no solo ou
corpos hidricos do esgoto tratado (Gregersen e Brix, 2001; Milani e Toscano, 2013).
Entretanto, para que esses sistemas funcionem de maneira adequada, ha a necessidade de
correto dimensionamento (considerando a vazao de esgoto a ser tratada) e avaliacdo do clima

local, bem como da espécie vegetal utilizada.

Como apresentado anteriormente, nessa pesquisa foi observado que em 15% dos dias
monitorados a EVT apresentou “zero descarga” ou valor muito préoximo. J4 em outros
periodos do ano, a taxa de EVT das WCs correspondeu a menos de 20% da vazéo de entrada
de esgoto. Durante o periodo do ano em que as condic¢des climaticas implicarem em balanco
hidrico ndo favoravel a vazao “zero descarga”, sugere-se a equalizacdo do fluxo de esgoto
na entrada das WCs de forma a reserva-lo e fazer sua aplicacdo em periodos de maior taxa
de EVT.

Os projetos convencionais de WCs geralmente ndo consideram tal situagdo, o que implica
em subestimar a capacidade de tratamento do esgoto. Para insercdo da EVT nos critérios de
projeto de WCs, faz-se necessaria a avaliacdo prévia das caracteristicas climaticas e de
estudos preliminares locais para obtencdo de dados, uma vez que, como observado neste
trabalho, ha elevada variancia na EVT diéria.

5.3 - HIDRODINAMICA DO SISTEMA DE TRATAMENTO

O nivel de esgoto dentro das células de tratamento apresentou varia¢des em funcdo da carga
hidraulica diaria aplicada. De acordo com a Tabela 5.5, a variancia do nivel de esgoto na

WC-FSSV foi bastante superior aos pontos de monitoramento da WC-FSSH.

A amplitude de variacdo no nivel de esgoto em PMI (na WC-FSSV) foi de 17 cm, ocasionada
por periodos em que houve baixa geracdo de esgoto nas residéncias (nivel minimo) e altas

taxas de aplicacdo de esgoto (nivel méximo). Tais variagcfes podem ter interferido na
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qualidade fitossanitéria da vegetacdo, uma vez que sob baixos niveis de esgoto, o contato do
liquido com o sistema radicular das plantas é reduzido. Por outro lado, o sistema radicular
totalmente submerso em meio liquido exige que a vegetacao tenha o sistema foliar saudavel
para transportar o oxigénio atmosférico para respiracao das raizes (Kerbauy, 2008). Como
apresentado anteriormente, os maiores niveis de esgoto (chegando as vezes até a apresentar
fluxo superficial) possibilitou maior taxa de EVT na WC-FSSV do que na WC-FSSH, pois

a maior area de contato esgoto-atmosfera eleva os niveis de evaporacdo da agua.

Tabela 5.5 — Estatistica do nivel de esgoto dentro das células de tratamento.

Parametro Nivel Nivel Nivel
PMI(cm)  PMIl(cm)  PMIII (cm)
Média 86,3 24,9 23,9
Minima 73,0 15,0 16,0
Maxima 90,0 33,0 32,0
Desvio padrédo 3,2 1,9 2,1

PMI: ponto de monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento II; PMIII: ponto de
monitoramento I1I.

A variacdo no nivel de esgoto dentro da WC-FSSH apresentou valores com amplitude de 18
e 16 cm nos pontos PMII e PMIII, respectivamente, similares ao obtido na WC-FSSV.
Entretanto, o desvio padrdo dos dados foi bastante inferior para PMII e PMIII, o que indica
que a variacdo do nivel de esgoto dentro da WC-FSSV é mais susceptivel as variagdes nas
cargas hidraulicas aplicadas, funcionando entdo como célula amortizadora para as vazdes

aplicadas.

Dentro da WC-FSSH, nota-se também que o nivel do PMII foi sempre maior ou igual ao
PMIII, o que caracteriza o processo de perda de carga em meio poroso. O valor da perda

energética pelo escoamento entre os pontos foi quantificado e é apresentado no item 5.3.2.

As variacGes de nivel de esgoto nas WC-FSSV e WC-FSSH, bem como a influéncia da EVT
e PCT na vazdo efluente as células, atestam que as WCs estudadas se comportam como
reatores em estado dindmico. Porém, para facilitar o desenvolvimento e resolucdo dos
modelos representativos da remocéo de poluentes nas WCs, elas foram consideradas como

reatores em estado estacionario.
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5.3.1 Retencgéo do fluxo pelo Hidrometro |

O Hidrometro 1 utilizado foi do tipo volumétrico, que possui como principio de
funcionamento a mensuracdo do volume do liquido através do enchimento e posterior
vertimento do esgoto em um émbolo de 100 mL. A cada ciclo de enchimento-esvaziamento,
era contabilizado apenas o volume do émbolo, havendo retencdo do fluxo de esgoto a
montante até novo ciclo ser completado. Tal situacdo implicou em elevada perda de carga

(retencdo do fluxo) na passagem do esgoto pelos hidrometros.

A retencdo do fluxo de esgoto a montante dos hidrémetros provocou comportamento
hidraulico peculiar nas WCs, possivelmente alterando o TDH e carga hidraulica aplicada na
WC-FSSV e WC-FSSH. Caso néo fosse adotado os hidrometros, o volume gerado de esgoto
seria aplicado em menor tempo e consequentemente, os TDHs das WCs seriam menores,

talvez alterando todo o comportamento hidraulico e eficiéncia de remocdo de poluentes.

Em func&o do fluxo de esgoto nos hidrémetros, houve retencéo de particulas e biomassa nas
suas estruturas interiores, aumentando ainda mais a perda de carga do fluxo hidrico ao longo
do tempo. A Figura 5.4 indica 0 aumento da retencdo do fluxo de esgoto em funcgéo dos dias

apos a limpeza do Hidrémetro I.
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Figura 5.4 — Correlagdo do nivel de esgoto na caixa de recepcéo e tempo de esvaziamento em
funcdo da limpeza do Hidrémetro I.
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Com o Hidrémetro | limpo, apds 10 min de bombeamento, o nivel de esgoto na caixa de
recepcdo foi de 35,5 cm e 0 tempo necessario para total esvaziamento da caixa foi de 183
min. Apos seis dias da limpeza, o tempo de esvaziamento foi de 305 min. Observa-se que
quanto mais tempo apds a limpeza do hidrédmetro, maior foi a perda de carga (menor

coeficiente angular da reta, p6s periodo de bombeamento) no Hidrémetro 1.

O teste de perda de carga so foi possivel de ser feito no Hidrémetro I, pelo uso da caixa de
recepcdo (pequeno volume de controle e alta carga hidraulica— 1 a 2 mca). Nos Hidrometros
Il e 111, ndo houve como fazer a mensuracao do nivel de esgoto nas WCs com seguranca
(uma vez que a variacdo desse nivel foi bastante pequena, pois as WCs sdo reatores com
volume bastante superior a caixa de recepcao).

Com o uso do denominado “Golpe de Ariete” (promovendo um transiente hidraulico), por
meio da abertura e fechamento abrupto de uma valvula de esgoto (Figura 5.5) acoplada junto
ao Hidrémetro I, foi possivel obter determinado grau de remocdo de impurezas do
hidrometro. Com o “Golpe de Ariete”, o comportamento hidraulico do Hidrometro I passou
a apresentar “grau de limpeza” proximo a um dia apos a limpeza. Tal procedimento mostrou-
se importante do ponto de vista operacional devido a dificuldade de retirada dos hidrémetros
para limpeza. Aplicando-se o transiente hidraulico, o Hidrémetro | era limpo mesmo sem

ser removido.

Figura 5.5 — Hidrdmetro | e valvula utlllzada como by- pass (e para apllcagao do transiente
hidraulico no Hidrémetro ).
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Como a carga hidraulica nos Hidrémetros Il e I1l ndo eram altas (0,1 a 0,3 mca), ndo foi
possivel implantar o sistema com transiente hidraulico, necessitando entéo que, para limpeza
desses hidrometros, houvesse sua remogéo. Por outro lado, 0 aumento da perda de carga dos
Hidrometros Il e 111 ocorreu principalmente devido ao acimulo de biomassa nas paredes
internas dos hidrémetros, o que possui um valor limitante (o crescimento de biomassa se da
até determinado ponto, até que o fluxo hidrico provoque o desprendimento do biofilme).

Assim, a retirada e limpeza dos Hidrometros Il e 111 era feita a cada 10 dias.

A influéncia dos hidrdmetros no comportamento hidrodindmico do esgoto domestico na
WC-FSSV e WC-FSSH serd melhor compreendido no item 5.5.3, avaliando-se o ensaio com
tracador inerte hidrodindmico.

5.3.2 Escoamento na WC-FSSH

O fendmeno de colmatacdo da WC-FSSH pdde ser avaliado aplicando-se a Lei de Darcy ao
escoamento do esgoto doméstico nessa célula, obtendo-se valores de condutividade

hidraulica (Kp) diaria. A média e mediana mensal de Kp sdo apresentadas na Figura 5.6.
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Figura 5.6 — Variagdo da condutividade hidraulica (Kp) média e mediana mensal na WC-FSSH no
periodo da pesquisa.
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Nota-se elevada variabilidade no valor de Kp em fungéo do periodo da pesquisa. A média e
desvio padrdo geral de Kp mensurada foi de 383,2 + 559,3 m3.m2d. Ndo houve padrio
definido para o comportamento da condutividade hidraulica na WC-FSSH em funcéo dos
meses, indicando que a colmatacdo do leito foi pouco influenciada pelas condicGes
climéticas. Por outro lado, observa-se que houve reducdo em Kp a partir de janeiro de 2018,
que pode ser explicado pela diminuicdo das vazdes nesse periodo.

A principal limitacdo do uso da Lei de Darcy na WC-FSSH esta vinculada a presenca dos
Hidrometros 1l e Ill. Como o escoamento do esgoto nessa célula € dependente das
caracteristicas de funcionamento dos hidrémetros, torna-se dificil avaliar a confiabilidade
do célculo de Kp pela expressao de Darcy. Entretanto, pelo avaliado, ndo foi observado grau

significativo de colmatacdo da WC-FSSH no periodo estudado.

Como regra geral, avalia-se que a condutividade hidraulica do meio suporte calculada na
WC-FSSH foi predominantemente dependente da vazédo afluente (e da carga hidraulica no
Hidrometro 111 provocada por ela). Com altas vazdes do A-WC-FSSH (e/ou altas PCT), a
carga hidraulica necesséaria para funcionamento do Hidrémetro Il era atingida facilmente,
possibilitando elevado fluxo de esgoto e consequentemente Kp alta. Por outro lado, baixas
vazdes do A-WC-FSSH (e/ou altas EVT), implicava em reducdo na carga hidraulica, o que
diminuia o fluxo de esgoto na WC-FSSH e proporcionava Kp baixa.

Avaliando uma WC-FSSH (com oito anos de operacdo), porém sem a presenca de
hidrometros volumétricos, Matos et al. (2017) obtiveram variacdes de Kp (em funcdo da
distancia do ponto de entrada do esgoto) de 5 a 61 m2.m=2.d?. As condutividades mais
préximas ao ponto de entrada de esgoto foram bastante inferiores aos da saida, indicando
colmatacdo do leito nos primeiros metros da WC. Outro dado importante obtido nessa
pesquisa foi que o ambiente controle (sem vegetacao) apresentou Kp maior do que a WC,
sugerindo que a presenca da vegetacao elevou o nivel de colmatacéo do leito, provavelmente

pela presenca das raizes.

Caselles-Osorio et al. (2007) concluiram em seu estudo que a matéria recalcitrante e de
dificil biodegradacdo acumulada no meio suporte foi a principal responsavel pela colmatagéo
dos leitos e reducdo da condutividade hidraulica. Esses autores evidenciaram que a redugdo
do valor de Ks se da principalmente na zona de entrada do esgoto no leito (Kp variando de
0—4 m3.m2d). Na zona de saida, foram obtidos valores de Kp entre 12 e 200 m3.m2d.
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5.3.3 Ensaio hidrodinamico

Conforme é mostrado na Figura 5.7, observaram-se variacdes da concentracdo do tragador

em funcéo da profundidade (H) e do ponto de medicéo (E — esquerdo e D — direito) na WC-

FSSV. A variacdo conforme a profundidade pode ser explicada pela estratificacdo quimica

do esgoto, mediante diferencga de densidade provocada pela introdugéo do sal. Por outro lado,

a diferenca de condutividade entre os pontos (E e D) indica que o fluxo de esgoto ndo ocorreu

de maneira homogénea na WC-FSSV.
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A falta de homogeneidade na dispersdo do esgoto no ambiente de tratamento pode estar
vinculada a presenca de “caminhos preferenciais”, além de “zonas mortas”, reduzindo a

eficiéncia de remocéo dos poluentes.

Em ambos os pontos de monitoramento na WC-FSSV (a e b), as profundidades H1 (20 cm)
e H2 (40 cm) apresentaram valores proximos, porém inferiores a H3 (70 cm). O padrédo do
comportamento hidrodindmico nessa célula indicou maior concentracdo do tracador em
funcdo do aumento da profundidade. Logo apoOs a aplicacdo do pulso do tracador, a
condutividade elétrica do esgoto elevou-se primeiramente nos pontos H3, do que em H2 ou
HI, indicando que pode haver “estratificacdo quimica” do fluxo de esgoto no sentido

descendente na célula estudada.

A reestabilizacdo das condi¢Ges normais da WC-FSSV (concentracdo background) so6 foi
atingida em H3 cerca de 10 dias ap0s a aplicacao do tracador. Em H1 e H2, apds 7 dias. 1sso
sustenta a hipo6tese de ocorréncia de estratificacdo por densidade na célula, o que pode ser
decorrente da aplicacdo do tracador salino. A diferenciacdo em camadas ndo € caracteristica
da maioria dos poluentes do esgoto, como é caso de solucBes salinas. Entretanto, poluentes
associados aos solidos sedimentaveis podem apresentar tal caracteristica (Von Sperling,
2014).

A hipétese de mé disperséo (fluxo ndo uniforme) do esgoto na WC-FSSV ¢ reforcada pela
diferenca nos dados de E e D, principalmente na profundidade H3 até o 5° dia de ensaio.
Nesse periodo, observou-se que a condutividade elétrica nos pontos E e D (profundidade
H3) foi diferente em média 17%, indicando a ocorréncia de caminho preferencial no sentido
do ponto da esquerda (E). Os itens 5.3.3.1 e 5.3.3.2 apresentam a adequabilidade das WCs
estudadas segundo os modelos de dispersdo e tanques-em-série, respectivamente,

fornecendo uma ideia de como é o fluxo hidrodindmico nesses ambientes.

A Figura 5.8 ilustra a variacdo da condutividade elétrica no E-WC-FSSV, PMII, PMIII e E-
WC-FSSH ao longo do tempo. Comparando os dados medidos nesses pontos, é possivel

observar o “movimento” da pluma do tragador hidrodindmico nas WCs estudadas.

O pico da condutividade elétrica nos pontos monitorados foi obtido nos tempos 24,5, 29,5,
60,5 e 104 horas para 0 E-WC-FSSV, PMII, PMIIl e E-WC-FSSH, respectivamente,
demonstrando o fluxo do tracador nas WCs estudadas.
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A influéncia dos Hidrometros Il e Il no ensaio com tracador, bem como no fluxo de
poluentes nas WCs, pode ser observado nas Figuras 5.7 e 5.8. O inicio de cada dia de
monitoramento apresentou geralmente valores iguais ou superiores ao mensurado no final
do dia anterior, 0 que pode ser explicado pela capacidade dos hidrometros volumétricos
utilizados em reter o fluxo hidrodinamico do esgoto. Ao final do escoamento diario (quando
a carga hidraulica minima necesséria para funcionamento dos hidrémetros fosse atingida,
parando o funcionamento desses), ocorria elevacdo da condutividade elétrica na saida, que

seria mensurado no dia posterior.

O fluxo hidrodinamico do tragador apresentou comportamento diferente nas WCs avaliadas.
O E-WC-FSSV gerou uma curva de distribuicdo assimétrica do tipo Log-Gaussiana,
enguanto o E-WC-FSSH apresentou tendéncia de distribuicdo normal simétrica em torno da
média (curva de Gauss). Nos pontos PMII e PMIII, houve comportamento intermediario e
de transigéo entre as duas curvas. Nota-se que a curva de distribuicdo se transforma do tipo
Log-Gaussiana em Gaussiana conforme o tragcador flui pela WC-FSSH. Conforme Kadlec e
Wallace (2009), as caracteristicas da curva de distribuicdo do tracador variam

principalmente em funcgéo do tipo de fluxo hidrodindmico presente.

A curva de concentracdo, C(t), do E-WC-FSSV (Figura 5.9) apresentou comportamento
similar as caracteristicas do reator CSTR, apresentando decaimento exponencial da
condutividade elétrica em funcdo do tempo de ensaio. Entretanto, a funcdo que melhor
representou (R2? = 0,86) a hidrodinamica da WC-FSSV foi a Curva Log-Gauss (Headley e
Kadlec, 2007).

A Equacdo (5.1) representa o melhor ajuste do comportamento hidrodindmico da
condutividade elétrica (C) no E-WC-FSSV em funcéo do tempo (t) de realizacdo do ensaio

com tracador.

t

C = 1576.¢ " 1(55) 3787 (5.1)

O modelo CSTR apresenta comportamento padrdo proximo a Equacdo (5.1), sugerindo que
o fluxo hidrodinamico da WC-FSSV projetada pode ser conjecturado com baixo desvio a

esse modelo idealizado.
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modelo hidrodindmico (Curva Log-Gauss) mais aproximado a realidade.

Tornando unitaria a area abaixo da curva, tem-se a funcdo distribuicdo do tempo de
residéncia (RTD) do fluido na WC-FSSV (Equacéo 5.2). Essa curva indica a distribuicao
dos tempos que determinada fragdo da corrente leva para sair do reator. Observa-se que a
RTD gerada possui similaridade com a familia de curvas com comportamento de fluxo
CSTR (Levenspiel, 2000).

_t

RTD = 0,006, ¢~*5M"(zaz

)1,4771)

(5.2)

A Figura 5.10 ilustra a curva de distribuicdo da WC-FSSH, que possui caracteristicas
similares as curvas da familia dos reatores PFR, porém com alto desvio desse modelo

idealizado, descrito pela fungédo gaussiana normal obtida (Levenspiel, 2000).

Na funcdo gaussiana gerada pelo melhor ajuste (R? = 0,92 - Equacéo 5.3), as particulas do
tracador hidrodindmico entram e saem da WC-FSSH em padrdo similar a sua entrada,

caracterizando o fluxo PRF.

t—102,2,,

~0.5(35,, ) (5.3)

C=1443.¢e
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Figura 5.10 — Variacdo da condutividade elétrica na WC-FSSH em funcédo do tempo do ensaio e
modelo hidrodindmico (Curva de Gauss) mais adequado aos pontos medidos.

Como a relacdo comprimento/largura da WC-FSSH foi de 5, era esperado o comportamento
com leve desvio ao modelo PFR na hidraulica do reator. Entrento, possivelmente pela
presenca do Hidrémetro 111, houve aumento na dispersao do esgoto na WC-FSSH, elevando
0 desvio do fluxo desse reator em relacdo do fluxo PFR. Os itens posteriores apresentaréo
melhores indicios do comportamento hidrodinamico da WC-FSSH.

A funcéo distribuicdo do tempo de residéncia (RTD) do fluido na WC-FSSH foi descrita
pela Equacdo 5.4.

t—101,6,,

~05( 562 ) (5.4)

RTD =0,005. e

A Tabela 5.6 apresenta os parametros utilizados para avaliacdo das caracteristicas do fluxo

hidrodinamico nas WCs.

Durante o ensaio com tragador, a vazdo média aplicada no sistema de tratamento foi de 758,7
L.d?, o que implicou em tempo de detengéo hidraulica nominal (TDHn) de 3,15 e 3,26 dias
paraa WC-FSSV e WC-FSSH, respectivamente, valores superiores aos utilizados no projeto

de dimensionamento inicial, que considerou vazdo média de 1.200 L.d™.
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Tabela 5.6 — Pardmetros hidrodindmicos calculados a partir do ensaio com tragador nas WC-FSSV

e WC-FSSH.

Pardmetro WC-FSSV WC-FSSH
TDHn (d) 3,15 3,26
TDHr (d) 2,90 4,38
Ev 0,92 1,34
A 0,32 1,33
ICC 0,007 0,043

Rec (%) 63 54

TDHn: tempo de detencdo hidraulica nominal, TDHr: tempo de deten¢do hidraulica real, Ev:
eficiéncia volumétrica, A: eficiéncia hidraulica, ICC: indice de curto-circuito, REC: taxa de
recuperacao do tracador.

Com os ensaios hidrodinamicos, obtiveram-se valores de TDHr mais representativos, pois
esses ensaios consideram a hidrodindmica real do reator e levam em consideracéo os efeitos
climaticos. Segundo os ensaios, 0s TDHr nas WC-FSSV e WC-FSSH foram de 2,90 e 4,38

dias, respectivamente.

O valor inferior de TDHr na célula WC-FSSV pode ser um indicativo de inadequada
distribuicdo do esgoto no reator, bem como da presenca de “caminhos preferenciais” ou
“curto-circuitos”. Por outro lado, a eficiéncia volumétrica (Ev), que indica a relacdo em que
o0 volume do reator é preenchido pelo esgoto, foi mais préximo a 1,0 na WC-FSSV do que
na WC-FSSH. Valores de Ev em torno de 1 significam que o TDHn é proximo ao TDHIr,
indicando leves desvios dos comportamentos hidrodindmicos dos modelos ideais (Headley
e Kadlec, 2007). Assim, observou-se que pelo valor de Ev, a WC-FSSV apresentou menor

desvio ao modelo hidrodinamico CSTR do que a WC-FSSH para o modelo PFR.

Sustentanto a interpretacdo da Ev, o indice de curto-circuito (ICC) (outro estimador do
comportamento hidrodindmico do esgoto no sistema de tratamento) na célula WC-FSSV foi
muito baixo (0,007), sugerindo tendéncia ao comportamento CSTR (Metcalf e Eddy, 2016).
Os valores encontrados de ICC para a WC-FSSH (0,043) também indicaram alto desvio do

comportamento PFR.

A WC-FSSH da presente pesquisa também se mostrou com maior desvio ao fluxo PFR
guando comparada aos trabalhos de De Paoli e Sperling (2013) e Matos et al. (2015), que
tambem avaliaram a hidrodindmica de WC-FSSH com caracteristicas similares, porém sem
a presenca de hidrémetros volumetricos. A presenca desses instrumentos de medicao de
vazdo pode ter sido responsavel pela elevacao do grau de disperséo do esgoto nas WC. Como

citado anteriormente, os hidrémetros instalados eram volumétricos e apresentavam
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comportamento hidraulico peculiar que propiciou a retencéo do fluxo de esgoto nas WCs. A
aplicacdo de novas cargas hidréaulicas e retencdo do esgoto possivelmente influenciou no

grau de disperséo do liquido dentro das WCs.

A eficiéncia hidraulica (1) também pode ser indicador do grau de dispersdo do esgoto nas
WCs. Quanto menor o valor de A, maior sera a tendéncia de comportamento hidrodinamico
para fluxo CSTR. Valores proximos a 1,0 indicam proximidade ao fluxo PFR (Metcalf e
Eddy, 2016). Nessa oOtica, a WC-FSSV apresentou A de 0,32, o que indica baixo desvio ao
modelo idealizado CSTR. Ja na WC-FSSH, houve leve desvio ao modelo PFR, com A de
1,33, sugerindo, pelo menos por esse estimador, que essa célula de tratamento possui nivel

de dispersao ndo muito elevado.

Os valores de recuperacdo (Rec - %) do tracador salino utilizado nesse trabalho, embora
possam ser considerados baixos, foram condizentes com os apresentados na literatura
(geralmente na faixa de 50 — 70%), proporcionando condic¢des de avaliar a hidrodindmica
nas WCs (Cota et al., 2011; Matos et al., 2015).

5.3.3.1 Modelo de disperséo

Os estimadores hidraulicos Ev, ICC e A indicaram elevado grau de dispersdo para a WC-
FSSV e um pouco menor para a WC-FSSH. O niimero de dispersdo (d) também sustenta tal
afirmacdo. A WC-FSSV apresentou d = 1,58, o que, segundo Metcalf e Eddy (2016),
caracteriza-se como alta disperséo, com comportamento similar ao fluxo CSTR (d — «). Na
WC-FSSH, o valor de “d” foi de 0,62, o que também corresponde a alta dispersao (d > 0,01),
porém mais proximo ao comportamento de fluxo PFR. Para valores de d < 0,01, ha tendéncia
de 0 escoamento do esgoto pelos leitos de tratamento ser aproximado ao fluxo pistonado,
enquando d > 0,01, indica grande desvio do escoamento PFR (Levenspiel, 2000).

5.3.3.2 — Modelo de Tanques-em-série

Devido a elevada disperséo do fluxo hidrodinamico na WC-FSSV, o modelo TIS para essa
célula apresentou nimero de tanques “N” = 1,54, o que corresponde a leve desvio do
comportamento CSTR, evidéncia também sustentada pelos demais estimadores

hidrodinamicos apresentados.
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Na WC-FSSH, o valor de “N” foi de 4,53, valor que leva a inferir que houve alta dispersao
do fluxo hidrodindmico também nessa célula, porém com maior desvio do fluxo CSTR e

maior proximidade ao fluxo PFR.

Considerando que os hidrometros retém o fluxo de esgoto nas células, ha favorecimento da
dispersdo do fluido, o que contribui para reducao do valor de “N” e elevacao de “d”. A WC-
FSSV apresentou maior dispersdo devido também a sua geometria (quadrada). J& a
geometria retangular (relagdo comprimento/largura = 5) de WC-FSSH colaborou para que a
dispersdo do esgoto fosse menor do que na WC-FSSV. Possivelmente, se ndo houvesse a

presenca dos hidrometros volumétricos, os valores de “N” e “d” seriam bastante diferentes.

5.4 - QUALIDADE DO ESGOTO

Foram encontrados baixos niveis de OD no esgoto em todos 0s pontos monitorados (Tabela
5.7). No A-WC-FSSV (esgoto da caixa de recepcdo), obtiveram-se 0os menores valores
médio e mediano, enquanto nos pontos de monitoramento dentro das WCs (PMI, PMII e
PMIII), o OD foi ligeiramente superior. Tal padrdo de comportamento indica que o0 ambiente
de WCs, embora seja predominantemente anaerdbio, pode contribuir para introducdo de

0xigénio no esgoto.

Tabela 5.7 — Estatistica dos valores de oxigénio dissolvido (OD) no esgoto das WCs.

Parametro OD (mg.L™)
A-WC-FSSV PMI PMII PMIII
Média 0,68 0,87 0,82 0,82
Mediana 0,60 0,65 0,65 0,67
Maximo 1,4 4,3 4,2 3,5
Minimo 0,3 0,2 0,1 0,1
Desvio padréo 0,30 0,77 0,74 0,72
n 134 134 134 134

PMI: ponto de monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento I1; PMIII: ponto de
monitoramento Il1; n: nlmero de amostragens

Embora houvesse turbilhonamento na caixa de recepgéo devido ao jato de entrada de esgoto,
e consequentemente introducdo de OD, o A-WC-FSSV apresentou baixos niveis de OD,
sugerindo que a difusdo de OD no bombeamento do esgoto foi baixa ou que os niveis de
consumo (por degradacao heterotrofica da matéria organica ou nitrificacdo) de oxigénio na

caixa de recepg¢éo foram altos.

131



Os pontos PMI, PMII e PMIII apresentaram valores médios superiores de OD ao A-WC-
FSSV, também por um motivo potencial especifico: producdo de oxigénio por algas (em
certos momentos, o valor de OD foi superior a 6,0 mg.L™*). Como os tubos de monitoramento
eram abertos (permitindo entrada de luz) e os hidrémetros retinham parcialmente o fluxo de
esgoto (aumentando o TDH do sistema), houve em alguns momentos (principalmente
quando o sistema de bombeamento estava danificado) crescimento de algas na superficie

dos tubos usados para monitoramento, o que pode ter elevado os niveis de OD no esgoto.

De forma geral, os ambientes de WCs estudados apresentaram baixas concentracfes de OD
em todos os pontos de monitoramento, sugerindo um sistema com caracteristicas de
metabolismo anaerdbio de tratamento de esgoto, muito embora possa haver microzonas

aerobias (préximo ao sistema radicular da vegetacao, por exemplo).
A temperatura do esgoto apresentou pouca oscilacdo durante o periodo monitorado, mesmo

durante o inverno e veréo (Tabela 5.8).

Tabela 5.8 — Estatistica da temperatura do esgoto no monitoramento das WCs.
Temperatura (°C)

Parametro

A-WC-FSSV PMI PMII PMIII

Média 24,3 22,5 22,5 22,6
Mediana 24,0 22,6 22,5 22,5
Maximo 29,0 28,0 28,1 28,2
Minimo 19,1 18,7 18,6 19,0
Desvio padrédo 2,27 2,18 2,26 2,23
n 137 137 137 137

PMI: ponto de monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento II; PMIII: ponto de
monitoramento I11; n: nimero de amostragens

A baixa variacdo da temperatura do esgoto no processo de tratamento implica em
estabilidade dos processos de remocao de poluentes vinculados aos principios biolégicos de
degradacdo de poluentes, uma vez que a taxa de degradacdo de matéria organica esta

associada a temperatura (Metcalf e Eddy, 2016).

O ambiente das WCs proporcionou condigoes de “preservacdo” para a temperatura do
esgoto. Devido a presenca do meio suporte e das plantas (sistema foliar e raizes), a
temperatura do esgoto apresentou menor variagao do que a do ar, pois houve “protecao” dos

eventos de intempéries (vento, radiacdo solar, etc.).
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Os valores de pH quase néo apresentaram variagdes nos pontos monitorados (Tabela 5.9),
sempre estiveram proximos a neutralidade e com valores similares aos encontrados na

literatura para esgoto domeéstico (Von Sperling, 2014).

Tabela 5.9 — Estatistica do potencial hidrogenidnico (pH) do esgoto nas WCs.

Parametro pH
A-WC-FSSV PMI PMII PMIII
Média 7.2 7,2 7,2 7,2
Mediana 7,0 7,0 7,0 7,0
Maximo 7,6 7,6 7,8 7,8
Minimo 7,0 7,0 6,8 6,8
Desvio padréo 0,23 0,25 0,29 0,30
n 125 125 125 125

PMI: ponto de monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento I1; PMIII: ponto de
monitoramento Il1; n: nlmero de amostragens

As possiveis reacdes anaerdbias de degradacdo da matéria organica e transformacfes das
formas de nitrogénio do esgoto que ocorreram nas WCs ndo modificaram significativamente

os valores de pH no meio, sugerindo a capacidade tampao do ambiente de tratamento.

Os niveis de Eh monitorados indicaram predominancia de ambientes altamente anaerobios

(Tabela 5.10), com valores médios inferiores a — 300 mV.

Tabela 5.10 — Estatistica do potencial de oxirreducao (Eh) do esgoto no monitoramento das WCs.

Parametro Eh (mV)
A-WC-FSSV PMI PMII PMIII
Média -322,76 -327,54 -322,9 -325,5
Mediana -320,0 -327,0 -327,0 -340,0
Maximo -289,5 -303,0 -239,0 -143,0
Minimo -355,0 -350,0 -440,0 -406,0
Desvio padrdo 13,0 9,74 29,0 48,7
n 136 136 136 136

PMI: ponto de monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento I1; PMIII: ponto de
monitoramento I1l; n: nmero de amostragens

De modo geral, estima-se que as WCs avaliadas foram ambientes de tratamento em sua
maioria redutores, apresentando microzonas aerobias (entorno das raizes e superficie com
presenca de algas). A elevada presenca de nitrato no A-WC-FSSV (item 5.4.2) conferiu a
WC-FSSV zonas de anoxia (Kadlec e Wallace, 2009).

133



Devido aos baixos indices de Eh, estima-se que a reducdo desassimilatéria do nitrato,
fermentacdo, reducdo do sulfato e metanogénese sejam 0s principais mecanismos

transformadores de poluentes no esgoto presentes nas WCs (Vymazal e Kropfelova, 2008).

A alcalinidade total do esgoto A-WC-FSSV (Tabela 5.11) mostrou-se condizente com a
faixa observada na literatura para esgoto doméstico in natura, muito embora 0 A-WC-FSSV

tenha sido previamente tratado no tanque séptico (VVon Sperling, 2014).

Tabela 5.11 — Estatistica dos valores de alcalinidade total do esgoto nas WCs.
Alcalinidade total (mg.L™)

Parametro  — \WC-FSSV  E-WC-FSSV  E-WC-FSSH
Meédia 1434 157.9 1456
Mediana 150,0 160,0 1550
MAximo 184.0 206,0 196,0
Minimo 65,0 76,0 61,0
Desvio padrédo 25,1 28,0 37,8
n 29 29 29

PMI: ponto de monitoramento I; PMII: ponto de monitoramento II; PMIII: ponto de
monitoramento I1l; n: nimero de amostragens

Os valores mensurados para alcalinidade total corresponderam ao balango liquido entre
producdo e consumo dentro do reator (WC). Na WC-FSSV, o balan¢o indicou producéo de
alcalinidade, enquanto na WC-FSSH, consumo. Mecanismos como a reducdo de Mn, Fe,
SO4%, bem como a desnitrificacdo de NOs sdo exemplos de reagdes que promovem a
producdo de alcalinidade, enquanto a nitrificacdo e o processo ANAMMOX, 0 seu consumo
(Vymazal e Kropfelova, 2008; Saeed e Sun, 2012).

5.4.1 Matéria organica

Segundo a Tabela 5.12, o teor de matéria organica (DBO e DQO) no esgoto bruto (EB)
apresentou valores similares aos observados na literatura para esgoto doméstico in natura
(Von Sperling, 2014). Devido ao pré-tratamento realizado pelo tanque séptico (e
possivelmente pela aeracdo na caixa de recepcdo), o esgoto A-WC-FSSV teve diminuicdo
média de DBO e DQO de 48,4 e 38,9%, respectivamente, em relacéo ao esgoto bruto. Esses
sdo valores de performance similares aos observados na literatura para atuacéo isolada do
tanque séptico (geralmente entorno de 20-50% de remogdo de matéria organica — Von

Sperling, 2014), sugerindo que houve relevante atuacdo da caixa de recepcao (juntamente a
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agitacdo promovida pelo bombeamento) nos processos de remogdo de matéria orgéanica
(possivelmente oxidacao heterotréfica).

Tabela 5.12 — Valores estatisticos de DBO e DQO do esgoto nas WCs.

DBO (mg.L?) DQO (mg.L™)
Parametro EB A-WC- E-WC- E-WC- EB A-WC- E-WC- E-WC-
FSSV FSSV FSSH FSSV FSSV FSSH
Média 202,7 1045 32,2 13,0 751,9  459,8 220,8 104,4

Mediana 217,2 86,1 27,4 10,1 486,7 4516 183,3 90,7
Maximo 3295 2452 66,0 40,9  2586,7 7733 553,3 248,0

Minimo 150,7 51,9 8,2 11 370,0 137,8 50 50
Desvio padrao  107,1 49,4 14,6 10,7 816,1  179,8 155,2 76,2
n 10 22 22 22 10 33 33 33

n: nimero de amostragens

A relacdo DBO/DQO do esgoto bruto apresentou valor de 0,27, 0 que o caracteriza como
agua residuaria com fracdo biodegradavel ndo muito elevada. Ja as relaces médias
DBO/DQO do A-WC-FSSV, E-WC-FSSV e E-WC-FSSH foram de 0,23, 0,14 e 0,12,
respectivamente, indicando que a WC-FSSV apresentou maior predominéncia dos processos

bioldgicos de tratamento (biodegradacdo da matéria organica e/ou desnitrificacdo do nitrato).

Dentro das WCs, observaram-se valores de remoc¢do media de matéria organica, como DBO
e DQO de 69,1 e 52,0 % para WC-FSSV e, 59,6 e 52,7% para WC-FSSH, respectivamente.
A eficiéncia média total do sistema de WCs foi de 87,5 e 77,3% para remocao de DBO e
DQO, respectivamente. Tais resultados sdo condizentes com os levantados por Zhang et al.
(2014) em sua revisdo bibliografica sobre desempenho de sistemas de WCs na remocéo de

matéria organica.

As Figuras 5.11 e 5.12 ilustram o comportamento da DBO e DQO do esgoto tratado nas

W(Cs em funcéo do periodo da pesquisa.

Nota-se que a variabilidade da DBO foi bastante inferior ao da DQO. Além disso, a DBO
apresentou comportamento padréo: esgoto afluente sempre com concentragdo superior ao
efluente, indicando estabilidade das WCs no processo de remocdo de poluentes
biodegradaveis. Por outro lado, a DQO apresentou padrao variado (muita oscilacdo durante
0 periodo de monitoramento da pesquisa): nem sempre a concentragdo efluente foi menor
do que a afluente a célula analisada. Em duas semanas, o valor da DQO do A-WC-FSSV foi

inferior ao E-WC-FSSV. Em outras cinco semanas a concentracdo do E-WC-FSSV foi
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inferior a0 E-WC-FSSH. Isso pode ter sido causado pela forma de coleta das amostras

(pontual e simples), ou ainda, pela variacdo nas cargas de poluentes aplicadas nas WCs.

Possivelmente, a metodologia utilizada para coleta das amostras de esgoto (praticamente ao

mesmo tempo em todos os pontos), influenciada pela defasagem do TDH, foi fator de

significativa relevancia no valor da eficiéncia de remocéo dos poluentes.
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Figura 5.12 — Comportamento da DQO nas WCs em funcéo do periodo do estudo.

5.4.2 Nitrogénio

Os niveis de nitrogénio, na forma de amonia (NHs") e nitrato (NO3z’), Tabela 5.13,

apresentaram valores condizentes com suas respectivas concentragcdes para esgoto bruto

(EB), conforme valores obtidos na literatura. Em esgoto bruto, os niveis de NOs™ geralmente
sdo muito baixos e de NH4*, elevados (Von Sperling, 2014; Zhang et al., 2014).
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Tabela 5.13 — Valores estatisticos de amonia e nitrato nas WCs.

Amonia (mg.L?) Nitrato (mg.L?)
Parametro EB A-WC- E-WC- E-WC- EB A-WC- E-WC- E-WC-
FSSV FSSV FSSH FSSV FSSV FSSH
Média 19,6 22,5 31,3 40,3 4,5 19,8 4,7 2,0
Mediana 18,2 194 31,6 43,0 3,9 194 4,2 0,4
Méaximo 29,2 64,2 77,9 75,5 9,2 32,0 13,6 10,4
Minimo 8,5 14 0,5 0,5 0,5 8,9 0,1 0,1
Desvio padréo 10,1 15,2 23,9 49,0 19 51 3,2 3,0
n 10 32 32 32 10 31 31 31

n: nimero de amostragens

O que se observou no presente estudo foi que os niveis médios de NH4" no esgoto A-WC-
FSSV foram inferiores aos comumente encontrados na literatura para unidades de tratamento
pos tanque-séptico. De igual forma, foram encontradas elevadas concentracdes de NO3z
nessas amostras de esgoto, o que sugere que tenha havido a ocorréncia de nitrificacdo nas
etapas anteriores 8 WC-FSSV.

A hipotese de que tenha ocorrido nitrificacdo do esgoto antes de sua aplicacdo nas WCs
ganha forca avaliando-se amostras do esgoto in natura coletado antes do tanque séptico.
Segundo essas amostras (n = 10), a concentracdo média de NHs* e NOs™ foi de 19,6 e 4,5
mg.L%, respectivamente. Tais dados sugerem que tenha havido baixa nitrificagio do esgoto
na rede de coleta e também em algum ponto antes da sua aplicagdo na WC-FSSV. A hipédtese
mais forte é que tenha ocorrido nitrificacdo no esgoto na caixa de recep¢do devido ao
turbilnonamento do liquido decorrente do bombeamento (e retencdo do fluxo do esgoto
dentro da caixa pelo Hidrémetro 1). Resultados similares foram encontrados por Pérez et al.
(2014) e Mendonca (2017), que também adotaram tanque séptico e poco de suc¢do como

unidades precedentes das WCs.

A remocao média acima do normal para matéria organica (DBO e DQO de 48,4 e 38,9%,
respectivamente) no sistema tanque séptico/po¢co de sucgdo/caixa de recepcdo também
contribui para a hipétese de que tenha havido consideravel introducdo de OD no esgoto nesse

sistema, possibilitando também sua nitrificagéo.

As Figuras 5.13 e 5.14 ilustram o comportamento de NH4" e NOs’, respectivamente, nas
células de tratamento. A variagdo desses poluentes apresentou ligeira estabilidade em funcédo
do tempo de estudo. Em geral, observou-se elevacdo da concentracdo de amonia e redugédo

de nitrato no esgoto pds-tratamento nas células.
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Figura 5.13 — Valores de nitrogénio — aménia nas WCs em funcéo do periodo de estudo.
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tempo de pesquisa.

Nas WC-FSSV e WC-FSSH, a remo¢do média de NOsz foi de 76,3 e 57,4%,
respectivamente, enquanto a NHs" apresentou elevacdo média de 39,1 e 28,7%,
respectivamente. A remocao de nitrogénio inorganico total (somatério de amonia, nitrito e
nitrato) apresentou médias de 46,8 e 44,5% para a WC-FSSV e WC-FSSH, respectivamente,
condizendo ao apresentado por Zhang et al. (2014).

Devido as elevadas condicGes redutoras (baixo Eh) das WCs, a reducao nos niveis de nitrato
pode ser explicada pelo mecanismo de desnitrificacdo heterotrofica (ideia também
sustentada pelo consumo de matéria organica e elevacdo da alcalinidade, principalmente na
WC-FSSV), enquanto a elevacdo da amonia, pelos processos de reducdo desassimilatdria do

nitrato e/ou amonificagdo (Saeed e Sun, 2012).
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5.4.3 Fésforo

O teor de fésforo no A-WC-FSSV, em termos de fosfato total e ortofosfato (Tabela 5.14),
apresentou valores similares aos observados na literatura para esgoto in natura (Von
Sperling, 2014), destacando-se que o pré-tratamento realizado pelo tanque séptico possui

baixa capacidade de remocéo de fésforo do esgoto.

Tabela 5.14 — Valores estatisticos de ortofosfato e fosfato total nas WCs.
Ortofosfato (mg.L ™) Fosfato total (mg.L ™)

Parametro A-WC- E-WC- E-WC- A-WC- E-WC- E-WC-

FSSV FSSV FSSH FSSV FSSV FSSH

Média 16,6 14,1 11,3 21,2 18,5 17,4
Mediana 15,2 13,6 11,4 21,1 17,9 16,8
Maximo 26,6 22,0 21,2 28,9 31,0 29,4
Minimo 7,9 9,5 3,7 13,4 10,9 5,2
Desvio padrdo 4.4 3,2 4,1 4,2 50 6,6
n 30 30 30 30 30 30

n: nimero de amostragens

Dentro das WCs, observou-se valores de remo¢do média de fosfato e ortofosfato de 12,7 e
5,9% para WC-FSSV e, 15,0 e 19,8% para WC-FSSH, respectivamente. Embora sejam
eficiéncias de tratamento muito baixas, tais resultados sdo condizentes com a literatura, pois
as WCs (bem como os demais processos bioldgicos convencionais de tratamento de esgoto)

sdo muito ineficientes na remocao de fosforo do esgoto (Zhang et al., 2014).

Nas WCs estudadas, as Unicas vias possiveis de serem utilizadas para remocao de fosforo do
esgoto sdo a assimilacdo pelas plantas ou micro-organismos e precipitacdo na forma de
compostos insolUveis, além da adsorcdo ao meio suporte. Como a brita € comumente um
material de baixa CTC e 0 esgoto doméstico apresenta baixa quantidade de ions de Fe, Mg,
Ca e Al, a via mais possivel de remover o fésforo do esgoto é a assimilacdo pelas plantas e

micro-organismos, porém em baixa taxa.

Nas Figuras 5.15 e 5.16 sdo apresentados os comportamentos do fosfato e ortofosfato no
esgoto das células de tratamento, respectivamente. Ambos pardmetros tiveram elevada
variabilidade em funcdo do tempo de estudo. Nem sempre a concentracédo efluente foi menor
do que a afluente a célula analisada. Em varias semanas analisadas, o valor de fosfato do A-
WC-FSSV foi inferior ao E-WC-FSSV. Houve semanas em que a concentra¢do do E-WC-

FSSV foi inferior ao E-WC-FSSH. Por outro lado, apesar de também apresentar variacoes
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na concentracdo em funcdo do tempo de tratamento, a concentracdo de ortofosfato

apresentou padréo constante: esgoto efluente com menor concentragdo do que o esgoto
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Figura 5.16 — Concentracéo de ortofosfato no esgoto das WCs em fungao do tempo de estudo.

Além da questdo vinculada a forma de coleta das amostras (pontual e simples, todas no

mesmo tempo, portanto defasadas em relagcdo ao TDH), as influéncias dos fatores climaticos

PCT e EVT podem ter contribuido para os valores efluentes superiores aos afluentes em

determinado momentos e também a baixa eficiéncia de remogéo do fosforo.
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5.5 - MODELOS CINETICO-HIDRODINAMICOS

Considerando o ensaio com tragador hidrodindmico que indicou alto grau de disperséo para
a WC-FSSV (d = 1,58 e N = 1,54), adotou-se o fluxo idealizado hidrodindmico CSTR para
essa celula. Para a WC-FSSH, apresentando N = 4,53 no modelo de TIS e alto desvio do
modelo de fluxo pistonado (d = 0,63), simularam-se as cinéticas de remog&o de poluentes

considerando os modelos hidrodinamicos idealizados CSTR e PFR.

Como as remocdes de fosforo nas WCs estudadas foram muito baixas, avaliou-se apenas a
adequacao dos modelos cinético-hidrodinamicos na remocao/transformacédo de nitrogénio

(amdnia e nitrato) e matéria organica (DQO e DBO).

5.5.1 Remocao/transformacao de nitrogénio - Amonia
5.5.1.1 PARA O CASO DA WC-FSSV

A Tabela 5.15 apresenta os estimadores estatisticos, bem como os valores das cinéticas de
transformacéo de NH4*, para os modelos cinéticos de 12 Ordem, de Grau de 22 Ordem, de
Monod, de Monod Multi e de Stover—Kincannon, segundo o comportamento hidrodinamico
CSTR (com e sem consideracdo da PCT e EVT).

Tabela 5.15 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSV
para transformacdo da NH,4".

Fluxo Cinética Sem influéncia climatica Com influéncia climatica Teste
R2 REQMR K* R2 REQMR K* F t
12 Ordem 0,66 0,54 0,22d* 0,69 0,57 1,35d? SS SS
Grau 28 Ordem 0,33 2,08 0,53d* 0,27 2,23 0,63d* SS SS
CSTR Monod 0,67 0,52 78mg.Ltd? 0,72 0,50 6,9mg.Ltd! SS SS

Monod Multi 0,70 0,53 8,3mg.L1d? 0,80 0,48 81mg.Lld! DE DE
Stover-Kincannon 0,08 0,68 3,7mg.Ltd? 0,13 0,65 6,7mg.Ltd! SS SS

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau de 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod Multi; Upmax
— Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

O modelo cinético de Monod Multi foi o que apresentou melhor ajuste (R2= 0,80 e REQMR
= 0,48, para o cenario com influéncia climatica) na descricdo do comportamento da NH4" na
WC-FSSV estudada. As cinéticas de Monod e de 1% Ordem também demonstraram

resultados satisfatorios (R? > 0,65) para ambos os cenarios considerados. Ja os modelos de
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Grau de 22 Ordem e de Stover-Kincannon apresentaram representatibilidade inadequada,

tanto para os cenarios sem e com influéncia climética.

Para o0 modelo de Monod Multi, houve diferenca estatistica significativa entre os cenarios
com e sem clima (PCT e EVT) na representacao da transformacdo da NH4™. Assim, para essa
condigdo, foi mais adequado considerar o clima no modelo cinético-hidrodindmico. Para os
demais modelos, ndo houve indicios suficientes (em ambos o0s testes estatisticos) de que a

influéncia da PCT e EVT no sistema de tratamento seja diferente de sua ndo-influéncia.

No trabalho de Saeed e Sun (2011), a cinética de Monod mostrou-se mais efetiva (comparada
as cinéticas de Monod Multi e de 12 Ordem) na representacdo do comportamento de NH4*
em WC-FSSV. Esses autores obtiveram, sem levar em consideragdo os efeitos climaticos,
Rz e REQMR da ordem de 0,9 e 0,8, respectivamente. Nguyen et al. (2018) observaram que
a cinética de Monod apresentou representatividade intermediaria, todavia superior a cinética
de 1° Ordem, do comportamento da NH4" (R2 = 0,68) em WC-FSSV. Porém, esses autores
ndo avaliaram o uso do modelo Monod Multi e nem consideraram os efeitos climéaticos nas
equacOes. Ja Zhao et al. (2018) obtiveram R2 = 0,91 para 0 modelo de Monod-CSTR na

representacdo da amonia, 0 que mostrou-se bastante adequado.

Conforme dados da literatura, o uso de WCs de fluxo vertical subsuperficial para tratamento
de esgoto apresenta eficiéncia média de remocdo de NH4" de 61,2%, considerando sua
concentragio no esgoto bruto na ordem de 17,4 mg.L* (Zhang et al., 2014). Entretanto, na
presente pesquisa, 0 nitrogénio na forma amoniacal apresentou comportamento
diferenciado: em 34% das amostras coletadas, a concentracdo de NH4" no esgoto E-WC-
FSSV foi inferior & concentracdo afluente. J& 66% dos dados indicaram comportamento
inverso. Considerando a média, o esgoto A-WC-FSSV (pré-tratado no tanque séptico) teve
valor de 22,5 mg.L™?, enquanto que a concentragdo do E-WC-FSSV foi de e 31,3 mg.L™,
indicando comportamento geral de elevacdo dos niveis de NH4* apds tratamento na célula

de fluxo vertical.

Em uma WC-FSSV, diversos fenémenos de transformacdo do nitrogénio podem estar
envolvidos (amonificagdo, nitrificacdo, desnitrificagdo, volatilizagdo e outros), muitos
desses de maneira simultanea, dependendo das condi¢cdes ambientais predominantes. O
aumento nos niveis de amodnia na WC-FSSV sugere predominancia do processo de

amonificacdo, mesmo que em pequena quantidade, ou reducdo desassimilatdria do nitrato.
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Enquanto os trabalhos de Chan et al. (2008), Saeed e Sun (2011) e Nguyen et al. (2018),
estimaram a cinética de remoc¢do de NH4", o presente trabalho considerou a cinética de
producdo desse poluente, ou melhor dizendo, a amonificacdo ou reducdo desassimilatoria de
nitrato. A primeira € um processo no qual o nitrogénio organico presente no esgoto é
biologicamente convertido & amonia, por uma complexa transformagéo bioquimica no qual

0s aminoacidos sao oxidados para produc¢do de NH4" (Vymazal, 2007).

Cineticamente, a amonificacdo ocorre de forma mais rapida do que a nitrificacdo. Dentro de
uma WC, a taxa de mineralizacdo € mais rapida nas zonas oxigenadas, decrescendo da regido
de maior concentracdo de oxigénio para ambientes anaerobios facultativos ou obrigatorios
(Saeed e Sun, 2012).

A reducdo desassimilatoria de NOs™ (via reagéo respiratdria quimiolitoautotrofica) também
pode explicar a elevacdo dos niveis de NH4*, e consequente reducdo da concentragao de
NOs’, no efluente da WC-FSSV. Essa via respiratoria contempla em conjunto 0os mecanismos

de desnitrificacdo e reducéo desassimilatoria do nitrato (Burgin e Hamilton, 2007).

A taxa de transformacdo da NH4" (amonificacao e/ou reducao desassimilatoria de nitrato) na
WC-FSSV foi estimada, segundo 0 modelo Monod Multi (com influéncia climética), em
Kmax = 8,1 mg NH4".L1.d%. Saeed e Sun (2011) encontraram, para os modelos de Monod e
Monod Multi, constantes cinéticas de remocao de amdnia de 14,2 mg NHs*.Ld e 12,1 mg
NH4*.Ltd?, respectivamente. Entretanto, no referido trabalho, houve predominancia de

nitrificacdo na WC, o que justifica resultados téo elevados e reducdo dos niveis de amonia.

5.5.1.2 PARA O CASO DA WC-FSSH

Na Tabela 5.16 sdo apresentados os estimadores estatisticos, bem como os valores das
cinéticas de transformacdo de NH4*, para os modelos cinéticos de 12 Ordem, de Grau de 22
Ordem, de Monod e de Stover—Kincannon segundo as hidrodinamicas CSTR e PFR na WC-
FSSH (com e sem consideracdo da PCT e EVT).

Nenhum dos modelos ou cenérios avaliados apresentou adequado ajuste na descri¢do do
comportamento da NH4" na WC-FSSH estudada. O maximo valor de R2 (0,54) também foi
obtido segundo 0 modelo de Monod Multi (REQMR = 0,54), considerando o fluxo CSTR,
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com influéncia do clima nas equagdes. Todos os modelos considerados demonstraram

resultados insatisfatorios para representar ambos 0s cenarios considerados.

Tabela 5.16 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSH
para o comportamento da NH,".

Fluxo Cinética Sem influéncia climética Com influéncia climatica Teste
R2  REQMR K* Rz  REQMR K* F t
12 Ordem 0,09 0,87 0,40d* 0,32 0,64 2,5d? DE DE
Grau 22 Ordem 0,19 2,34 0,09d* 0,19 0,98 0,89 d* SS SS
CSTR Monod 0,09 0,87 33,3mg.Ltd? 0,26 0,65 9,2mg.Ltd? DE DE

Monod Multi 0,15 0,85 32,4mg.Ltd? 0,54 0,45 76mg.Ltd? DE DE
Stover-Kincannon 0,36 0,71 78mg.Ltd? 0,36 0,20 6,7mg.Ltd! SS SS

12 Ordem 0,09 2,04 1,06 d! 0,14 1,46 1,66 d! SS SS
PER Grau 22 Ordem 0,17 2,04 0,20 d*! 0,35 0,57 0,30d? DE DE
Monod 0,18 2,04 12,8 mg.L1d? 0,03 1,49 312mg.Ltd? DE DE

Stover-Kincannon 0,18 2,00 12,3 mg.Ltd? 0,07 0,60 257mg.Ltd! DE DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod Multi; Umax —
Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica.

Como previamente avaliado pelo teste com tragador hidrodinamico, a WC-FSSH apresentou
elevado grau de disperséo e alto desvio do modelo de fluxo PFR. Ainda nesse raciocinio, 0s
modelos cinéticos com fluxo CSTR se apresentaram, de maneira geral, melhores do que 0s
com fluxo PFR, todavia com baixa representatividade. Isso sugere que o melhor modelo a
ser usado para o caso seria 0 modelo de fluxo disperso, porém de dificil solucdo analitica.

Avaliando-se os cenarios estudados (com e sem EVT e PCT), houve diferenca estatistica
significante na maioria dos modelos considerados. Para o modelo com maior
representatividade — Monod Multi, foi mais adequado considerar o clima no processo.
Observou-se, em geral, que a influéncia da EVT e PCT, com ambos os fluxos (CSTR e PFR),

foi melhor representante do comportamento da aménia na WC-FSSH.

Na pesquisa de Chan et al. (2008), considerando fluxo PFR, observou-se que o modelo
cinético de 12 Ordem foi adequado (R2 = 0,79) na estimativa da remoc¢&o de aménia na WC-
FSSH estudada, enquanto, o uso da cinética de Monod Multi com modifica¢des apresentou-
se mais adequada (R% = 0,92). Tanto Chan et al. (2008) como em Saeed e Sun (2011)
observaram que a concentracdo de NH4* afluente a célula de tratamento foi superior a deste

estudo, sempre apresentando reducéo na concentragao apos tratamento na WC.

De igual maneira que na WC-FSSV, a WC-FSSH apresentou em varios momentos
concentracdes de NH4*™ no E-WC-FSSH inferior a concentragdo afluente. Em cerca de 1/3
das amostras € que a concentracdo de NH4" do E-WC-FSSV foi superior a do E-WC-FSSH.
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Nisso, o comportamento geral na WC foi de elevagdo dos niveis de NH4"™ ap6s tratamento

na célula de fluxo horizontal.

Os mesmos processos de transformacéo da NH4" estimados na WC-FSSV, provavelmente
estdo presentes na WC-FSSH, pois sdo ambientes altamente redutores e com baixa
concentracdo de OD. A principal diferenca entre ambos é o teor de matéria organica, que na
WC-FSSH é menor, reduzindo assim as taxas de desnitricacdo do esgoto. Nesse contexto,
considera-se como resultado do balanco liquido de producédo e consumo de NH4*, a cinética
de producdo da NH4", no qual houve predominancia dos mecanismos de amonificacdo ou

reducdo desassimilatoria de nitrato, além da desnitrificacdo, em ambas células de tratamento.

Na WC-FSSH estudada, considerando o fluxo CSTR, estimou-se a taxa cinética de
transformacédo da NH4", segundo o modelo Monod Multi (com influéncia climatica), de Kmax
7,6 mg.Ltd,

5.5.2 — Remocao/transformagcao de nitrogénio - Nitrato
5.5.2.1 PARA O CASO DA WC-FSSV

Os estimadores estatisticos vinculados ao ajuste linear do fendmeno de transformacéo do
nitrato na WC-FSSV segundo os modelos cinéticos de 1* Ordem, de Grau de 22 Ordem, de
Monod, de Monod Multi e de Stover-Kincannon, considerando a hidraulica CSTR (com e
sem efeito da PCT e EVT), sdo apresentados na Tabela 5.17.

A melhor descricdo da cinética de remocao de NO3s” na WC-FSSV foi pelo modelo de Monod
Multi (R2=0,71 e REQMR = 0,84), considerando a influéncia da PCT e EVT no ajuste das
equacdes. Para os modelos cinéticos de Grau de 22 Ordem, de Monod e de Stover-Kincannon
houve intermediéria correlagdo entre as variaveis analisadas, indicando pouca tendéncia de

ambas as cinéticas na descricdo da desnitrificacdo segundo a hidraulica CSTR.

Considerando a influéncia dos fenémenos climaticos (PCT e EVT) nos modelos cinéticos
de transformacéo da NOs", ndo houve diferenca estatistica apenas nos modelos de 12 Ordem
e de Monod. Nos demais, houve significativa diferenca estatistica entre os cenarios com e
sem influéncia climatica. Assim, a introducdo indireta dos efeitos da PCT e EVT nos

modelos cinético-hidrodindmicos também foi adequada nesse caso.
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Tabela 5.17 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSV
para transformacdo da NOs'.

Fluxo Cinética Sem influéncia climéatica Com influéncia climatica Teste
Rz  REQMR K* Rz  REQMR K* F t
12 Ordem 0,03 0,78 2,94d? 0,03 0,89 20,8d* SS SS
Grau 22 Ordem 0,36 1,03 16,7 d* 0,00 2,42 35,2d? DE DE
CSTR Monod 0,44 0,59 2,63 mg.Ltd? 0,48 0,59 123mg.Ltd? SS SS

Monod Multi 0,49 0,78 3,45mg.Ltd? 0,71 0,84 8,25 mg.L1.d! DE DE
Stover-Kincannon 0,44 0,14 11,5mg.Ltd? 0,01 0,34 169mg.L.td* DE DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod multi; Umax —
Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

A cinética de Monod Multi (considerando o nitrato e matéria organica — DQO como
substratos limitantes das reacfes), com influéncia do clima, foi a mais adequada para
representacdo do comportamento do nitrato na WC-FSSV estudada. Saeed e Sun (2011)
identificaram que a cinética de Monod n&o foi efetiva na representacdo da reducdo de NO3’
na WC-FSSV de seu estudo, pois obtiveram também baixas correlacdes de R2 e REQMR,
0,3 e 1,2, respectivamente. Por outro lado, considerando a cinética de Monod Multi, esses
autores também obtiveram alta adequacdo dos modelos, R2 = 0,8 e REQMR = 1,0 para

descricdo do processo de remocao de NOs na WC estudada.

Estima-se que os processos predominantes envolvendo o nitrato na WC-FSSV sejam a
desnitrificacdo heterotrofica (como etapa preferencial), seguida da reducéo desassimilatéria
fermentativa do nitrato e amonificacdo. Tal conjectura explica a reducao da concentracdo de
NOs e elevagdo dos niveis de NH4" ap6s o escoamento do esgoto pela célula de tratamento.
Do ponto de vista eletroquimico, a presenca de NOs™ como aceptor de elétrons favorece a
desnitrificacdo heterotréfica como etapa preferencial a outros processos como a
metanogénese ou sulfetogénese. A desnitrificacdo é considerada como sendo o principal
mecanismo de remocao de nitrogénio em WCs (Chung et al., 2008; Matheson e Sukias,
2010). O uso de duas variaveis altamente representativas (como o nitrato e a DQO) do
processo de desnitrificacdo possivelmente foi o responsavel pelo modelo de Monod Multi

apresentar alta representatividade.

Para ocorréncia da desnitrificacdo, deve haver predominancia de ambiente anoxico, com
adequada relagéo entre matéria organica (fonte de carbono) e nitrato (Saeed e Sun, 2012), o
que acontece na presente pesquisa (médias de Eh = -362,2 mV, OD = 0,87 mg/L e relagédo
DQO/NO;3 de 23,2 para esgoto afluente). Aguas residuarias em WCs com niveis altos de

OD apresentam taxa de remogé&o de nitrato inferior a ambientes de tratamento com baixos
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niveis de OD, comprovando que o processo de desnitrificacdo é mais favorecido em meio
redutor (Gebremariam e Beutel, 2008).

O valor de Kmax da cinética de desnitrificagdo do NOs™ foi estimado em 8,25 mg NOsz™.Lt.d"
! para 0 modelo de Monod Multi. Saeed e Sun (2011) encontraram para 0 modelo de Monod
Multi constante cinética de remocao de nitrato de 300,0 g NOsm2d. O valor obtido por
Saeed e Sun (2011) ndo é razoavelmente possivel considerando os dados do projeto
fornecidos: estudo em escala de bancada (WC-FSSV) com reator de 89,0 L de volume, vazéo

média de 400,0 L.d e concentragdo média de NOs de 9,7 mg.L™.

5.5.2.2 PARA O CASO DA WC-FSSH

Os estimadores estatisticos dos modelos cinéticos de transformacéo do nitrato na WC-FSSH
segundo os modelos cinéticos de 12 Ordem, de Grau de 22 Ordem, de Monod, de Monod
Multi e de Stover-Kincannon, em fluxo CSTR e PFR (com e sem efeito da PCT e EVT), séo

apresentados na Tabela 5.18.

Tabela 5.18 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSH
para transformacdo da NOs'.

Fluxo Cinética Sem influéncia climatica Com influéncia climatica Teste
R2  REQMR K* R2  REQMR K* F t
12 Ordem 0,30 1,52 0,10 d* 0,32 1,67 1,35d* SS SS
Grau 28 Ordem 0,41 2,53 0,84d* 0,35 3,58 0,63d* SS SS
CSTR Monod 0,36 1,83 1,5mg.Ltd? 0,20 1,74 39mg.Lld! DE DE

Monod Multi 0,05 1,40 1,7mg.Ltd? 0,10 1,85 152mg.Ltd? SS SS
Stover-Kincannon 0,12 0,66 3,7mg.Ltd! 0,34 0,65 6,7mg.Ltd* DE DE

12 Ordem 0,01 0,88 3,33 d* 0,05 0,94 3,33d* SS SS
PER Grau 22 Ordem 0,13 0,81 0,59d* 0,32 0,80 1,1.d7 DE DE
Monod 0,00 1,14 33,3mg.Ltd? 0,00 0,97 67,4mg.Lld! SS SS

Stover-Kincannon 0,27 0,84 42mg.Ltd? 043 1,17 546 mg.L1d! DE DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod Multi; Umax —
Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

As melhores descri¢des da cinética de remogéo de NOz™ na WC-FSSH foram pelas cinéticas
de Stover-Kincannon (R? = 0,43 e REQMR = 1,17), considerando a influéncia da PCT e
EVT, e fluxo PFR; e de Grau de 2° Ordem (R? = 0,41 e REQMR = 2,53), sem influéncia do
clima e com fluxo CSTR. Entretanto, nenhum desses modelos apresentou boa

representatividade do comportamento do NOs™ na WC-FSSH. Novamente, a equacdo do
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fluxo hidrodinamico CSTR apresentou melhores correlagdes associados aos modelos
cinéticos do que do fluxo PFR.

Considerando a influéncia do clima (PCT e EVT) nos modelos cinéticos de transformacao
da NOs, sO houve diferenca estatistica nos modelos de Grau 22 Ordem e de Stover-
Kincannon, para ambos os fluxos hidrodinamicos considerados (CSTR e PFR). Nos demais,
ndo houve significativa diferenca estatistica entre os cenarios com e sem influéncia
climatica. De maneira geral, a influéncia climatica elevou a representatividade do modelo

na maioria dos casos.

De igual maneira que na WC-FSSV, estima-se que 0s processos predominantes envolvendo
0 nitrato na WC-FSSH sejam a desnitrificacdo heterotréfica seguida da reducdo

desassimilatoria fermentativa do nitrato e amonificacao.

A reducdo na concentracdo de matéria organica (removida pela WC-FSSV) foi responsavel
pela diminuigdo na taxa de desnitrificagdo na WC-FSSH. Ainda assim, os baixos valores de
Eh e altas concentragdes de NH4* no E-WC-FSSH sdo indicativos de redugdo

desassimilatoria do nitrato e/ou amonificacao.

O valor de Kmax do NO3™ foi estimado em 5,46 mg NOs".L™1.d? para 0 modelo de Stover-
Kincannon-PFR, valor inferior ao quantificado na WC-FSSV da presente pesquisa. 1sso
sustenta a hipdtese de que a desnitrificacdo seja o principal mecanismo presente nas WCs
estudadas, pois a reducdo na concentracdo de matéria organica também reduziu a taxa de

desnitrificacdo do esgoto.

Bastante escassa foi a quantidade de trabalhos da literatura avaliando a adequabilidade dos
modelos de cinética-hidrodindmica de remocéo de nitrato em WC, principalmente das WC-
FSSH. Dai a dificuldade de comparar os resultados da presente pesquisa. A grande maioria
dos estudos nessa tematica avaliam o comportamento dos modelos segundo a remocéo de

matéria organica.

5.5.3 — Remocao/transformacédo de matéria organica - DQO

5.5.3.1 PARA O CASO DA WC-FSSV
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Os estimadores estatisticos e as constantes cinéticas de reacdo para o comportamento da
DQO na WC-FSSV, segundo os modelos e cenarios avaliados em reator de fluxo CSTR, séo

apresentados na Tabela 5.19.

Tabela 5.19 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSV
para transformacao da DQO.

Fluxo Cinética Sem influéncia climética Com influéncia climatica Teste
R2  REQMR K* R2  REQMR K* F t
12 Ordem 0,02 0,69 1,64 d? 0,01 0,88 14,2 d? SS SS
Grau 22 Ordem 0,11 0,74 769,2 d*! 0,00 1,60 0,01.d*t SS SS
CSTR Monod 0,59 0,44 105,3mg.Lt.d? 0,70 0,49 139,8mg.Ltd? DE DE

Monod Multi 0,69 0,41 204,1 mg.Lt.d* 0,78 0,48 2745mg.L1.d? DE DE
Stover-Kincannon 0,66 0,27 2176 mg.L1.d? 0,53 0,33 3152mg.L1d! DE DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod multi; Umax —
Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

O modelo cinético de Monod Multi (com influéncia climética) foi o mais adequado (R2 =
0,78 e REQMR = 0,48) para 0s processos de remoc¢do de matéria organica em relacdo aos
demais modelos considerados. A cinética de Monod Multi considerou a matéria organica
(DQO) e o OD como os dois substratos limitantes (e representativos) do processo de
transformacédo da matéria. Mesmo com a baixa disponibilidade de OD na WC-FSSV, houve

alta representatividade da descricdo dos mecanismos de remocéao de DQO.

As cinéticas de Monod e de Stover-Kincannon apresentaram ajuste um pouco menor (Rz >
0,59). J& os modelos de 1° Ordem e de Grau de 2° Ordem ndo se mostraram adequados para
representar a remoc¢ao e matéria organica na WC-FSSV, confirmando o indicado por Kadlec
(2000), que afirma que a cinética de 1* Ordem, embora muito utilizada, ndo é adequada para

descrever a remoc¢do de matéria organica em WCs.

De todos os modelos avaliados, apenas as cinéticas de 1* Ordem e Grau 22 Ordem n&o
apresentaram significancia estatistica considerando os cenarios com e sem os efeitos
climaticos. Para os modelos mais representativos da realidade, de Monod e de Monod Multi,

a insercdo indireta da PCT e EVT nas equac@es elevou sua efetividade.

Nguyen et al. (2018) observaram que 0s modelos de 1° Ordem e de Monod apresentaram
correlagdo intermediaria (R? = 0,51 e 0,60, respectivamente) na representacdo da DQO em
WC-FSSV. Por outro lado, Zhao et al. (2018) observaram que o modelo de Monod-CSTR
ndo apresentou satisfatdria representacdo (R? = 0,41) dos processos de remocao de DQO em

WC-FSSV. O estudo de Saeed e Sun (2011) também concluiu que o modelo cinético de

149



Monod foi mais efetivo (R? = 0,7 e REQMR = 0,8) na representacdo da remocao de DQO
em WC de fluxo vertical do que a cinética de 1* Ordem. Entretanto, a cinética de Monod
Multi foi a que apresentou os melhores resultados (R2=0,8 e REQMR =0,9).

E notorio que o modelo de cinética de 12 Ordem n&o é o mais eficiente na descri¢o do
processo de degradacdo da matéria organica em WCs (Kadlec, 2000). Por outro lado, ele
apresenta vantagens como a reduzida quantidade de variaveis utilizadas e facilidade na
estimativa do valor de ky. Esses sdo o0s principais motivos pelos quais essa cinética é
amplamente utilizada nos célculos de dimensionamento das WC no Brasil (Sezerino et al.,
2015). Entretanto, ao considerar tal modelo cinético de remogdo no dimensionamento da

unidade de tratamento, tem-se o risco de ineficiéncia do processo.

Avaliando-se a eficiéncia de remoc¢do de DQO na WC-FSSV do presente trabalho, por se
tratar de um ambiente altamente redutor, as rea¢fes anaerobias prevaleceram no processo, 0

que pode ter sido responsavel pela baixa eficiéncia de tratamento da unidade.

A priori, a WC-FSSV estudada foi dimensionada levando-se em considera¢cdo o modelo
cinético de 1° Ordem, o que, pelo presente estudo, mostrou-se insatisfatorio na representacédo
do processo. Esse erro pode ter sido um dos responsaveis pela reduzida eficiéncia (52,0%)
de remocgdo de matéria organica na WC estudada. A hipotese de que a maior fracdo
biodegradavel tenha sido removida nas unidades de tratamento prévias, e consequentemente

reduzindo a eficiéncia de remocao nas WCs, também pode ser verdadeira.

Considerando o modelo que apresentou melhor adequacdo (Monod Multi), a maxima taxa
de remocéo de DQO (Kmax) na WC-FSSV obtida nessa pesquisa foi estimada em 274,5 mg
DQO.Lt.d? (com consideracéo a influéncia climatica). Saeed e Sun (2011) estimou o valor
de Kmax de 12,1 mg.Lt.d? e 14,2 mg.Lt.d? para as cinéticas de Monod Multi e Monod,
respectivamente, valores bastante inferiores aos encontrados na presente pesquisa. 1sso pode
ser que seja devido ao tamanho dos reatores utilizados (escala de bancada) e ao tipo de agua

residuaria utilizada (esgoto sintético com carga organica bastante reduzida).
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5.5.3.2 PARA O CASO DA WC-FSSH

Estimadores estatisticos e parametros cinéticos de reacdo de DQO na WC-FSSH, segundo
as cinéticas, hidrodinamicas, e cenarios avaliados em reatores de fluxo CSTR e PFR, sdo

apresentados na Tabela 5.20.

Tabela 5.20 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSH
para transformacéo da DQO.

Fluxo Cinética Sem influéncia climatica Com influéncia climatica Teste
Rz  REQMR K* Rz REQMR K* F t

12 Ordem 0,15 0,87 0,44 d*t 0,05 0,81 7,14 d? SS SS
Grau 22 Ordem 0,19 2,00 17,8 d* 0,05 2,86 10,63 d*! DE DE
CSTR Monod 0,04 0,89 99,8 mg.Lt.d* 0,03 0,80 56,9 mg.Lt.d? SS SS
Monod Multi 0,06 0,97 88,3mg.Ltd? 0,63 0,98 88,1 mg.L1.d? DE DE
Stover-Kincannon 0,75 0,34 78,7mg.Ltd? 0,68 0,41 66,7 mg.L1.d? §S SS
12 Ordem 0,03 0,79 1,50 d* 0,04 1,24 1,08 d* SS SS
PER Grau 22 Ordem 0,02 0,79 2,39d? 0,01 0,95 51d? SS SS
Monod 0,08 0,79 99,1 mg.Ltd* 0,09 0,94 167,3 mg.Lt.d*? SS SS

Stover-Kincannon 0,22 0,62 98,7 mg.L%d? 040 0,59 152,3mg.Ltd? DE

DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod Multi; Umax —
Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

Apenas 0s modelos cinéticos de Stover-Kincannon (com e sem influéncia climatica) e
Monod Multi (com influéncia do clima), ambos para o fluxo CSTR, apresentaram correlacédo
linear de intermediéria a boa, indicando que foram razoavelmente adequados na explicacdo
do comportamento da DQO na WC-FSSH. O demais modelos e cenarios foram totalmente
inadequados (R2 < 0,40), possivelmente porque o melhor modelo hidrodindmico para o caso

seja o de fluxo disperso.

O fluxo hidrodindmico CSTR apresentou melhor descricdo do comportamento de DQO na
WC-FSSH do que o fluxo PFR, o que reitera a hipotese de que a presenca dos hidrémetros

volumétricos no sistema aumenta a dispersdo do fluxo de esgoto pelas WCs.

Novamente, 0 uso da carga de poluente, ao invés da concentracdo, considerando assim a
influéncia da PCT e EVT nos processos de tratamento de esgoto, mostrou-se mais adequada
ou sem significativa diferenca estatistica. A cinética de Stover-Kincannon ja considera a
carga poluente (La) de entrada em sua equacdo, fato que pode explicar a insignificancia

estatistica na relacdo dos modelos com e sem influéncia da PCT e EVT.

O trabalho de Rangel-Peraza et al. (2017), em WC de fluxo superficial, obteve R? de 0,79
para 0 modelo cinetico de 1* Ordem. Por outro lado, os modelos cinéticos de Stover-
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Kincannon e de Grau de 2° Ordem foram mais apropriados (R? = 0,99) na representacdo do
fendmeno de remocdo de DQO estudado por esses autores.

Os mesmos mecanismos de remocdo de DQO predominantes na WC-FSSV, reacbes
anaerdbias (metanogénese e sulfetogénese), alem da desnitrificacdo, sdo indicados como 0s

possiveis responsaveis pela redugdo na concentragdo de DQO na WC-FSSH.

Avaliando-se 0s modelos cinéticos que apresentaram melhor adequacgéo (Stover-Kincannon-
CSTR, com e sem influéncia do clima) ao comportamento da DQO na WC-FSSH, as
maximas taxas de remocao (Umax) obtidas nessa pesquisa foram de 78,7 e 66,7 mg DQO.L"
1.dL, valor inferior a taxa cinética obtida na WC-FSSV, o que indica que a fragdo mais
facilmente biodegradavel da matéria organica foi consumida nas unidades de tratamento
antecessoras. Rangel-Peraza et al. (2017) obtiveram Umax de 2.500,0 mg DQO.L.d, porém

sem tratamento prévio do esgoto de origem universitéria.

5.5.4 — Remocao/transformacéo de matéria organica - DBO
5.5.4.1 PARA O CASO DA WC-FSSV

Sdo apresentados na Tabela 5.21 os estimadores estatisticos que indicam a adequabilidade
dos modelos estudados e suas taxas cinéticas de reacdo para o comportamento da DBO na
WC-FSSV, considerando o fluxo CSTR.

Tabela 5.21 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSV
para transformacdo da DBO.

Fluxo Cinética Sem influéncia climatica Com influéncia climatica Teste
R2 REQMR K* R2 REQMR K* F t
12 Ordem 0,40 0,78 0,51d* 0,06 0,95 15,9d? DE DE
Grau 28 Ordem 0,00 0,96 2500,0 d*! 0,00 1,25 0,02d? SS SS
CSTR Monod 0,36 0,76 39,0 mg.Lt.d? 0,37 0,75 451mg.Ltd! SS SS

Monod Multi 0,35 0,87 88,5mg.L1.d? 0,84 0,53 94,1mg.L'd?! DE DE
Stover-Kincannon 0,95 0,34 751mg.Ltd? 0,64 0,66 974mg.L'd! DE DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod multi; Umax —
Stover-Kincannon); SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

O modelo cinético de Stover-Kincannon (dessa vez, sem influéncia climatica) foi o mais
adequado (Rz2=0,95 e REQMR = 0,34) na representacdo dos processos de remocao de DBO

em relagdo aos demais modelos considerados. A cinética de Monod Multi, adotando-se 0s
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efeitos da PCT e EVT, também mostrou ajuste adequado (R? = 0,84) em descrever 0
decaimento da matéria orgénica (DBO) na WC-FSSV. Os demais modelos e cenarios

avaliados mostraram-se com baixo ajuste linear (Rz < 0,40).

Novamente, 0 modelo de 1* Ordem n&do se mostrou adequado para representar a remocao e
matéria organica na WC-FSSV. No trabalho de Nguyen et al. (2018), nenhum dos modelos
considerados (1° Ordem ou Monod) apresentou adequada representacdo (R? < 0,30) da
remocao de DBO na WC-FSSV estudada. Ja Zhao et al (2018) encontraram intermediaria
correlagdo estatistica (Rz < 0,68) para o0 modelo de Monod associado ao fluxo CSTR na
descricdo da remogéo de DBO em WC-FSSV

De todos os modelos avaliados, as cinéticas de Grau de 22 Ordem, de Monod e Stover-
Kincannon foram as que apresentaram significancia estatistica considerando os cenarios com
e sem os efeitos climéaticos. O modelo de Monod Multi mostrou-se favoravel ao uso das
variaveis climaticas na representacdo dos fenémenos estudados. Ja as cinéticas de 1° Ordem

e de Stover-Kincannon, nao.

Gholizadeh et al. (2015), por meio da analise de DBO, também observaram que o0 modelo
de Stover-Kincannon foi mais adequado (R2 = 0,95) do que as cinéticas de 1* Ordem e de
Monod na descri¢do dos processos de remogdo de matéria organcia em WC-FSSH, o que
indica que a cinética de Stover-Kincannon ¢é adequada para descri¢cdo dos fendmenos de

remocao de matéria organica independente do tipo de fluxo hidrodindmico adotado.

Segundo o modelo cinético que apresentou melhor adequacédo (de Stover-Kincannon, sem
influéncia climética) ao decaimento da DBO na WC-FSSV, a maxima taxa de remocéo
(Umax) Obtida nessa pesquisa foi de 75,1 mg DBO.L™*.dX. O valor de kmax obtido por Zhao et
al. (2018) na cinética de remocdo de Monod para DBO em WC-FSSV foi de 303,7 mg
DBO.Ld?, porém para agua residuaria de suinocultura com elevada carga organica (58,0-
146,0 g DBO.m2.d ™).

5.5.4.2 PARA O CASO DA WC-FSSH

Na Tabela 5.22 sdo descritos os valores dos estimadores estatisticos que indicam a
adequabilidade dos modelos estudados e suas taxas cinéticas de reacdo para O
comportamento da DBO na WC-FSSH, considerando os fluxos CSTR e PFR.
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Tabela 5.22 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos avaliados na WC-FSSH
para transformacao da DBO.

Fluxo Cinética Sem influéncia climética Com influéncia climatica Teste
Rz  REQMR K* Rz  REQMR K* F t
12 Ordem 0,16 0,89 0,36d* 0,00 2,12 101,0d? DE DE
Grau 22 Ordem 0,08 1,08 50,0d* 0,13 0,98 65,6 d*! SS SS
CSTR Monod 0,65 0,68 6,2mg.Ltd? 0,44 0,78 6,9 mg.L1.d? DE DE

Monod Multi 0,47 0,59 125mg.Ltd? 0,82 0,40 15,1 mg.Lt.d? DE DE
Stover-Kincannon 0,44 0,68 15,7 mg.Lt.d* 0,38 0,69 13,7mg.Ltd?* SS SS

12 Ordem 0,04 1,26 2,04 d* 0,13 1,02 3,26d? SS SS
PER Grau 22 Ordem 0,00 1,30 5,07 d! 0,00 0,99 4,56 d? SS SS
Monod 0,27 0,85 9,66 mg.L1.d? 0,14 0,80 90,0 mg.L*.d? DE DE

Stover-Kincannon 0,57 0,67 152 mg.L1d? 0,31 0,74 11,7mg.Ltd? DE DE

K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22 Ordem; Kmax — Monod; Umax — Stover-Kincannon);
SS: sem significancia estatistica; DE: diferenca estatistica

O modelo cinético de Monod Multi, considerando a influéncia climatica e fluxo CSTR foi o
mais adequado na representagdo dos processos de remocao de DBO, com boa correlagao das
variaveis (R? = 0,82 e REQMR = 0,40). As demais cinéticas e cenarios avaliados mostraram-

se com intermedidria ou baixa representatividade da realidade (R2 < 0,65).

Gholizadeh et al. (2015) observaram que o modelo de Stover-Kincannon foi o mais
adequado (R2 = 0,95) na descricdo dos processos de remoc¢do de matéria organcia em WC-
FSSH. Sun e Saeed (2009), avaliando a modelagem cinética de 80 WC-FSSH na remocao
de DBO, concluiu que o modelo cinético-hidrodindmico de Monod-PFR foi o mais
representativo, porém com baixa adequabilidade (R2 = 0,45 e REQMR = 0,56). Destaca-se
que esses autores ndo avaliaram a cinética de Stover-Kincannon e sua pesquisa. Ja a cinética
de 1° Ordem foi totalmente inadequada (R? < 0,15).

Tais informagdes sdo preocupantes, uma vez que a maioria das WC-FSSH projetadas no
Brasil sdo dimensionadas baseadas na remoc¢édo de DBO para reatores do tipo de PFR e com
cinética de remocao de 1° Ordem (Sezerino et al., 2015), podendo entdo apresentar eficiéncia
inadequada.

Para a DBO na WC-FSSH estudada e com fluxo CSTR, a participacdo da influéncia
climatica nas equacdes cinéticas mostrou-se a mais adequada para o0 modelo de Monod
Multi, sugerindo também a necessidade de utilizacdo indireta da PCT e EVT nas equacdes
de dimensionamento de WCs.

O uso do fluxo CSTR também elevou, na maioria das vezes, a descricdo do comportamento

da DBO junto as cinéticas de remogéo de poluentes na WC-FSSH.
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Conforme o modelo cinético que apresentou melhor adequagdo (Monod Multi, com
influéncia climatica e fluxo CSTR) ao decaimento da DBO na WC-FSSH, a maxima taxa de
remogao (Kmax) Obtida nessa pesquisa foi de 15,1 mg DBO.L.d", valor bastante inferior ao
encontrado por Gholizadeh et al. (2015), de 50,0 mg DBO.L*.d. Os referidos autores
trabalharam, entretanto, com esgoto sanitario sem tratamento bioldgico prévio. Nesse caso,
a matéria organica remanescente é de mais facil degradacao pelos micro-organismos, o que

implica em maior valor de k.

A taxa de remocédo de DBO caiu cerca de cinco vezes da WC-FSSV paraa WC-FSSH. Ja na
cinética de transformacdo da DQO, houve decréscimo de trés vezes e meia, 0 que sustenta a
hipotese de alta capacidade de biodegradacdo da matéria orgénica nas WCs avaliadas.

5.5.5 Analise geral dos modelos

A Tabela 5.23 apresenta um resumo dos modelos cinéticos mais adequados para
representacdo do comportamento de cada poluente na pesquisa realizada.

A cinética de Monod Multi (considerando a influéncia da PCT e EVT e fluxo hidrodindmico
CSTR) foi a mais adequada (com boa correlacdo estatistica — R2 > 0,71) para descricdo do
comportamento da amonia, nitrato e DQO na WC-FSSV. Ja a cinética de Stover-Kincannon
(sem influéncia do clima e fluxo hidrodinamico CSTR) foi muito representativa (R? = 0,95)
do comportamento da DBO na WC-FSSV.

Na WC-FSSH, o modelo de Stover-Kincannon, segundo fluxo PFR, foi o que melhor se
adequou, porém com baixa correlacdo (R2 = 0,43), na descri¢do do processo de remocéo de
nitrato. O comportamento da DQO na WC-FSSH foi significativamente representado pelo
modelo de Stover-Kincannon-CSTR (Rz=0,75). Em ambos os casos nao houve significativa

diferenca estatistica entre os cenarios com e sem influéncia do clima.

O modelo cinético de Monod Multi, considerando a influéncia da PCT e EVT nas WCs, foi
0 mais adequado para descrever do comportamento da amoénia (todavia com baixa correlacéo
estatistica — R2 = 0,54) e DBO (boa correlagéo linear, R? = 0,82) na WC-FSSH, porém, com
fluxo hidrodindmico CSTR.
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Segundo este estudo, considerando os modelos cinético-hidrodindmicos adotados, ndo ha
confiabilidade no uso da amonia e/ou nitrato como parametro de projeto de WC-FSSH. Essas
unidades de tratamento podem ser dimensionadas com maior confiabilidade pelos
parametros DBO (modelo de Monod Multi — CSTR) e DQO (modelo de Stover-Kincannon
— CSTR).

O modelo cinético de 1° Ordem e fluxo PFR, amplamente utilizado no dimensionamento de
WCs no Brasil, mostrou-se ineficiente no estudo do comportamento dos poluentes no
sistema de tratamento avaliado, indicando que esse modelo deve ser substituido por outros
mais eficientes no projeto de WCs. As cinéticas de Grau de 2° Ordem e de Monod também
se demostraram insatisfatorias na descricdo da matéria organica e nitrogénio nas WCs

estudadas.

De forma geral, os modelos mais adequados para estudo do comportamento de matéria
organica e nitrogénio nas WCs avaliadas foram o de Monod Multi e de Stover-Kincannon,
na grande maioria das vezes com esses modelos considerando a carga de poluente no lugar

da concentracdo e segundo fluxo hidrodindmico CSTR.

A melhor adequacdo do modelo cinético de Stover-Kincannon pode ter vinculo a forma de
sua equacdo, que na forma convencional j& utiliza a carga aplicada (La) do poluente em
detrimento da concentracdo, o que de maneira indireta leva em consideracdo os efeitos
climaticos. Além disso, esse modelo mostra-se adequado (sendo proposto para tal) para
sistemas de tratamento de esgoto com crescimento aderido de micro-organismos, como 0
caso das WC-FSS. Por outro lado, a cinética de Monod Multi considera a interacdo de dois
substratos limitantes na remogé&o de poluentes no esgoto, o que, em teoria, possibilita melhor

compreensdo dos fendmenos envolvidos nos processos.

Conforme resultados desta pesquisa, sugere-se que apenas o parametro DBO seja utilizado
para o dimensionamento de futuras WCs com configurac6es similiares a desse estudo, pois
foi o parametro com melhor ajuste linear obtido, além de ser o Unico contemplado na
legislacdo ambiental brasileira referente a disposicdo de esgoto em corpos hidricos. Em WC-
FSSV, recomenda-se 0 modelo de Stover-Kincannon-CSTR (sem influéncia do clima) e para
WC-FSSH, o modelo de Monod Multi-CSTR (com influéncia da PCT e EVT). Modelos
vinculados a DQO, embora também tenham apresentados bons resultados, foram um pouco

menos satisfatérios do que a DBO.
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Tabela 5.23 — Estimadores estatisticos e constantes cinéticas dos modelos mais adequados para representacdo do comportamento dos poluentes nas WCs.

Parametro WC-FSSV WC-FSSH
Modelo Fluxo IC Rz REQMR K* Modelo Fluxo IC Rz REQMR K*
Ambnia Monod Multi CSTR  Sim 0,80 0,48 8,1 mg.Lt.d? Monod Multi CSTR  Sim 0,54 0,45 7,6 mg.Lt.d?
Nitrato Monod Multi CSTR  Sim 0,71 0,84 8,25 mg.L1d?  Stover-Kincannon  PFR Sim* 0,43 1,17 5,46 mg.L1.d?
DBO Stover-Kincannon CSTR  Ndo 0,95 0,34 75,1 mg.L1.d? Monod Multi CSTR  Sim 0,82 0,40 15,1 mg.Lt.d?
DQO Monod Multi CSTR  Sim 0,78 0,48 2745 mg.L1.d! Stover-Kincannon CSTR  Sim* 0,75 0,34 78,7 mg.Lt.d?

IC: influéncia do clima; R2: coeficiente de correlagdo de Pearson; REQMR: raiz do erro quadratico médio relativo; K* Constantes cinéticas (Kv — 12 Ordem; Kv — Grau 22

Ordem; Kmax — Monod; Kmax — Monod Multi; Umax — Stover-Kincannon)
*Cinéticas em que ndo houve significativa diferenca estatistica entre os cenarios com e sem influéncia climatica.
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5.5.6 — Redimensionamento das WCs

Considerando os modelos cinético-hidrodindmicos que apresentaram melhor descrigdo da
remocao de DBO (parametro mais utilizado nos célculos de dimensionamento e referéncia
de padrdo de langamento em corpos hidricos segundo a legislacdo ambiental brasileira) nas
W(Cs, obtém-se na Tabela 5.24 as dimensfes mais adequadas para as células de tratamento
avaliadas. Adotou-se para redimensionamento das WCs, a vazdo de projeto inicial (Q =
1.200 L.dY), a concentragdo afluente (Ca) inicial de projeto de DBO de 225,0 mg.L™,
porosidade do meio suporte (n) de 45% e profundidade dos leitos (h) de tratamento de 0,85
e 0,40 m para a WC-FSSV e WC-FSSH, respectivamente.

Tabela 5.24 — Dados do redimensionamento, segundo a DBO, das WCs segundo os modelos de
melhor eficiéncia obtidos.

5 inati Ca Ce 3 Q TDHn

Parametro  WC Cinetica Fluxo (mg.LY)  (mg.LY) C(m) LM Vu(md) (M) «
WC- Stover-

DBO FSSV  Kincannon CoTR - 2250 60,0 2,6 2,6 2,6 1,2 2,2

DBO* ;g/scv 1°Ordem*  CSTR* 2250 60,0 28 28 3,0 1.2 2,5
wWC- Monod

DBO  Fssh mui TR 000 10,0 60 20 21 06 35

DBO* ;’g’gH 1°0rdem* PFR* 60,0 10,0 100 20 36 12 30

Ca: concentragdo afluente; Ce: concentracdo efluente; C: comprimento da WC; L: largura da WC; Vu: volume
atil da WC; Q: vazdo de projeto; TDHn: tempo de detencdo hidraulica nominal.

*Modelos cinéticos-hidrodindmicos adotados para o projeto inicial das WCs.

**Considerou-se a reducdo média de cerca de 50% no volume de esgoto devido ao balango hidrico de EVT e
PCT nas WCs.

Para 0 modelo de Stover-Kincannon-CSTR utilizou-se a equagdo sem influéncia da EVT e
PCT, pois foi o que melhor descreveu o comportamento da DBO na WC-FSSV. No
redimensionamento da WC-FSSH considerou-se 0 modelo de Monod Multi-CSTR, com
reducdo média aproximada de 50% da vazdo de entrada de esgoto devido a EVT. Ambos
modelos foram comparados com as equacdes cinético-hidrodinamicas do projeto inicial das
W(Cs (cinética de 1° Ordem para ambas células e fluxo CSTR e PFR para as WC-FSSV e
WC-FSSH, respectivamente).

Em geral, para as mesmas condi¢des do projeto inicial, as dimensdes das WCs foram
reduzidas. Para WC-FSSV, a reducéo foi baixa (apenas 20 cm) no comprimento (C) e largura
(L), o que indica que essa célula foi adequadamente dimensionada para a vaz&o de projeto

de 1.200,0 L.d™. Porém, com a reducio da geracéo de esgoto durante o tempo da pesquisa,
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parte do volume Util de tratamento do esgoto nessa célula ficou “ocioso”, com dimensoes
acima das necessarias. Considerando a vazdo média da pesquisa (644,8 L.dY), o TDHn
adequado para a célula WC-FSSV seria 1,4 d, o que implicariaem C e L de 1,9 m cada.

Na WC-FSSH, embora 0 TDHn do modelo de Monod Multi-CSTR tenha sido superior ao
calculado no inicio do projeto (1° Ordem — PFR), o volume util de tratamento foi menor,
devido a reducéo de cerca de 50% na vazéo de projeto (1.200,0 L.d%). A consideragéo dos
efeitos climaticos no tratamento do esgoto proporcionou reducdo de 4 m no tamanho da WC-
FSSH. Caso seja avaliada a vazdo média da pesquisa (644,8 L.d™?) e reducio média de 50%

na vazéo de esgoto, a WC-FSSH teriaC =4,5me L = 1,5, com relagdo C/L = 3.

Nesse contexto, a consideracdo dos efeitos climaticos EVT e PCT no tratamento de esgoto
pode proporcionar dimensionamento mais adequado e até mesmo reducdo da area de

tratamento das WCs em comparacdo com o método convencional adotado inicialmente.
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6 — CONCLUSOES E RECOMENDACOES

A partir dos resultados obtidos na presente pesquisa, e de sua analise, as seguintes conclusdes

podem ser obtidas:

1. A wetland construida de fluxo subsuperficial vertical (WC-FSSV) apresentou fluxo
hidrodinamico com leve desvio ao reator de mistura completa - CSTR (d=1,58¢e N
= 1,54), enquanto a célula de fluxo subsuperficial horizontal (WC-FSSH) também
indicou alta dispersdo (d = 0,63 e N = 4,53) e elevado desvio do fluxo em pistdo —
PFR. O modelo hidrodindmico mais adequado para representar a WC-FSSH
provavelmente é o de fluxo disperso. Por outro lado, o0 modelo idealizado CSTR

mostrou-se relativamente adequado na representacédo hidrodindmica da WC-FSSV.

2. NaWC-FSSV, o modelo cinético de Monod Multi (para CSTR) foi 0 mais adequado
(R2 > 0,71) para representacdo da NH4*, NOz" e DQO. Para o comportamento da
DBO nessa célula, o mais representativo (R2 = 0,95) foi o modelo de Stover-
Kincannon em fluxo CSTR. Na WC-FSSH, o modelo de Monod Multi (também
segundo fluxo CSTR) foi o melhor ajustado para descricdo da NH4* e DBO. A
cinética de Stover-Kincannon foi a mais adequada para a WC-FSSH segundo o
comportamento do NOs™ (com fluxo PFR) e DQO (com fluxo CSTR). Para 0s casos
do nitrogénio (NH4* e NOs’) na WC-FSSH, a indicacdo do uso desses modelos nao
foi adequada, pois as correlacGes estatisticas observadas foram baixas (Rz < 0,54),

ao contrario do observado para a matéria organica nessa célula (R? > 0,75).

3. Ouso de modelos considerando carga poluente, ao invés dos que usam concentracao,
inserindo assim de forma indireta a influéncia da precipitacdo (PCT) e
evapotranspiracdo (EVT) nas WCs, mostrou-se mais adequado ou sem significativa
diferenga estatistica na maioria dos cenarios estudados para representacdo do
comportamento dos poluentes avaliados. Apenas para o parametro DBO (na WC-

FSSV) é que o cenario sem influéncia do clima foi mais adequado.

4. O redimensionamento das WCs avaliadas na pesquisa indicou que a consideracgdo da
EVT e PCT nos modelos implica em leitos de tratamento com menores dimensdes e
mais adequados quando comparados aos modelos convencionais utilizados (cinética

de 1° Ordem em fluxo CSTR ou PFR, por exemplo).
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Avalia-se finalmente que o parametro DBO foi 0 mais adequado para ser utilizado no
dimensionamento de WCs. Em WC-FSSV, recomenda-se o uso do modelo de Stover-
Kincannon-CSTR (sem influéncia do clima) e para WC-FSSH, o modelo de Monod
Multi-CSTR (com influéncia da PCT e EVT).

As médias diarias de EVT nas WC-FSSV e WC-FSSH foram de 23,4 e 8,2 mm.d},
respectivamente, correspondendo a perda percentual média de &gua de 30,8 e 35,8% do
volume de esgoto afluente, respectivamente, o que ndo deve ser negligenciado nos

projetos de dimensionamento de WCs.

A utilizacdo de hidrémetros volumétricos para mediacdo das vazBes possivelmente
promoveu alteragbes no fluxo hidrodindmico das WCs, modificando as taxas de
aplicacdo, tempo de detencdo hidraulica e principalmente a dispersdo do esgoto nas
células de tratamento (fato observado explicitamente na WC-FSSH, que hipoteticamente

teve o grau de disperséo elevado devido a presenca dos hidrémetros).

Sugere-se que se desenvolvam em futuros trabalhos as seguintes atividades:

- Avaliacdo hidrodinamica em wetlands construidas comparando-se o0 uso de

hidrémetros volumétricos com outros métodos de medicao de vazdo do esgoto;

- Estimativa da taxa de EVT comparando o método de balango hidrico com outras

metodologias;

- Avaliagdo dos modelos cinéticos estudados com ajuste a hidrodindmica de fluxo

disperso e tanques-em-série;

- Estudo de novas equacdes, contendo as varidveis climaticas EVT e PCT, que
possibilitem melhor representatividade dos fenémenos de remocéao de poluentes no

tratamento de esgoto em WCs;

- Avaliacdo de outros modelos matematicos em que mdltiplas variaveis (regressao
linear multipla, por exemplo) sejam consideradas no processo de tratamento do

esgoto.
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APENDICE

Tabela Al — Valores obtidos na elaboragdo da curva padrdo para analise de am6nia em
comprimento em onda de 630 nm, segundo método 4.500-NH3 G (APHA, 2005).

Concentragéo Absorbancia Absorbancia

(mg.L™) média
A -
" gua-1 0,0 0.0
Agua - 2 0,0
Branco - 1 0,028
Branco - 2 0,028 0,028
10-1 0,673
10-2 0,673 0,673
20-1 1,206
20-2 1,206 1,206
30-1 1,805
30-2 1,805 1,805
40-1 2,264
40-2 2,265 2,264
60-1 3,315
60-2 3,374 3,342
4
3
.S
(&)
<% L
2 2
< o
e y = 0,5466x + 0,0953
R2=0,9983
0
0 1 2 3 4 5 6

Concentragdo (mg.L?)

Figura Al — Dispersdo gréfica obtida da curva padrdo para anélise de amdnia em comprimento em
onda de 630 nm, segundo método 4.500-NH3 G (APHA, 2005).
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Tabela A2 — Resultados obtidos ao longo da pesquisa para a concentracdo de amdnia no esgoto das

WoCs.
Concentracédo (mg.L™)

n Data Semana -\ \WC-FSSV  E-WC-FSSV  E-WC-FSSH
1 03/10/2016 11 23,2 12,52 701
2 11102016 13 45,1 18,15 32,1
3 21/10/2016 14 31,3 i 5,30
4 26/10/2016 15 10,0 65,2 9,5
5  03/11/2016 16 15,2 60,5 <50
6  09/11/2016 17 30,1 60,8 i
7 08/12/2016 21 <5,0 35,9 51,3
8  16/12/2016 22 19,1 34,0 51,5
9 24012017 28 27,0 44,8 755
10 03/02/2017 29 38,9 77,9 58 4
11 10/02/2017 30 52,4 75.9 745
12 24022017 32 64,2 58,8 75,3
13 02032017 33 31,8 65,6 i
14 16/03/2017 35 37,2 40,0 46,2
15  24/03/2017 36 50,7 48,6 61,3
16 11/04/2017 39 5,20 19,2 20,8
17 27/04/2017 41 23,6 316 44,1
18 050052017 42 16,6 26,6 34,0
19 17/05/2017 44 28,3 33,6 51,6
20 13/06/2017 48 8,90 20,3 26,8
21 21/06/2017 49 <5,0 8,20 31,2
22 04/07/2017 51 14.0 <5,0 271
23 21/07/2017 53 <5,0 <5,0 27,0
24 26/07/2017 54 9,90 <5,0 47,0
25  14/08/2017 56 <5,0 i 38,0
26  16/08/2017 57 <5,0 i 20,1
27 25/08/2017 58 185 5,80 12,1
28 30/08/2017 59 10,0 <5.0 15,0
20 20/09/2017 62 21,6 197 315
30 05/10/2017 64 18,9 16,3 40,2
31 19/10/2017 66 35,4 <50 29,7
32 25/10/2017 67 27,7 43,2 56,6
33 10/11/2017 69 24,7 28,5 43,0
34 26/04/2018 93 19.8 428 4.4
35 03/052018 94 18,9 49,0 61,7
36  11/052018 95 34,7 44,7 64,0
37 25/05/2018 97 15,4 19.6 54,1
38 16/06/2018 100 12.2 <5.0 49,0
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Tabela A3 — Valores obtidos na elaboracao da curva padrdo para analise de nitrato em
comprimento em onda de 540 nm, segundo método 4.500-NO3 E (APHA, 2005).

Concentragdo Absorbancia Absorbancia

(mg.L™) média
Branco - 1 0,006
Branco - 2 0,006 0,006
Branco - 3 0,006
5-1 0,189
5-2 0,189 0,189
5-3 0,188
10-1 0,302
10-2 0,302 0,302
10-3 0,300
15-1 0,403
15-2 0,402 0,403
15-3 0,402
20-1 0,444
20-2 0,439 0,441
20-3 0,438
0,6
0,5 A
© 04 A
(&)
2 03 A
o
< 02 .
0,1 y = 0,0236x + 0,042
R2=0,977
0
0 5 10 15 20 25

Concentracdo (mg.L-%)

Figura A2 — Dispersao grafica obtida da curva padrdo para analise de nitrato em comprimento em
onda de 540 nm, segundo método 4.500-NO3 E (APHA, 2005).
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Tabela A4 — Resultados obtidos ao longo da pesquisa para a concentracdo de nitrato no esgoto das

WoCs.
Concentragdo (mg.L?)

n Daa  Semana  \uc rssv E-WC-FSSV  E-WC-FSSH
1 03/10/2016 11 20,62 1,05 <0,10
2 11102016 13 14,18 2,14 8,69
3 21/10/2016 14 18,6 ; <0,10
4 26/10/2016 15 21,69 6,33 <0,10
5 03/11/2016 16 17,62 4,02 <0,10
6  09/11/2016 17 20,35 6,13 <0,10
7 08/12/2016 21 18,92 4,63 <0,10
8  16/12/2016 22 23,71 5,29 <0,10
9 24/01/2017 28 8,04 0,86 0,31
10 03/02/2017 29 18,36 0,75 <0,10
11 10/02/2017 30 14,6 2,89 0,41
12 24/02/2017 32 16,35 7,56 3,37
13 02/03/2017 33 16,62 <0,10 :
14 09/03/2017 34 20,72 5,15 <0,10
15  16/03/2017 35 18,68 3,8 <0,10
16 24/032017 36 15,66 3,74 0,13
17 11/04/2017 39 19,41 6,32 <0,10
18 27/04/2017 41 22,67 2,29 9,7
19 050052017 42 15,59 9,87 10,39
20 21/07/2017 53 20,13 8,09 6,24
21 26/07/2017 54 23,28 7,54 1,06
22 14/08/2017 56 27,64 4,29 0,04
23 16/08/2017 57 32,05 6,48 0,42
24 25/08/2017 58 44,06 4,28 0.3
25  30/08/2017 59 19,36 13,61 4,25
26 20/09/2017 62 22,00 11,33 0,86
27 05/10/2017 64 20,17 1,70 4,19
28 19/10/2017 66 12,59 3,66 1,22
20 25/10/2017 67 236 4,03 <0,10
30 10/11/2017 69 1973 411 1,76
31 26/04/2018 93 11,59 1,06 0,18
32 03/052018 94 12,86 0,43 i
33 11/05/2018 95 14,70 1,55 <0,10
34 25/05/2018 97 15,46 2,52 0,57
35 16/06/2018 100 14,73 1,89 0,33
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Tabela A5 — Valores obtidos na elaboracgao da curva padrdo para anélise de DQO em comprimento
em onda de 600 nm, segundo método 5.220- D (APHA, 2005).

Concentragdo Absorbancia Absorbancia

(mg.L™) média
Branco -1 0,0327
Branco — 2 0,0329 0,033
Branco — 3 0,0331

150-1 0,0693

150 -2 0,0695 0,069

150-3 0,0695

300-1 0,1222

300-2 0,1222 0,122

300-3 0,1224

450-1 0,1969

450 -2 0,1969 0,197

450 -3 0,1969

600 -1 0,227

600 - 2 0,227 0,227

600 - 3 0,2272
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Figura A3 — Dispersao gréafica obtida da curva padrdo para analise de DQO em comprimento em
onda de 600 nm, segundo método 5.220-D (APHA, 2005).
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Tabela A6 — Resultados obtidos ao longo da pesquisa para a concentragdo de DQO no esgoto das

WoCs.
Concentracédo (mg.L™)

n Data Semana -\ WC-FSSV  E-WC-FSSV  E-WC-FSSH
1 03/10/2016 11 7248 465,3 64,7
2 11/10/2016 13 212.7 52,3 <50
3 21/10/2016 14 350 i 345
4 26/10/2016 15 4433 136 773
5 03/11/2016 16 726.3 1423 101,8
6 00/11/2016 17 692 202 209,8
7 08/12/2016 21 3793 4948 80
8 16/12/2016 22 4925 205,5 2267
9 24/01/2017 28 653.8 436,3 <50
10 03/02/2017 29 340 1155 <50
11 10/02/2017 30 6795 4578 1547
12 2400212017 32 487,3 2793 1357
13 07/03/2017 34 3495 152,3 90,4
14 19/04/2017 40 137,8 <50 71,2
15  27/04/2017 41 311,3 83,8 <50
16 05/05/2017 42 202.8 141,8 248
17 17/05/2017 44 3333 1833 90,7
18 13/06/2017 48 6067 190 <50
19 21/06/2017 49 773.3 2533 206,7
20 04/07/2017 51 263,3 64,7 196,7
21 21/07/2017 53 460 1933 160
22 26/07/2017 54 513,3 5533 136,7
23 14/08/2017 56 541,7 386,7 1033
24 25/08/2017 58 686.7 i i
25  30/08/2017 59 676.7 360 210
26 20092017 62 303,3 20 i
27 05/10/2017 64 2733 i i
28 19/10/2017 66 2053 1787 28,7
20 25/10/2017 67 4913 83 58
30 10/11/2017 69 304 1257 109
31 26/04/2018 93 352 7,33 i
32 03/052018 94 471,67 153 76
33 11/05/2018 95 573.3 186.7 107
34 25052018 97 510 186,7 47
35  16/06/2018 100 4593 1177 118
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Tabela A7 — Resultados obtidos ao longo da pesquisa para a concentracdo de DBO no esgoto das

WoCs.
Concentracédo (mg.L™)
n Data Semana -\ WC-FSSV  E-WC-FSSV  E-WC-FSSH
1 27/01/2017 28 80,8 24,7 3,75
2 08/02/2017 30 57,69 26,5 3,0
3 27/02/2017 32 77,9 235 3.4
4 11/03/2017 34 83,6 255 15
5 17/03/2017 35 63,5 28,5 135
6 23/03/2017 36 75,0 30,0 10,0
7 30/03/2017 37 93,0 187 3,0
8 04/05/2017 42 52,0 27,0 20,0
9 17/05/2017 44 84,4 8,25 5,0
10 24/05/2017 45 84,0 277 17,0
11 14/06/2017 48 245, 66,0 30,0
12 20/06/2017 50 170,2 60,7 29,2
13 06/09/2017 60 1298 41,2 16,5
14 20/09/2017 62 121,1 45,7 9,4
15  04/10/2017 64 98,6 24,0 2,6
16 20/10/2017 66 95,2 27,0 6,4
17 02012017 24 64,5 197 5,0
18 09/02/2018 82 103,0 74,0 14,0
19 20/02/2018 84 69,2 12,7 11
20 25/04/2018 93 132,7 49,5 40,9
21 04/05/2018 94 152.9 42,0 19,9
22 07/06/2018 99 1961 45,7 19,0
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Tabela A8 — Valores obtidos na elaboragédo da curva padrdo para analise de fosfato total em
comprimento em onda de 470 nm, segundo método 4.500- C (APHA, 2005).

Concentragdo ~ . Absorbancia
(mg.LY) Absorbancia média
Branco -1 0,008 0,008
Branco -2 0,007
2-1 0,095 0,007
2-2 0,099
4-1 0,190 0,101
4-2 0,191
6-1 0,281 0,283
6-2 0,284
8-1 0,351 0,352
8-2 0,352
20-1 0,856 0,853
20-2 0,849
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Figura A4 — Dispersdo gréafica obtida da curva padrdo para anélise de fosfato total em comprimento
em onda de 470 nm, segundo método 4.500-C (APHA, 2005).
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Tabela A9 — Resultados obtidos ao longo da pesquisa para a concentracdo de fosfato total no esgoto

das WCs.
Concentragdo (mg.L?)

n Daa — Semana  , \vcrssv  E-WC-FSSV E-WC-FSSH
1 27/01/2017 28 13.6 10,89 5,2
> 10/02/2017 30 18,2 11,2 9,3
3 240212017 32 20,3 17,3 8,2
4 03/03/2017 33 22,9 12,9 12,2
5 17/03/2017 35 197 16,7 157
6 22032017 36 13.4 11,9 10,9
7 23032017 36 14,9 11,3 8,5
8 30032017 37 18,9 157 10,4
9 04/04/2017 38 20,5 15,3 157
10 19/04/2017 40 21,0 184 11,1
11 27/04/2017 41 21,2 26,5 24,0
12 04052017 42 216 213 225
13 120052017 43 26,7 31,0 27,0
14 18/05/2017 44 21,2 137 117
15  09/06/2017 47 28.9 15.4 11,9
16 14/06/2017 48 21,1 13,6 11,9
17 29/06/2017 50 26,9 225 20,0
18 30/06/2017 50 26,9 24,2 23,9
19 04/07/2017 51 19.4 223 238
20 00/08/2017 56 16,2 234 29 4
01 16/08/2017 57 228 18,8 16,8
22 25/08/2017 58 27,7 17,2 23.6
03 31/08/2017 59 228 20,2 233
o4 06092017 60 21,1 15,3 20,7
o5 14/09/2017 61 14,8 17,9 211
26 20/09/2017 62 19,1 26,0 242
07 21/09/2017 62 234 19.4 25.9
08 04/10/2017 64 237 20,4 14.4
29 05/10/2017 64 223 171 137
30 19/10/2017 66 17,9 23,0 228
31 25/10/2017 67 28,0 23,7 197
32 06/03/2018 86 24,98 6,86 5,64
33 15/03/2018 87 22,69 4,66 0,82
34 27/03/2018 89 14,91 1,70 0,50
35 23/04/2018 92 26,42 17,54 7,53
36 04/05/2018 94 28,73 20,18 32,78
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Tabela A10 — Valores obtidos na elaboragdo da curva padrédo para analise de ortofosfato em
comprimento em onda de 650 nm, segundo método 4.500P- F (APHA, 2005).

Concentragdo Absorbancia Absorbancia

(mg.L?) média
Branco -1 0,0006 0,0006
Branco — 2 0,0007
1-1 0,081 0,083
1-2 0,085
4-1 0,267 0,267
4-2 0,266
6-1 0,354 0,355
6-2 0,355
8-1 0,449 0,449
8-2 0,449
15-1 0,848 0,849
15-2 0,848
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Figura A5 — Dispersdo gréfica obtida da curva padrdo para analise de ortofosfato em comprimento
em onda de 650 nm, segundo método 4.500P-F (APHA, 2005).
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Tabela A1l — Resultados obtidos ao longo da pesquisa para a concentracdo de ortofosfato no
esgoto das WCs.

Concentragio (mg.L™)

" Data  Semana )\ \VC-FSSV  E-WC-FSSV E-WC-FSSH
1 27/012017 28 11,7 9.8 3.7
> 10/02/2017 30 13.1 9,5 7.6
3 24/02/2017 32 15,1 13.9 6.7
4 03032017 33 152 123 7.9
5 17/03/2017 35 13,9 115 6.9
6 220032017 36 12,7 12,4 9.4
7 23/032017 36 13,1 118 6.9
8 30/03/2017 37 154 11,4 6,8
9 04/04/2017 38 14,0 115 101
10 19/04/2017 40 157 10,0 6.2
11 27042017 41 14,3 143 9,5
12 04/05/2017 42 145 13,9 10,0
13 120052017 43 16,1 13.9 136
14 18/05/2017 44 137 116 7.2
15 09/06/2017 47 258 149 135
16 14/06/2017 48 248 16,8 12.1
17 29/06/2017 50 26,2 22,0 173
18 30/06/2017 50 22,2 22,0 212
19 04/07/2017 51 18,4 178 16,3
50 09/08/2017 56 138 182 177
01 16/08/2017 57 238 204 16,9
0 25/08/2017 58 232 152 145
03 31/08/2017 59 153 133 12.1
o4 06/09/2017 60 20,1 16,0 12,5
o5 14/09/2017 61 16,8 147 143
06 20/09/2017 62 16,4 147 13
07 21/09/2017 62 14,4 131 14.9
08 04/10/2017 64 157 132 74
59 05/10/2017 64 13,6 121 113
30  19/10/2017 66 7,9 12,9 115
31 25/10/2017 67 197 145 118
3 06/03/2018 86 14,9 108 9.8
33 15/03/2018 87 20,0 7.0 01
34 27/03/2018 89 21,5 40 0.3
35 23/04/2018 92 20,1 48 05
36 04/05/2018 94 27,1 12,4 5,6
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