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RESUMO 

 

LIMA, M. X. de. PERFORMANCE DE DIFERENTES SUBSTRATOS EM 
SISTEMAS DE WETLANDS CONSTRUÍDOS NO TRATAMENTO DE 
EFLUENTE SINTÉTICO EM CONDIÇÕES SUBTROPICAIS. 2018. 131 f. 
Programa de Pós-Graduação em Engenharia Civil (PPGEC) - Universidade 
Tecnológica Federal do Paraná. Curitiba, 2018. 
 

Foram avaliados wetlands construídos (WC) preenchidos com brita (WC-B e 

WC-BP), argila expandida (WC-A e WC-AP) e tijolo (WC-T e WC-TP), e um 

CW com Eichhornia crassipes flutuante (WC-MF) no tratamento de efluente 

sintético simulando esgotos sanitários em batelada com ciclos de  

48 h-48 h-72 h. Temperatura, pH, oxigênio dissolvido, potencial de oxirredução, 

alcalinidade total, ácidos voláteis, ácido acetilsalicílico (AAS), demanda química 

de oxigênio (DQO), nitrogênio total Kjeldahl (NTK), nitrogênio amoniacal (NAT) 

e fósforo total (PT) foram determinados em amostras do afluente e efluente. A 

degradação da matéria carbonácea foi avaliada com modelos cinéticos de 

primeira ordem ajustados a dados experimentais de ensaios cinéticos. A 

adsorção e dessorção de fósforo foram determinadas em tijolo. Os teores de 

nitrogênio total (NT) e fósforo total (PT) foram determinados na biomassa seca 

das plantas utilizadas nos sistemas vegetados. O melhor desempenho global 

foi observado no WC-TP, com remoções de 8,84 gDQO m-2, 1,92 gNTK m-2, 

0,37 gNATm-2 e 0,98 gPT m-2 e de 92% do AAS. O modelo proposto por Brasil 

et al. (2007) melhor se ajustou aos dados cinéticos de DQO, principalmente no 

WC-AP (kB 1,61 d-1; n 0,35; R2 0,992) e os modelos de pseudo-primeira e 

pseudo-segunda ordem aos dados da cinética de equilíbrio do fósforo (R2 

0,98). As isotermas de Langmuir e Freundlich se ajustaram aos dados 

experimentais (R2 0,99) com adsorção máxima de 2,27 mgP g-1 e coeficiente fm 

de 0,853, indicador de alta capacidade de retenção no tijolo. Maiores teores de 

NT (17,13 g) e PT (10,54 g) foram notados na biomassa proveniente do WC-

MF ao fim do período experimental. 

 

Palavras-chave: Tijolo; Ácido acetilsalicílico; Remoção de nutrientes; 

Eichhornia crassipes.  



 

ABSTRACT 
 

 

LIMA, M. X. de. PERFORMANCE OF DIFFERENT SUBSTRATES IN 
CONSTRUCTED WETLANDS IN THE TREATMENT OF SYNTHETIC 
WASTEWATER UNDER SUBTROPICAL CONDITIONS. 2018. 131 p. 
Graduate Program in Civil Engineering – The Federal University of Technology 
of Paraná. Curitiba, 2018. 
 

Constructed wetlands (CW) filled with gravel (CW-G and CW-GP), light 

expanded clay (CW-C and CW-CP), clay bricks (CW-B and CW-BP) and one 

with floating Eichhornia crassipes (CW-FM) were evaluated in the treatment of 

synthetic wastewater simulating sanitary sewage in batch mode with cycles of 

48 h-48 h-72 h. Temperature, pH, dissolved oxygen, oxidation-reduction 

potential, total alkalinity, total volatile acids, acetylsalicylic acid (ASA), chemical 

oxygen demand (COD), total Kjeldahl nitrogen (TKN), ammonia nitrogen (TAN) 

and total phosphorus (TP) were determined in influent and effluent samples. 

Organic matter degradation was evaluated through first-order models adjusted 

to experimental data. Phosphorus adsorption and desorption in bricks were 

determined. Total nitrogen (TN) and total phosphorus (TP) content were 

determined in the dry biomass of plants from the vegetated systems. The best 

overall performance was observed in CW-BP, with removals of 8.84 gCOD m-2, 

1.92 gTKN m-2, 0.37 gNATm-2, 0.98 gTP m-2 and 92% of ASA. The model 

presented by Brasil et al. (2007) best adjusted to COD experimental data, 

specially in CW-CP (kB 1,61 d-1; n 0,35; R2 0,992) and the pseudo-first and 

pseudo-second order models to phosphorus adsorption kinetics data (R2 0.98). 

Langmuir and Freundlich isotherms adjusted to experimental data (R2 0.99) with 

maximum adsorption of 2.27 mgP g-1 and fm of 0.853, indicating high 

phosphorus retention capacity in bricks. The biomass from CW-FM presented 

the major nitrogen and phosphorus content, 17.13 g and 10.54 g, respectively, 

at the end of the experimental period. 

 

Key words: Clay bricks; Acetilsalicylic acid; Nutrient removal; Eichhornia 

crassipes. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

 

A contaminação de mananciais e deterioração da qualidade da água têm 

se tornado uma das principais preocupações ambientais em parte do mundo, 

especialmente em regiões onde este recurso é escasso. Adicionam-se a estes 

fatores o crescimento populacional, que impacta diretamente no aumento da 

geração de esgotos domésticos, aliado à falta de saneamento básico. 

No Brasil, apenas 40,8% do esgoto sanitário de origem doméstica 

gerado é tratado e a maior parte deste é proveniente da zona urbana 

(MINISTÉRIO DAS CIDADES, 2016). Dentre a parcela não atendida, a maior 

parte não possui acesso a qualquer forma de tratamento. 

Por este motivo, sistemas descentralizados têm sido cada vez mais 

estudados, pois podem ser a única forma viável de tratamento dos esgotos em 

algumas comunidades, sítios turísticos, instalações comerciais e residências 

rurais devido à distância da rede coletora (HOFFMAN et al., 2013). Buscam-se 

comumente sistemas capazes de remover nutrientes e matéria carbonácea 

destes esgotos como forma de reduzir a contaminação de aquíferos e evitar 

eutrofização de águas superficiais (NIVALA et al., 2013). 

Somados aos parâmetros já regulamentados e estudados, a detecção 

de compostos que até então tinham pouca ou nenhuma relevância ambiental 

em esgotos sanitários tornou-se possível. Segundo Snyder (2008), o que torna 

a detecção da presença de qualquer produto químico comercializado é a 

capacidade de detecção analítica dos métodos de avaliação e monitoramento 

empregados. 

Dentre estes compostos, comumente denominados contaminantes 

emergentes, destacam-se os produtos provenientes de fármacos, como 

analgésicos, anti-inflamatórios, estimulantes e ansiolíticos, e produtos de 

higiene e cuidados pessoais, como fragrâncias. 

Compostos pertencentes a estes grupos vêm sendo identificados tanto 

nos efluentes de estações de tratamento de esgotos sanitários (ETE) (HIJOSA-

VALSERO et al., 2010a; MATAMOROS e BAYONA, 2006; SPONBERG e 

WITTER, 2008) quanto no ambiente (SPONBERG e WITTER, 2008). 
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Isto pode indicar ineficiência em remover estes contaminantes em 

sistemas de tratamento convencionais implantados em ETEs. Nota-se então a 

necessidade de buscar alternativas eficazes e economicamente viáveis de 

serem implantadas e mantidas. 

Neste sentido, os sistemas de wetlands construídos (WCs) vêm se 

mostrando cada vez mais interessantes por serem sistemas descentralizados, 

com baixo custo de operação e instalação, além baixa demanda energética 

(VALIPOUR; AHN, 2016). Outra vantagem é a manutenção simplificada e 

facilitada que, de forma genérica, resume-se ao manejo e cuidado com as 

plantas utilizadas, não havendo necessidade de treinamento especializado de 

pessoal. 

Em relação às eficiências de tratamento estes sistemas mostram-se 

eficazes no tratamento de esgotos sanitários em zonas rurais e pequenas 

comunidades na remoção de matéria carbonácea e nutrientes (ZURITA et al., 

2009; VYMAZAL, 2009). 

Quanto aos contaminantes emergentes, vários estudos vêm sendo 

desenvolvidos, mais especificamente na última década, para investigar a 

capacidade de tratamento dos sistemas WCs (ÁVILA et al., 2013; CONKLE et 

al., 2008; HIJOSA-VALSERO et al., 2011; HIJOSA-VALSERO et al., 2016; 

MATAMOROS et al., 2007; MATAMOROS; BAYONA, 2006). 

Contudo, as vias e eficiências de remoção destes compostos ainda é 

objeto de estudo, visto que existem inúmeros microambientes e formas de 

remoção de contaminantes no interior destes sistemas, como apontado por 

Imfeld et al. (2009). Dente as principais formas de degradação de fármacos e 

produtos de cuidado pessoal (FPCPs), Zhang et al. (2014) destacam a 

degradação fotolítica, sorção, absorção da planta e fitodegradação, e 

degradação microbiana. 

Além disto, dados sobre a presença de FPCPs e seus subprodutos na 

natureza e nas águas e águas residuárias, bem como a capacidade de 

remoção destes compostos no Brasil são ainda escassos. Como resultado, a 

quantidade de contaminantes emergentes lançados em sistemas aquáticos e 

os possíveis riscos ambientais aliados a estes permanecem raros e 

insuficientes. 
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 Neste contexto, o comportamento de diferentes configurações de WCs 

foi avaliado no tratamento de efluente sintético, simulando esgoto sanitário de 

baixa concentração em termos de matéria carbonácea, na remoção de matéria 

carbonácea, nitrogenada, fosfatada e de ácido acetilsalicílico. 

Ainda, objetivou-se compreender a influência das diferentes 

configurações do substrato, papel da macrófita Eicchornia crassipes (Mart.) 

Solms na eficiência de remoção destes contaminantes e sua adaptação aos 

substratos. Desta forma, pretende-se contribuir com o preenchimento da lacuna 

de dados a respeito deste tópico nas pesquisas desenvolvidas no Brasil. 
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2 OBJETIVOS 

 

 

2.1 OBJETIVO GERAL 

 

 

Avaliar o comportamento de sistemas de wetlands construídos tratando 

efluente sintético na remoção de matéria carbonácea, nitrogenada, fosfatada e 

de ácido acetilsalicílico. 

 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 

Para alcance do objetivo geral, os seguintes objetivos específicos foram 

propostos: 

 Caracterizar os materiais utilizados como meio suporte quanto 

microestrutura e composição; 

 Monitorar a estabilidade e a eficiência dos sistemas por meio de 

determinação de parâmetros físico-químicos; 

 Avaliar a influência da macrófita E. crassipes na remoção de matéria 

carbonácea, nitrogenada e fosfatada; 

 Quantificar a capacidade de armazenamento de nitrogênio e fósforo 

nas raízes, caules e folhas da E. crassipes e; 

 Comparar os substratos utilizados para determinar o material ideal a 

ser utilizado como meio suporte. 
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3 REVISÃO DE LITERATURA 

 

 

3.1 IMPORTÂNCIA DO TRATAMENTO DE ESGOTOS 

 

 

Uma das preocupações globais sobre necessidades básicas é de 

minimizar o número de pessoas sem acesso à agua potável, bem como as 

demais estruturas de saneamento básico. 

No entanto, de acordo com dados do Relatório de Progresso em 

Saneamento e Água da OMS em parceria com a UNICEF (OMS/UNICEF, 

2015) apenas 68% da população mundial tem acesso ao saneamento básico 

no mundo, sendo que este número representa 80% da população urbana e 

51% da zona rural. 

Os países com menor acesso ao saneamento básico são àqueles em 

desenvolvimento, principalmente nas regiões da África, América Central e 

Latina, Ásia e Oceania (OMS/UNICEF, 2015). 

No Brasil o cenário é ainda mais precário que o mundial, visto que 

apenas 40,8% dos esgotos sanitários de origem doméstica gerados são 

propriamente tratados, e, assim como visto na maior parte do mundo, a 

população mais afetada é a rural (MINISTÉRIO DAS CIDADES, 2016). 

Os principais parâmetros avaliados no tratamento de esgotos sanitários 

são nutrientes e matéria carbonácea visto que a principal consequência do 

excesso de nutrientes é a eutrofização de rios e lagos. Assim, o excesso de 

matéria orgânica aumenta a demanda de oxigênio, diminuindo a quantidade 

disponível para o desenvolvimento e sobrevivência da biota (NIVALA et al., 

2013). 

Contudo, a partir do refinamento de métodos analíticos e aumento da 

capacidade de identificação e avaliação de novos compostos, os 

contaminantes emergentes passaram a ser classificados como contaminantes 

de preocupação emergente. Tal fato é devido à escassez de estudos sobre o 

tratamento, identificação, quantificação, remoção e efeitos dos mesmos. 
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3.2 CONTAMINANTES EMERGENTES 

 

 

Um grande número de compostos farmacêuticos, fragrâncias e produtos 

de cuidado pessoal, bem como seus metabólitos, vem sendo identificados nos 

cinco continentes (FERREY et al., 2015; PAÍGA et al., 2016). Estes 

contaminantes têm sido encontrados nos mais diversos ambientes aquáticos 

como aquíferos, lagos, mananciais superficiais e zonas marinhas.  

Mesmo sendo associados a ambientes relativamente protegidos, 

aquíferos também são alvo de contaminação por uma série de contaminantes.  

Schaider et al. (2014) verificaram que água potável em 15 de 20 poços 

utilizados como fonte de abastecimento continham pelo menos um 

contaminante orgânico cuja origem eram os esgotos sanitários. Os autores 

atribuíram fossas sépticas como a fonte majoritária de contaminação e 

identificaram sulfametoxazol (antibiótico) e sulfonato de perfluorooctano 

(fluorosurfactante sintético). Todos os poços avaliados eram aquíferos 

rochosos ou arenosos e vulneráveis à contaminação.  

Del Rosario et al. (2014) avaliaram a qualidade de águas subterrâneas 

rasas na região circundante à estação de tratamento de esgotos sanitários na 

região costeira da Carolina do Norte, EUA. Os autores identificaram cafeína, 

ibuprofeno, DEET (N, N-dimetil-m-toluamida, repelente de insetos) e 

homosalato nos pontos avaliados e nos esgotos tratados na ETE e observaram 

que ibuprofeno e DEET migraram mais de 15 m de distância da zona de 

drenagem para córregos adjacentes por meio de análises no solo.  

Isso indica que tais contaminantes podem se espalhar longitudinalmente 

para outros mananciais e ambientes, mesmo que não sejam diretamente 

impactados por ETEs ou contaminação pontual direta. Tem-se então a 

necessidade de avaliar outros ambientes aquáticos impactados indiretamente, 

como lagos, por exemplo. 

De acordo com Ferrey at al. (2015) ambientes lênticos também são 

objetos de contaminação conforme verificaram em 50 lagos aleatórios no 

estado de Minessota, nos Estados Unidos da América (EUA). Durante o 

período de amostragem e análise, os autores detectaram 38 micropoluentes do 

total de 125 analisados, sendo os mais abundantes o DEET, amiriptilina 
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(antidepressivo tricíclico), antidepressivos, cocaína, analgésicos, anti-

inflamatórios e reguladores endócrinos.  

As formas de contaminação destes ambientes não foram estudadas, 

mas os autores sugeriram que tenham sido principalmente pela via 

atmosférica. No entanto, estes ressaltaram que não deve-se descartar a 

contaminação via hídrica em manancial subterrâneo, como já mencionado 

previamente. 

Quanto aos ambientes lóticos, Paíga et al. (2016) quantificaram 26 

fármacos e metabólitos no rio Lis, em Portugal durante 11 meses, e em duas 

estações de tratamento de esgotos (lodos ativados e reatores anaeróbios e 

aeróbios) durante 9 meses que descartam o efluente tratado neste corpo 

receptor. Os autores observaram predomínio de fármacos e produtos de 

cuidado pessoal (FPCP) como acetaminofeno e ibuprofeno, com ocorrência de 

aproximadamente 100% nas análises. 

Thomas et al. (2014) detectaram 10 compostos, entre fármacos 

(analgésicos, anti-inflamatórios e antidepressivos) e metabólitos, cocaína e o 

metabólito benzoilecgonina nos córregos Igarapé Mindu e Igarapé do 40 que 

cruzam a cidade de Manaus, AM e no rio Negro. 

Além de mananciais de águas doces, há estudos em ambientes salinos 

visando identificar e quantificar possíveis contaminantes emergentes presentes 

no ambiente, visto que mares e oceanos são pontos finais de lançamento de 

efluentes por corpos hídricos. 

Alygizakis et al. (2016) investigaram 158 fármacos, drogas abusivas e 

seus metabólitos em 9 diferentes pontos no leste do mar Mediterrâneo, em 

uma região que recebe efluente tratado proveniente de Atenas e região 

metropolitana. Destes poluentes, 38 compostos foram identificados, dos quais 

15 foram constatados com frequência superior a 50%, com destaque para 

amoxilina, cafeína e ácido salicílico em concentrações que variaram de 5,0 a 

127,8 ng L-1, 5,2 a 78,2 ng L-1 e 0,4 a 53,3 ng L-1, respectivamente. 
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3.2.1 Importância Ambiental de Contaminantes Emergentes 

 

 

Grande parte de fármacos e produtos de cuidado pessoal possuem curto 

tempo de meia-vida; contudo, baseando-se em sua frequência de ocorrência e 

disponibilidade ambiental, alguns contaminantes emergentes podem ser 

classificados como persistentes no ambiente (JASIM et al., 2006). 

Os efeitos de fármacos e produtos de cuidado pessoal (FPCPs) ainda 

são pouco explorados e estudados, visto a gama de diferentes compostos 

existentes e liberados diariamente, principalmente em ambientes aquáticos. 

Rahman et al. (2009) mencionaram algumas anomalias provenientes da 

exposição aguda a fármacos e produtos de cuidado pessoal. Dentre elas, 

destacam-se alterações sexuais em peixes, diminuição da população e 

morfologia sexual em lagartos, inibição reprodutiva em Daphnia pullex e falha 

hepática em pássaros. 

Apesar dos efeitos da exposição aguda aos FPCPs, pouco se sabe 

sobre os efeitos crônicos destes nas comunidades expostas continuamente por 

longos períodos (VERLICCHI et al., 2012). 

Mais recentemente, Prichard e Granek (2016) publicaram uma revisão 

de 73 estudos primários e 23 estudos de revisão sobre efeitos de fármacos em 

organismos marinhos. De acordo com suas investigações, 62 FPCPs foram 

estudados em 55 diferentes espécies de 20 classes taxonômicas diferentes. 

As observações de efeitos toxicológicos listadas por Prichard e Granek 

(2016) variaram de observações em material genético à deformações 

morfológicas, alterações comportamentais, inibição de funções fisiológicas e 

mortandade. Nestes trabalhos foram investigadas, em sua maioria, exposições 

agudas, tendo apenas 9 estudos revisados sobre exposições a contaminantes 

superiores a 30 dias. 

Grande parte dos estudos se concentraram no efeito de um único 

composto isolado, ignorando possíveis efeitos aditivos, sinérgicos ou de 

potencialização, resultantes da combinação de dois ou mais compostos 

(PRICHARD; GRANEK, 2016; VERLICCHI et al., 2012). 

Devido às incertezas e possíveis consequências do lançamento de 

FPCPs em corpos hídricos, existem no mundo organizações regulamentando 
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os padrões e limites máximos de lançamento de alguns compostos, como a 

Agência de Proteção Ambiental (EPA) nos Estados Unidos da América.  

Apesar de não haver regulamentação específica para contaminantes 

emergentes no Brasil, alguns autores criaram metodologias que auxiliam na 

avaliação dos possíveis riscos associados à presença dos FPCPs. 

De Souza et al. (2009) e Hernando et al. (2006) sugeriram uma 

classificação baseada em quocientes de risco (QR), em que QR < 1 

representam baixo risco a organismos aquáticos, 0,1 < QR < 1,0 representam 

risco médio e QR > 1,0 representam risco alto.  

Além da avaliação do risco, estudos ecotoxicológicos podem ser 

realizados. Segundo Costa et al. (2008), para ensaios de exposição aguda 

(tempo de exposição: 24 – 96 h), os principais parâmetros-resposta utilizados 

são concentração letal média (CL50), concentração efetiva média (CE50). Para 

os ensaios de toxicidade crônica (tempo de exposição: 7 dias), são utilizados a 

concentração de efeito não observado (CENO) e a concentração de efeito 

observado (CEO).  

Baseados nestes parâmetros, Verlicchi et al. (2012) listaram 67 

compostos, organismos estudados e as CE50 obtidas em sua revisão sobre a 

ecotoxicidade de diversos compostos encontrados em ambientes aquáticos. 

Posteriormente, estes autores calcularam o QR dos fármacos com massa mais 

representativa e os classificaram conforme metodologia supracitada. 

Dentre os FPCPs listados por estes autores, o ácido acetilsalicílico 

(AAS) e o ácido salicílico (AS) estão entre os mais comumente encontrados na 

natureza devido ao seu consumo mundial. Portanto, faz-se necessário melhor 

compreender suas estruturas e principais possíveis efeitos na biota, visto que 

ainda poucos estudos são reportados a respeito destes fármacos. 

 

 

3.2.2 Ácido Acetilsalicílico e Ácido Salicílico 

 

 

O ácido salicílico é um composto fenólico endógeno de várias espécies 

vegetais que possui um anel aromático e um grupo hidroxil. É considerado um 

hormônio vegetal responsável por regular o crescimento e o metabolismo das 
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plantas onde é naturalmente produzido (HAYAT et al., 2010). Este composto 

passou a ser sintetizado nos anos 1878, quando se tornou o medicamento 

sintético mais comercializado na Alemanha (RASKIN et al., 1990). 

Uma derivação sintética do AAS é o ácido acetilsalicílico, fármaco 

pertencente ao grupo dos anti-inflamatórios não-esteroides possuindo também 

aplicações analgésicas e antipiréticas (ANVISA, S/A). Sua ingestão pode variar 

de 0,075 a 1,0 g, dependendo da posologia proposta para o tratamento 

objetivado. 

No geral, tanto o AAS quanto o AS são consumidos mundialmente e são 

conhecidos popularmente como aspirina (AGUIAR et al., 2009). Por tamanha 

popularidade e uso, estes encontram-se entre os FPCPs mais comumente 

encontrados no ambiente. Um resumo das principais propriedades do AAS e 

AS são apresentados na Tabela 1. 

 

 

Tabela 1 - Propriedades físico-químicas do ácido acetilsalicílico e do ácido salicílico. 

Composto CAS Estrutura Química M ρ pKa 

Ácido acetilsalicílico 50-78-2 

 

180,157 1,4 3,49 

Ácido salicílico 69-72-7 

 

138,121 1,44 2,97 

Legenda: CAS – Código CAS (Chemical Abstract Service); M – Massa Molar (mg mol-1); ρ – 
densidade (g cm-3); pKa – constante de ionização (adimensional). 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Os possíveis riscos ambientais associados a estes fármacos têm se 

tornado de interesse crescente por sua constante reincidência no ambiente, 

mais especificamente em habitats aquáticos. 
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Dentre os efeitos derivados da exposição aguda ao AS, podem ser 

citadas inibições de crescimento de Phaeodactylum tricornutum observadas por 

Claessens et al. (2013) que realizaram ensaios de toxicidade aguda com 72 h 

de exposição. A partir destes ensaios, os autores indicaram CE50 e CE10 de 

225,5 e 96,7 mg L-1, respectivamente. 

Sanderson et al. (2003) também realizaram ensaios de toxicidade aguda 

expondo peixes (Pimephales promelas), Daphnia magna e algas (Selenastrum 

capricornutum) ao AS e AAS por 96 h, 48 h e 48 h, respectivamente. Como 

resultado, os autores observaram CE50 para o AS e AAS de 1,28 e 786 mg L-1 

para os peixes, 59 e 8.858 mg L-1 para a Daphnia magna, e de 48 e 61 mg L-1 

para as algas, respectivamente. 

Apesar destes estudos, verifica-se a necessidade de estudos que 

investiguem formas de remoção e remediação tanto do AAS quanto do AS visto 

que pouco se sabe sobre os efeitos resultantes da interação destes compostos 

com demais FPCPs presentes na natureza. 

Dentre as formas de mitigação da contaminação de ambientes 

aquáticos, surgem os sistemas de wetlands construídos que têm se mostrado 

capazes de remover uma gama de FPCPs (ÁVILA et al., 2013; HIJOSA-

VALSERO et al., 2016). 

 

 

3.3 WETLANDS CONSTRUÍDOS 

 

 

Wetlands construídos (WC) são sistemas desenvolvidos para tratamento 

de águas residuárias (esgotos sanitários de origem doméstica e efluentes 

industriais) visando enfatizar características intrínsecas às wetlands naturais 

(alagados, pântanos) aprimoradas com conceitos de engenharia.  

Estes sistemas podem ser encontrados na literatura também como 

sistemas alagados construídos (SAC) ou zona de raízes. Nestes sistemas 

estão envolvidos processos naturais de remoção de contaminantes e 

patógenos utilizando solo, vegetação e microrganismos na sua configuração 

básica (KADLEC; WALLACE, 2009). 



25 
 

O interesse nestes sistemas tem aumentado devido à sua 

descentralização, o que permite atingir áreas afastadas sem presença de rede 

coletora de esgotos sanitários (HOFFMAN et al., 2013). 

A partir de um algoritmo de busca sobre wetlands construídos no Brasil 

na base de dados Scopus até o ano de 2017 (Apêndice 1), foi possível 

observar o número de documentos científicos produzidos por ano disponíveis 

em base de dados internacionais, conforme apresentado na Figura 1. 

 

 

Figura 1 - Produção acadêmica sobre sistemas de wetlands construídos no Brasil até 
2017 com base no Scopus. 

 

Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Observa-se na Figura 1 a tendência crescente de produção científica 

nesta temática, que denota a importância e notoriedade que WCs têm ganhado 

no Brasil. 

Contudo, como a maioria dos estudos nestes sistemas são focados na 

América do Norte, China e Europa, há muito a se estudar e compreender em 

relação ao funcionamento e otimização de WCs no Brasil. 
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3.3.1 Configurações de Escoamento 

 

 

Os WCs são normalmente classificados em sistemas de escoamento 

superficial (WC-ES) e subsuperficial (WC-ESS), sendo adotadas a 

nomenclatura e classificação proposta por Fonder e Headley (2013) neste 

trabalho. 

Em termos gerais, define-se como WC-ES sistemas aquáticos que 

formam uma coluna de água acima de um substrato bentônico onde ocorre 

passagem da maior parte do escoamento. Contudo, alguns sistemas podem 

não possuir qualquer substrato de fundo, contando apenas com a presença de 

macrófitas e coluna líquida (FONDER; HEADLEY, 2013). 

Fonder e Headley (2013) também classificaram o sistema de 

escoamento superficial com macrófitas flutuantes (WC-MF) por estes 

possuírem maior flexibilidade em relação às oscilações de volume desde que 

as plantas mantenham-se boiando na coluna de água.  

Os principais processos de tratamento existentes nos sistemas WC-ES 

são: sedimentação, filtração, oxidação, redução, adsorção e precipitação 

(KADLEC; WALLACE, 2009). Estes sistemas permitem entrada de luz, o que 

pode favorecer processos de degradação fotolítica dos contaminantes, visto 

que este processo é um dos principais meios de remoção de alguns fármacos e 

contaminantes emergentes (ANDREOZZI et al., 2003; HIJOSA-VALSERO et 

al., 2010b). 

Contudo, devido a semelhança aos sistemas de wetlands naturais, é 

comum e esperada a presença de insetos e possíveis vetores de doenças, 

principalmente em climas mais quentes, além do maior risco de exposição aos 

patógenos por humanos. 

Para reduzir o risco de proliferação de insetos e otimizar os processos 

de tratamento em wetlands construídos, surgiram os sistemas de wetlands 

construídos de escoamento subsuperficial (WC-ESS), também conhecidos 

como filtros biológicos plantados. Estes sistemas possuem controle de nível de 

água e promovem aumento da área de contato entre os esgotos e 

microrganismos por meio da fixação do biofilme no meio suporte (substrato). 
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Zhang et al. (2014) afirmaram que sistemas de escoamento 

subsuperficial são eficientemente capazes de remover matéria carbonácea e 

nutrientes de forma significativa. Segundo esses autores, sistemas WC-ESS 

possuem maior interação solo-planta-microrganismo, aumentando a 

intensidade de variação do potencial redox e esta interface aumenta os 

processos de sorção. 

Sistemas de escoamento subsuperficial são subdivididos em dois sub-

grupos: escoamento vertical (WC-ESSV) e horizontal (WC-ESSH).  

Os sistemas de wetlands construídos verticais (WC-ESSV) são 

amplamente utilizados especialmente por estes ocuparem menor área 

superficial sendo preferencialmente implantados em locais com menor área 

disponível. Estes sistemas são projetados para obter maior transferência de 

oxigênio atmosférico para o meio através da entrada superior dos esgotos, que 

percolam no meio e saída pela parte inferior (KADLEC; WALLACE, 2009). 

Como resultado, pode-se obter efluente nitrificado, ou seja, estes 

sistemas se mostram eficazes na remoção de nitrogênio (LIU et al., 2005). Os 

sistemas de WC-ESSV são capazes de remover eficientemente matéria 

carbonácea (ABDELHAKEEM et al., 2016; ABOU-ELELA et al., 2014) podendo 

alcançar remoções de DQO e DBO superiores a 90% (ABOU-ELELA et al., 

2013). 

Além dos parâmetros convencionais, estes sistemas são optados para 

remoção de contaminantes emergentes com maior potencial de 

biodegradabilidade. Isto ocorre também como resultado da maior oxigenação 

que promove maior e mais rápida atuação da degradação microbiana (ZHANG 

et al., 2014). 

Hijosa-Valsero et al. (2016) mostraram que os sistemas de WC-ESSV 

plantados são capazes de remover no mínimo 50% de alguns contaminantes 

emergentes altamente recorrentes, como naproxeno, ácido salicílico, cafeína, 

galaxolide (fragrância) e tonalide (fragrância). 

Os sistemas de wetlands construídos de escoamento subsuperficial 

horizontal (WC-ESSH) são caracterizados por possuírem entrada lateral e 

movimento tendencialmente horizontal, fazendo com que o efluente seja 

retirado na extremidade oposta à entrada. Isso permite que o líquido passe por 
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todas as zonas do sistema, rizosfera, zona aeróbia, anóxica e anaeróbia, 

durante todo o caminho. 

Estes sistemas geralmente são comumente utilizados como etapa de 

pós-tratamento, como polimento ou em conjunto com sistemas verticais, 

formando wetlands construídos híbridos (WCH). Esta associação permite 

melhor remoção de frações nitrogenadas e fosfatadas (CUI et al., 2015; PENG 

et al., 2014), além de auxiliar na remoção de contaminantes emergentes como 

fármacos (HIJOSA-VALSERO et al., 2010b; ZHANG et al., 2015). 

De acordo com Machado et al. (2017), a maior aplicação de sistemas de 

wetlands construídos no Brasil são para tratamento municipal de esgoto 

doméstico. Contudo, devido à área requerida para a implementação, esses 

sistemas são considerados viáveis principalmente para esgoto sanitário em 

pequenas comunidades, efluentes industriais, pecuários e agrícolas (FIA et al., 

2014; MATOS et al., 2010; MATOS et al., 2012; SEZERINO et al., 2012). 

Ao considerar a utilização desses sistemas, contudo, é importante 

observar algumas limitações quanto a sua aplicabilidade e uso. 

Estes sistemas são viáveis somente onde há terreno disponível e de 

baixo custo, apresentam alterações sazonais na performance de tratamento, 

podem sofrer inibições temporárias com altas descargas de efluente e 

requerem quantidade mínima de água para sobrevivência dos agentes 

biológicos (DAVIS, 1995). 

 

 

3.3.2 Formas de Alimentação 

 

 

A forma de alimentação é um parâmetro de projeto importante na 

configuração de sistemas de wetlands construídos, pois pode influenciar 

principalmente nas condições de oxirredução, transferência e difusão de 

oxigênio no meio (WU et al., 2015). Como consequência, a eficiência de 

determinado sistema pode ser afetada significativamente. 

No geral, há três formas de alimentação dos sistemas de WCs: fluxo 

contínuo, intermitente ou batelada. Sistemas alimentados em fluxo intermitente 

e em batelada são apresentados como forma de otimizar as remoções de 
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nutrientes e contaminantes emergentes (SAEED; SUUN, 2012; ZHANG et al., 

2012). 

Zhang et al. (2012) compararam seis sistemas de escoamento 

subsuperficial horizontal em escala de mesocosmo (1,2 m x 0,6 m x 0,6 m) 

plantados com Typha angustifólia operando em fluxo contínuo e batelada. No 

fim dos experimentos, os autores constaram superioridade significativa na 

oxidação da amônia e remoção de fósforo nos sistemas operados em batelada. 

Similarmente, Jia et al. (2011) evidenciaram maiores remoções de 

amônia nos sistemas de WCs em microcosmos com escoamento subsuperficial 

com fluxo intermitente (circulares com 0,18 m2 de área superficial e 0,65 m de 

profundidade) plantados com Phragmites australis comparados a sistemas de 

fluxo contínuo. 

Em relação à remoção de contaminantes emergentes, Ávila et al. (2013) 

reportaram remoções superiores em sistemas alimentados em batelada em 

relação aos de fluxo contínuo para ibuprofeno (85%), bisfenol A (89%) e 

diclofenaco (70%). Os sistemas utilizados possuíam escala de mesocosmos 

(1,5 m x 1,1 m x 0,5 m) e microcosmos (0,95 m x 0,7 m x 0,45 m) plantados 

com P. australis. 

Apesar do número de estudos indicando melhor performance de 

sistemas alimentados em batelada e fluxo intermitente, muitos sistemas ainda 

são operados em fluxo contínuo, visto que há outros fatores intervenientes na 

eficiência de um WC. 

 

 

3.3.3 Substrato 

 

 

Outro parâmetro fundamental para o funcionamento de WCs é o 

substrato que constitui meio suporte para crescimento das plantas e biofilme. O 

substrato proporciona movimento do efluente no interior do sistema resultando 

no aumento de contato entre a fração líquida e as zonas ativas (biofilme e 

rizosfera) de tratamento, se comparado com WC-ES (KADLEC; WALLACE, 

2009). 
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Adicionalmente, o substrato é um dos fatores com significante influência 

na remoção de FPCP e fósforo. No Brasil, de acordo com levantamento 

realizado por Machado et al. (2017), os principais materiais utilizados são brita, 

areia, areia de cascalho, cascalhinho e escória siderúrgica. 

Como resultado, em sistemas utilizando estes substratos, o principal 

mecanismo de remoção de fósforo é via precipitação resultante da associação 

com íons de cálcio, alumínio e ferro destes materiais. Todavia, outros materiais 

como argila expandida, zeólita, biocerâmica e dolomita, por exemplo, tem alta 

capacidade de sorção em sua estrutura (JU et al., 2014; OZENGIN et al., 2016; 

PROCHASKA; ZOUBOULIS, 2006). 

Apesar de não serem tão explorados em território nacional, outros 

materiais já têm sito amplamente investigados mundialmente. Wu et al. (2015) 

apresentaram revisão sobre uso de wetlands construídos para tratar efluentes 

(Quadro 1). 
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Quadro 1 - Substratos comumente selecionados para CWs 

TIPO DE SUBSTRATOS REFERÊNCIA 

Materiais naturais 
Areia Saeed e Sun (2013) 
Brita Calheiros et al. (2008) 
Argila Calheiros et al. (2008) 
Calcita Ann et al. (1999) 

Mármore Arias et al. (2001) 
Vermiculita Arias et al. (2001) 
Bentonita Xu et al. (2006) 
Dolomita Ann et al. (2011) 
Calcário Tao e Wang (2009) 
Conchas Seo et al. (2005) 

Xisto Saeed e Sun (2012) 
Turfa Saeed e Sun (2012) 

Wollastonita Brooks et al. (2000) 
Rodolitos Saeed e Sun (2012) 

Zeólita Crunch et al. (2011) 

Resíduos industriais 
Escória Cui et al. (2010) 

Cinzas particuladas Xu et al. (2006) 
Cinzas de carvão Ren et al. (2007) 
Lodo de alumínio Babatunde et al. (2010) 
Cascalho de tijolo Ren et al. (2007) 

Moleanos Mateus et al. (2012) 
Retalhos de wollastonita Hill et al. (1997) 

Casca de dendê Chong et al. (2013) 

Produtos Artificiais 
Carvão ativado Ren et al. (2007) 

Agregados de baixa massa Saeed e Sun (2012) 
Adubo Saeed e Sun (2012) 

Silicato de cálcio hidratado Li et al. (2011) 
Ceramsite Li et al. (2011) 

Fonte: Adaptado de Wu et al. (2015) 

 

 

Dentre os materiais apresentados no Quadro 1, destacam-se agregados 

de argila expandida e materiais que possuam argila em sua composição. A 

argila, em especial, tem ganhado destaque por seu baixo custo, disponibilidade 

natural e ser ecologicamente vantajosa para processos de adsorção. 

Este material, bem como produtos à base de argila, possui alta 

capacidade de sorção e pode ser reutilizado, mesmo após saturação com 

fósforo, como fertilizante, por exemplo (WHITE et al., 2011). 

White et al. (2011) observaram que argila calcinada e tijolos de argila 

têm alta capacidade de retenção de fósforo. Após análises de adsorção e 

dessorção, os autores reportaram retenções médias de fósforo de 95,7, 495 e 

1230 mg kg- 1 para tijolo, argila calcinada grosseira e argila calcinada fina, 

respectivamente. 
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Desta forma, indica-se que materiais à base de argila podem auxiliar 

sistemas de wetlands construídos via sorção na retenção de fósforo. Como 

exemplo, Ozengin et al. (2016) observaram remoções de fósforo total e 

ortofosfato superiores a 60 e 50%, respectivamente, das concentrações no 

afluente de 4 a 8 mg L-1 de fósforo total e de 2,5 a 5 mg L-1 de ortofosfato. 

Além da remoção do fósforo, Dordio et al. (2009) reportaram que argila 

expandida tem capacidade de reter FPCPs. Após contato de 24 h com argila 

expandida, os compostos carbamazepina, ibuprofeno e ácido clorifíbrico foram 

removidos com eficiências variando de 60,1 a 95,1%, 54,5 a 92,5% e 30,6 a 

58,1%, respectivamente. Para os ensaios, foram utilizadas soluções aquosas 

com concentrações variando de 1 a 50 mg L-1. 

Conclui-se desta forma que materiais ricos em argila devem ser melhor 

estudados como substrato alternativo aos convencionais no Brasil. Deve-se 

ressaltar que a seleção de materiais utilizados em sistemas de WCs deve ser 

cada vez mais criteriosa para promover otimização na eficiência dos sistemas.  

Por fim, é essencial que a seleção do substrato leve em consideração 

sua capacidade de utilização como meio suporte para cobertura vegetal, visto a 

função da planta nos processos de remoção de contaminantes. 

 

3.3.4 Cobertura Vegetal 

 

A cobertura vegetal em WCs pode influenciar os processos de 

tratamento de efluente principalmente nos aspectos físicos e biológicos 

contribuindo para maior diversidade dos mecanismos de remoção dos 

contaminantes. 

Dentre as principais funções físicas destacam-se a transpiração, base 

para crescimento de microrganismos nas raízes, retenção de particulados, 

redução da velocidade de escoamento, prevenção de ressuspensão e aumento 

da condutividade hidráulica (BRIX, 1994; KADLEC; WALLACE, 2009; 

VYMAZAL, 2011; VYMAZAL, 2013). 

Como contribuição biológica, direta e indireta, destacam-se a liberação 

de oxigênio e exsudatos pelas raízes, adsorção pelas raízes e incorporação de 

alguns compostos à biomassa das macrófitas. 
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O aumento do oxigênio na rizosfera fornece condições para crescimento 

da microbiota aeróbia enquanto os exsudatos podem ser utilizados como fonte 

de carbono para estes mesmos organismos (CHEN et al., 2016; MARTIN et al., 

2013). Assim, o crescimento de microrganismos nitrificantes e desnitrificantes é 

favorecido, aumentando a oxidação da amônia e otimizando os processos de 

nitrificação e desnitrificação (SINDILARIU et al., 2008; PENG et al., 2014). 

Carranza-Diaz et al. (2014) observaram maiores remoções de nitrogênio 

em sistemas plantados em relação aos não plantados e atribuíram à oxidação 

da amônia na rizosfera e à retirada do nitrogênio pela planta. 

Outros autores também têm relatado na literatura a capacidade de 

absorção de nutrientes pelas plantas através das raízes, especialmente do 

nitrogênio (JESUS et al., 2017; SARMENTO et al., 2012). Além do nitrogênio, 

alguns compostos como fósforo, cafeína e ácido clofíbrico podem ser 

absorvidos pela biomassa vegetal, dependendo das características da planta e 

do efluente tratado (DORDIO et al., 2009; JESUS et al., 2017; ZHANG et al., 

2014). 

Um resumo das principais possíveis contribuições das macrófitas para 

sistemas de wetlands construídos são expostos no Quadro 2. 

 

 

Quadro 2 - Resumo das principais funções das macrófitas em wetlands construídos. 

Parte da macrófita Papel no processo de tratamento 

Tecido vegetal aéreo 

Atenuação da luz – redução do crescimento de fito-plâncton 

Isolamento durante o inverno 

Redução da velocidade do vento 

Atrativo estético para o sistema 

Acúmulo de nutrientes 

Tecido vegetal submerso 

Efeitos de filtração 

Redução da velocidade hidráulica – aumento da taxa de 
sedimentação e diminuição dos riscos de ressuspensão 

Fornecimento de área para crescimento de biofilme 

Liberação de oxigênio – aumento da degradação aeróbia 

Absorção de nutrientes 

Raízes e rizomas no 
sedimento 

Diminuição da erosão no sedimento 

Prevenção de colmatação em sistemas verticais 

Liberação de oxigênio – aumento de biodegradação e 
nitrificação 

Absorção de nutrientes 

Liberação de antibióticos 

Fonte: Adaptado de Brix (1997) 
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É imprescindível levar em consideração que nem toda cobertura vegetal 

impacta positivamente nos sistemas de wetlands construídos. Brisson e 

Charazenc (2009) constataram que a seleção da espécie é de extrema 

importância em estudo sobre a influência de macrófitas em 35 experimentos 

com sistemas de WCs. De acordo com os autores, isto se deve às diferentes 

estruturas que compõem cada espécie e sua adaptação ao modelo do sistema 

utilizado, podendo favorecer, dificultar ou ter influência nula nos processos de 

tratamento. 

Tais afirmações foram confirmadas por Vymazal (2011) que apresentou 

comparativo de estudos apontando a não influência ou influência negativa da 

presença de macrófitas no tratamento dos esgotos sanitários. Dentre os 

principais parâmetros identificados como não influenciados ou influenciados 

negativamente vale destacar a concentração de matéria carbonácea (em 

termos de demanda química de oxigênio - DQO), nitrato, fósforo, coliformes, 

óxidos de enxofre. 

Portanto, a seleção da espécie vegetal dever ser estudada para que seja 

um fator de impacto positivo nas remoções dos poluentes em sistemas de 

WCs. 

No Quadro 3 são apresentadas algumas das espécies mais comumente 

utilizadas para otimizar sistemas de WCs no Brasil, segundo levantamento 

realizado por Machado et al. (2017) avaliando 39 trabalhos brasileiros sobre 

wetlands construídos. 
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Quadro 3 - Famílias, espécies e origem de plantas utilizadas em WCs no Brasil. 

Família Espécie Origem Configuração Referência 

Amaranthaceae Alternanthera philoxeroides Griseb Nativa WC-H Matos et al. (2010) 

Cannaceae Canna sp. Nativa WC-H Paulo et al. (2013) 

Cyperaceae Cyperus spp. Nativa WC-V Sarmento et al. (2013) 

 Cyperus isocladus Exótica WC-H Paulo et al. (2013) 

 Cyperus papyrus Nativa WC-H Sezerino et al. (2012) 

   WC-V Trein et al. (2015) 

 Cyperus papyrus nanus N.D. WC-V Trein et al. (2015) 

Heliconiaceae Heliconia psittacorum L.F. Nativa WC-H Paulo et al. (2013) 

    Teodoro et al. (2014) 

 Heliconia rostrata Nativa WC-V Sarmento et al. (2013) 

Juncus Juncus spp. Nativa WC-H Sousa et al. (2004) 

Orchidaceae Arundina bambusifolia Exótica WC-V Paulo et al. (2013) 

Poaceae 

Avena strigosa Schreb Nativa WC-H Matos et al. (2010) 

Brachiaria decumbens Naturalizada WC-V Mant et al. (2006) 

Brachiaria humidicola Exotica WC-SS Bastos et al. (2010) 

Cynodon spp Nativa 

WC-V Fia et al. (2014) 

WC-H Matos et al. (2012) 

WC-V Calderón-Vallejo et al. (2015) 

WC-V Lana et al. (2013) 

WC-V Von Sperling (2015) 

WC-H Fia et al. (2015) 

Cynodon dactylon Pers. Nativa WC-H Matos et al. (2010) 

Lolium multiflorum Lam. Cultivada WC-H 

Rossmann et al. (2012) 

Rossmann et al. (2013) 

Fia et al. (2010) 

Oryza sativa Cultivada WC-H Meira et al. (2013) 

Pennisetum purpureum schum Nativa 
WC-H Matos et al. (2012) 

WC-V Mant et al. (2006) 

Phragmites australis Naturalizada WC-V Mant et al. (2006) 

(Continua) 3
5
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Legenda: N.D. – não determinado; WC-ES – wetlands construídos de escoamento superficial; WC- ESS – wetland construído de escoamento subsuperficial; 
WC-H – wetland construído de escoamento subsuperficial horizontal; WC-V – wetland construído de escoamento subsuperficial vertical; WC-MF – wetlands 
construídos de escoamento superficial com macrófitas flutuantes. 
Fonte: Adaptado de Machado et al. (2017).   

Silveira et al. (2015) 

Hymenachne grumosa Nativa WC-H Horn et al. (2014) 

Zizaniopsis bonarienses Nativa 

WC-H Fia et al. (2015) 

WC-V Kafer et al. (2015) 

WC-H Philippi et al. (2006a) 

WC-H Philippi et al. (1999) 

Pontederiaceae Eichhornia crassipes Nativa WC-MF Borges et al. (2008) 

Typhaceae 

Typha spp Nativa 

WC-V Platzer et al. (2007) 

WCH Fia et al. (2014) 

WC-H 
Bastos et al. (2010) 

WC-ES 

Typha domingensis Nativa 

WC-V Philippi et al. (2006b) 

WC-V Sezerino et al. (2012) 

WC-H 
Pelissari et al. (2014) 

WC-V 

Typha latifólia Nativa 

WC-ESS Gomes et al. (2014) 

WC-H Matos et al. (2010) 

WC-H Costa et al. (2013) 

WC-H Costa et al. (2015) 

WC-H Dornelas et al. (2009) 

WC-H Von Sperling et al. (2010) 

WC-H Von Sperling (2015) 

WC-H Barreto et al. (2015) 

Zanthorrhoeaceae Hemerocallis flava Exótica WC-H Prata et al. (2013) 

Zingiberaceae Alpinia purpurata Exótica WC-V Paulo et al. (2013) 

Zingiberaceae Hedychium coronarium Naturalizada WC-V Sarmento et al. (2013) 

(Continuação) 
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Neste trabalho foi escolhida a macrófita Eichhornia crassipes (Mart.) 

Solms., popularmente conhecida como aguapé, devido à sua presença natural 

na região e sua ampla utilização em sistemas de WCs, inclusive em sistemas 

de escoamento subsuperficial (BURGOS et al., 2017; PATIL et al., 2016; 

MELLO et al., 2017; RADU et al., 2015). 

 

 

3.3.4.1 Aguapé (Eichhornia crassipes) 

 

 

O aguapé (Eichhornia crassipes) é uma planta nativa da região 

Amazônica que pode ser encontrada por toda a extensão nacional. Esta 

espécie foi difundida globalmente para uso ornamental devido ao valor 

paisagístico atribuído à flor desta espécie (BARRETT, 1980). 

De acordo com Souza e Lorenzi (2005), o aguapé pertence à família 

Pontederiaceae, onde incluem-se plantas angiospermas monocotiledôneas. 

Sua estrutura inclui aerênquimas, estruturas intercelulares preenchidas por ar, 

e possui 95% de água em sua composição. Isto permite à esta espécie a 

capacidade de flutuação em meio líquido, sendo apta para sistemas de 

macrófitas flutuantes. 

Em ambientes aquáticos naturais, devido ao seu rápido crescimento e 

capacidade de consumo de oxigênio e nutrientes, esta macrófita é considerada 

uma espécie invasora, visto que há inibição do crescimento de outras espécies 

no mesmo local (SINGH et al., 2015). 

Contudo, em ambientes controlados como sistemas de wetlands 

construídos, estas plantas têm sido utilizadas e visto como promissoras para 

remoção de contaminantes, em especial nutrientes e metais. 

Os principais mecanismos de remoção na Eichhornia crassipes são 

fitovolatilização nas folhas, fitoacumulação, fitoextração e biodegradação nos 

pecíolos e rizofiltração nas raízes flutuantes (MISHRA; MAITI, 2017).  

No Quadro 4 são expostos os principais contaminantes removidos pelo 

aguapé e as porcentagens de remoção encontradas na planta, de acordo com 

Mishra e Maiti (2017). 
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Quadro 4 - Fitoacumulação de contaminantes orgânicos e inorgânicos de soluções aquosas por aguapé (E. crassipes). 

Contaminante Condição experimental Remoção máxima Referência 

Ag, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn 
Tempo de contato: 20 d 

Concentração inicial: 0, 0,1, 0,3, 0,5, 1,0, 3,0, 
5,0 mM 

Porcentagem de tolerância: Ag 
(53,35%), Cd (48,52%), Cr 
(56,39%), Cu (47,59%), Hg 
(16,52%), Ni (26,30%), Pb 

(52,50%), Zn (85,50%) 

Odjegba e Fasidi (2007) 

As Concentração inicial: 400 µg L-1 100% 
Misbahuddin e Fariduddin 

(2002) 

Cd Concentrações iniciais: 0,06 -10 mg L-1 82-90% Prakash et al. (1987) 

Cd, Pb e Sr Concentrações iniciais: 5, 25, 50 e 100 µg cm-3 Raízes (50%) e folhas (30%) Orajasg et al. (1987) 

Clorpirifós 
Concentração inicial: 0,1, 0,5 e 1,0 mg L-1 

Tempo de contato: 20 d 

Remoções: 100, 91 e 82% a 
0,1, 0,5 e 1,0 mg L-1, 

respectivamente 
Absorção: raízes 

(310 (28) mg kg-1), pecíolo 
(180 (12) mg kg-1) e folhas 

(295 (25) mg-1) para 1 mg L-1 

Anudechakul et al. (2015) 

Corantes têxteis (vermelho RB e preto B) 
Concentração inicial: 10-50 mg L-1 

Tempo de contato: 6 d 
Vermelho RB (95%) e preto B 

(99,5%) 
Muthunarayanan et al. (2011) 

Cr e Zn 
Concentração inicial: 1, 5, 10 e 20 mg L-1 

Tempo de contato: 11 d 
Cr (84%) e Zn (95%) Mishra e Tripathi (2009) 

123Cs 
Concentração inicial: 30-260 Bq mL-1 

Tempo de contato: 21 d 
33% Saleh (2012) 

Cu e Cd 
Concentração inicial: Cu (0,35, 0,70 e 

1,05 mg L- 1) e Cd (0,27, 0,54 e 0,81 mg L-1) 
90% Swain et al. (2014) 

Dicofol Concentração inicial: 1 mg L-1 53,24 µg g-1 (95%) Xia (2008) 

Ethion 
Concentração inicial: 0,05, 0,1 e 1,0 mg L-1 

Tempo de contato: 21 d 
69% Xia e Ma (2006) 

Fe, Zn, Cu, Cr e Cd Concentração inicial 1, 2 e 5 mg L-1 > 90% Mishra e Tripathi (2008) 

Naftaleno 
Concentração inicial: 15 mg L-1 

Tempo de contato: 21 d 
100% 

Nesterenko-Malkovskaya et al. 
(2012) 

Pb 
Concentração inicial: 0,5-12 mg L-1 

Tempo de contato: 6 h 
7,27-148,8 mg kg-1 dia-1 

85-92% 
Prakash et al. (1987) 

Fonte: Adaptado de Mishra e Maiti (2017) 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

 

Neste capítulo são descritas as etapas metodológicas aplicadas para o 

cumprimento dos objetivos propostos. A parte experimental compreende as 

etapas de projeto, confecção, montagem, instalação e operação dos sistemas 

de wetlands construídos. 

Os procedimentos experimentais adotados neste trabalho são 

apresentados no fluxograma esquemático na Figura 2. 

 

 

Figura 2 - Fluxograma das etapas experimentais realizadas nesta pesquisa. 

 

Fonte: Autoria própria (2018) 
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4.1 CONFIGURAÇÃO EXPERIMENTAL 

 

 

O experimento foi conduzido no Laboratório de Saneamento (LabSan) 

na Universidade Tecnológica Federal do Paraná (UTFPR), câmpus Curitiba, 

sede Ecoville (25º26’39’’S, 49º21’16’’O) em 934,36 m de altitude e clima 

temperado, com verão ameno (Cfb). 

Para realizar a comparação de diferentes parâmetros de projeto que 

podem influenciar na eficiência do tratamento de esgotos sanitários com menor 

concentração de matéria carbonácea (“fraco”), sete sistemas de wetlands 

construídos (WC) foram montados, sendo quatro destes plantados e três não 

plantados. 

Os sistemas foram divididos em sistema não plantado preenchido com 

brita (WC-B), sistema plantado preenchido com brita (WC-BP), sistema não 

plantado preenchido com argila expandida (WC-A), sistema plantado 

preenchido com argila expandida (WC-AP), sistema não plantado preenchido 

com tijolo vermelho (WC-T), sistema plantado preenchido com tijolo vermelho 

(WC-TP) e sistema com macrófitas flutuantes (WC-MF), como apresentado na 

Figura 3. 

Os sistemas, em escala de microcosmos – área superficial < 0,5 m2 (LI 

et al., 2014), foram confeccionados em caixas de polipropileno nas dimensões 

de 0,50 m x 0,40 m x 0,30 m, totalizando volume total de 60 L. 

Os sistemas foram preenchidos com uma camada de altura de 0,2 m de 

cada substrato, e foi mantida uma camada de 0,05 m de altura (zona morta). 

Os valores de volume útil e porosidade são apresentados na Tabela 2. 

 

 

Tabela 2 - Volume útil e porosidade dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, 
WC-BP, WC-MF. 

Sistema Volume útil (L) Porosidade (%) 

WC-A 10 33 
WC-AP 10 33 
WC-T 12 40 

WC-TP 12 40 
WC-B 9 30 

WC-BP 9 30 
WC-MF 10* - 

Legenda: *Volume utilizado para fins de comparação com os demais sistemas. 
Fonte: Autoria própria (2018) 
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O sistema com macrófitas flutuantes foi alimentado com 10 L de efluente 

para não diferir dos demais sistemas em volume. A alimentação dos sistemas 

foi feita em batelada para garantir melhor controle, maior estabilidade e 

aeração, visto que este modo operacional pode favorecer a eficiências de 

tratamento de WC. 

Os sistemas foram alimentados três vezes por semana, às segundas, 

quartas e sextas-feiras, com efluente sintético, simulando esgoto sanitário com 

baixa concentração de matéria carbonácea (“fraco”), resultando em bateladas 

com ciclos de 48 h-48 h-72 h. 
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Figura 3 - Desenho esquemático dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, 
WC- BP e WC-MF. 

 
Legenda: WC-A – wetlands construído com argila expandida; WC-AP – wetlands construído 
com argila expandida plantado; WC-T – wetlands construído com tijolo; WC-TP – wetlands 
construído com tijolo plantado; WC-B - wetlands construído com brita; WC-BP - wetlands 
construído com brita plantado; WC-MF - wetlands construído com macrófitas flutuantes. 

Fonte: Autoria própria (2018) 

  

WC-TP WC-T 

WC-AP WC-A 

WC-BP WC-B 

WC-MF 



43 
 

4.2 COBERTURA VEGETAL 

 

 

Para verificar o papel da cobertura vegetal no comportamento dos 

sistemas de WCs, foi escolhida a macrófita aquática Eichhonia crassipes 

(Mart.) Solms por ser uma espécie nativa da região e por ter apresentado 

resultados satisfatórios na remoção contaminantes (Quadro 4). 

As mudas da Eichhonia crassipes foram coletadas no Parque Náutico, 

localizado em Curitiba, PR, e transportadas ao LabSan da UTFPR, sede 

Ecoville da UTFPR, onde foram mantidas em caixas de estabilização até o dia 

do plantio. 

Após duas semanas, as plantas foram lavadas com água deionizada 

abundante a fim de remover impurezas presentes em suas superfícies. Após a 

lavagem, cinco mudas foram transferidas para cada sistema com substrato a 

ser plantado, totalizando densidade de 25 plantas m-2 e 7 plantas para o 

sistema flutuante, totalizando 35 plantas m-2. 

Posteriormente ao plantio, as plantas foram acompanhadas visualmente 

por aproximadamente um mês, sendo verificadas semanalmente para 

investigar sua adaptação aos sistemas instalados. 

Durante este período, assim como no decorrer da operação dos 

sistemas, as plantas foram semanalmente manejadas, sendo substituídos 

indivíduos que tenham morrido e removidas partes que tenham sido 

desmembradas de cada sistema para evitar que contaminantes ou matéria 

carbonácea fossem reinseridos devido à decomposição das plantas. 

 

 

4.3 EFLUENTE SINTÉTICO 

 

 

Na alimentação dos sistemas, foi utilizado efluente sintético simulando 

esgoto sanitário com baixa concentração de matéria carbonácea (DQO < 

250 mg L-1) de acordo com classificação de Metcalf e Eddy (2005). O efluente 

foi preparado de acordo com Torres (1992), sendo adicionado o fármaco ácido 

acetilsalicílico (AAS), conforme apresentado na Tabela 3. 
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Tabela 3 - Composição do efluente sintético simulando esgoto sanitário 

Descrição Quantidade para 1 L (g) 

Extrato de Carne 0,1 
Amido Solúvel PA (C6H10O5)n  0,005 

Farinha de Trigo  0,1 
Sacarose (C12H22O11)  0,00875 

Cloreto de Amônio PA – ACS (NH4Cl) 0,051 
Detergente (gota) 1 

Celulose Microcristalina USP  0,0015 
Cloreto de Sódio PA (NaCl)  0,25 

Cloreto de Magnésio PA (MgCl26H2O)  0,007 
Cloreto de Cálcio Anidro PA (CaCl2) 0,0045 

Fosfato de Potássio Mono. PA – ACS (KH2PO4) 0,0132 
Bicarbonato de Sódio PA – ACS (NaHCO3)  0,1 

Ácido acetilsalicílico PA - C9H8O4 300 x 10-6 

Fonte - Adaptado de Torres (1992). 

 

 

4.4 CARACTERIZAÇÃO DOS SUBSTRATOS 

 

 

Para caracterização dos substratos, foram realizadas análises de 

microscopia eletrônica de varredura com espectroscopia por dispersão de 

energia de raios X (MEV/EDS) no microscópio eletrônico de varredura Zeiss, 

modelo EVO/MAI 15. 

O preparo das amostras consistiu primeiramente na secagem do 

material em estufa de recirculação forçada da marca Medclave a 40 ºC por 48 

ou 72 h. Posteriormente, os materiais foram levados ao Centro Multiusuário de 

Caracterização de Materiais da UTFPR, câmpus Curitiba, sede Centro. As 

amostras foram fixadas a suportes metálicos com fitas de carbono e recobertas 

com outro no metalizador Quorum, modelo Q150RES, para evitar o acúmulo de 

cargas negativas (DEDAVID et al., 2007). 

A análise de MEV consistiu na obtenção de fotomicrografias da estrutura 

física dos substratos nas amplitudes de 500, 2.000, 5.000, 10.000 e 20.000 

vezes. Paralelamente foi realizada a análise de EDS, utilizada para 

identificação qualitativa da composição química dos materiais utilizados: brita, 

argila expandida e tijolo. 
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4.5 PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL 

 

 

Para fins de avaliação, os procedimentos experimentais foram divididos 

em duas etapas: Monitoramento Prévio e Avaliação dos sistemas. 

O monitoramento prévio teve início no dia 11 de outubro de 2016, 30 

dias após início da operação dos sistemas, e término em 01 de novembro de 

2016. Nesta etapa, as avaliações dos sistemas foram realizadas 

semanalmente. 

A etapa de avaliação dos sistemas teve início em 28 de novembro de 

2016 e término em 05 de julho de 2017. Os sistemas foram operados durante 

296 dias. 

 

 

4.6 MONITORAMENTO DOS SISTEMAS 

 

 

Para monitorar a estabilidade e desempenho dos sistemas em estudo, 

amostras de afluente e efluente foram coletadas 24 h após a alimentação. As 

análises laboratoriais foram realizadas imediatamente após a coleta das 

amostras. 

Os parâmetros físicos e químicos foram determinados no Laboratório de 

Saneamento (LabSan) do Departamento Acadêmico de Construção Civil e do 

ácido acetilsalicílico (AAS) no Laboratório de Estudos Avançados em Química 

Ambiental (LEAQUA) e no Núcleo Interdisciplinar de Pesquisa em Tecnologias 

Ambientais (NIPTA) do Departamento Acadêmico de Química e Biologia, 

pertencentes a UTFPR, câmpus Curitiba, sede Ecoville. 

Os parâmetros, métodos de análise, número dos métodos e as 

referências utilizados na caracterização do efluente sintético e no 

monitoramento dos sistemas de WCs são apresentados na Tabela 4. 
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Tabela 4 - Parâmetros analisados e metodologias utilizadas. 

Parâmetros Método de Análise Número do Método Referência 

T (ºC) Potenciométrico - - 
pH Potenciométrico 4500-H+ B Rice et al. (2012) 

OD (mg L-1) Polarográfico* 4500-O B’ Rice et al. (2012) 
EH Potenciométrico 2580 ORP Rice et al. (2012) 

AT (mgCaCO3 L-1) Titulométrico - 
Ripley, Boyle e 

Converse (1986) 

AV (mgHAc L-1) Titulométrico - 
Dillalo e Albertson 

(1961) 
DQO (mg L-1) Espectrofotométrico 5220 D Rice et al. (2012) 
NTK (mg L-1) Titulométrico 4500-Norg Rice et al. (2012) 
NAT(mg L-1) Titulométrico 4500-N C Rice et al. (2012) 

Nitrito Espectrofotométrico 4500-NO2
- B Rice et al. (2012) 

Nitrato Espectrofotométrico 4500-NO3
- dimetilfenol Rice et al. (2012) 

PT (mg L-1) Espectrofotométrico  4500_P Rice et al. (2012) 
AAS (mg L-1) CLAE - Ide et al. (2017)** 

Legenda: pH – potencial Hidrogeniônico; T (ºC) – temperatura do líquido; OD (mg L-1) – 
oxigênio dissolvido; EH (mV) – potencial de oxirredução; AT (mgCaCO3 L-1) – alcalinidade total; 
AV (mgHAc L-1) – ácidos voláteis; DQO (mg L-1) – demanda química de oxigênio; NTK (mg L-1) 
– nitrogênio total de Kjeldahl; NAT(mg L-1) – nitrogênio amoniacal; PT (mg L-1) – fósforo total; 
AAS (mg L-1) – ácido acetilsalicílico; CLAE – cromatografia líquida de alta eficiência; * – sonta 
YSI, modelo F-1550a;  ** – metodologia adaptada. 
Fonte: Autoria própria (2018) 

 

 

4.6.1 Ácido Acetilsalicílico e Ácido Salicílico 

 

 

Como a concentração do ácido acetilsalicílico (AAS) adicionada aos 

sistemas foi de aproximadamente 300 ng L-1, foi necessário adotar o método de 

cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) para ter maior precisão e 

eficiência na determinação deste fármaco nas amostras analisadas. 

 

 

4.6.1.1 Extração de fase sólida 

 

 

Previamente ao uso do CLAE, foi feita extração da fase sólida (EFS) dos 

analitos das amostras aquosas para extrair o AAS da fase aquosa, além de 

isolar e pré-concentrar o fármaco para que outras possíveis espécies 

existentes no meio não interferissem nas análises. 

Inicialmente, foram filtrados 250 mL da amostra em membrana de 

acetato de celulose 0,45 µm de porosidade para remover o material 
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particulado, e ajustado o pH para 3,0 por meio de adição de solução de HCl 

6 mol L-1.  

A extração da fase sólida foi realizada em cartucho de octadesilcilano, 

C18. Cada cartucho foi pré-condicionado com 6 mL de hexano, 6 mL de 

acetato de etila, 6 mL de metanol e 6 mL de água ultrapura (pH 3). 

A eluição dos analitos foi realizada com 6 mL de acetona e 6 mL de 

acetonitrila, recolhidas em balões de vidro borossilicato de 200 mL de fundo 

chato. As amostras foram secas em rotaevaporador, reconstituídas com 0,5 mL 

de acetonitrila, e posteriormente mantidas no ultrassom durante 30 segundos. 

 

 

4.6.1.2 Cromatografia líquida de alta eficiência  

 

 

A cromatografia líquida de alta eficiência foi realizada em um 

cromatógrafo Agilent modelo 1260, equipado com bomba quaternária de 

600 bar, coluna de octadecilsilano (Eclipse Plus C18) com 5 μm de diâmetro de 

poro, 250 mm de comprimento e 4,6 mm de diâmetro interno. O cromatógrafo 

contém um detector com arranjo de fotodiodos, modelo 1260. 

A vazão escolhida foi 1,0 mL min-1 e foi utilizada eluição isocrática com 

composição de fase móvel 1:1 entre solução ácida com pH 3,5 e acetonitrila. O 

comprimento de onda utilizado foi de 230 nm para leitura do ácido 

acetilsalicílico e ácido salicílico (Apêndice C). 

 

 

4.6.2 Quantificação de Nitrogênio e Fósforo na E. crassipes 

 

 

Cinco amostras de cada sistema foram coletadas e lavadas com água 

deionizada Em seguida, as plantas foram desmembradas em raízes, caules e 

folhas, e secas em estufa com circulação de ar a 60 ºC por 72 h para atingir 

massa constante. Após este período, as amostras foram trituradas com 

triturador tipo Milley e separadas para determinação do teor de nitrogênio. 
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Para determinação de nitrogênio total, de acordo com a metodologia 

proposta pela Embrapa (1999), 0,3 g da amostra da planta, acrescida de 0,3 g 

de ácido salicílico, foram levadas para a digestão de nitrogênio total de 

Kjeldahl. A adição de ácido salicílico promove a redução do nitrato ao 

nitrogênio amoniacal. Após resfriamento, as amostras foram destiladas e 

tituladas para a determinação de NTK conforme metodologia proposta por Rice 

et al. (2012). 

Após a primeira etapa da secagem, é recomendada separação de 0,3 g 

de amostra novamente, que devem ser mantidas na estufa a 105 °C por uma 

hora para correção final da matéria seca. As amostras utilizadas na 

quantificação de nitrogênio não devem ser levadas à esta temperatura para 

não haver interferência analítica devido à perda de nitrogênio por volatilização. 

A quantificação de fósforo foi realizada seguindo metodologia proposta 

por Pompêo e Moschini-Carlos (2003). Após a etapa de secagem e trituração, 

0,3 g de amostra foram calcinadas em mufla a 550 ºC por uma hora em 

cadinhos previamente calcinados também a 550 ºC por 1 h. Após resfriamento 

em dessecador, as cinzas foram retiradas com lavagens sucessivas com 25 mL 

de solução de ácido clorídrico 1 N e transferidas para erlenmeyers de 125 mL. 

Em seguida, os erlenmeyers foram aquecidos por 15 min em chapa 

aquecedora e, após resfriamento, as amostras serão primeiramente diluídas 

em balões de 100 mL com água destilada. As diluições adicionais foram 

realizadas em tubos de ensaio de 10 mL. A determinação do teor de fósforo se 

deu a partir da adição de 1 mL de reagente misto na amostra final diluída em 

tubos de no máximo 15 mL e agitação manual. Após aproximadamente 15 min 

de reação, as amostras foram lidas em espectrofotômetro HACH UV-vis, DR 

5000, com comprimento de onda de 882 nm. 

Este procedimento foi repetido para cada parte triada das plantas, ou 

seja, raízes, caules e folhas, possibilitando determinar a parte que mais 

contribuiu para armazenamento deste nutriente. 
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4.7 CINÉTICA DE DEGRADAÇÃO DA MATÉRIA CARBONÁCEA 

 

 

Além da avaliação da eficiência de operação dos sistemas WCs, foram 

realizados ensaios cinéticos de degradação de matéria orgânica para obtenção 

dos coeficientes de degradação de matéria orgânica (k e kB).  

As amostras foram coletadas em duplicata de hora em hora durante 8 h. 

Posteriormente, os modelos de primeira ordem, Brasil et al. (2007) e Kadlec e 

Knight (1996), também conhecido como k-C*, foram ajustados aos dados 

obtidos experimentalmente de acordo com as equações apresentadas no 

Quadro 5. 

 

 

Quadro 5 - Modelos de ajuste cinético para degradação de matéria carbonácea utilizadas 
neste trabalho. 

Modelos Equações 

Primeira ordem 𝐶𝑒 =  𝐶𝑎 × 𝑒(−𝑘×𝑡) 

Brasil et al. (2007) 𝐶𝑒 =  𝐶𝑎 × 𝑒(−𝑘𝐵×𝑡𝑛) 

Kadlec e Knight (1996) – k-C* 𝐶𝑒 − 𝐶∗ = (𝐶𝑎 − 𝐶∗) × 𝑒(−𝑘∗×𝑡) 

Legenda: Ce – DQO efluente (mg L-1); Ca – DQO afluente (mg L-1); C* – DQO residual (mg L-1); 
k – coeficiente de decaimento de primeira ordem (d-1); kB – coeficiente de decaimento de 
primeira ordem proposto por Brasil et al. (2007) (d-1); k* – coeficiente de decaimento de 
primeira ordem proposto por Kadlec e Knight (1996); t – tempo (d-1); n – coeficiente de aumento 
da resistência da matéria orgânica remanescente (adimensional). 
Fonte: Autoria própria (2018). 
 

 

4.8 TESTES ADSORTIVOS DE FÓSFORO 

 

 

Testes adsortivos de fósforo foram realizados com utilização do tijolo 

como material adsorvente para melhor compreensão desta possível via de 

remoção nos sistemas plantados preenchidos com tijolos. Assim, foram 

realizados ensaios de equilíbrio (cinética) de adsorção e de isotermas de 

adsorção e dessorção. 
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4.8.1 Cinética de Adsorção 

 

 

Previamente à realização dos ensaios, o tijolo foi seco em estufa marca 

Medclave, a 60 ºC por 24 h. Posteriormente, esse material foi triturado em 

moinho de panelas Dialmática, modelo HSM100 e peneirado em agitador de 

peneiras BERTEL utilizando a fração entre 0,3 mm e 4,8 mm. 

Após o preparo do adsorvente, 3 g de tijolo transferidos para tubos tipo 

Falcon de 50 mL, onde foram adicionados 45 mL de solução de fósforo 

(KH2PO4) na concentração de 250 mg L-1 de fósforo inorgânico em solução de 

KCl 0,01 M. Os frascos foram tampados e agitados a aproximadamente 25 ºC 

durante 96 h em incubadora Shaker SL222 SOLAB a 150 rpm. 

Os ensaios foram realizados em seis réplicas com amostras sendo 

retiradas a cada hora entre os intervalos de tempo de 0-3 h, a cada três horas 

entre os intervalos de tempo de 3-12 h, e a cada doze horas entre os intervalos 

de tempo de 12-96 h. Em seguida, as amostras foram filtradas em papel filtro 

quantitativo faixa azul (12,5 cm de diâmetro) e preparadas para quantificação 

do fósforo inorgânico por espectrofotometria (RICE et al., 2012) na solução 

remanescente (Apêndice C). 

A determinação do teor de fósforo se deu de a partir da adição de 1 mL 

de reagente misto em 10 mL de amostra e agitação manual. Após 

aproximadamente 15 min de reação, as amostras foram lidas em 

espectrofotômetro HACH UV-vis, DR 5000, com comprimento de onda de 

882 nm. 

Assim, os modelos cinéticos teóricos de pseudo-primeira e pseudo-

segunda ordem foram ajustados às curvas experimentais utilizando o software 

Origin® 8.5.1 para identificar o mecanismo de controle do processo de 

adsorção. 

As equações utilizadas para os ajustes dos modelos cinéticos aos dados 

experimentais são apresentadas no Quadro 6. 
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Quadro 6 - Modelos de ajuste cinético aplicados no ajuste dos dados dos ensaios de 
adsorção do fósforo. 

Modelos Equações 

Pseudo-primeira ordem* 𝑞𝑡 =  𝑞𝑒  (1 − 𝑒−𝑘1×𝑡) 

Pseudo-segunda ordem** 𝑞𝑡 =
𝑞𝑒

2 × 𝑘2 × 𝑡

1 + 𝑞𝑒 × 𝑘2 × 𝑡
 

Legenda: * - Lagergren (1898); ** - Ho e McKay (1999); qt – massa adsorvida de fósforo por 
massa de tijolo no instante “t” (mg g-1); qe – massa adsorvida de fósforo por massa de tijolo no 
equilíbrio (mg g-1); t – tempo de contato (h); k1 – constante de reação de primeira ordem  
(h-1); k2 – constante de reação de segunda ordem (h-1). 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

4.8.2 Isotermas de Adsorção 

 

 

Os ensaios para determinação das isotermas de adsorção foram 

conduzidos em seis réplicas, a partir da adaptação da metodologia utilizada por 

White et al. (2011). O adsorvente (tijolo) foi preparado de forma similar ao 

descrito no item 4.8.1. Após o preparo, 3 g de material foram transferidos para 

tubos tipo Falcon de 50 mL, seguido da adição de 45 mL de solução aquosa 

contendo fósforo na concentração variável de 5 a 150 mg L-1, e em solução de 

KCl 0,01 M, conforme mencionado no item 4.8.1. 

Os tubos tipo Falcon foram fechados e mantidos em agitação a 150 rpm 

a temperatura controlada de 25 ºC durante 48 h em incubadora Shaker SL222 

SOLAB. Após a retirada, as amostras foram filtradas em papel filtro quantitativo 

faixa azul (12,5 cm de diâmetro) e preparadas para quantificação de fósforo 

inorgânico por espectrofotometria (RICE et al., 2012) na solução 

remanescente. A determinação do teor de fósforo se deu de forma similar a 

descrita no item 4.8.1. 

Os modelos das isotermas de Langmuir e de Freundlich (Quadro 7) e 

plotados os gráficos da quantidade de fósforo inorgânico adsorvida por unidade 

de massa do adsorvente tijolo versus concentração de exposição. 
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Quadro 7 - Isotermas de Langmuir e Freundlich. 

Modelos Equações 

Langmuir 𝑞𝑒 =  
𝑞𝑚á𝑥  × 𝑘𝐿 × 𝐶𝑡

1 + (𝑘𝐿 × 𝐶𝑡)
 

Freundlich 𝑞𝑒 =  𝑘𝑓 × 𝐶𝑡
1 𝑛⁄

 

Legenda: qe – quantidade de adsorvato por unidade de massa de adsorvente (mg g-1); qmáx – 
capacidade máxima de adsorção por massa de adsorvente (mg g-1); kL – constante de 
Langmuir (L mg-1); kF – Constante de Freundlich (mg1-(1/n) L-1/n g-1); Ct – concentração de fósforo 
no tempo t em fase fluida (mg L-1); 1/n – expoente de Freundlich. 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

4.8.3 Isotermas de Dessorção 

 

 

Os ensaios de dessorção de fósforo foram realizados imediatamente no 

adsorvente residual das isotermas de adsorção. Assim, para as mesmas seis 

réplicas de cada ponto, foram adicionados 45 mL de solução de KCl 0,01 M. 

Os tubos tipo Falcon foram fechados e mantidos novamente em 

agitação a 150 rpm por 48 h a 25 ºC na incubadora shaker. Após este período, 

a fração remanescente foi filtrada em papel de filtro quantitativo faixa azul 

(12,5 cm de diâmetro) e preparadas para determinação do teor de fósforo 

inorgânico por espectrofotometria (RICE et al., 2012). A determinação do teor 

de fósforo se deu de forma similar a descrita no item 4.8.1. 

A massa de fósforo retida no substrato foi calculada como a diferença 

entre a massa de fósforo adsorvida no tijolo e a massa de fósforo na solução 

de KCl 0,01 M. Assim, a capacidade de retenção de fósforo (PR) pode ser 

definida, segundo White et al. (2011), como a massa de fósforo ligada ao 

substrato após 48 h.  

De acordo com a metodologia reportada por Pant et al. (2001), o 

parâmetro f é obtido pela diferença entre a massa de fósforo adsorvida (PAD) e 

a massa recuperada na solução líquida. Assim, PR pode ser calculado de 

acordo com a Equação 1. 

 

 

𝑃𝑅 = 𝑃𝐴𝐷 ×  𝑓       (Equação 1) 
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Em que: f é a fração média de fósforo retida no tijolo, PR é a massa de 

fósforo retida no tijolo (mg g-1) e PAD é a massa de fósforo adsorvida no tijolo 

(mg g-1). O coeficiente angular f pode ser obtido por meio do gráfico PR versus 

PAD adotando os pontos 0,0 para obtenção do coeficiente linear. 

 

 

4.9 ESTATÍSTICA 

 

 

Estatísticas descritivas foram usadas para descrever os dados 

experimentais nos sistemas de WCs. Na comparação entre os sistemas foi 

aplicado o teste não paramétrico de Kruskal-Wallis para distribuição não normal 

dos dados. Foi realizado pós-teste de Student-Newman-Keuls para verificação 

da diferença significativa entre cada par de sistemas avaliados (Apêndice B). 

Para avaliar o grau de influência da cobertura vegetal com Eicchornia 

crassipes, os sistemas plantados e não plantados foram comparados quanto à 

remoção dos parâmetros avaliados e as seguintes hipóteses foram aventadas: 

 H0: a presença da macrófita não interfere na remoção do parâmetro 

avaliado; 

 H1: a presença da macrófita interfere na remoção do parâmetro 

avaliado. 

 

Para avaliar a influência do substrato, os sistemas plantados foram 

comparados com o sistema flutuante quanto à remoção dos parâmetros 

avaliados e as seguintes hipóteses foram aventadas: 

 H0: a presença de substrato não interfere na remoção do parâmetro 

avaliado; 

 H1: a presença de substrato interfere na remoção do parâmetro 

avaliado. 

 

Em relação à determinação do melhor substrato a ser utilizado nos 

sistemas de WCs, os sistemas não plantados foram comparados e as 

seguintes hipóteses foram aventadas: 
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 H0: a diferença de substrato não interfere na remoção do parâmetro 

avaliado; 

 H1: a diferença de substrato interfere na remoção do parâmetro 

avaliado. 

 

Para todas as avaliações e comparações, a hipótese nula foi rejeitada 

para p-valor ≤ 0,05, sendo aceita então a hipótese alternativa nestas 

condições. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 

Os resultados obtidos na etapa experimental realizada são apresentados 

neste item, nos subitens caracterização dos substratos, monitoramento prévio, 

avaliação do comportamento dos sistemas, cinética de degradação de matéria 

carbonácea, cinética de adsorção de fósforo e nutrientes nas plantas. 

 

 

5.1 CARACTERIZAÇÃO DOS SUBSTRATOS 

 

 

As fotomicrografias obtidas e a composição química dos substratos 

foram realizadas por microscopia eletrônica de varredura (MEV). As 

fotomicrografias da superfície externa e interna da argila expandida nas 

ampliações de 500 a 10.000 vezes são apresentadas na Figura 4. 

 

 

Figura 4 - Fotomicrografias da superfície externa (a – 500x, b – 5.000x, c – 10.000x) e 
interna (d – 500x, e – 2.000x, f – 5.000x) da argila expandida. 

(a) (b)  

(Continua) 
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(c) (d) 

(e) (f) 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

A partir da Figura 4 ((a), (b) e (c)), pode-se observar argila expandida 

com rugosidade na superfície externa com microfissuras e sulcos não 

uniformes. Na parte interna, observa-se elevada porosidade, com microporos, 

fendas e cavidades não uniformes e dimensões não homogêneas (Figura 4 (d), 

(e) e (f)). 

Salem et al. (2014) observaram dimensão de poros variando de 2 µm a 

300 µm em análise de MEV para argila expandida com dimensões de 4 mm a 

16 mm, resultando em porosidade total de aproximadamente 42%. 

Caldeira e Das Neves (2015) reportaram porosidade variando entre 72 e 

80% e dimensão dos poros variando de 10 nm a 105 nm para argilas 

expandidas com dimensões entre 1 mm e 10 mm. 

 

 

 

(Continuação)

) 
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De acordo com Cessa et al. (2009), a porosidade influencia na área 

superficial específica de sólidos. Isto pode contribuir na otimização de 

processos adsortivos e maior crescimento microbiano. Segundo Greg e Sing 

(1982), microporos possuem elevada área superficial e podem contribuir 

expressivamente no aumento da área superficial interna de materiais sólidos. 

Na Figura 5 (a) e (b) podem ser observadas as fotomicrografias obtidas 

das análises de imagem de MEV da superfície externa da brita nas ampliações 

de 500 e 2.000 vezes. 

 

 

Figura 5 - Fotomicrografias da superfície externa da brita (a – 500x, b – 2.000x). 

(a) (b) 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Como observado na Figura 5 (a) e (b), a estrutura da brita, apesar de 

irregular, é mais linearizada, maciça e lisa que a argila expandida, com 

presença de poucos poros ou fissuras que permitam o contato entre a 

superfície externa e seu interior. Por este motivo, não foram analisadas 

imagens da parte interna deste material. É provável que as interações entre 

substrato e efluente ocorram principalmente na superfície. 

Sizirici et al. (2017) observaram superfície irregular com presença de 

microfissuras na parte externa da brita avaliada na análise de MEV com 

ampliação de 500 vezes. 
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Similarmente, Wu et al. (2017) constataram características foliadas e 

protrusões irregulares na superfície da brita em amplificações de até 50.000 

vezes. Os autores atribuíram a irregularidade e presença de microfissuras à 

abrasão causada por pressão externa e interações com demais fragmentos. 

As fotomicrografias da superfície externa e interna do tijolo nas 

ampliações de 500 a 20.000 vezes são apresentadas na Figura 6 (a) a (h). 

 

 

Figura 6 - Fotomicrografias da superfície externa (a – 500x, b – 2.000x, c – 5.000x, d – 
10.000x) e interna (e – 500x, f – 2.000x, g – 5.000x, h – 20.000x) do tijolo. 

(a) (b) 

(c) (d) 

(e) (f) 

(Continua) 
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(g) (h) 
Fonte: Autoria própria (2018) 

 

 

A partir da Figura 6 ((a), (b), (c) e (d)), foi verificada superfície externa 

com rugosidade, presença não uniforme de sulcos, poros e microfissuras. 

Similarmente, pode-se notar a mesma distribuição irregular de sulcos, poros 

com tamanhos não homogêneos e microfissuras na Figura 6 ((e), (f), (g) e (h)), 

promovendo superfície interna com rugosidade elevada, garantindo ao tijolo 

possível área superficial superior em relação à brita. 

Os tijolos utilizados neste estudo foram previamente quebrados e, 

devido à elevada presença de poros e fissuras nas superfícies tanto externa 

quanto interna, pode-se assumir que o tijolo foi o material com maior área 

superficial disponível para contato entre efluente e substrato. 

Tuyan et al. (2018) analisaram as propriedades físicas e químicas de 

resíduos de tijolo e, para fragmentos de tijolo com dimensões de 10 µm a 

100 µm, obtiveram área superficial de 5570 cm2 g-1. De acordo com os autores, 

as formações angulares na superfície do tijolo podem ser resultado do 

processo de quebra do material. 

Além disso, é comum que tijolos de argila possuam elevada porosidade. 

Munir et al. (2018) reportaram porosidade aparente de 32% em tijolos à base 

de argila, com volume de poros de 0,13 cm3. 

Amin et al. (2017) observaram elevada distribuição de poros na 

superfície de tijolo, resultando em porosidade de 35% a 48% diretamente 

proporcional à quantidade de água utilizada na fabricação do tijolo. 

Após a análise com EDS, realizada em duplicata, foi possível identificar 

a presença dos principais elementos que compõem os substratos (Tabela 5). 

(Continuação)

) 
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Tabela 5 - Análise elementar pelo espectro de raios-x por energia dispersiva (EDS) de 
brita, argila expandida e tijolo. 

Substrato Amostra 
O 

(%) 

Si 

(%) 

Al 

(%) 

Fe 

(%) 

C 

(%) 

K 

(%) 

Outros 

(%) 
Total 

Argila 

Expandida 

1 44 23 8 14 - 4 7 100 

2 55 24 9 4 - 3 5 100 

Brita 
1 54 16 1 - 17 3 9 100 

2 58 10 6 2 13 - 11 100 

Tijolo 
1 61 22 8 2 3 - 4 100 

2 60 15 17 5 - - 3 100 

Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Pode-se verificar que os principais elementos componentes dos 

substratos foram oxigênio, silício e alumínio na argila expandida e tijolo 

provavelmente devido à presença de argila em sua composição (Tabela 5). 

Salem et al. (2014) observaram silício e alumínio como os principais 

constituintes de argila pura, com elevados teores de SiO2 (50%), Al2O3 (20%) e 

Fe2O3 (14%). 

Em concordância, Sharifnia et al. (2016) reportaram teores de 65% de 

SiO2, 15% de Al2O3 e 7% de Fe2O3 em agregados de argila expandida. Munir et 

al. (2018) notaram presença majoritária de SiO2 em tijolos de argila, seguido de 

Fe2O3 e NaAlSi3O8, sem informar os teores de cada composto. 

Na brita, os principais elementos observados foram oxigênio, carbono e 

alumínio. Similarmente, Sizirici et al. (2017) observaram teores de 62% de 

oxigênio e 22% de carbono. Munir et al. (2018) relacionaram a presença de 

silício em minerais à composição de quartzos, essencialmente constituído de 

sílica (SiO2). É importante ressaltar que a composição da brita pode variar 

devido às diferentes formações rochosas da região de onde são extraídas. 
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5.2 MONITORAMENTO PRÉVIO DOS SISTEMAS 

 

 

A operação dos sistemas teve início em 12 de setembro de 2016 com a 

alimentação com efluente sintético e o período de monitoramento teve início 

após 30 d, em 11 de outubro de 2016. 

Este monitoramento foi feito semanalmente durante quatro semanas de 

operação a fim de verificar a estabilidade dos sistemas de WCs plantados e 

não plantados preenchidos com argila (WC-A e WC-AP), brita (WC-B e WC-

BP), tijolo (WC-T e WC-TP) e com macrófitas flutuantes (WC-MF). Um resumo 

dos resultados obtidos nas determinações físico-químicas é apresentado na 

Tabela 6. 

 

 

Tabela 6 - Média dos resultados das análises físico-químicas para o período de 
monitoramento. 

PARÂMETROS AFL WC-A WC-AP WC-B WC-BP WC-T WC-TP WC-MF 

pH 6,80 6,82 6,83 6,73 6,87 6,86 6,74 6,81 

T 19,90 19,33 19,63 19,87 19,25 19,77 19,90 20,03 

OD 0,33 1,61 1,26 1,30 1,02 1,27 1,33 0,87 

AT 181 261 287 307 294 253 237 226 

AV 38 60 41 55 46 53 40 32 

DQO 230 138 117 170 170 97 69 107 

R-DQO - 40 49 26 26 58 70 54 

Legenda: Número de amostras – 4; pH – potencial Hidrogeniônico; T (ºC) – temperatura do 
líquido; OD (mgO2 L-1) – oxigênio dissolvido; AT (mgCaCO3 L-1) – alcalinidade total; AV 
(mgHAc L-1) – ácidos voláteis; DQO (mg L-1) – demanda química de oxigênio; R-DQO (%) – 
remoção de DQO. 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Conforme observado na Tabela 6, não houve variações consideráveis 

nos valores de pH em nenhuma das amostras, tanto do afluente quanto do 

efluente dos sistemas. Segundo Kadlec e Wallace (2009), os valores 

encontram-se na faixa de 6,5 a 7,5 em que as bactérias desnitrificantes 

apresentam melhores resultados no processo de remoção de nitrogênio, 

sugerindo favorecimento da remoção de nitrogênio via microrganismos. 
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Os valores da temperatura variaram de 19 °C a 21 °C durante o 

monitoramento dos sistemas, resultando inferior à faixa ótima de 25 °C a 35 °C 

para desnitrificação, conforme sugerido por Sezerino et al. (2015). De acordo 

com Kadlec e Wallace (2009), a temperatura é um fator limitante para os 

processos microbiológicos, especialmente na degradação da matéria orgânica 

e no processo de desnitrificação. Como os valores obtidos são inferiores à faixa 

recomendada, pode haver diminuição ou retardamento deste processo nos 

sistemas avaliados.  

Com base nos valores de OD obtidos ao longo do monitoramento, os 

sistemas podem ser classificados em anóxicos, de acordo com classificação de 

Metcalf e Eddy (2005), que indicam concentração inferior a 2,0 mgO2 L-1. 

Contudo, outros fatores como potencial de oxirredução, alcalinidade, 

concentração de nitrato ou identificação de outro aceptor de elétrons devem ser 

considerados ao classificar os sistemas e principais meios de remoção de 

contaminante.  

Todos os sistemas apresentaram produção de alcalinidade durante o 

período de monitoramento em relação à alcalinidade afluente, de 

181 mgCaCO3 L-1. Os sistemas com maiores valores médios de alcalinidade 

são WC-B e WC-BP, 307 e 294 mgCaCO3 L-1, respectivamente, seguidos pelos 

sistemas com argila expandida, WC-A (261 mgCaCO3 L-1) e WC-AP 

(287 mgCaCO3 L-1). Por fim, os sistemas que apresentaram menor alcalinidade 

foram WC-T, WC-TP e WC-MF, 253, 237 e 226 mgCaCO3 L-1, 

respectivamente. 

De acordo com Younger et al. (2002), pode-se considerar a 

predominância dos microrganismos produtores de alcalinidade em sistemas de 

wetlands construídos saturados nos quais há produção de alcalinidade. Estes 

são geralmente heterotróficos e não utilizam oxigênio dissolvido para sua 

sobrevivência. 

Esta produção ainda pode indicar baixas condições nitrificantes, visto 

que para a nitrificação de 1 g de amônia são necessários 7,1 g de alcalinidade 

em termos de carbonato de cálcio (CaCO3) (KADLEC; WALLACE, 2009). 

Assim, a ocorrência da produção de alcalinidade pode indicar a inibição ou 

deficiência do processo de nitrificação. 
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A quantificação da matéria carbonácea, em termos de DQO, deu 

respaldo ao objetivo do trabalho em avaliar o tratamento de esgoto sanitário 

“fraco” com DQO de até 250 mg L-1 segundo Metcalf e Eddy (2005). 

Além disso, pode-se observar que, em apenas um mês de operação, os 

WCs foram capazes de remover parcialmente a matéria carbonácea. Os 

valores médios de DQO observados nos sistemas foram 40 mgDQO L-1 no 

WC-A, 49 mgDQO L-1 no WC-AP, 26 mgDQO L-1 nos WC-B e WC-BP, 

58 mgDQO L-1 no WC-T, 70 mgDQO L-1 no WC-TP e 54 mgDQO L-1 no WC-

MF. 

Eficiências similares às observadas neste estudo foram reportadas por 

Manjate et al. (2015) no tratamento de esgoto sanitário com DQO afluente 

média de 465 mgDQO L-1. Foram avaliados dois sistemas WCs em escala 

plena (9,4 m x 3,1 m x 1,0 m), plantado com Cynodon spp. (59%) e não 

planado (61%). De acordo com os autores, a presença da macrófita não afetou 

a eficiência de remoção de DQO, obtendo desempenho considerado 

satisfatório. 

Como os sistemas de brita (WC-B e WC-BP) ainda apresentaram 

médias muito baixas de remoção (26%), os sistemas foram operados por mais 

27 dias para permitir maior tempo de estabilização e crescimento da 

comunidade microbiana antes da etapa de avaliação. 

 

 

5.3 AVALIAÇÃO DOS WCS 

 

 

A etapa de avaliação da performance dos WCs teve início em 28 de 

novembro de 2016 sendo analisados nitrogênio total de Kjeldahl (NTK), 

nitrogênio amoniacal (N-NAT) e fósforo total (PT) além dos parâmetros do 

monitoramento. 

Na Tabela 7 são apresentados os valores da média aritmética (X), 

desvio padrão (DP), mínimo (Mín) e máximo (Máx) obtidos no monitoramento 

dos sistemas plantados e não plantados em argila expandida (WC-AP e WC-A) 

e com macrófitas flutuantes (WC-MF) em amostras do afluente e do efluente.  
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Na Tabela 8 são apresentados os mesmos resultados obtidos no 

monitoramento dos sistemas plantados e não plantados em tijolo (WC-TP e 

WC-T) e brita (WC-BP e WC-B) em amostras do efluente. 
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Tabela 7 - Valores da média aritmética, desvio padrão, coeficiente de variação, valores máximos e mínimos obtidos nas avaliações das amostras 
do afluente e do efluente dos sistemas com argila expandida e macrófitas flutuantes. 

Legenda: Número de amostras – 10; X – média aritmética; DP – desvio padrão; Máx – valor máximo; Min – valor mínimo; pH – potencial Hidrogeniônico; T 
(ºC) – temperatura do líquido; OD (mgO2 L-1) – oxigênio dissolvido; EH (mV) – potencial de oxirredução; AT (mgCaCO3 L-1) – alcalinidade total; AV (mgHAc L-

1) – ácidos voláteis; DQO (mg L-1) – demanda química de oxigênio; R-DQO (%) – remoção de DQO; NTK (mgN-NTK L-1) – nitrogênio total de Kjeldahl; R-NTK 
(%)– remoção de NTK; NAT(mgN-NH4

+ L-1)– nitrogênio amoniacal; R-NAT(%) – remoção de NAT; PT (mgPO4-P L-1) – fósforo total; R-PT (%) – remoção de 
PT; * – aumento em relação à concentração nas amostras do afluente;** Número de amostras – 20. 
Fonte: Autoria própria (2018).  

PARÂMETROS 
AFLUENTE WC-A WC-AP WC-MF 

X DP Mín Máx X DP Mín Máx X DP Mín Máx X DP Mín Máx 

pH 7,06 0,36 6,51 7,81 6,99 0,26 6,61 7,4 7,04 0,24 6,69 7,39 7,00 0,24 6,7 7,34 

T 20,65 1,84 16,6 22,50 20,40 3,41 12,8 23,3 20,57 3,35 13,00 23,10 20,73 3,02 23,10 23,10 

Eh - - - - 30 12,52 18 51 53 22,96 30 93 48 20,60 23 79 

OD 0,38 0,21 0,11 0,88 0,89 0,37 0,49 1,63 1,17 0,58 0,56 2,26 0,70 0,34 0,31 1,26 

AT 223 20,29 193 251 329 36,89 277 381 299 51,45 197 386 259 31,36 222 323 

AV 34 9,18 21 45 53 15,16 30 77 41 18,37 21 72 33 18,66 12 70 

DQO** 192 44,86 123 285 94 25,69 43 142 78 45,89 17 170 97 60,85 4 202 

R-DQO - - - - 49 17,38 15 76 58 24,82 10 91 53 23,63 28 96 

NTK 69 5,79 61 79 63 11,45 46 78 56 15,05 34 80 54 13,45 38 75 

R-NTK - - - - 9 16,02 -11* 35 20 17,77 -1* 45 23 17,38 -11* 44 

NAT 40 6,21 30 48 52 14,46 22 74 50 8,07 37 63 42 6,80 27 52 

R-NAT - - - - -35* 50,56 -145* 32 -32* 40,63 -97* 12 -7* 23,96 -42* 37 

PT 18,80 1,90 16,70 22,50 16,51 1,96 13,50 20,10 13,72 2,16 9,19 16,90 15,49 3,15 11,60 22,40 

R-PT - - - - 12 10,87 3 36 26 14,88 9 56 18 11,87 0 39 

 
6

5
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Tabela 8 - Valores da média aritmética, desvio padrão, coeficiente de variação, valores máximos e mínimos obtidos nas avaliações do efluente 
dos sistemas com tijolo e brita. 

Legenda: Número de amostras – 10; X – média aritmética ; DP – desvio padrão; Máx – valor máximo; Min – valor mínimo; pH – potencial Hidrogeniônico; T 
(ºC) – temperatura do líquido; OD (mgO2 L-1) – oxigênio dissolvido; EH (mV) – potencial de oxirredução; AT (mgCaCO3 L-1) – alcalinidade total; AV (mgHAc L-

1) – ácidos voláteis; DQO (mg L-1) – demanda química de oxigênio; R-DQO (%) – remoção de DQO; NTK (mgN-NTK L-1) – nitrogênio total de Kjeldahl; R-NTK 
(%)– remoção de NTK; NAT(mgN-NH4

+ L-1)– nitrogênio amoniacal; R-NAT(%) – remoção de NAT; PT (mgPO4-P L-1) – fósforo total; R-PT (%) – remoção de 
PT; * – aumento em relação à concentração nas amostras do afluente;** Número de amostras – 20. 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

PARÂMETROS 
WC-T WC-TP WC-B WC-BP 

X DP Mín Máx X DP Mín Máx X DP Mín Máx X DP Mín Máx 

pH 7,04 0,33 6,62 7,52 6,87 0,18 6,58 7,14 6,92 0,31 6,64 7,57 7,01 0,16 6,8 7,29 

T 20,55 3,49 12,7 22,80 20,47 3,41 12,8 23,00 20,91 3,49 13,20 23,30 20,90 3,16 14,10 23,1 

Eh 46 13,74 30 68 48 19,12 31 83 36 17,25 17 58 48 17,88 24 74 

OD 0,80 0,62 0,36 2,49 1,15 0,61 0,52 2,21 1,03 0,34 0,53 1,63 1,09 0,28 0,70 1,71 

AT 286 29,46 232 331 248 46,22 191 315 347 44,80 300 417 334 44,57 281 432 

AV 32 9,69 21 50 30 10,73 18 53 54 18,07 31 93 32 14,65 8 49 

DQO** 79 41,45 31 146 51 21,11 22 82 111 44,77 44 175 50 31,54 18 110 

R-DQO 59 18,67 23 76 74 8,23 62 87 42 23,54 7 75 75 10,70 56 88 

NTK 48 14,61 22 72 37 11,95 19 60 61 12,39 44 81 56 15,27 31 77 

R-NTK 31 18,54 8 64 47 14,60 24 68 12 15,19 -9* 42 20 19,00 -7* 50 

NAT 43 6,37 32 54 33 4,29 28 40 52 7,31 44 62 45 9,03 31 61 

R-NAT -12* 30,78 -67* 31 13 20,27 -24* 35 -36* 32,75 -91* 2 -17* 40,51 -90* 33 

PT 3,43 0,54 2,51 4,35 2,49 0,80 0,65 3,87 16,33 2,18 12,3 18,1 13,98 3,65 5,31 18,3 

R-PT 82 2,58 79 87 87 3,86 83 97 12 15,15 0 41 25 21,02 5 75 

 

6
6
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Conforme apresentado na Tabela 7, o pH das amostras afluentes variou 

entre 6,51 e 7,81, tendo valor médio de 7,06, indicando neutralidade. Em 

concordância ao que já havia sido observado na etapa de monitoramento, os 

valores de pH das amostras líquidas afluentes encontram-se na faixa sugerida 

por Kadlec e Wallace (2009) para desenvolvimento de microrganismos 

desnitrificantes. 

Os valores de pH nas amostras efluentes aos sistemas variaram entre 

6,61 e 7,4 no WC-A, 6,69 e 7,39 no WC-AP, e 6,7 e 7,34 no WC-MF (Tabela 6), 

e entre 6,62 e 7,52 no WC-T, 6,58 e 7,14 no WC-TP, 6,64 e 7,57 no WC-B, e 

6,8 e 7,29 no WC-BP (Tabela 8).  

Não foi constatada diferença significativa (p = 0,69) entre as amostras 

analisadas, tanto no afluente quanto no efluente dos sistemas. Isto pode indicar 

limitação nos processos de nitrificação, visto que a alcalinidade é consumida 

nestes processos, resultando em redução do pH nos sistemas (LI; TAO, 2017). 

Quanto à temperatura, as variações no afluente foram de 16,6 a 22,5 ºC 

no afluente, 12,8 a 23,3 ºC no WC-A, 13,0 a 23,1 ºC no WC-AP e 13,5 a 

23,1 ºC no WC-MF (Tabela 7), e 12,7 a 22,8 ºC no WC-T, 12,8 a 23 ºC no WC-

TP, 13,2 a 23,3 ºC no WC-B, e 14,1 a 23,1 ºC no WC-BP (Tabela 8).  

Esta variação entre as dez avaliações realizadas foi provavelmente 

influenciada pela temperatura externa. O período de avaliação teve início em 

novembro de 2016, quando a média de temperatura do ar foi de 

aproximadamente 25 ºC, e fim em julho de 2017, com temperatura do ar média 

de aproximadamente 15 ºC (INMET, 2017). Apesar da variação sazonal, não 

foram observadas diferenças significativas de temperatura entre os sistemas  

(p = 0,658). 

Este parâmetro pode apresentar correlação direta com o 

desenvolvimento de microrganismos oxidantes de nitrito e amônia, como 

reportado por Peng et al. (2014). Segundo estes autores, quanto menor a 

temperatura, menores são as comunidades de microrganismos responsáveis 

pelo processo de nitrificação. Conforme mencionado no item de 

monitoramento, a faixa ótima para o desenvolvimento destes microrganismos é 

entre 25 e 35 ºC (SEZERINO et al., 2015). 
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O monitoramento do potencial redox (EH) nas amostras efluentes dos 

sistemas indicou que os WCs operam sob condições levemente oxidantes, com 

valores de EH entre 0 e 100 mV. Foram verificadas variações de 18 a 51 mV no 

WC-A, 30 a 93 mV no WC-AP, e 23 a 79 mV no WC-MF (Tabela 7), e 30 a 

68 mV no WC-T, 31 a 83 mV no WC-TP, 17 a 58 mV no WC-B e 24 a 74 mV no 

WC-BP (Tabela 8). 

Além de indicar condições oxidantes ou redutoras, alguns autores 

utilizam o potencial de oxirredução associados aos valores de OD para 

classificar quanto a condições anaeróbias, aeróbias e anóxicas.  

As concentrações do OD nas amostras do afluente variaram de 0,11 a 

0,50 mg L-1, favorecendo o crescimento de microrganismos heterotróficos 

facultativos e anaeróbios. A presença destes organismos pode ser evidenciada 

também pela geração de alcalinidade nos sistemas, conforme discutido na 

etapa de monitoramento.  

A concentração de oxigênio dissolvido (OD) é outro fator que influencia 

diretamente as comunidades microbiológicas em processos biológicos. A 

disponibilidade do OD no meio é fator limitante para crescimento microbiano, 

influenciando diretamente os processos de nitrificação e desnitrificação 

(METCALF; EDDY, 2005).  

Segundo os autores, concentrações de OD superiores a 2 mgO2 L-1 

favorecem os processos de nitrificação e concentrações inferiores a  

0,5 mgO2 L-1 favorecem processos de desnitrificação. 

Nas amostras do efluente dos sistemas, as concentrações do OD 

obtidas variaram de 0,49 a 1,63 mgO2 L-1 no WC-A, 0,56 a 2,26 mgO2 L-1 no 

WC- AP, e 0,31 a 1,26 mgO2 L-1 no WC-MF (Tabela 7), e 0,36 a 2,49 mgO2 L-1 

no WC-T, 0,52 a 2,21 mgO2 L-1 no WC-TP, 0,53 a 1,63 mgO2 L-1 no WC-B e 

0,70 a 1,71 mgO2 L-1 no WC-BP (Tabela 8).  

Associando as médias de OD no efluente de cada sistema aos valores 

do EH obtidos, pode-se sugerir que os sistemas operaram sob condições 

anóxicas. Para Metcalf e Eddy (2005), sistemas com valores de OD inferiores a 

2,0 mgO2 L-1 e próximos de zero podem ser considerados anóxicos. De acordo 

com Matos et al. (2010), ambientes com potencial redox entre -100 e 100 mV 

são considerados anóxicos.  
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Contudo, deve-se ressaltar que na literatura não há uma padronização 

sobre a classificação quanto ao potencial de oxirredução, sendo também 

importante identificar o aceptor final de elétrons para que seja possível tal 

classificação. 

Quando as médias de OD nas amostras dos efluentes dos sistemas são 

comparadas com a média nas amostras do afluente, é possível observar 

aumento significativo (p ≤ 0,05) nas concentrações, indicando ocorrência de 

oxigenação do meio. Apesar do papel das plantas na liberação de oxigênio na 

rizosfera e a difusão atmosférica, pode-se atribuir à alimentação em batelada 

como o principal fator responsável pelo aumento de OD nos sistemas com 

substrato. 

Isto se deve ao processo de esvaziamento seguido de preenchimento 

com líquido nos sistemas, que resulta na entrada de oxigênio nos microporos 

do substrato, criando microambientes aeróbios em todo o sistema (BRIX; 

SCHIERUP, 1990). 

Similarmente ao período de monitoramento, pôde-se observar aumento 

significativo na alcalinidade efluente dos sistemas, exceto para os sistemas 

WC-TP (p = 0,254) e WC-MF (p = 0,168). A alcalinidade afluente média foi de 

223 mgCaCO3 L-1.  

Os valores de alcalinidade variaram de 277 a 381 mgCaCO3 L-1 no WC-

A, 197 a 386 mgCaCO3 L-1 no WC-AP, e 222 a 323 mgCaCO3 L-1 no WC-MF 

(Tabela 7), e 232 a 331 mgCaCO3 L-1 no WC-T, 191 a 314 mgCaCO3 L-1 no 

WC-TP, 300 a 417 mgCaCO3 L-1 no WC-B e 281 a 432 mgCaCO3 L-1 no WC-

BP (Tabela 8). 

Desta forma, observa-se a possível predominância de organismos 

heterotróficos produtores de alcalinidade. Portanto, pode-se verificar a 

possibilidade da inibição do processo de nitrificação, que será abordada no 

item 5.3.2. 

Dos monitoramentos realizados só foi possível obter resultados da 

concentração do ácido acetilsalicílico (AAS) em apenas três monitoramentos. 

As concentrações médias obtidas nas amostras resultaram em 41,58 ng L-1 no 

afluente, 9,57 ng L-1 no WC-A, 15,33 ng L-1 no WC-AP, 9,83 ng L-1 no WC-T, 

3,20 ng L-1 no WC-TP, 18,80 ng L-1 no WC-B, 11,27 ng L-1 no WC-BP e 

14,77 ng L-1 no WC-MF. 
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O sistema WC-MF alcançou menor eficiência de remoção do AAS 

(21%). Nos demais sistemas, as eficiências de remoção foram superiores a 

50%, sendo a maior eficiência observada no sistema de tijolo plantado WC-TP 

(92%). Para os sistemas com brita e tijolo, as réplicas plantadas obtiveram 

eficiências de remoção superiores às não plantadas, sendo de 55% no WC-B, 

73% no WC-BP e 76% no WC-T. Nos sistemas com argila, o sistema não 

plantado (WC-A) alcançou eficiência de remoção de 77%, ou seja, superior ao 

sistema plantado (WC-AP) de 63%. 

Há diversos estudos que indicam a capacidade de remoção de 

hormônios, pesticidas e outros micro-poluentes orgânicos (HERRERA-

CÁRDENA et al., 2016; HERRERA-MELIAN et al., 2017; LV et al., 2017; 

ZHANG et al., 2015). Contudo, há poucos estudos sobre a remoção do AAS 

em sistemas de tratamento biológico.  

Comumente estuda-se a capacidade de remoção de ácido salicílico 

(AS), principal subproduto do AAS. As principais vias de remoção relacionadas 

a este composto são absorção por plantas através das raízes (HIJOSA-

VALSERO et al., 2016; MATAMOROS et al., 2012; ZHANG et al., 2013) e 

biodegradação microbiológica (HIJOSA-VALSERO et al., 2010; REYES-

CONTRERAS et al., 2012). Desta forma, pode-se assumir que estas também 

podem ter sido as principais vias de remoção de AAS nos WCs.  

 

 

5.3.1 Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

 

 

Na Figura 7 é apresentada a variação da DQO pelo tempo nas amostras 

do afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-

BP e WC-MF.  
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Figura 7 - Variação das concentrações de matéria carbonácea em termos de DQO bruta 
nas amostras afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-

BP e WC-MF com pontos máximos (ж), mínimos (+), 1o quartil, 3o quartil, média (□) e 
mediana (-). 

 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Na Figura 7, pode-se observar que os sistemas com menores 

dispersões de dados foram WC-A, WC-TP e WC-BP. Todos os conjuntos de 

dados apresentam distribuição positivamente assimétrica com valores de 

mediana inferiores aos apresentados com a média. 

A média de DQO afluente observada foi de 192 mg L-1 o que permite a 

classificação do efluente sintético como esgoto sanitário fraco, pela 

classificação proposta por Metcalf e Eddy (2005). Os autores classificam como 

fracos, em relação à matéria carbonácea, esgotos com DQO inferior a 

250 mg L-1. 

As eficiências de remoção de DQO variaram de 25 a 76% no WC-A, 10 

a 91% no WC-AP, 23 a 76% no WC-T, 62 a 87% no WC-TP, 7 a 75% no WC-

B, 56 a 88% no WC-BP e de 28 a 96% no WC-MF (Tabelas 7 e 8). 

A partir destes dados, pode-se observar melhor desempenho dos 

sistemas WC-TP e WC-BP, com eficiências médias de remoção de DQO de 

74% e 75%, respectivamente. 
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Chang et al. (2012) obtiveram remoções de 59,9% e 62,8% em sistemas 

de WCs (1 m x 1 m x 1 m) alimentados com esgoto sintético com DQO média 

de 288 mg L-1, plantados com Typha orientalis e Arundo donax var. Versicolor 

(sistema I), e Canna indica e Pontederia cordata (sistema II) utilizando brita e 

areia como substrato.  

Similarmente, Ramesh et al. (2017) reportaram remoções médias de 

52% sistemas de WCs (2,5 m x 1,5 m x 0,8 m) plantado com Typha latifolia 

tratando esgoto doméstico com DQO afluente média de 240 mg L-1. O sistema 

era composto de diferentes granulometrias de brita e areia. 

Abou-Elela et al. (2013) obtiveram remoções superiores às encontradas 

neste trabalho, sendo de 92,3% em um sistema vertical (21,95 m x 20,85 m x 

0,85 m) preenchido com brita e areia plantado com Phragmite australis e 

Canna indica, alimentado com esgoto sanitário com DQO média afluente de 

246 mg L-1. 

Estes autores atribuíram a elevada média de remoção à presença de 

mais de uma espécie de planta, ao mecanismo de filtração física e a menor 

porosidade da brita. Assim, possibilita-se maior tempo para a biodegradação 

microbiana dos sólidos orgânicos. 

Comparando os sistemas plantados com o sistema de macrófitas 

flutuantes, só foi constatada diferença significativa (p = 0,032) entre os 

sistemas de WC-BP e WC-MF. Assim, a hipótese alternativa só é aceita para 

esta comparação, indicando que a presença do substrato brita pode interferir 

significativamente na remoção de DQO.  

Porém, vale ressaltar que após a análise estatística, é possível 

considerar que sistemas sem substrato podem obter remoções satisfatórias de 

matéria carbonácea. Desta forma, este sistema pode apresentar maior 

vantagem por apresentar menores dimensões e volume total utilizado, com 

menores custos de implantação e operação. 

Valipour et al. (2014) observaram remoções médias de 75% de DQO 

para sistemas com Eichhornia crassipes flutuantes tratando esgoto sanitário 

com DQO afluente de 323 mgDQO L-1. A superior remoção em relação à 

observada no sistema WC-MF (58%) pode ter sido influenciada pela maior 

densidade de plantas, 198-199 plantas m-2 em um sistema com volume útil de 

52 L e área superficial de 0,111 m2. 
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Em relação à análise da influência da cobertura vegetal, comparando os 

sistemas plantados com as respectivas réplicas não plantadas (WC-AP e WC-

A, WC-TP e WC-T, WC-BP e WC-B), foi verificada influência positiva da 

Eicchornia crassipes somente no sistema com brita (p = 0,005), o que indica 

que a presença desta espécie interferiu na remoção de DQO para este 

substrato. 

Isto pode ser devido ao maior contato da matriz substrato-biofilme-raízes 

devido à menor porosidade deste material comparado aos demais, conforme 

aventado por Zhang et al. (2012). Assim, tem-se maior interação das raízes 

com o biofilme do substrato, podendo haver otimização de processos de 

degradação de matéria carbonácea nestas áreas. 

Quanto ao tipo de substrato a ser utilizado, ao comparar os sistemas 

não plantados, não foram constatadas diferenças significativas (p > 0,05), 

indicando que a diferença de substrato isoladamente não interfere na remoção 

da matéria carbonácea. 

Desta forma, pode-se observar a cobertura vegetal pode influenciar 

significativamente na remoção de DQO, desde que associada ao substrato 

brita. 

Manjate et al. (2015) observaram o mesmo comportamento reportando 

no presente estudo, reportando remoções de 59% e 61% em sistemas plantado 

com Cynodon spp. e não plantado, respectivamente. Os sistemas em escala 

plena (9,4 m x 3,1 m x 1,0 m) foram utilizaram no tratamento de esgoto 

sanitário com DQO afluente média de 465 mg L-1. 

 

 

5.3.2 Nitrogênio 

 

 

A remoção das frações nitrogenadas nos sistemas de WC foi avaliada 

por meio da quantificação de nitrogênio total Kjeldahl (NTK) e de nitrogênio 

amoniacal (NAT). 
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5.3.2.1 Nitrogênio total Kjeldahl (NTK) 

 

 

Na Figura 8 é apresentada a variação do NTK pelo tempo nas amostras 

do afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-

BP e WC-MF. 

 

 

Figura 8 - Variação das concentrações de nitrogênio total Kjeldahl (NTK) nas amostras 
afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-BP e WC-MF 

com pontos máximos (ж), mínimos (+), 1o quartil, 3o quartil, média (□) e mediana (-). 

 
Fonte: Autoria própria (2018)

 

 

O conjunto de dados com menor dispersão foi observado no WC-A e 

para os outros sistemas as dispersões foram similares (Figura 8). Quanto à 

assimetria de distribuição, somente foram observadas nos dados dos sistemas 

WC-AP e WC-BP distribuição negativamente assimétrica, sendo observadas 

distribuições positivamente assimétricas para os demais conjuntos de dados. 

Nas amostras do afluente, foi verificada concentração média de 

69 mgN-NTK L-1, característica de esgoto com concentração média, de acordo 

Afluente WC-A WC-AP WC-T WC-TP WC-B WC-BP WC-MF

0

20

40

60

80

N
T

K
 (

m
g

 L
-1
)



75 
 

com classificação proposta por Metcalf e Eddy (2005), que englobam 

concentrações entre 40 e 85 mgN-NTK L-1. 

Foram verificadas eficiências médias de remoção de 9% para WC-A, 

19% para WC-AP, 31% para WC-T, 47% para WC-TP, 12% para WC-B,20% 

para WC-BP e 22% para WC-MF (Tabelas 7 e 8). Os sistemas preenchidos 

com tijolo obtiveram as maiores eficiências de remoção, sendo observada a 

eficiência de remoção máxima de 68% no WC-TP, sistema com eficiências de 

remoção de NTK significativamente superior (p ≤ 0,05) aos demais sistemas 

com diferentes ou sem substrato.  

Chang et al. (2012) reportaram baixas remoções de NTK de 15,0% e 

12,8%, em sistemas de escoamento vertical, descendente e ascendente, 

plantados com Typha orientalis e Arundo donax var. versicolor (sistema 1) e C. 

indica e Pontederia cordata (sistema 2), respectivamente. Segundo os autores, 

as menores eficiências se devem às baixas concentrações de OD (inferiores à 

1,5 mgO2 L-1), fator limitante para o processo de oxidação da amônia.  

Neste trabalho, as baixas médias de remoção verificadas nos sistemas 

utilizando argila expandida, brita e macrófitas flutuantes podem ser justificadas 

pela baixa disponibilidade do OD com concentração média inferior a 

1,05 mg L-1. Assim, entende-se que o processo de nitrificação nos sistemas de 

WC preenchidos com brita e argila e no sistema de WC com macrófitas 

flutuantes pode ter sido limitado por este parâmetro. 

Remoções próximas às encontradas nos sistemas de WC-T e WC-TP 

deste trabalho foram relatadas por Peng et al. (2014) variando de 22,9% a 

35,8% em sistemas plantados com Juncus effusus e Canna, respectivamente. 

No entanto estas remoções foram verificadas em sistemas compostos por dois 

módulos conectados (3 m x 8 m x 0,8 m) em escala piloto e escoamento 

vertical de fluxo descendente e ascendente. A concentração afluente média de 

nitrogênio total (NT) no esgoto doméstico a ser tratado nos sistemas foi 

17 mg L-1. 

Para estes autores, as vias de remoção mais importantes neste sistema 

foram nitrificação e desnitrificação, que são os processos mais estudados 

sobre remoção microbiológica de nitrogênio em sistemas de wetlands 

construídos. 
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No entanto, Ren et al. (2007) verificaram adsorção de NH4
+ de 

aproximadamente 0,70 mg g-1 de tijolo e atribuíram a capacidade deste material 

na adsorção dos íons NH4
+ como um dos fatores no melhor desempenho do 

tijolo em comparação à brita e argila. 

Outros estudos têm reportado diferentes processos na remoção do 

nitrogênio como a oxidação anaeróbia da amônia (Anammox) e a remoção 

autotrófica completa do nitrogênio sobre o nitrito (Canon).  

Além dos processos microbiológicos, outras formas de remoção listadas 

por Saeed e Sun (2012) apontam processos como assimilação no biofilme, 

absorção pela planta (0,5 a 40%), adsorção e volatilização da amônia, 

especialmente em sistemas de escoamento superficial. 

Assim, não é possível afirmar seguramente as principais vias de 

remoção nos sistemas estudados. Contudo, pode-se considerar que podem ter 

ocorrido a retirada de nitrogênio pela E. crassipes nos sistemas plantados, 

incorporação no biofilme, adsorção nas raízes, adsorção no meio, nitrificação, 

desnitrificação, dentre outros. 

Ozengin et al. (2016) reportaram eficiências de remoção de nitrogênio 

total (NT) maiores em sistema plantado comparado a um sistema não plantado 

em escala piloto (0,2 m x 2,45 m x 0,45 m), sendo de 83,95% para o sistema 

plantados com P. australis e preenchidos com argila expandida como 

substrato, e de 66,8% no sistema não plantado. Estas eficiências foram 

alcançadas no tratamento de efluente sintético simulando esgoto doméstico 

fraco em termos de DQO (~250 mg L-1) com concentração no afluente de 

aproximadamente 25 mg L-1.  

Os autores também avaliaram o tratamento do efluente sintético mais 

concentrado com concentrações de aproximadamente 500 mg L-1 e de 

50 mg L-1, respectivamente. Os autores obtiveram eficiências de remoção de 

70,15% e 65,29% nos sistemas plantado e não plantado, respectivamente e 

concluíram que a planta pode ter contribuído em 4% e 17% nestas remoções 

nos sistemas de escoamento subsuperficial. 

Neste trabalho não foi verificada diferença significativa (p > 0,05) após 

análise estatística na comparação entre os sistemas plantados e não 

plantados. Assim, aceitou-se a hipótese nula, ou seja, a presença da macrófita 

não interfere na remoção do NTK. 
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No entanto, foi possível notar diferença significativa (p = 0,03) entre os 

sistemas de WC-TP e WC-MF contendo E. crassipes quanto à influência da 

presença do substrato. Para o sistema preenchido com tijolo foi aceita a 

hipótese alternativa, ou seja, a presença deste substrato interferiu na remoção 

do NTK. 

Em relação ao melhor substrato utilizado nos sistemas de WC, foi 

possível verificar diferença significativa (p = 0,02) entre os sistemas de WC-A e 

WC-T quando os sistemas não plantados foram comparados entre si. Com 

isso, foi aceita a hipótese alternativa de que a diferença do substrato interferiu 

na remoção do NTK, com exceção do sistema preenchido com brita (WC-B). 

Esta afirmação é reforçada quando os sistemas plantados em substrato 

foram comparados entre si, obtendo-se diferenças significativas na 

comparação entre os WC-BP e WC-TP (p = 0,016) e WC-AP e WC-TP (p = 

0,01). 

Assim, é possível concluir que a variação do substrato associado à 

presença da planta contribuiu na otimização dos processos de remoção do 

NTK em sistemas de WCs em escala de microcosmo. 

Mateus et al. (2016) observaram maiores eficiências de remoção de NT 

em sistemas plantados com cana-de-açúcar em tijolo (60%) e calcário (58%) 

em comparação às réplicas não plantadas, 55% e 51%, respectivamente. Os 

quatro sistemas (1,1 m x 0,9 m x 0,56 m) foram alimentados com efluente 

sintético simulando esgoto sanitário secundário com concentrações afluentes 

de NT de 30 mg L-1. 

Manjate et al. (2015) também observaram remoções de NTK superiores 

no sistema plantado com Cynodon spp. (56%) em relação ao sistema não 

plantado (47%). Os sistemas foram operados tratando esgoto sanitário com 

concentração afluente de 31 mg L-1. 

As eficiências de remoção negativas observadas para o nitrogênio total 

foram atribuídas ao carreamento de sólidos, de partes desprendidas da planta 

ou do biofilme no efluente, acarretando no aumento da concentração nas 

amostras do efluente. 
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5.3.2.2 Nitrogênio amoniacal (NAT) 

 

 

Na Figura 9 é apresentada a variação do NAT pelo tempo nas amostras 

do afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-

BP e WC-MF. 

Em relação à concentração afluente aos sistemas, o esgoto sintético 

pode ser classificado como médio para nitrogênio amoniacal com concentração 

média de 40 mg L-1, dentro da faixa indicada na classificação de Metcalf e Eddy 

(2005). Segundo estes autores, são considerados esgotos médios em 

nitrogênio amoniacal os que apresentam concentrações entre 25 e 50 mg L-1. 

 

 

Figura 9 - Variação das concentrações de nitrogênio amoniacal (NAT) nas amostras 
afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-BP e WC-MF 

com pontos máximos (ж), mínimos (+), 1o quartil, 3o quartil, média (□) e mediana (-). 

 
Fonte: Autoria própria (2018). 
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Com a Figura 9 é possível observar a distribuição simétrica de dados no 

afluente, WC-B e WC-MF, onde os valores da mediana foram similares à média 

para cada conjunto de dados. A menor amplitude de dispersão no WC-TP e a 

maior amplitude de dispersão no WC-A. Pode-se observar distribuição 

positivamente assimétrica em WC-AP, WC-T e WC-TP, enquanto há 

distribuição negativamente assimétrica em WC-A e WC-BP. 

Similarmente ao verificado na avaliação do NTK, foram notadas 

eficiências de remoção negativas quanto ao NAT nos sistemas. As maiores 

eficiências de remoção alcançadas foram 32% no WC-A, 12% no WC-AP, 31% 

no WC-T, 35% no WC-TP, 2% no WC-B, 32% no WC-BP e 37% no WC-MF 

(Tabelas 7 e 8). 

Estatisticamente, a produção de NAT foi significativa somente nos 

sistemas WC-A, WC-AP e WC-B, enquanto nos demais sistemas não houve 

diferença (p > 0,05) em relação à concentração afluente. Isto pode ser 

explicado pelo processo de amonificação, ou seja, a liberação da amônia de 

compostos nitrogenados utilizados como fonte de carbono (ALEF; KLEINER, 

1986). Segundo Saeed e Sun (2012), a transformação do nitrogênio orgânico 

em nitrogênio amoniacal é o primeiro passo para remoção do nitrogênio total 

em sistemas de wetlands construídos de escoamento subsuperficial. 

Vale ressaltar que em nenhum dos sistemas estudados foi verificado o 

atendimento ao limite máximo de 20 mg L-1 de nitrogênio amoniacal total  

(NAT) estabelecido na resolução CONAMA 430 do Conselho Nacional de Meio 

Ambiente (BRASIL, 2011). 

Observa-se que apesar do pH favorável ao processo de desnitrificação 

via microrganismos, os sistemas podem ter tido nitrificação limitada pela menor 

disponibilidade do OD, conforme mencionado anteriormente.  

De acordo com Du et al. (2009), os processos de nitrificação são 

favorecidos em ambientes com concentração de OD superiores a 1,5 mg L-1 e 

para Metcalf e Eddy (2005) superiores a 2,0 mg L-1. 

Zhang et al. (2012) verificaram o favorecimento do processo de 

nitrificação para oxidação de amônia em sistemas de WCs (1,2 m x 0,6 m x 0,6 

m), plantado e não plantado com Typha angustifólia com eficiências de 

remoção de NAT de 46% e 93% para concentração inicial de 24 mg L-1 em 
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esgoto sintético. As concentrações de OD obtidas em cada sistema foram de 

4,5 mg L-1 e 3,7 mg L-1, respectivamente. 

Ozengin et al. (2016) reportaram eficiências médias de remoção de 66% 

e 57,4% para sistemas plantado com P. australis e não plantado com 

concentrações de OD de 1,74 mg L-1 e 2,01 mg L- 1, respectivamente. 

Além da baixa disponibilidade de OD no meio, a alcalinidade afluente 

sozinha não seria suficiente para a oxidação completa dos íons de amônia. Li e 

Tao (2017) afirmam ainda que durante o processo de nitrificação ocorre o 

consumo de alcalinidade e diminuição de pH. De acordo com Kadlec e Wallace 

(2009), são necessários 7,1 g de CaCO3 para a oxidação de 1 g de NH3. 

Desta forma, seriam necessários 284 mgCaCO3 para a oxidação de 

40 mg de NAT, valor superior à média afluente dos sistemas, 224 mgCaCO3.  

Este valor é ainda maior quando consideramos a liberação de íons de amônia 

na transformação de nitrogênio orgânico. Assim, pode-se indicar limitações nos 

processos de oxidação da amônia em todos os sistemas. 

Outro indicador da limitação destes processos é a não observação da 

presença de nitrito e nitrato durante as primeiras avaliações. Por este motivo, 

estes dados não foram incluídos na metodologia ou tabela de resultados. 

Estatisticamente, foi verificada diferença significativa (p = 0,045) entre os 

sistemas de WC-AP e WC-MF. Desta forma, pode-se concluir que o substrato 

de argila expandida interferiu negativamente na remoção do NAT. 

Em relação à presença da macrófita, foram notadas diferenças 

significativas (p = 0,019) somente entre os sistemas preenchidos com tijolo, 

indicando a influência da planta na remoção do NAT apenas para este 

substrato. 

Adicionalmente, comparando os sistemas sem cobertura vegetal, só foi 

constatada diferença significativa (p = 0,038) entre os sistemas WC-T e WC-B, 

indicando melhor desempenho do tijolo como substrato. Assim, concluiu-se que 

há possibilidade da planta e do substrato otimizarem os processos de remoção 

do NAT. 
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5.3.3 Fósforo Total 

 

 

Na Figura 10 é apresentada a variação do PT pelo tempo nas amostras 

do afluente e efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-

BP e WC-MF. 

 

 

Figura 10 - Variação das concentrações de fósforo total (PT) nas amostras afluente e 
efluente dos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, WC-BP e WC-MF com pontos 

máximos (ж), mínimos (+), 1o quartil, 3o quartil, média (□) e mediana (-). 

 

Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

A partir da Figura 10 é possível primeiramente observar as menores 

amplitudes de dispersão nos sistemas WC-T e WC-TP, em oposição aos 

sistemas WC-BP e WC-MF, com as maiores amplitudes de dispersão. Pôde-se 

verificar distribuição simétrica de dados no afluente e WC-A, também com 

valores de mediana similares à média. 

Para os sistemas WC-AP e WC-BP, verificou-se distribuição 

negativamente assimétrica, enquanto foi verificada distribuição positivamente 
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assimétrica para WC-T, WC-TP, WC-B e WC-MF. É válido ainda ressaltar que 

para o WC-B, o valor da média ficou abaixo da maioria dos dados avaliados 

provavelmente por presença de outliers, que são valores discrepantes do 

conjunto de dados. 

Em relação à concentração da fração fosfatada nas amostras do 

afluente, o esgoto sintético pode ser classificado como forte com concentração 

média de fósforo de 18,79 mg L-1, ou seja, superior a 15 mg L-1 como indicado 

na classificação de Metcalf e Eddy (2005). 

Em geral, os principais mecanismos de remoção de fósforo nos sistemas 

de wetlands construídos são assimilação, adsorção, complexação, retirada pela 

planta e precipitação (BRIX; ARIAS; BUBBA, 2001). 

Os sistemas alcançaram eficiências de remoção variando de 3% a 36% 

no WC-A, 9% a 56% no WC-AP, 79% a 87% no WC-T, 83% a 97% WC-TP, 0% 

a 41% no WC-B, 5% a 75% no WC-BP e de 0% a 39% no WC-MF (Tabelas 7 e 

8). 

Abdelhakeem et al. (2016) obtiveram remoções médias de 16% de 

fósforo total em sistemas de microcosmos (0,3 m x 0,3 m x 0,3 m) plantados 

com P. australis e preenchidos com brita como substrato. Os autores atribuem 

a baixa remoção deste nutriente ao substrato utilizado devido a sua menor 

capacidade de sorção.  

Ozengin et al. (2016) notaram eficiências de remoção de 40,52% e 

37,91% em sistemas plantado com P. australis e não plantado, preenchidos 

com agregados de argila expandida como substrato, respectivamente, no 

tratamento de efluente sintético fraco com concentração no afluente de  

4 mg L-1. Zhang et al. (2012) reportaram eficiências de remoção de 37% e 58% 

para sistemas horizontais em escala de mesocosmo (1,2 m x 0,6 m x 0,6 m) 

não plantado e plantado com Typha angustifólia, respectivamente. Os sistemas 

foram alimentados com concentração média de 22 mg L-1. 

Para ambos os estudos, as principais formas atribuídas à remoção de 

fósforo foram adsorção no meio, troca iônica e co-precipitação. De acordo com 

Zhang et al. (2012) estes processos foram favorecidos pela alimentação em 

batelada, proporcionando maior disponibilidade de oxigênio nos microporos do 

substrato. 
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Segundo Vymazal (2007), as remoções de fósforo em sistemas de 

wetlands construídos tendem a ser baixas, a menos que sejam utilizados 

substratos específicos com alta capacidade de sorção. 

Neste trabalho, estatisticamente não foram observadas diferenças 

significativas (p > 0,05) entre os sistemas plantados e não plantados com 

mesmo substrato. Portanto, é possível afirmar que a presença de E. crassipes 

não interferiu na remoção do PT para estas condições analisadas. 

As eficiências médias de remoção resultaram em 82% e 87% nos 

sistemas de WC-T e WC-TP preenchidos com tijolo, respectivamente, ou seja, 

o melhor desempenho durante o período de. As análises estatísticas 

corroboraram estes resultados, apontando diferenças significativas (p ≤ 0,05) 

para todas as comparações dos sistemas de tijolo (WC-T e WC-TP) com os 

demais sistemas. 

Primeiramente foi possível verificar diferença significativa entre WC-T e 

WC-A (p = 0,0001) e WC-T e WC-B (p < 0,0001). Além disto, ao comparar os 

sistemas com cobertura vegetal, pode-se observar diferença significativa entre 

WC-TP e WC-AP (p = 0,004) e WC-TP e WC-BP (p = 0,0008).  

Na comparação dos sistemas plantados em substratos e os sistemas 

com macrófitas flutuantes, somente o WC-TP se diferenciou significativamente 

WC-MF (p = 0,0001). 

Logo, pode-se concluir que a presença do tijolo como substrato foi o 

fator que mais influenciou na remoção do PT, visto que este se destaca tanto 

nos sistemas plantados quanto não plantados. Deste modo, pode-se considerar 

o tijolo vermelho como melhor substrato utilizado nos sistemas de WCs para 

remoção de PT nas condições avaliadas neste trabalho. 

Segundo Du et al. (2015) a adsorção é a via mais provável de remoção 

do PT nos sistemas em comparação à retirada pela planta pela absorção na 

biomassa em esgotos com concentração de fósforo superior a 0,5 mg.L-1. 

White et al. (2011) observaram adsorção média de fósforo de  

120 mg kg-1 de tijolo proveniente de subprodutos de resíduos de argila em 

ensaios cinéticos em escala laboratorial. Estes autores realizaram ensaios de 

adsorção de fósforo para materiais compostos de argila objetivando sua 

utilização como substrato e WCs. 
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Mateus et al. (2016) reportaram remoções médias de 77% e 69% em 

sistemas plantado com cana-de-açúcar e não plantado, respectivamente, 

preenchidos com fragmentos de tijolos de argila. Os sistemas (1,1 m x 0,9 m x 

0,56 m) foram alimentados com efluente sintético simulando esgoto sanitário 

secundário com concentrações afluentes de fósforo de 10,6 mg L-1. 

Para estes autores, as eficiências superiores em relação aos sistemas 

plantados com calcário moleanos, devem-se à maior capacidade da argila em 

adsorver íons de ortofosfato, em comparação ao calcário. 

Vale ressaltar que durante todo o período experimental o 

comportamento dos sistemas preenchidos com tijolo WC-T e WCTP se 

manteve estável quanto à remoção de fósforo, como pode ser observado na 

Figura 11. 

 

 

Figura 11 - Variação da concentração de fósforo nas amostras do afluente e efluente dos 
sistemas WC-T e WC-TP durante o período experimental. 

 

Legenda: – afluente; ■– efluente do WC-T; ж – efluente do WC-TP.  
Fonte: Autoria própria (2018) 

 

 

Não foi verificada dessorção de fósforo no meio líquido durante o 

período experimental, o que pode indicar ligação entre o fósforo e o adsorvente 

tijolo. Além disso, a saturação não foi atingida ao final dos 296 dias de 

operação (Figura 11). 
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Desta forma, observa-se a necessidade de mais ensaios e com maiores 

tempos de duração a fim de investigar o comportamento, a capacidade de 

adsorção máxima de fósforo no tijolo, a capacidade de dessorção, retenção e 

saturação deste material. 

 

 

5.4 CINÉTICA DE DEGRADAÇÃO DE MATÉRIA CARBONÁCEA 

 

 

Após a realização dos ensaios cinéticos e obtenção dos dados, as 

curvas de variação da matéria carbonácea em termos de DQO pelo tempo 

foram ajustadas pelo modelo cinético de primeira ordem, modelo proposto por 

Brasil et al. (2007) e modelo proposto por Kadlec e Knight (1996) (k-C*). Nestes 

ajustes, foi fixado o valor inicial (C0) para a DQO observada 

experimentalmente, ou seja, de 212 mg L-1 no perfil I e 237 mg L-1 no perfil II. 

Além disso, para o modelo Kadlec e Knight (1996), foi fixado o valor da 

DQO residual (C*) com o menor valor observado experimentalmente para cada 

sistema (k-C*), ou seja, em 50 mg L-1 correspondente ao menor valor 

observado durante todo o experimento (k-C*-50) e em 20 mg L-1, assumido 

como matéria orgânica não biodegradável (k-C*-20). 

Na Figura 12 são apresentadas as curvas do ajuste dos modelos 

teóricos aos dados experimentais deste trabalho. As linhas nas cores preta, 

azul, vermelho, verde e magenta representam os modelos de primeira ordem, 

Brasil et al. (2007), k-C*, k-C*-50 e k-C*-20. 
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Figura 12 - Curvas de ajuste dos dados experimentais dos ensaios de cinética de 
degradação de matéria carbonácea nos sistemas WC-A, WC-AP, WC-T, WC-TP, WC-B, 

WC-BP e WC-MF. 
WC-A 

Perfil I

 

Perfil II 

 
WC-AP 

Perfil I

 

Perfil II 

 
WC-T 

Perfil I 

 

Perfil II 
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WC-TP 
Perfil I 

 

Perfil II 

 

WC-B 

Perfil I 

 

Perfil II 

 
WC-BP 

Perfil I 

 

Perfil II 
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WC-MF 
Perfil I 

 

Perfil II 

 
Legenda: cor preta – modelo de primeira ordem; azul – modelo de Brasil et al. (2007); vermelha 
– modelo k-C*; verde – modelo k-C*-50; magenta – modelo k-C*-20. 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

Pode-se observar a partir da Figura 12 que os modelos propostos se 

ajustaram aos dados experimentais de todos os sistemas, exceto para WC-MF 

no perfil II. Além disso, observa-se que a degradação da matéria orgânica não 

ocorreu de forma contínua em qualquer um dos sistemas de WCs. 

Na Tabela 9 são apresentados os parâmetros médios estimados para 

cada modelo durante os perfis I e II: concentração residual (C*, mg L-1), 

coeficiente associado ao aumento da resistência à degradação e redução do 

TDH (n, adimensional), coeficiente de decaimento de primeira ordem (k, d-1), 

coeficiente de decaimento de primeira ordem proposto por Brasil et al. (2007) 

(kB, d-1), coeficiente de decaimento de primeira ordem de k-C* (k*, d-1), 

coeficiente de determinação ajustado (R2) e quadrado médio do erro (QME, do 

inglês RMSE – root mean square error). 

 

Tabela 9 - Parâmetros médios estimados (C*, n, k, kB) para os ensaios I e II de perfil de 
concentração de DQO utilizando as equações de Reed et al. (1995) e Brasil et al. (2007). 

Perfil Sistemas Equações C* n k, kB, k* R2 RMSE 

I 

WC-A 

Primeira ordem - - 3,49 0,020 35,66 
Brasil et al. (2007) - 0,087 0,80 0,932 9,4 

k-C* 77 - 13,53 0,456 26,59 
k-C*-50 50 - 7,72 0,067 34,80 
k-C*-20 20 - 4,19 -0,039 36,72 

WC-AP 

Primeira ordem - - 3,38 -0,019 38,28 
Brasil et al. (2007) - 0,090 0,782 0,796 17,15 

k-C* 68 - 9,19 0,240 33,07 
k-C*-50 50 - 7,58 -0,008 38,08 
k-C*-20 20 - 4,06 -0,093 39,64 

WC-T Primeira ordem - - 3,74 0,758 21,10 
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Brasil et al. (2007) - 0,504 1,69 0,917 12,35 
k-C* 71 - 12,19 0,858 16,16 

k-C*-50 50 - 12,27 0,398 33,32 
k-C*-20 20 - 4,78 0,760 21,06 

WC-TP 

Primeira ordem - - 5,38 0,639 27,89 
Brasil et al. (2007) - 0,357 1,75 0,962 9,07 

k-C* 53 - 14,81 0,879 16,12 
k-C*-50 50 - 14,04 0,856 17,60 
k-C*-20 20 - 8,11 0,646 27,61 

WC-B 

Primeira ordem - - 3,93 0,710 23,47 
Brasil et al. (2007) - 0,470 1,65 0,894 14,17 

k-C* 67 - 13,05 0,785 20,19 
k-C*-50 50 - 13,04 0,414 33,36 
k-C*-20 20 - 5,09 0,707 23,58 

WC-BP 

Primeira ordem - - 3,53 0,635 24,09 
Brasil et al. (2007) - 0,400 1,35 0,896 12,88 

k-C* 78 - 10,54 0,818 17,03 
k-C*-50 50 - 10,73 0,253 34,47 
k-C*-20 20 - 4,46 0,619 26,72 

WC-MF 

Primeira ordem - - 1,74 0,525 24,10 
Brasil et al. (2007) - 0,605 0,97 0,535 23,85 

k-C* 66 - 2,99 0,495 24,85 
k-C*-50 50 - 3,17 0,372 27,71 
k-C*-20 20 - 2,01 0,466 25,57 

II 

WC-A 

Primeira ordem - - 5,18 0,666 29,5 
Brasil et al. (2007) - 0,359 1,73 0,984 6,25 

k-C* 67 - 15,49 0,897 16,39 
k-C*-50 50 - 11,45 0,803 22,66 
k-C*-20 20 - 7,17 0,665 29,57 

WC-AP 

Primeira ordem - - 4,88 0,638 29,38 
Brasil et al. (2007) - 0,346 1,61 0,993 4,24 

k-C* 78 - 16,53 0,946 11,44 
k-C*-50 50 - 10,73 0,775 23,41 
k-C*-20 20 - 6,72 0,632 29,93 

WC-T 

Primeira ordem - - 4,44 0,888 17,69 
Brasil et al. (2007) - 0,594 2,27 0,986 6,22 

k-C* 52 - 10,52 0,837 21,34 
k-C*-50 50 - 10,53 0,811 22,96 
k-C*-20 20 - 7,62 0,669 30,34 

WC-TP 

Primeira ordem - - 4,70 0,833 21,96 
Brasil et al. (2007) - 0,551 2,21 0,959 10,85 

k-C* 76 - 12,34 0,974 8,72 
k-C*-50 50 - 8,16 0,926 14,62 
k-C*-20 20 - 5,64 0,852 20,71 

WC-B 

Primeira ordem - - 5,81 0,621 32,24 
Brasil et al. (2007) - 0,318 1,75 0,999 5,26 

k-C* 65 - 17,46 0,929 13,96 
k-C*-50 50 - 15,19 0,818 22,42 
k-C*-20 20 - 8,82 0,617 32,51 

WC-BP 

Primeira ordem - - 4,11 0,342 37,01 
Brasil et al. (2007) - 0,204 1,16 0,967 8,33 

k-C* 82 - 19,12 0,847 17,85 
k-C*-50 50 - 10,88 0,447 33,93 
k-C*-20 20 - 6,22 0,291 33,44 

WC-MF* *  * * * * 

Legenda: C* – DQO residual (mg L-1); n – coeficiente associado ao aumento da resistência à 
degradação e redução do TDH (adimensional); k – coeficiente de decaimento de primeira 
ordem (d-1); kB – coeficiente do decaimento de primeira ordem proposta por Brasil et al. (2007) 
(d-1); k* – coeficiente de decaimento de primeira ordem k-C* (d-1); R2 – coeficiente de 
determinação ajustado; * - Não foi possível realizar o ajuste para este ensaio. 

(Continuação) 
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Como observado na Tabela 9, não foi possível realizar ajustes com os 

modelos cinéticos para o WC-MF no perfil II. O melhor ajuste pelo modelo de 

Brasil et al. (2007) no perfil I resultou em kB = 0,97 d-1, R2 = 0,535 e n = 0,605. 

Quanto mais próximo de zero for o RMSE, melhor será o ajuste do 

modelo aos dados experimentais. Com estes dados, foram definidos os dois 

melhores ajustes para cada conjunto de dados e a comparação entre os 

modelos foi realizada por meio do critério de informação de Akaike (CIA, do 

inglês Akaike information criterium - AIC). 

Assim, foi verificado que o modelo de Brasil et al. (2007) foi o que 

melhor se ajustou aos conjuntos de dados, exceto para WC-TP no perfil I no 

qual o modelo k-C* melhor se ajustou aos dados experimentais.  

No perfil I, o modelo de Brasil et al. (2007) foi melhor ajustado aos dados 

do WC-TP (RMSE = 9,07; R2 = 0,962) e WC-AP (RMSE = 9,4; R2 = 0,932). 

Contudo, os modelos com maiores velocidades de degradação de matéria 

carbonácea foram obtidos para os sistemas WC-TP e WC-T com valores de kB 

de 1,75 d-1 e 1,69 d-1, respectivamente. 

Para o perfil II, os conjuntos de dados com melhores ajustes por Brasil et 

al. (2007) foram para os sistemas WC-AP (RMSE = 4,24; R2 = 0,993) e WC-B 

(RMSE = 5,26; R2 = 0,999). As maiores velocidades de degradação de matéria 

carbonácea foram observadas nos sistemas WC-T (kB = 2,27 d-1) e WC-TP 

(kB = 2,21 d-1). 

Nota-se que os sistemas com tijolo (WC-T e WC-TP) são os modelos 

com maior velocidade de degradação da matéria carbonácea, indicando o 

provável papel deste material na otimização deste processo. 

Os valores dos coeficientes de decaimento (k, kB e k*) são dependentes 

das configurações dos sistemas de tratamento, o que contribuiu para a 

variação de valores, o que dificulta a comparação entre os valores obtidos e 

reportados na literatura para sistemas de wetlands construídos (BRASIL et al., 

2007; CHAGAS et al., 2011). 

Chagas et al. (2011) estudaram o comportamento cinético da 

degradação da matéria carbonácea em quatro sistemas de WCs similares 

plantados com Hemelocaris flava em escala plena (24 m x 1 m x 0,3 m), 

tratando esgotos sanitários com DQO afluente média de aproximadamente 

600 mg L-1. Os autores obtiveram constantes cinéticas kB de 0,45 d-1, 0,69 d-1, 
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1,23 d-1 e 1,72 d-1 para os sistemas WC1, WC2, WC3 e WC4, respectivamente, 

pelo modelo proposto por Brasil et al. (2007) e afirmaram que estes valores são 

diretamente proporcionais às concentrações de matéria carbonácea 

disponíveis. 

Brasil et al. (2007) observaram melhor ajuste pelo seu modelo em 

comparação com o ajuste pelo modelo cinético de primeira ordem. Com os 

ajustes realizados, os autores obtiveram valores de R2 de 0,978 e 0,981 para 

seu modelo e de 0,773 e 0,788 para o modelo de primeira ordem, 

respectivamente. Os autores avaliaram quatro sistemas de escoamento 

horizontal subsuperficial (24 m x 1,0 m x 0,3 m) plantados com Typha sp. no 

tratamento de esgoto sanitário fraco em termos de DQO (< 250 mg L-1). 

Para o modelo proposto por Brasil et al. (2007), Chagas et al. (2011) 

obtiveram valores de R2 de 0,747 no WC1, 0,806 no WC2, 0,991 no WC3 e 

0,946 no WC4. 

Fia et al. (2012) utilizaram quatro modelos cinéticos de decaimento da 

matéria carbonácea em termos de DQO em dois sistemas de wetlands 

construídos em escala de bancada (0,4 m x 0,1 m x 0,15 m). Os autores 

verificaram melhor ajuste aos dados experimentais pelo modelo proposto por 

Brasil et al. (2007) com valores de R2 de 0,99. 

Os valores de n obtidos com o ajuste pelo modelo proposto por Brasil et 

al. (2007) são dados em função das variações de matéria orgânica recalcitrante 

ou do grau de dispersão hidráulica nos sistemas, sendo inversamente 

proporcional ao último. 

Dentre os sistemas com substrato, foram observados os maiores valores 

de n de 0,456 e 0,593 no sistema WC-T nos perfis I e II, respectivamente. No 

sistema de escoamento superficial com as macrófitas flutuantes (WC-MF), foi 

obtido valor de n de 0,550 no perfil I. 

Estes valores de n estão de acordo com a faixa reportada por Brasil et 

al. (2007) de 0,203 e 0,249 e por Chagas et al. (2011) de 0,448, 0,107, 0,327 e 

0,461 nos quatro sistemas utilizados para a análise. 

Neste trabalho, foram observados menores valores de n para os 

sistemas plantados comparados àqueles obtidos para os sistemas não 

plantados utilizando o mesmo substrato, o que indica menor degradação da 

matéria carbonácea nos sistemas com cobertura vegetal. 
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Assim, pode-se concluir que o modelo proposto por Brasil et al. (2007) 

melhor se ajustou aos dados cinéticos experimentais do WC-AP no perfil II e os 

sistemas de WCs com tijolo apresentaram a mais rápida velocidade de 

degradação em comparação com os demais substratos. 

 

 

5.5 ENSAIOS CINÉTICOS DE FÓSFORO 

 

 

Ensaios de equilíbrio (cinética) e isotermas de sorção e dessorção foram 

realizados para avaliação do comportamento do tijolo na adsorção do fósforo 

presente no efluente sintético. 

 

 

5.5.1 Cinética de Adsorção 

 

 

O comportamento da cinética de adsorção do fósforo no tijolo é 

apresentado na Figura 13 e na Figura 14. 

 

 

Figura 13 - Variação da concentração de fósforo obtida durante o período de ensaio da 
cinética de equilíbrio da adsorção. 

 

Fonte: Autoria própria (2018). 
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Na Figura 13 é possível notar o decréscimo da concentração do fósforo 

ao longo do tempo do ensaio de aproximadamente 53%, ou seja, de 239 mg L-1 

para 112 mg L-1. 

 

 

Figura 14 - Massa de fósforo adsorvida por massa de tijolo no ensaio cinético de 
equilíbrio de adsorção. 

 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Pode-se observar a partir das Figuras 13 e 14 que o fósforo é mais 

rapidamente adsorvido nas primeiras 24 h (24%), seguido de diminuição da 

velocidade de adsorção no intervalo de tempo entre 24 h e 72 h. Neste período 

pode ser observada tendência de se tornar constante, porém após 72 h há 

aumento da velocidade de adsorção.  

Adicionalmente, até 96 h de experimento não foi constatado o equilíbrio 

na adsorção, indicando que o adsorvente ainda não atingiu a saturação. A 

menor concentração média observada de fósforo no meio líquido foi de 

aproximadamente 112 mg L-1 no tempo de 96 h, representando 53% de 

eficiência de adsorção ou adsorção média de 2,11 mg gtijolo-1. 

Gu et al. (2013) observaram máxima remoção de fósforo em tijolos à 

base de argila após 48 h de experimento, sendo alcançado posteriormente o 
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equilíbrio da adsorção. Segundo os autores, a máxima remoção obtida foi de 

90%, resultando na adsorção máxima de aproximadamente 0,3 mg g-1. 

White et al. (2011) obtiveram máxima adsorção do fósforo em 

fragmentos de tijolo em 6 h e em argila calcinada em 48 h para agregados finos 

e 72 h para partículas grosseiras. Os autores atribuíram os novos picos de 

adsorção para ambas as argilas após 168 h de experimento à ação 

microbiológica. 

Assim, os modelos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem 

foram ajustados aos dados experimentais com valores até 72 h, considerado 

como ponto de equilíbrio, como também foi adotado por White et al. (2011) 

(Figura 15). 

 

 

Figura 15 - Cinética de adsorção do fósforo no tijolo. 

 

Legenda: Linha vermelha – modelo de pseudo-primeira-ordem; linha azul – modelo de 
pseudo-segunda-ordem. 
Fonte: Autoria própria (2018). 
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Os valores obtidos para coeficiente de determinação (R2), constantes 

cinéticas de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem e massa 

adsorvida (qeq) pelos modelos cinéticos são apresentados na Tabela 10. 

 

 
Tabela 10 - Parâmetros estimados com os modelos de pseudo-primeira-ordem e pseudo-
segunda-ordem para adsorção de fósforo no tijolo. 

Modelo R2  K (h-1) qeq (mg g-1) 

Pseudo-primeira ordem 0,980 0,0434 (0,006) 1,23 (0,006) 

Pseudo-segunda ordem 0,977 0,0217 (0,006) 1,67 (0,140) 

Legenda: Valores entre parênteses representam os valores de erro padrão das amostras. 
Fonte: Autoria própria (2018) 

 

 

Observando a Figura 15 e Tabela 10, é possível notar que o valor de qeq 

obtido pelo ajuste ao modelo de pseudo-primeira ordem (1,23 mg g-1) foi o que 

melhor se aproximou do observado experimentalmente. Ambos os modelos se 

ajustaram similarmente aos dados obtidos, sendo obtidos R2 de 0,980 e 0,977 

para os modelos de pseudo-primeira e pseudo-segunda ordem, 

respectivamente. 

Gu et al. (2013) analisaram a adsorção do fósforo em tijolos à base de 

argila incorporados com diferentes resíduos minerais e reportaram R2 de 0,98 

para o modelo cinético de pseudo-primeira ordem e qeq de 0,2903 mg g-1) mais 

aproximado ao observado experimentalmente, ou seja, similar ao obtido no 

presente estudo. O ajuste pelo modelo de pseudo-segunda ordem resultou em 

menor R2 (0,92). 

No entanto, Peña et al. (2017) ao estudarem diferentes argilas na 

adsorção do fósforo observaram que o ajuste pelo modelo de pseudo-segunda 

ordem resultou em maior R2 (> 0,98) com qeq variando de 0,14 a 0,22 mg g-1. 

De acordo com estes autores, este modelo é capaz de descrever ligações tanto 

rápidas quanto lentas, representando adequadamente a adsorção de nutrientes 

em diferentes adsorventes. 

Similarmente ao reportado neste trabalho, Wang et al. (2016) verificaram 

que os modelos de pseudo-primeira e pseudo-segunda ordem se ajustaram 

adequadamente aos dados experimentais obtidos nos ensaios de equilíbrio de 

adsorção de fósforo em cerâmicas à base de argila. Foram obtidos R2 de 0,995 
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e 0,997 e qe estimados de 1,04 mg g-1 e 1,40 mg g-1 para os modelos de 

pseudo-primeira-ordem e pseudo-segunda-ordem, respectivamente. 

Como o modelo de pseudo-primeira ordem representa 

predominantemente o processo de fisissorção e o modelo de pseudo-segunda 

ordem o processo de quimissorção, pode-se afirmar que ambos os processos 

podem ter atuado na adsorção do fósforo no tijolo utilizado neste estudo. 

 

 

5.5.2 Isotermas de Adsorção 

 

 

As isotermas de adsorção representam o equilíbrio entre a massa 

adsorvida do fósforo no tijolo a temperatura constante de 30 ºC e tempo de 

contato de 48 h. Na Figura 16 são apresentadas as eficiências de remoção do 

fósforo após 48 h do ensaio de adsorção. 

 

 

Figura 16 - Eficiências de remoção do fósforo nas isotermas de adsorção. 

 

Fonte: Autoria própria (2018) 
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aproximadamente 3 g de tijolo, representando adsorção de 0,05 e 0,09 mg g-1 

de tijolo, respectivamente. 

Melhor remoção do fósforo foi obtida no tijolo estudado neste trabalho 

em comparação ao avaliado por White et al. (2011) que obtiveram eficiências 

de remoção inferiores a 25% para concentrações iniciais variando de 10 a 

1000 mg L-1. Remoções similares foram obtidas pelos autores utilizando argila 

fina calcinada para concentrações iniciais de 10 e 50 mg L-1. 

Na Figura 17 são apresentadas as curvas obtidas nos ajustes dos 

modelos das isotermas de Langmuir e Freundlich aos dados experimentais. 

 

 

Figura 17 - Isotermas de adsorção do fósforo no tijolo. 

 
Legenda: Linha vermelha – isoterma de Langmuir; linha preta – isoterma de Freundlich. 
Fonte: Autoria própria (2018). 
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de adsorção, o que pode indicar que o tijolo utilizado nas isotermas ainda não 

atingiu sua capacidade máxima de adsorção. 

Os resultados dos ajustes dos modelos das isotermas de Langmuir e 

Freundlich aos dados experimentais são apresentados na Tabela 11. 

 

 

Tabela 11 - Parâmetros estimados pelos modelos de Langmuir e Freundlich nas 
isotermas de adsorção do fósforo no tijolo. 

Langmuir 

R2 (%) KL (L mg-1) qmáx (mg g-1) 

0,999 3,89 x 10-3 (4,86 x 10-4) 2,27 (0,197) 

Freundlich 

R2 (%) KF (L mg-1) 1/n 

0,995 0,016 (0,003) 0,794 (0,063) 

Legenda: Valores entre parênteses representam os valores do erro padrão das amostras. 
Fonte: Autoria própria (2018) 

 

 

A partir da Figura 17 e Tabela 11, pode-se afirmar que os modelos se 

ajustaram adequadamente aos dados experimentais, com valores similares do 

coeficiente de correlação (99%). Isto pode indicar que a adsorção do fósforo no 

tijolo pode ter ocorrido nas formas de monocamada e multicamada. 

A afinidade entre o adsorvente tijolo e o adsorvato fósforo estimada pelo 

parâmetro 1/n do modelo de Freundlich resultou em 0,794, ou seja, próxima da 

unidade que indica adsorção favorável. 

Adicionalmente, pode-se observar que as isotermas são do tipo L, 

segundo classificação de Giles et al. (1960), onde há afinidade entre 

adsorvente e adsorvato e formação de monocamadas. 

Pelo modelo de Langmuir, pôde-se estimar que cada grama tijolo tem 

capacidade máxima de adsorver 2,27 mg de fósforo. 

Valores de qmáx superiores aos observados neste estudo foram 

reportados por Gu et al. (2013) de 3,77 mg g-1com ajuste pelo modelo de 

Langmuir (R2 = 0,981). Contudo, menor afinidade foi notada por estes autores 

entre tijolo e fósforo ao determinarem 1/n de 0,331 pelo modelo de Freundlich 

(R2 = 0,966). 
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Wang et al. (2016) obtiveram melhor desempenho da adsorção em 

materiais cerâmicos à base de argila, com qmáx de 5,36 mg g-1 pelo ajuste do 

modelo de Langmuir (R2 = 0,886). Os autores observaram reação mais lenta 

que a deste estudo com 1/n igual a 0,325 pelo ajuste do modelo de Freundlich 

(R2 = 0,991). 

O tijolo avaliado neste estudo obteve melhor desempenho que o tijolo à 

base de argila analisado por White et al. (2011) que reportaram R2 de 0,790 

pelo modelo de Langmuir e qmáx
 de 6,79 mg kg-1. A afinidade (1/n) de 0,74 foi 

similar à estimada neste estudo pelo ajuste com o modelo de Freundlich 

(R2=0,957). 

Fang et al. (2017) obtiveram ajuste dos dados experimentais de 

adsorção do fósforo com caulinita, montmorillonita e hematita, minerais à base 

de argila, pelo modelo de Langmuir com R2 de 0,979, 0,980 e 0,937 e qmáx
 de 

0,491, 0,228 e 0,064 mg g-1, respectivamente. 

Assim, pode-se verificar a capacidade de adsorção do fósforo no tijolo e 

grande afinidade de reação entre este adsorvente e o adsorvato. 

 

 

5.5.3 Isotermas de Dessorção 

 

 

A variação da concentração do fósforo no líquido regenerante 

proveniente do fósforo adsorvido no tijolo nos ensaios das isotermas de 

adsorção em função da concentração de exposição é apresentada na Figura 

18. 
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Figura 18 - Variação da concentração do fósforo na solução regenerante nos ensaios das 
isotermas de dessorção. 

 

Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

É possível perceber maior concentração dessorvida do fósforo com o 

aumento da concentração de exposição inicial (Figura 18). Porém, é necessário 

considerar que os valores de dessorção são baseados nas concentrações 

remanescentes do fósforo provenientes das isotermas de adsorção. 

A eficiência média da dessorção do fósforo foi de 9%, com valores 

variando de 3 a 16%. As menores eficiências estão de acordo com o parâmetro 

estimado 1/n do modelo de Freundlich, comprovando a afinidade da ligação 

tijolo e fósforo. 

Utilizando metodologia similar à explorada neste estudo, White et al. 

(2011) reportaram eficiência média de dessorção do fósforo de 2,2% utilizando 

tijolo à base de argila como adsorvente e solução regenerante de KCl 0,01 M. 

Gu et al. (2013) obtiveram eficiências de dessorção do fósforo de 

aproximadamente 4% em 48 h de experimento. Deve ser notado, contudo, que 

os autores utilizaram apenas água deionizada como regenerante, o que pode 

interferir na comparação entre os materiais. 

Eficiência de dessorção similar foi reportada por Wang et al. (2016) após 

24 h de ensaio com cerâmica à base de argila em água ultrapura como 

regenerante. Em pH neutro, os autores observaram dessorção de 5,82%, 
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sendo obtidas maiores reações em meio ácido (83,53% em pH 2) e básico 

(20,88% em pH 13). 

A massa de fósforo retida no tijolo (PR) foi calculada para cada ponto 

com a diferença entre a massa de fósforo adsorvida no tijolo (PAD) e a massa 

de fósforo dessorvida no meio líquido (PD). Com esta relação, pode-se calcular 

o parâmetro f que representa a razão entre a PR e PAD (Tabela 12). 

 

 

Tabela 12 - Massa de fósforo adsorvida, retida e f obtidos experimentalmente. 

Concentração inicial 

(mg L-1) 
PAD (mg g-1) PR (mg g-1) f 

5 0,047 0,040 0,843 

10 0,093 0,088 0,936 

25 0,184 0,178 0,968 

50 0,369 0,353 0,957 

100 0,645 0,552 0,856 

150 0,829 0,683 0,824 

Legenda: PAD (mg g-1) – massa do fósforo adsorvida no tijolo; PR (mg g-1) – massa do fósforo 
retida no tijolo; f – razão de PR/PAD.  
Fonte: Autoria própria (2018) 

 

 

Para as concentrações de 10, 25 e 50 mg L-1 foram obtidos valores de f 

superiores a 0,93, indicando maior retenção de fósforo no adsorvato (Tabela 

12). Ressalta-se que todos os valores de f foram superiores a 0,824, indicando 

que pelo menos 82% da massa de fósforo adsorvida foi retida no tijolo. 

Com os dados de PR e PAD, foi feito o ajuste linear a partir da origem 

zero para obtenção do coeficiente angular (fm) que representa o valor médio de 

f para a razão PR/PAD (Figura 19), conforme reportado por Pant et al. (2001). 
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Figura 19 - Ajuste linear entre PR e PAD com coeficiente linear igual a zero. 

 

Legenda: PAD (mg g-1) – massa do fósforo adsorvida no tijolo; PR (mg g-1) – massa do 
fósforo retida no tijolo. 
Fonte: Autoria própria (2018). 
 

 

A integração dos dados permitiu a obtenção do coeficiente angular (fm) 

de 0,853 (Figura 19), indicando alta capacidade de retenção do fósforo no 

tijolo. Assim, baseado no qmáx estimado com o modelo de Langmuir e na 

Equação 1, pode-se estimar que a capacidade máxima de retenção do fósforo 

no tijolo foi de 1,93 mg g-1. 

Este parâmetro é de suma importância para estimar a vida útil de 

determinado substrato nos sistemas de WC. Contudo, poucos autores têm 

reportado este parâmetro, focando somente na eficiência da dessorção, 

dificultando assim a comparação entre os estudos. 

A massa de tijolo utilizada neste estudo foi de aproximadamente 47 kg 

por sistema, e portanto pode-se estimar que os sistemas WC-T e WC-TP serão 

capazes de adsorver aproximadamente 107 g de fósforo, dos quais 

aproximadamente 91 g ficarão retidos. 

Baseado na concentração média aplicada e no número de alimentações 

semanais efetuadas, pode-se ainda calcular o tempo para atingir a máxima 

quantidade adsorvida. Assim, considerando concentração afluente de fósforo 

de 19 mg L-1, frequência de alimentação de três vezes por semana e volume 

útil do sistema de 12 L, foi possível estimar que o meio atingiria sua saturação 

máxima em aproximadamente 3 anos.  
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White et al. (2011) obtiveram fm superior a 0,96 e afirmaram a viabilidade 

de retirada do substrato após a saturação, desinfecção e posterior uso como 

auxiliar de suplementação em uso de fertilizantes para agricultura. Desta forma, 

segundo os autores, seria possibilitada a ciclagem de nutrientes e redução em 

custos com gastos para aquisição de fertilizantes. 

 

 

5.6 QUANTIFICAÇÃO DE NUTRIENTES NO TECIDO VEGETAL 

 

 

Após o término da etapa de avaliação dos sistemas, a cobertura vegetal 

foi retirada dos sistemas plantados, quantificada e desmembrada para a 

quantificação de nutrientes nos tecidos vegetais. 

A quantidade de indivíduos de E. crassipes e a densidade vegetal de 

cada sistema no primeiro e último dia de experimento são apresentados na 

Tabela 13. 

 

 

Tabela 13 - Número de indivíduos de E. crassipes e densidade vegetal por sistema no 
plantio e colheita. 

WC 
Plantio Colheita 

Nº 
plantas 

Densidade  
(plantas m-2) 

Nº plantas 
Densidade  

(plantas m-2) 

WC-AP 5 25 9 45 

WC-BP 5 25 8 40 

WC-TP 5 25 10 50 

WC-MF 7 35 14 70 

Fonte: Autoria própria (2018). 

 

 

Observando a Tabela 13, pode-se concluir que a densidade vegetal 

aumentou de 25 plantas m-2 para 45 plantas m-2 (80%) no WC-AP, 

40 plantas m-2 (60%) no WC-BP e 50 plantas m-2 (100%) no CW-TP. No 

sistema WC-MF, a densidade vegetal aumentou de 35 plantas m-2 para 

70 plantas m-2, totalizando aumento de 100%. 

Considerando este parâmetro, pode-se concluir que o sistema 

subsuperficial com melhor adaptação da macrófita E. crassipes foi o sistema 
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WC-TP, totalizando aumento de 100%, similar ao sistema WC-MF. Esta 

similaridade pode estar associada à maior porosidade deste sistema, visto que 

menores porosidades podem limitar o crescimento das raízes desta espécie 

flutuante. 

Assim, a macrófita flutuante E. crassipes também pode ser utilizada em 

sistema de WC de escoamento subsuperficial vertical (WC-ESSV) devido ao 

seu desenvolvimento mesmo na presença dos substratos avaliados, assim 

como reportado por Mello et al. (2017). 

Os valores médios das análises de nitrogênio total (NT) e fósforo total 

(PT) na biomassa seca após 296 dias de operação, bem como a quantificação 

total de nutrientes por sistema são apresentados na Tabela 14. 

 

 

Tabela 14 - Nitrogênio total (NT) e fósforo total (PT) na biomassa seca de E. crassipes do 
WC-AP, WC-BP, WC-TP e WC-MF no 296º dia de operação. 

WC 
Parte da 

planta 
NT (mg g-1) NT (g WC-1) PT (mg g-1) PT (g WC-1) 

WC-AP 

Raiz 58,90 6,27 21,29 2,36 

Pecíolo 49,31 2,67 18,87 1,07 

Folha 53,55 1,91 19,97 0,74 

TOTAL 55,97 10,85 20,55 4,18 

WC-BP 

Raiz 62,99 2,82 24,05 2,55 

Pecíolo 47,67 1,82 15,13 0,84 

Folha 45,20 1,57 12,53 0,46 

TOTAL 55,00 6,21 20,40 3,84 

WC-TP 

Raiz 67,74 8,70 4,38 0,48 

Pecíolo 31,02 1,74 6,60 0,39 

Folha 37,92 1,40 0,85 0,02 

TOTAL 55,21 11,84 4,39 0,89 

WC-MF 

Raiz 62,18 11,42 23,35 4,74 

Pecíolo 59,17 3,47 39,63 3,55 

Folha 76,99 2,24 39,23 2,24 

TOTAL 63,58 17,13 29,28 10,53 

Fonte: Autoria própria (2018) 
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As raízes são responsáveis por armazenar a maior quantidade de 

nutrientes armazenados nos tecidos vegetais, provavelmente devido ao contato 

direto com a fração líquida e ser a parte responsável pela absorção dos 

mesmos (Tabela 14). 

Comumente, plantas como Typha spp. e Phragmites australis, 

amplamente utilizadas em WC, possuem raízes que se fixam e ramificam no 

interior do substrato, dificultando a retirada sem danificar o biofilme e a 

estrutura interna dos WCs. 

Nestas situações, é realizado somente o manejo e retirada das partes 

aéreas, o que pode favorecer a absorção de nutrientes pelas raízes segundo 

Vymazal (2005) e Brix (1997). Contudo, a falta de manejo das raízes em 

sistemas de WCs pode resultar na liberação de nutrientes para o meio devido a 

processos de decomposição (KADLEC; WALLACE, 2009). 

A adaptação da E. crassipes em sistemas de escoamento subsuperficial 

e a constatação do maior armazenamento de nitrogênio e fósforo nas raízes 

podem representar uma vantagem no manejo de nutrientes em WC. Por ser 

uma macrófita flutuante, as raízes atingiram profundidade máxima de 0,10 m 

apesar de suas raízes possuírem entre 0,15 e 0,50 m de comprimento. 

O teor total de nitrogênio na biomassa seca foi similar entre os sistemas 

de escoamento subsuperficial e de 55,97 mg g-1 no WC-AP, 55,21 mg g-1 no 

WC-TP e 55 mg g no WC-BP. Maior concentração de nitrogênio de 63,58 mg g-

1 foi observada na biomassa seca do sistema WC-MF. 

Os teores de fósforo total entre os sistemas de argila (WC-AP) e brita 

(WC-BP) resultaram similares e iguais a 20,55 mg g-1 e 20,40 mg g-1, 

respectivamente. A maior concentração foi observada no WC-MF de 

29,29 mg g-1 e a menor no WC-TP de 4,39 mg g-1. 

Provavelmente, foram observados maiores teores no sistema flutuante 

em relação aos sistemas de escoamento subsuperficial devido ao maior 

contato das raízes com o líquido sem limitação por substrato. Isto explica 

também o menor teor de fósforo total no WC-TP devido a maior massa de 

fósforo adsorvida no tijolo, que diminui a disponibilidade deste nutriente na 

fração líquida. 

Lu et al. (2018) reportaram teores de nitrogênio e fósforo total de 

40,34 mg g-1 e 24,81 mg g-1 em sistemas de escoamento superficial com E. 
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crassipes, valores próximos aos observados neste estudo. De acordo com os 

autores, estes valores representam remoção direta de 45,05% e 58%, 

respectivamente, por meio de absorção. 

Teores inferiores foram observadas por Datta et al. (2016) que indicaram 

teores de nitrogênio e fósforo total na biomassa seca de 26,82 mg g-1 e 

6,76 mg g-1, respectivamente. De acordo com os autores, o menor teor de 

nutrientes em E. crassipes pode ter sido devido à presença de Pistia stratiotes 

(alface d’água), que pode ter aumentado a competição por nutrientes no meio. 

Em relação à contribuição da E. crassipes na remoção total de 

nitrogênio e fósforo, as plantas foram capazes de remover aproximadamente 

10,85 g e 4,19 g no WC-AP e 10,46 g e 3,85 g no WC-BP, respectivamente. 

O melhor desempenho foi observado no WC-MF, sendo absorvidos pela 

planta aproximadamente 10,54 g de fósforo total e 17,13 g de nitrogênio total. A 

menor quantidade de fósforo foi observada no WC-TP, com retirada de 0,89 g 

pela E. crassipes. Contudo, a remoção de nitrogênio (11,84 g) foi superior a 

dos demais sistemas de escoamento subsuperficial avaliados. 

Estes valores foram calculados com base na biomassa seca total de E. 

crassipes em cada sistema no fim do período experimental (g WC-1) e nos 

teores de nitrogênio e fósforo quantificados na biomassa amostral analisada 

(mg g-1). 

  



107 
 

6 CONCLUSÕES 

 

 

Ao fim do trabalho, pôde-se verificar a microestrutura e composição 

química dos substratos. Observou-se que a argila expandida possui superfície 

externa rugosa com microfissuras e sulcos não uniformes e superfície interna 

com elevada porosidade. A brita possui superfície mais linearizada do que a da 

argila, com poucos poros e fissuras que podem limitar o contato entre substrato 

e efluente. O tijolo possui elevada rugosidade e porosidade não uniformes, com 

presença de microfissuras nas superfícies interna e externa. 

Os principais elementos que compõem a brita avaliada foram oxigênio, 

carbono e alumínio. Para a argila expandida e o tijolo, os principais elementos 

observados foram silício, alumínio e ferro, provavelmente devido aos 

compostos SiO2, Al2O3 e Fe2O3.  

Notou-se que os sistemas de WC mantiveram-se estáveis não sendo 

observadas variações significativas no pH e T. Com base nos valores de EH de 

0 a 100 mV, e OD inferiores a 2 mgO2 L-1, pode-se considerar que os WCs 

operaram sob condições levemente oxidantes com baixa concentração de OD. 

As remoções de nitrogênio foram possivelmente limitadas pelas baixas 

concentrações de OD no efluente. Como resultado, ocorreu o processo de 

amonificação, resultando no aumento da concentração de amônia na maioria 

dos WCs. 

Foi possível observar que a planta contribuiu significativamente na 

remoção da matéria carbonácea em termos de DQO somente nos sistemas 

com brita (p = 0,005) e de NAT somente nos sistemas com tijolo (p = 0,02). 

Contudo, após a quantificação do nitrogênio e fósforo na biomassa seca 

ao término do período experimental, a E. crassipes foi capaz de armazenar 

17,13 g de NT e 10,54 g de PT, os maiores teores no sistema WC-MF. 

Apesar de menores desempenhos nos sistemas com substrato, foi 

notável a adaptação da macrófita aos substratos, com densidades vegetais de 

45 plantas m-2, 40 plantas m-2 e 50 plantas m-2 nos sistemas WC-AP, WC-BP e 

WC-TP, respectivamente. Nos sistemas WC-MF (70 plantas m-2) e WC-TP, foi 

possível verificar aumento da densidade em 100% entre o início e fim dos 

experimentos, indicando melhor adaptação da E. crassipes ao tijolo. 
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O modelo que melhor se ajustou aos dados da cinética de DQO foi o de 

Brasil et al. (2007), com melhor ajuste dos dados do WC-A no perfil II (RMSE = 

4,24 e R2 = 0,993). As maiores velocidades de degradação da matéria 

carbonácea foram verificadas nos sistemas WC-T (kB = 1,69 d-1 – perfil I; kB= 

2,27 d-1 – perfil II) e WC-TP (kB = 1,75 d-1 – perfil I; 2,21 d-1 perfil II). 

Não foram constatadas diferenças significativas na remoção da DQO 

entre os substratos utilizados como meio suporte. Os resultados no WC-T 

indicaram desempenho significativamente superior ao do WC-A na remoção do 

NTK (p = 0,025) e superior ao do WC-B na remoção do NAT(p = 0,0386). 

Na remoção do fósforo, o melhor desempenho foi obtido também no 

WC-T, sendo significativamente superior ao do WC-A (p = 0,0001) e ao do WC-

B (p < 0,0001), provavelmente devido à capacidade do tijolo de adsorver 

fósforo por quimissorção e fisissorção.  

Com os ajustes das isotermas de Langmuir e Freundlich, foi possível 

verificar a elevada afinidade entre o tijolo e o fósforo (1/n = 0,794) e a máxima 

massa de fósforo capaz de ser adsorvida (2,27 mg g-1). Além disso, foi obtido o 

coeficiente fm, razão entre a massa de fósforo adsorvida e dessorvida, de 

0,853, indicador de elevada capacidade de retenção de fósforo em tijolo. 

Conclusivamente, o sistema WC-TP apresentou melhor desempenho 

global, com eficiências de remoção de carga de DQO, NTK, NAT, PT e AAS de 

8,84 g m-2 (74%), 1,92 g m-2 (47%), 0,37 g m-2 (13%) e 0,98 g m-2 (87%) e 

2,36 µg m-2 (92%). 

Assim, foi verificada a viabilidade da utilização da Eichhornia crassipes 

em sistemas de escoamento subsuperficial e utilização de tijolo como substrato 

para otimizar sistemas de wetlands construídos, especialmente para remoção 

de fósforo. 

Como sugestões para trabalhos futuros, recomenda-se: 

- realizar caracterizações mais detalhadas do tijolo por ensaios de 

análise termogravimétrica (ATG) e térmica diferencial (ATD), picnometria de 

hélio, porosimetria por instrusão de mercúrio, análise de área de superfície por 

isotermas de Brunauer, Emmett e Taller (BET) e Blaine, teor de hidróxido de 

cálcio fixado (Chapelle Modificado) e difratometria de raios-x (DRX); 

- testar outros resíduos da construção civil como meio suporte nos 

sistemas de wetlands construídos; 
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- avaliar outras espécies de macrófitas associadas ao tijolo;  

- analisar a influência da granulometria da argila expandida na remoção 

de contaminantes; 

- verificar a capacidade de remoção de microcontaminantes orgânicos 

sistemas de wetlands construídos com tijolo e;  

- considerar a utilização de diferentes FPCPs associados e isolados, e 

seus possíveis efeitos na cobertura vegetal e no substrato. 
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APÊNDICE A – ALGORITMO DE BUSCA NO BANCO DE DADOS SCOPUS 

 

 

Neste apêndice é apresentado o algoritmo de busca utilizado no banco 

de dados Scopus, como segue: title-abs-key (constructed and wetlands) and 

(limit-to (affilcountry, "brazil")) and (exclude (pubyear, 2006) or exclude 

(pubyear, 2005) or exclude (pubyear, 2003) or exclude (pubyear, 2002) or 

exclude (pubyear, 2001) or exclude (pubyear, 1999) or exclude (pubyear, 

1998)). 

 

 

APÊNCIDE B – NÍVEIS DESCRITIVOS DE TESTE (VALORES-P) OBTIDOS 

POR MEIO DAS ANÁLISES ESTATÍSTICAS PARA DADOS DE DQO, NTK, 

NAT E PT. 

 

 

Neste apêndice é apresentada a Tabela 15 com os valores-p obtidos 

com o pós-teste de Student-Newman-Keuls para as análises de DQO, NTK, 

NAT e PT. 

 

 

Tabela 15 – Valores-p obtidos por meio das análises 
estatísticas para dados de DQO, NTK, NAT e PT. 

Grupos DQO NTK NAT PT 

Grupos ( 1 e 2) = 0,0017 0,3055 0,0058 0,1333 

Grupos ( 1 e 3) = < 0,0001 0,0409 0,0138 0,0016 

Grupos ( 1 e 4) = < 0,0001 0,0011 0,3944 < 0,0001 

Grupos ( 1 e 5) = < 0,0001 < 0,0001 0,1384 < 0,0001 

Grupos ( 1 e 6) = 0,0236 0,1272 0,0035 0,1718 

Grupos ( 1 e 7) = < 0,0001 0,0269 0,2057 0,0077 

Grupos ( 1 e 8) = 0,0004 0,0145 0,6442 0,0308 

Grupos ( 2 e 3) = 0,4037 0,3077 0,7692 0,0969 

Grupos ( 2 e 4) = 0,3311 0,0253 0,0567 0,0001 

Grupos ( 2 e 5) = 0,0104 0,0003 < 0,0001 < 0,0001 

Grupos ( 2 e 6) = 0,378 0,6168 0,8701 0,8928 

Grupos ( 2 e 7) = 0,1808 0,2347 0,1358 0,2443 

Grupos ( 2 e 8) = 0,7139 0,1558 0,0217 0,5098 

Grupos ( 3 e 4) = 0,8912 0,2235 0,107 0,0323 

(Continua) 
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Grupos ( 3 e 5) = 0,0839 0,0102 < 0,0001 0,0043 

Grupos ( 3 e 6) = 0,086 0,6033 0,6476 0,0727 

Grupos ( 3 e 7) = 0,6147 0,8663 0,2309 0,6202 

Grupos ( 3 e 8) = 0,6395 0,6896 0,0453 0,317 

Grupos ( 4 e 5) = 0,1115 0,1764 0,0196 0,4764 

Grupos ( 4 e 6) = 0,0638 0,0824 0,0386 < 0,0001 

Grupos ( 4 e 7) = 0,7139 0,2942 0,679 0,0084 

Grupos ( 4 e 8) = 0,545 0,4134 0,6968 0,0017 

Grupos ( 5 e 6) = 0,0006 0,002 < 0,0001 < 0,0001 

Grupos ( 5 e 7) = 0,2206 0,0164 0,006 0,0008 

Grupos ( 5 e 8) = 0,028 0,03 0,0519 0,0001 

Grupos ( 6 e 7) = 0,0264 0,4914 0,0979 0,1939 

Grupos ( 6 e 8) = 0,212 0,3581 0,0139 0,4273 

Grupos ( 7 e 8) = 0,3311 0,8174 0,4217 0,6134 

Legenda: 1 – afluente; 2 – WC-A; 3 – WC-AP; 4 – WC-T; 5 – WC-
TP; 6 – WC-B; 7 – WC-BP; 8 – WC-MF. 

 

 

APÊNDICE C – CURVA ANALÍTICA PARA DETERMINAÇÃO DE FÓSFORO 

INORGÂNICO E ÁCIDO ACETILSALICÍLICO. 

 

 

Neste apêndice são apresentadas as curvas analíticas utilizadas na 

determinação de fósforo inorgânico total (Figura 20) e ácido acetilsalicílico 

(Figura 21). 

 

 
Figura 20 - Curva analítica de determinação de fósforo inorgânico. 

 
Legenda: Em vermelho – linha de tendência linear. 
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Figura 21 – Curva analítica para determinação de ácido acetilsalicílico em efluente 
sintético. 

 
Legenda: Em vermelho – linha de tendência linear. 
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