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RESUMO

SILVA, Fernando Rodrigues. Degradacdo de Atrazina, Rifampicina e 17a-Etinilestradiol
em Agua Residuaria Sintética por Tratamento Anaerébio em Reator tipo UASB
Combinado com Processos Avancados de Oxidac¢ao. 2020, 202 f. Dissertagao (Mestrado em
Ciéncia e Tecnologia Ambiental) — Universidade Tecnoldgica Federal do Parand, Curitiba,
2020.

Este trabalho teve como objetivo avaliar a degradacdo de Atrazina (ATZ), Rifampicina (RIF) e
17a-etinilestradiol (EE2) em agua residuaria sintética por Fotolise UVC e processos avangados
de oxidacdo (AOPs) UVC/H,0,, Fenton e foto-Fenton de modo isolado e, pela primeira vez na
literatura, como pos-tratamento de reator tipo UASB com monitoramento ecotoxicoldgico. Para
isso, um reator tipo UASB foi montado em vidro, volume util de 14L, operado com carga
organica volumétrica média 2,09 kg DQO md! e fortificagdo média de 390,8 pg L' de ATZ,
220,8 pg L' de RIF e 120,3 ug L' de EE2. Monitorou-se o reator bioldgico a partir de
variaveis fisico-quimicas e capacidade de remoc¢do dos micropoluentes. O método analitico
para determinacao desses analitos foi desenvolvido em cromatografia liquida de alta eficiéncia
(HPLC-DAD-FLD) aliada a pré-concentracdo de 1.000 vezes por extracdo em fase solida
(SPE). Os ensaios de degradacdes por Fotdlise UVC e AOPs foram realizados em reator
fotoquimico convencional (1.000 mL) em bateladas nos tempos de 30, 60 e 90 min. A fonte de
radiagdo a Fotolise UVC, UVC/H20: e foto-Fenton foi realizada através de lampada de alta
pressao de vapor de mercurio 125 W imersa nas matrizes. O processo UVC/H20; foi conduzido
com radiagdo UVC (bulbo de quartzo) e restabelecimento de H>O, em 100 mg L™ a cada 15
minutos, enquanto a radiacdo para reacdes foto-Fenton foi UVA-Vis (bulbo de vidro). As
degradac¢des Fenton e foto-Fenton foram conduzidas em pH 2,8, 5 mg L' de FeSO4+7H20 e
50 mg L' de H202. A toxicidade aguda foi analisada com Daphnia magna e sementes de
Lactuca sativa. O método analitico para determinacdo dos micropoluentes apresentou
linearidade adequada (1> > 0,99) e os niveis de recuperacao dos analitos em SPE ficaram entre
70 e 120%. Os limites de detecgdo dos micropoluentes (HPLC-SPE) foram de 2,8 ng L™! para
ATZ, 3,4 ng L' para RIF e 3,1 ng L! para EE2. O reator tipo UASB apresentou estabilidade
da digestdo anaerdbia com remogdes médias de 90% de DQOyota € 80% de DQOsorivel €, embora
nao tenha funcao de tratar micropoluentes, foram verificadas remoc¢des médias de 16,5% de
ATZ, 45,9% de RIF e 15,7% de EE2. Os tratamentos isolados por Fotolise UVC e UVC/H,02
em 90 min e nos pos-tratamentos do efluente do tratamento bioldgico por UVC/H>0; e foto-
Fenton em todos os tempos estudados (30, 60 e 90 min) demonstraram remocdes globais dos
micropoluentes em niveis superiores ao limite de deteccdo do método analitico (HPLC-SPE).
Embora as matrizes do substrato antes e apds reator bioldgico fossem diferentes (carbonatos,
bicarbonatos e matéria organica), so foi verificada diferenca significativa (o = 0,05) de remogao
geral dos analitos no processo Fenton (isolado e combinado). Os tratamentos isolados
demonstraram maiores remog¢oes de nitrogénio amoniacal. As maiores remocoes de fosforo
total foram observadas no pos-tratamento foto-Fenton em 90 minutos e apenas esse tratamento
ndo apresentou efeito toxico agudo para Daphnia magna e sem efeito ecotoxicoldgico para
sementes de Lactuca sativa. De modo geral, os tratamentos mais indicados para polimento do
efluente do reator tipo UASB foram: UASB-foto-Fenton-90min > UASB-UVC/H>02-60min >
UASB-UVC/H202-90min.

Palavras-chave: Contaminantes emergentes. Efeito de matriz. HPLC-DAD-FLD-SPE. POA.
Ecotoxicidade.



ABSTRACT

SILVA, Fernando Rodrigues Degradation of Atrazine, Rifampicin and 17a-
Ethinylestradiol in Synthetic Wastewater by Anaerobic Treatment in UASB-type Reactor
Combined with Advanced Oxidation Processes. 2020, 202 s. Thesis (Master’s in
Environmental Science and Technology) — Federal University of Technology-Parana, Curitiba,
2020.

This study aimed to investigate the degradation of Atrazine (ATZ), Rifampicin (RIF) and 17a-
ethinylestradiol (EE2) in synthetic wastewater via Photolysis UVC and advanced oxidation
processes (AOPs) UVC/H20;, Fenton and photo-Fenton as isolated and, for the first time in the
literature, as UASB type reactor post-treatment with ecotoxicological monitoring. A UASB-
type reactor built in glass with 14L of useful volume was operated with an average organic
loading rate of 2.09 kg COD m~>d! and average spiking of 390.8 pg L' of ATZ, 220.8 pg L!
of RIF and 120.3 ug L' of EE2. Physicochemical parameters and micropollutants removal were
analyzed to monitor biological reactor. The analytical method to determine these chemicals was
developed using high-performance liquid chromatography (HPLC-DAD-FLD) combined with
1,000 times pre-concentration by solid phase extraction (SPE). Degradation tests by Photolysis
UVC and AOPs were carried out in a conventional photochemical reactor (1,000 mL) in batches
at 30, 60 and 90 min. The radiation source for Photolysis UVC and AOPs was performed
through a high-pressure mercury-vapor lamp 125 W immersed into matrices. The UVC/H20:
process was conducted with UVC radiation (quartz bulb) and H»>O, was reestablished in
100 mg L' at every 15 minutes. The radiation for photo-Fenton reactions was UVA-Vis (glass
bulb). The Fenton and photo-Fenton degradations were carried out at pH 2.8, 5 mg L of
FeSO4+7H,0 and 50 mg L' of H,0,. Acute toxicity was monitored by Daphnia magna and
Lactuca sativa seeds. The analytical method to determine micropollutants showed adequate
linearity (> > 0.99) and SPE recovery levels were between 70 and 120%. Micropollutants limits
of detection (HPLC-SPE) were 2.8 ng L™! for ATZ, 3.4 ng L™ for RIF and 3.1 ng L"! for EE2.
UASB-type reactor showed stability of anaerobic digestion with average removals of 90% for
total COD and 80% soluble COD and, although it has not been designed to treat
micropollutants, it removed 16.5% of ATZ, 45.9% of RIF and 15.7% of EE2. Isolated
treatments by Photolysis UVC and UVC/H20: in 90 min as well as the biological effluent post-
treatments via UVC/H20: and photo-Fenton at 30, 60 and 90 min demonstrated micropollutants
global removals in higher levels than the HPLC-SPE limits of detection. Although the synthetic
wastewater matrices before and after the biological treatment were different (carbonates,
bicarbonates and organic matter), there was only significant difference (o =0.05) in the
micropollutants global removal via Fenton process (isolated and combined). The isolated
treatments showed greater ammoniacal nitrogen removals. The greatest total phosphorus
removal was observed in photo-Fenton post-treatment in 90 min and only this treatment did not
present acute toxic effect for Daphnia magna and no significative ectotoxicological effect for
Lactuca sativa seeds. In general, the most suitable treatments for polishing the type-UASB
effluent were: UASB-foto-Fenton 90min > UASB-UVC/H202-60min > UASB-
UVC/H202-90min.

Keywords: Emerging contaminants. Matrix effect. HPLC-DAD-FLD-SPE. AOP. Ecotoxicity.
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1 INTRODUCAO

A protecdo dos recursos hidricos fundamentado na legislago brasileira, frente aos usos
multiplos das aguas, o despejo de efluentes, a captacao de agua para abastecimento publico, a
balneabilidade, entre outras utilidades que possa haver no mesmo corpo hidrico receptor,
corroboram com a necessidade de manutencdo de equilibrio ambiental. Em relagdo ao despejo
dos efluentes, de acordo com Giannakis et al. (2017), durante os anos as Estagdes de Tratamento
de Efluentes (ETEs) foram dimensionadas e implementadas para remog¢ao da carga organica e,
nos paises desenvolvidos, seguida pela remocao de nutrientes e inativacao de organismos
patogénicos.

A preocupacdo atual em termos globais ¢ em relacdo ao potencial acumulativo dos
micropoluentes no meio ambiente. Neste sentido, ha uma crescente lista de micropoluentes que
nao possuem monitoramento ordinario e nem regulagdes especificas, que inclui os compostos
farmacos, os produtos de cuidado e higiene pessoal, hormonios esteroides, produtos quimicos
industriais, pesticidas entre outras substancias (LUO et al., 2014). A problematica esté atrelada
ao fato de que a mistura de tais compostos pode apresentar elevada ecotoxicidade. Além disso,

ha relatos quanto a possibilidade do desenvolvimento de organismos resistentes aos antibidticos

(RIZZO, 2011).

As principais fontes destes micropoluentes a natureza sdo, de modo direto ou indireto,
0s esgotos sanitarios, efluentes hospitalares, industrias quimicas, pecudria e agricultura, as quais
estdo relacionadas as suas atividades corriqueiras, tais como o uso de produtos farmacéuticos
humanos e veterinarios, surfactantes, plastificantes e aditivos industriais. A literatura cientifica
vem apresentando a ocorréncia e concentragdes dessas substincias na faixa de ng a pg L' em
diversas estagdes de tratamento fora do Brasil (GIANNAKIS et al., 2015; PETROVIC et al.,
2003; RIZZO et al., 2013; TRAN et al. 2018) e no Brasil (STARLING et al., 2019a).

Atrelado a isto, € possivel observar que o abastecimento publico de 4gua, geralmente
realizado apés um tratamento convencional em Esta¢des de Tratamento de Agua (ETAs),
possuem como fonte de captagdo de dgua superficial o mesmo corpo hidrico receptor desses
efluentes, sem conseguir remové-los totalmente nos processos e operagdes unitarias, tendo sido
observado por Machado et al. (2016) micropoluentes presentes em agua potavel abastecida a

populagdo em varias cidades brasileiras.

Na perspectiva do tratamento de esgoto sanitdrio no pais, estudo conduzido pela

Agéncia Nacional das Aguas (ANA) identificou no pais 2.768 ETEs operadas em 1.592 cidades,
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tendo sido verificado que 96% das esta¢des possuem remog¢ao da carga organica em termos de
DBO:s entre 60 e 80%. O Brasil se destaca no cenario mundial pela implantac¢do e operagdo de
reatores anaerobios, sendo o maior parque de reatores tipo UASB no mundo, com mais de 900
reatores instalados no pais (ANA, 2017). No entanto, ainda h4 uma lacuna no conhecimento
sobre a remocao de diversos micropoluentes em esgoto sanitario na digestao anaerdbia.
Pessoa et al. (2014) verificaram em uma ETE operada por reator tipo UASB remocao
média de 95,2% de quatro estrogénios na fase liquida do efluente. Por outro lado,
Queiroz et al. (2012) determinaram concentracdo de antibioticos € hormonios em amostras do
afluente de esgoto sanitario menores que 64,5 ng L!, sendo que o tratamento anaerdébio em
reator tipo UASB em escala piloto reportou remocgao ineficaz de produtos farmacéuticos ativos

e outros desreguladores enddcrinos.

Desta maneira, metodologias de tratamento capazes de degradar micropoluentes dos
esgotos se fazem necessarias, tendo em vista que segundo Giannakis et al. (2017) além da
problematica ambiental, ndo se sabe a que ponto as concentracdes destas substancias podem
propiciar algum dano aos seres humanos. Neste sentido, os processos avangados de oxidagao
(Advanced Oxidation Process - AOPs), representam um grupo de técnicas promissor para o
tratamento de micropoluentes, sendo caracterizada pela geragdo in situ de radicais hidroxila
(HO®*) (HERRERA et al., 1998; OLLER etal., 2011; PIGNATELLO et al., 2006; PULGARIN;
KIM, 1996).

Pesquisas vém avaliando a degradagdo de micropoluentes via AOPs em efluentes
sanitarios tratados a nivel secundario em ETEs. No entanto, geralmente os estudos sdo
conduzidos com efluentes previamente tratados por sistemas aerobios (DE LA CRUZ et al.,

2012; GIANNAKIS et al., 2015, 2017; GIMENO et al., 2016; PIRAS et al., 2020).

Estudos relacionados a aplicagdo de AOPs em efluentes tém demonstrado que
produtos de transformac¢ado da matriz pode conferir toxicidade em niveis superiores as moléculas
parentais. Portanto, além da degrada¢do de micropoluentes, a avaliagdo ecotoxicologica torna-
se importante na selecdo do tratamento via AOPs (RIZZO et al., 2019).

A exemplos de micropoluentes, a Atrazina (ATZ) ¢ um herbicida amplamente
utilizado no Brasil no controle de ervas daninhas na cultura de soja ou milho, a Rifampincina
(RIF) ¢ um antibiotico de primeira linha utilizado em tratamento da tuberculose, o -estradiol
(E2) € um hormonio sexual natural feminino e o 17a-etinilestradiol (EE2) ¢ um estrogénio

sintético utilizado no controle hormonal por pilulas anticoncepcionais. Sendo assim, o presente
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trabalho teve por objetivo avaliar degradagdo dos micropoluentes ATZ, RIF, E2 e EE2 por
tratamento anaer6bio em reator tipo UASB e po6s-tratamento do efluente secundario por Fotolise
UVC e AOPs UVC/H20», Fenton e foto-Fenton, atreladas as respostas ecotoxicoldgicas em

testes agudos com Daphnia magna e sementes de Lactuca sativa antes e ap0s os tratamentos.
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2 OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL

Avaliar a degradagdo de ATZ, RIF, E2 e EE2, micropoluentes distribuidos nas classes
representantes de pesticida, farmaco ¢ hormdnios, em agua residuaria sintética por processo
biologico anaerdbio e pos-tratamento do efluente secundério por Fotolise UVC e processos

avancados de oxidacdo com monitoramento ecotoxicologico.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Estabelecer método analitico para determinagdo de Atrazina, Rifampicina, B-estradiol e
17a-etinilestradiol em matriz de efluente sintético por cromatografia liquida de alta
eficiéncia acoplada a detectores de arranjo de diodos e fluorescéncia
(HPLC-DAD-FLD) aliada a técnica de extracdo em fase solida para pré-concentracao
do analito.

e Monitorar o desempenho do reator tipo UASB frente a digestdo da matéria organica e a
capacidade de remocdo dos micropoluentes Atrazina, Rifampicina, B-estradiol e
170-etinilestradiol.

e Avaliar a degradacdo dos micropoluentes selecionados por Fotolise UVC e processos
avangados de oxidagao UVC/H»0,, Fenton e foto-Fenton em matriz de efluente sintético
antes e apos o tratamento bioldgico.

e Verificar se ha diferenca no tratamento isolado da agua residudria sintética e no
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB para Fotélise UVC e processos
avangados de oxidagao UVC/H>0,, Fenton e foto-Fenton.

e Analisar os niveis de remocdo dos teores de nutrientes nitrogénio amoniacal e fésforo
total por Fotolise UVC e processos avangados de oxidagdo UVC/H20:, Fenton e foto-
Fenton nas duas matrizes de estudo.

e Determinar as respostas ecotoxicologicas das amostras antes € apos os
tratamentos a partir de testes agudos com microcrustaceo Daphnnia magna e sementes

de Lactuca sativa.
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3 REVISAO DE LITERATURA

3.1 PANORAMA BRASILEIRO DO ESGOTAMENTO SANITARIO E PRINCIPAIS
PROCESSOS DE TRATAMENTO

A populagdo ¢ um fator intrinseco na determinagdo da carga organica gerada pelos
efluentes sanitdrios. Sendo assim, o Ultimo censo demografico do Instituto Brasileiro de
Geografia e Estatistica (IBGE) realizado em 2010 apontou que o pais possuia 190.755.799
habitantes, enquanto que a estimativa para o ano de 2017 foi de 207.660.929 habitantes (IBGE,
2018). O Atlas Esgotos da Agéncia Nacional de Aguas (ANA), determinou que no pais sdo
geradas cercas de 9,1 toneladas de Demanda Bioquimica de Oxigénio — DBOs 2o por dia, sendo
106 municipios com populagdo acima de 250 mil habitantes responsaveis por 48% deste total
(ANA, 2017).

O Diagnéstico dos Servigos de Agua e Esgotos com base no ano de 2016, realizado pelo
Ministério das Cidades, apontou que o Brasil coleta cerca de 51,9% de todo seu efluente
produzido, o que infere aproximadamente 100 milhdes de brasileiros sem acesso a este servigo
de saneamento basico. Este indice de coleta dos efluentes sanitarios para as areas urbanas do
pais € de 59,7%. A problematica se intensifica, sob a perspectiva do tratamento destes efluentes,
tendo sido verificado que dos esgotos coletados o indice ¢ de 74,9%, enquanto que dos esgotos
gerados 44,9% ¢ de fato tratado (MCIDADES, 2018). Estes dados corroboram com os
resultados apresentados por Von Sperling (2016a) e ANA (2017), e demonstram indices
urbanos melhores do que os indices gerais. Neste sentido, indica-se que, em fun¢do da
predominancia urbanizada do pais, as zonas rurais ainda tangem a maiores niveis de

precariedade no sistema de esgotamento sanitario, quando existe.

Embora o Atlas Esgotos tenha apresentado que 14 unidades da federagdo tratem mais
que 75% dos seus efluentes coletados, o indice ndo representa um bom indicador do panorama
nacional em rela¢do ao esgotamento sanitario, tendo em vista que o nivel de coleta, sobretudo
na maioria destes locais, ainda ¢ muito baixo. Em resumo, os indices de cobertura de esgoto no
Brasil demonstram que 18,8% dos esgotos coletados nao sdo tratados, enquanto 38,6% dos
esgotos nao sao coletados e nem tratados (ANA, 2017). De modo geral, estes efluentes nao
coletados e sem o devido tratamento adequado acabam sendo despejados nos corpos hidricos

superficiais, os quais geralmente ndo possuem capacidade de autodepuracdo suficiente para
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assimilar toda a carga organica afluente, corroborando com a degradacdo ambiental e o

comprometimento dos usos multiplos das aguas.

O tratamento dos esgotos no pais ocorre em nivel secundario, isto ¢, de modo geral
objetiva-se a reducdo dos so6lidos em suspensdo, do teor de matéria organica e dos
microrganismos patogénicos (VON SPERLING, 2016a). A selegdo da tecnologia a ser
empregada nas estacdes de tratamento de efluentes esta atrelada, entre outros fatores, a condigao
econdmica do municipio, a disponibilidade de area, aos fatores ambientais, as caracteristicas do
corpo hidrico receptor e as normativas vigentes no pais (METCALF, EDDY, 2016). Sob o
aspecto legal, a Resolugdo n. 430 de 2011 do Conselho Nacional do Meio Ambiente
(CONAMA) preconiza que para efluentes sanitarios as ETEs t€ém que atingir eficiéncia de
remocdo da demanda bioquimica de oxigénio - DBOs»o de pelo menos 60% ou a sua
concentragio seja menor que 120 mg L.

O estudo conduzido pela ANA identificou 2.768 ETEs em operagao em 1.592 cidades,
estimando-se o atendimento de 71,7 milhdes de pessoas. A pesquisa conseguiu obter dados de
eficiéncia da remocdo da carga organica de 2.657 estagdes, tendo sido verificado que no pais
ha predominancia de ETEs com faixa de remog¢ao da DBOs2o entre 60 e 80%, sendo estas
contemplados por diversos processos, em geral menos robustos. Foi possivel constatar também
a existéncia de 970 ETEs operando com processos mais elaborados, capazes de alcangar
eficiéncia de remog¢dao de DBO acima dos 80%, sendo estes processos empregados em areas
com maiores densidades demograficas. Neste tltimo conjunto, 131 unidades foram projetadas
para remocao de nutrientes (ANA, 2017).

Os processos de tratamento de esgoto sanitario mais empregados no pais sao: lagoas
anaerdbias seguidas por lagoas facultativas, conhecida como sistema australiano (328
unidades); reator anaerobio (328 unidades); tanque séptico associado a filtro anaerobio (215
unidades); lagoa facultativa (203 unidades); reator anaerdbio seguido por filtro biologico (177
unidades) (ANA, 2017). Destaca-se que nesta avaliagdo os tanques sépticos seguidos por filtros
anaerobios configuram representatividade no cendrio brasileiro, sendo que estas unidades sao
geralmente empregadas em solugdes individuais no tratamento de esgoto, sem o controle
técnico e operacional que ocorre nos sistemas coletivos de tratamento de efluentes (ETEs).

A avaliacdo dos ntiimeros de ETEs em relacdo ao nimero de pessoas atendidas, de
acordo com a ANA (2017), demonstrou que, embora tenham sido observadas apenas 110

unidades por lodos ativados convencionais, 24% da populagdo brasileira atendida por ETE ¢
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por esta tecnologia, representando 16,5 milhdes de pessoas, principalmente distribuidas no sul
e sudeste. Os sistemas australianos atendem 5,5 milhdes de pessoas, enquanto os processos
formados por reatores anaerobios seguido de filtro aerébio e decantador, além dos compostos
por lodos ativados de aeracao prolongada, abrangem, cada um, aproximadamente 4,4 milhdes

de pessoas, representando juntos 13% da populagdo com acesso a estes servigos.

Portanto, das 9.098 t DBOs 5 dia! geradas, 5.590 t DBOs 2 dia™ (61,4%) é coletada e
destas 3.935 t DBOs o dia™! so tratadas, com eficiéncia média de 74,0% da remogdo organica,
tendo como carga remanescente 1.012 t DBOs o dia!, representando aproximadamente 32% de
tratamento. Além disso, 12,2% da carga gerada ¢ atendida por solugdo individual, ou seja,
tanques sépticos seguidos por filtros biologicos, o que representa 1.099 t DBOs 2 dia™! (ANA,
2017).

Devido as facilidades construtivas e operacionais, bem como os custos de implantagao
e operacdo, os processos anaerdbios tém sido amplamente utilizados no tratamento esgotos
sanitarios do pais. Neste sentido, o Brasil pode ser considerado o maior parque de reatores
anaerobios tipo UASB do mundo. De acordo com Foresti (2002) e ANA (2017), a vasta
utilizagdo de reatores tipo UASB no tratamento de esgotos sanitarios no pais, sobretudo nos
estados do Parana, Minas Gerais e Sao Paulo, corroboram com a importancia de estudos acerca
do tratamento anaerdbio de efluentes em reator tipo UASB. Por essa razdo o presente estudo
buscou avaliar a degrada¢do dos micropoluentes ATZ, RIF, E2 ¢ EE2 no pds-tratamento do

efluente de reator tipo UASB.

3.2 TRATAMENTO ANAEROBIO DOS ESGOTOS SANITARIOS

O tratamento de esgotos sanitarios por processos bioldgicos anaerdbios ¢ historicamente
antigo, sendo apresentado por Jorddo e Pessoa (2014) que os tanques Emscher ou Imhoff foram
um dos principais exemplos relacionados aos primdrdios da aplicagdo anaerobia para o
tratamento destes efluentes ainda no século XIX na Alemanha e inicio do século XX nos
Estados Unidos da América. Campos (1999) apontou que métodos baseados nos processos
anaerobios sucederam tais tanques, objetivando-se a melhoria do sistema de tratamento. Foi
possivel observar diversos estudos sob a perspectiva dos comportamentos fisico-quimicos ao
longo do tratamento e da microbiota do sistema. Neste sentido, aponta-se que foi a partir da

década de 1960 que a aplicagdo dos filtros anaerobios surgiu com real aplicagdo ao tratamento
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das dguas residudrias, sendo que na década de 1970 varias configuragdes de reatores anaerdbios
de alta taxa foram desenvolvidas. Sob a perspectiva geral da aplicabilidade do processo
anaerdbio, deve-se entender que seu desenvolvimento s6 foi possivel em detrimento do
desenvolvimento do conhecimento microbiologico, bioquimico, termodinamico e cinético
deste processo.

As reacdes bioldgicas anaerobias envolvem bactérias e arqueias que usam a variedade
dos aceptores finais de elétrons na auséncia de oxigé€nio molecular para a producao de energia,
como NOs™ (reducio de nitrato), SO+* (reducdo de sulfato) ou CO (formagio de metano)
(MADIGAN et al., 2010). Sendo assim, estes microrganismos anaerdbios sdo usados em
diferentes processos de tratamento de efluentes, tais como a conversao de nitrato e nitrito a gas
nitrogénio; processos de fermentacdo de acidos graxos volateis para aprimorar a remog¢ao
bioldgica do fosforo e digestao anaerdbia de compostos organicos (METCALF, EDDY, 2016).
Na digestdo anaerobia, cada grupo de microrganismos € especializado e desempenha reagdes
especificas, transformando compostos organicos mais complexos, tais como os carboidratos,
proteinas e lipideos, em compostos mais simples, como metano (CH4) e gas carbonico (CO»),
desde que o sistema mantenha a biomassa anaerobia ativa e haja o contato do teor organico

afluente com a biomassa (CAMPOS, 1999).

3.2.1 Conversao Anaerdbia da Matéria Organica dos Efluentes

A remocao biologica da matéria organica nos efluentes ocorre por meio dos processos
de desassimilag@o ou catabolismo. O catabolismo pode ser oxidativo, realizando a oxidagdo da
matéria organica ou por via fermentativa. Diferente do primeiro, o fermentativo ndo possui um
agente oxidante (oxigénio, nitrato ou sulfato), o processo ocorre por causa do rearranjo das
moléculas do material fermentado. Por principais caracteristicas, a fermentacdo possui a
matéria organica oxidada como doador de elétrons; o seu aceptor final de elétrons ocorre de
maneira interna, ou seja, a matéria organica reduzida; e ha formacdo de no minimo dois
produtos, gas carbonico e metano, que sao a forma do carbono no produto final (VON
SPERLING, 2016b). A via metabolica e os organismos envolvidos durante o processo de
digestdo anaerdbia podem ser observados na Figura 1.

A digestdo anaerdbia ¢ um processo complexo de transformacao regido por reagdes

bioquimicas sequenciais, com sua populagdo de microrganismo especifica. Em geral, o material
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organico mais complexo, tais como proteinas, carboidratos e lipidios, pode ser transformado
em cinco etapas no processo de conversdo. Essas etapas sdo chamadas de hidrolise,

acidogénese, acetogénese, metanogénese e sulfetogénese.

Figura 1 - Vias metabolicas da digestdo anaerobia.
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Fonte: Chernicharo (2016)

A hidrolise, primeira etapa do processo de conversado, transforma o material particulado
em compostos dissolvidos que tenham menor peso molecular. Inicialmente, as exoenzimas
liberadas pelas bactérias fermentativas degradam as proteinas em aminodacidos, carboidratos em
acucares soluveis (mono e dissacarideos) e os lipidios em 4acidos graxos de longa cadeia de
carbono. Na acidogénese, os compostos dissolvidos formados na primeira etapa, sao absorvidos
nas células dos organismos fermentativos, que apds o processo de acidogénese sao
transformados em substancias organicas mais simples, como acidos graxos volateis de cadeias

mais curtas, alcoois e 4cido latico. Este processo ¢ realizado por um grupo diversificado de
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bactérias, sendo que a maioria é anaerdbia estrita. No entanto, algumas dessas bactérias sdao
facultativas e conseguem realizar o processo por via oxidativa. Destaca-se, entdo, a importancia
deste fato, uma vez que no sistema de tratamento anaerobio a presenca de oxigénio dissolvido
ocasionaria toxicidade aos microrganismos metanogénicos, caso as bactérias acidogénicas
facultativas nao o removessem (CAMPOS, 1999).De acordo com Campos (1999), a fase da
acetogénese da conversdo do material organico pela fermentagdo corresponde a transformagao
dos produtos da acidogénese em acetato, hidrogénio e dioxido de carbono, que por sua vez sao
substratos necessarios para a producdo de metano. Neste sentido, observa-se que
aproximadamente 70% da DQO ¢ convertida em acido acético, enquanto que os outros 30% ¢
concentrado no hidrogénio formado.

A etapa final da transformacdo global dos compostos organicos por via anaerdbia €
conhecida como metanogénese, onde ha produ¢ao de metano e gas carbonico, efetuada pelas
archeas metanogénicas. Segundo Tortora, Funke e Case (2012), o dominio das arqueias
possuem varios atributos bioquimicos e estruturais tinicos, tendo elas se adaptado a viverem em
habitats particulares. FElas sao distribuidas em cinco ordens, Methanobacteriales,
Methanococcales, Methanomicrobiales, Methanosarcinales e Methanopyrales, as quais ha

registrado mais de 100 espécies.

As arqueias metanogénicas sdo divididas em dois grupos principais, em detrimento da
sua fisiologia e sua capacidade de producdo de CH4 e CO; a partir de distintos substratos.
Portanto, tais microrganismos utilizam os subprodutos das outras etapas da transformacgao
organica anaerdbia, sendo que os capazes de usar acetato como fonte de carbono e energia sdo
denominados metanogénicas acetoclasticas. Por outro lado, as que utilizam o CO2 como fonte
de carbono e aceptor final de elétrons e o hidrogénio como fonte de energia (funcionando como
um agente redutor) sao chamadas de metanogénicas hidrogenotroficas. Mesmo que haja poucas
espécies de metanogénicas acetoclasticas, estas sdo predominantes e, por conseguinte,
responsaveis pela producdo de 60 a 70% do metano, a partir do grupo metil e acido acético

(CHERNICHARO, 2016).

De acordo com Chernicharo (2016), outro mecanismo bioldgico na digestdo anaerobia
da matéria organica ¢ sulfetogénese, ou seja, a produgdo de sulfetos, onde o sulfato e outros
compostos a base de enxofre sdo utilizados como aceptores finais de elétrons pelas bactérias
redutoras de sulfato, ou também denominadas como bactérias sulforedutoras (anaerobias

estritas). Este grupo ¢ importante, sendo considerado versatil por utilizarem uma ampla gama
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de substratos, incluindo toda a cadeia de acidos organicos volateis, diversos acidos aromaticos,
hidrogénio, metanol, etanol, glicerol, agucares, aminodcidos e varios compostos fendlicos.
Observa-se que, na presenca de sulfato, as bactérias sulforedutoras passam a competir
com o0s microrganismos fermentativos, acetogénicos e metanogénicos pelo substrato
disponivel. Desta maneira, a degradagdo da concentracdo de DQO ¢ mais eficiente na
sulfetogénese do que na metanogénese. No entanto, isto leva a produgado de gas sulfidrico (H2S),
caracteristico pela emanacao do mau odor (ovo podre) e toxicidade do ambiente, que de acordo

com Metcalf e Edddy (2016) ¢ uma das principais desvantagens da digestdo anaerobia.

3.2.2 Reator tipo UASB

Um dos principais reatores anaerdbios consolidados para o tratamento de efluentes ¢ o
reator anaerdbio de manta de lodo, que embora possua varias nomenclaturas em portugués, ¢
mundialmente conhecido como Upflow Anaerobic Sludge Blanket - UASB. Este reator foi
desenvolvido e instalado inicialmente na Holanda pelo professor Graetze Lettinga e seus
colaboradores. Como o seu proprio nome estabelece, ele consiste, basicamente, de um fluxo
ascendente de esgotos através de um leito de lodo denso e de elevada atividade. O seu perfil de
solidos varia de muito denso e com particulas granulares de elevada capacidade de
sedimentacdo, proximas ao fundo do reator, até um lodo mais disperso e leve, que fica mais
perto do topo, chamados de leito de lodo e manta de lodo, respectivamente (CHERNICHARO,
2016).

Para Campos (1999), a diferenca primordial deste reator para os demais reatores
anaerdbios consiste em nao possuir qualquer material de enchimento que sirva de suporte para
a aderéncia da biomassa. Além disso, os autores apresentam que a ‘“‘sua utiliza¢do tem

demonstrado ser ele o de maior sucesso entre os reatores anaerobios” (CAMPOS, 1999 p. 77).

3.2.3 Mecanismos de Funcionamento do Reator tipo UASB

Chernicharo (2016) estabeleceu que o primeiro principio fundamental esta relacionado
ao fato de sua habilidade em desenvolver uma biomassa de elevada atividade. O segundo

principio € a existéncia de um dispositivo de separacdo de gases e solidos, alocado na parte
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superior do reator, conforme pode ser analisado na Figura 2, que demonstra esquematicamente

o reator tipo UASB.

Figura 2 - Funcionamento esquematico de um reator tipo UASB
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Fonte: Campos (1999).

O leito de lodo, assim como a manta do lodo é decorrente da fase inicial do reator,
chamado de partida ou start up, que pode ser realizada de duas formas. A primeira ¢ manter o
esgoto afluente em baixas taxas, de modo que propicie condi¢des para formagao da biomassa
de modo mais natural no sistema. A segunda opc¢ao € a partir da inoculagdo de lodo anaerdbio
em quantidades suficientes, com alimentacao em taxa baixa e aumentos progressivos, de acordo
com o sucesso do sistema. Em ambos os casos deve-se alcancar o desenvolvimento do leito de
lodo bastante concentrado, tal como 4 a 10% do volume do reator ou, ainda, de 40.000 a 100.000

mg L de solidos totais no fundo do reator (CAMPOS, 1999; CHERNICHARO, 2016).

Segundo Metcalf e Eddy (2016), acima do leito de lodo, hd uma zona de crescimento
de bactérias mais dispersas, chamada de manta de lodo. Nesta area do reator, as velocidades de
sedimentacao sao mais baixas, enquanto que a concentracao do lodo tende a variar de 1,5 a 3%.
Nao obstante, o sistema possui uma mistura em detrimento do desprendimento das bolhas de

gases, produzidas na digestdo anaerdbia da matéria organica, e do proprio fluxo ascendente de
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esgoto. Chernicharo (2016) aponta que durante a partida do sistema, a produgdo dos gases pode
ser baixa e, por consequéncia, a sua mistura também. Entdo, faz-se necessario algum

mecanismo de mistura adicional, tal como a recirculagao dos gases produzidos.

Campos (1999), assim como Chernicharo (2016), descreveu que o lodo ¢ carreado pelas
bolhas dos gases e, por isso, hd a instalagdo de um separador trifasico, que objetiva a separa¢ao
dos gases, dos solidos e dos liquidos. Este dispositivo na parte superior do reator permite a
retencdo e retorno do lodo no sistema. Além disso, a area acima do separador trifasico €
chamada de cdmara de sedimentacdo, realiza a decantacdo do efluente. E em funcio da
configuracdo deste reator que ha retencao de grande quantidade de biomassa sem a necessidade

de meio de suporte para aderéncia.

O projeto de tratamento de efluentes por processo anaerdbio com reatores tipo UASB,
de maneira geral, deve possuir caracteristicas do fluxo ascendente de maneira que assegure o
maximo contato do afluente com a biomassa ativa do reator; os curtos-circuitos devem ser
evitados, garantindo tempo de retencdo suficiente para a degradacdo da matéria orgénica; a
projecdo do separador trifasico deve ser bem dimensionada, tendo em vista a sua importancia e
finalidade no processo de tratamento; o lodo na regido da manta deve ser bem adaptado, com

alta atividade metanogénica e sedimentabilidade.

3.3 MICROPOLUENTES

A descoberta de novos compostos e substancias ¢ constante na sociedade atual, sendo
que de acordo com a Chemical Abstract Servey (CAS), que ¢ a divisdo da sociedade americana
de quimica, ha mais de 100 milhdes de substancias quimicas registradas, que podem estar
presentes em diversos produtos de uso corriqueiro, desde higiene pessoal, medicamentos e
alimentos (CAS, 2020). Para Mello-da-Silva e Fruchtengarten (2005), de todos os compostos
produzidos, menos de 45% possuem ensaios toxicologicos. Desta maneira, Kummerer (2009)
discutiu sobre o fato de que o comportamento destes compostos nao ¢ consolidado na ciéncia,
principalmente sob o ponto de vista integrado desde o processo de produgdo até sua disposi¢ao
final no meio ambiente.

A definicdo mais aceita em relacdo aos compostos emergentes ¢ da United States
Geological Survey (USGS), agéncia estadunidense de pesquisa geologica, que determinam

como contaminantes ou poluentes emergentes qualquer produto quimico, seja ele sintético ou
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natural, ou qualquer microrganismo que ndo ¢ comumente monitorado no meio ambiente e ndo
possui regulacdo legal, mas com potencial para contribuir ou culminar no desequilibrio
ecologico ou intempéries na saude humana (USGS, 2012) a mesma ideia ¢ apresentada por

Rizzo (2016) e Rizzo et al. (2019).

Ha pouco tempo vem se estudando as principais fontes de produgdo e, por conseguinte,
contaminacdo do meio ambiente por estes compostos, em funcdo do desenvolvimento
tecnologico e instrumentagdo analitica capaz de detectar e analisar estes compostos, sobretudo
nas concentracdes de micrograma a picograma. De modo geral, vém se observando que isto
esta atrelado a disposi¢cdo ambientalmente inadequada destes residuos ou até mesmo sistemas

de tratamento ineficientes na sua degradagao.

Apbs a preocupacgdo instaurada em relagdo a constatacdo da alteragdo dos passaros
americanos pelo pesticida dicloro-difenil-tetracloroetano (DDT) (CARSON, 1962), varias
outras pesquisas se caracterizam importantes para estabelecer o patamar da problematica
relacionada com os micropoluentes, geralmente estabelecendo problemas em animais, seres
humanos ou no meio ambiente, em decorréncia do uso/exposi¢ao a estas substancias (BEVANS
etal., 1996; CARLSEN etal., 1992; GUILLETE et al., 1996; LJUNGGREN etal., 2014; OAKS
et al., 2004; PAULOZZI et al., 1997; SARGIS et al., 2010; SWAN et al., 2003).

3.3.1 Micropoluentes em Esgoto Sanitario

Pomigs et al. (2013) apresentam o pensamento de que em detrimento das estagdes nao
terem sido projetadas com a finalidade de remog¢ao destes compostos, elas acabam por langar
micropoluentes nos corpos hidricos superficiais, que posteriormente serdo captados para
abastecimento publico e, mais uma vez, sem tratamento adequado nao conseguem remover tais
compostos. Desta maneira, muitos estudos relacionados a presenca de micropoluentes em
amostras dos afluentes de esgotos sanitarios em ETEs, bem como a sua tratabilidade em fun¢ao

das concentracdes efluentes destes compostos estao sendo realizados.

Segundo Morash et al. (2010), a ETE de Vity, na cidade de Lausanne na Suica que trata
0 esgoto sanitario de aproximadamente 180.000 habitantes baseada no processo biologico de
lodos ativados, tem sido observado a presenga de varios micropoluentes a montante e a jusante
da estacdo, dentre eles farmacos, desreguladores endocrinos, hormonios esteroides, pesticidas

entre outras substancias. Além disso, os autores verificaram que 40% das substancias também
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foram identificadas em um lago que serve como fonte de dilui¢ao de efluentes e captagdo para
abastecimento publico. Também corroborando com a problematica, o projeto Léman21 (2018)
demonstrou a presenca de micropoluentes no lago Geneva da Suica, que abastece mais de
500.000 habitantes do sul do pais e da Franca. Ainda, de acordo com De La Cruz et al. (2012)
desde 2010 pesquisas de diagnosticos qualitativos dos esgotos sanitarios afluentes e efluentes

vém apresentando a presenca desses compostos.

Observa-se que ha certa variabilidade de micropoluentes presentes no esgoto sanitario.
Porém, Verlicchi et al. (2012) destacaram a presenca dos fiarmacos, sobretudo dos anti-
inflamatorios, tendo em vista que a sua comercializagdo ocorre facilmente sem a prescri¢ao
médica obrigatdria. A revisdo bibliografica de Kramer (2016) corrobora com esta perspectiva,
tendo sido abordado que a média de remogao destes compostos fica em torno de 69 e 58% para
estudos internacionais e nacionais, respectivamente.

Froehner et al. (2011) avaliaram trés processos distintos de tratamento dos efluentes
sanitarios frente a remocao dos poluentes emergentes em Curitiba-PR, sendo eles por lodos
ativados, reator tipo UASB e Lagoas de estabilizagdo. Observou-se que os reatores tipo UASB
apresentaram melhores eficiéncias no decaimento destas concentragdes, podendo ser justificada
em decorréncia das condi¢cdes ambientais mais favoraveis no Brasil para o tratamento biologico
via anaerobiose, quando comparado com estudos internacionais. De todo modo, ¢ possivel
constatar que os processos biologicos empregados nas ETEs espalhadas pelo mundo nado sao

capazes de degradar tais compostos, corroborando com a problematica desta pesquisa.

3.3.2 Legislacio Ambiental frente aos Micropoluentes

A legislagdo brasileira ainda ndo aborda tais compostos em relacao a padronizacao de
seus limites maximos permitidos em corpos hidricos ou meio ambiente em geral. Em paises
mais desenvolvidos vém se observando algumas a¢des que corroboram com a problematica. A
Unido Européia (European Union - EU) e os Estados Unidos da América proibiram a utilizacdo
dos hormdnios promotores do crescimento animal por meio da Diretiva 88/146/EEC e da
United States Food and Drug Administration (US FDA), respectivamente. Além disso, a Water
Framework Directive (EU, 2001) incluiu o nonilfenol e seus derivados etoxilados na lista de
substancias perigosas prioritarias. Mais recentemente, a Diretiva 2013/39/EU alterou

publicacdes anteriores a respeito de alguns pardmetros das substincias prioritarias a serem
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adotadas em relacdo a contaminagdo e impactos que produtos farmacéuticos vém causando no
meio ambiente.

A Suica se destaca neste quesito, uma vez que agdes sistematicas relacionadas aos
micropoluentes vém sendo tomadas desde 2006, quando uma estratégia foi implementada pelo
Federal Office for TGE Environmental (FOEN), 6rgao federal do meio ambiente (FOEN,
2014). Em 2014 um projeto de lei foi votado e aprovou uma lista de 12 micropoluentes
prioritarios, dentre os quais devem ser escolhidos seis substancias da lista que devem ser
removidos no minimo 80% nas estagdes municipais de tratamento de efluentes sanitarios a
partir de 2016 (GIANNAKIS et al., 2015). A listagem desses contaminantes, bem como a sua

classe pertencente, pode ser observada no Quadro 1.

Quadro 1 - Micropoluentes prioritarios pelo governo suigo

Composto Tipo de poluente
Amissulprida Antidepressivo
Carbamazepina Antiepilético
Citalopram Antidepressivo
Claritromicina Antibiotico
Diclofenaco Analgésico
Hidroclorotiazida Diurético
Metoprolol Bloqueador Beta
Venlafaxina Antidepressivo
Benzotriazol Anticorrosivo
Candesartan Antagonista da angiotensina II
Irbesartan Antagonista da angiotensina II
Mecoprop Herbicida

Fonte: Giannakis et al. (2015).

A legislagdo brasileira, assim como na europa ¢ EUA, também proibiu o uso de
hormdnios promotores do crescimento animal, tais como os anabolizantes, com a publica¢do
da Instru¢do Normativa n. 17 de 18 de junho de 2014 do Ministério da Agricultura, Pecuéria e
Abastecimento (MAPA). Ao que se refere ao meio ambiente e os recursos naturais, as
Resolugdes CONAMA n. 357/2005 e n. 430/2011, tais como a n. 375 de 2006, que trata sobre

critérios e procedimentos para uso agricola do lodo proveniente de ETEs, abordam estritamente
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a presenca de poluentes cloradores e HPAs. Desta forma, identifica-se que o pais ainda ndo
possui base legal consolidada relacionada ao tema, quando comparado com paises
desenvolvidos, tal como a Sui¢a. Porém, isto nao neutraliza o problema, sendo necessarios que
sejam desenvolvidos e aplicados métodos de tratamento capazes de remover tais compostos do

efluente a ser diluido no corpo hidrico superficial.

3.4 FOTOLISE UVC

Segundo Reddy e Kim (2015), a fotélise UVC ¢ mais simples que a aplicacdo de um
AOP, isto porque ndo ha a geracdo de radicais no meio reacional, sendo que a degradacao
acontece pela quebra da molécula e ndo pelo ataque oxidativo do radical. Isto pode ocorrer pela
absorc¢ao da radiacdo direta pelo grupo cromoéforo presente na estrutura do composto. Durante
este processo de absor¢do ha excitagdo de uma molécula, que pode passar por processos de
degradagdo como homolise, heterdlise ou fotoionizagdo, conforme demonstrado na Figura 3.
Além disso, a fotolise comumente ¢ utilizada como a comparagao do sistema AOP, buscando-

se avaliar o que de fato foi degrado pela oxidacdo avancada ou pela incidéncia da radiagdo.

Figura 3 - Mecanismos de degradacdo da molécula por fotolise
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Fonte: Reddy e Kim (2015).

O processo ¢ capaz de produzir certos subprodutos, aos quais ndo absorvem o
comprimento de onda da radiacdo fornecida ao sistema, o que corrobora ao impedimento da
mineralizagdo dos compostos submetidos a fotolise (REDDY, KIM, 2015). Mesmo
encontrando, geralmente, eficiéncias mais baixas de remog¢do do analito, na avaliacdo de
métodos para a degradagdo de compostos, a fotdlise pode ser considerada como uma medida

de verificar se ha influéncia estrita da irradiacdo no sistema.
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3.5 PROCESSOS AVANCADOS DE OXIDACAO

O tratamento biologico convencional dos efluentes sanitarios ndo ¢ capaz de realizar a
degradacao total dos micropoluentes presentes nesta matriz. Desta maneira, De La Cruz et al.
(2012) demonstraram que os processos com base na oxidacao quimica podem ser incorporados
nos sistemas de tratamento, a fim de reduzir as concentragdes destes compostos, diminuir a
toxicidade do esgoto e adequar-se aos padrdes de langamento de efluentes. Murcia et al. (2015)
destacaram que os Processos Oxidativos Avancados, também conhecidos como Processos
Avancados de Oxidagdo (Advanced Oxidation Processes - AOPs), tomam destaque neste
cenario. No presente trabalho, a nomenclatura adotada para esses processos foi processos
avancados de oxidagao e, portanto, optou-se por utilizar a sigla AOP em inglés para se referir

ao0sS processos.

Os AOPs foram propostos inicialmente para o tratamento da dgua potavel em 1886 por
Meritens, a partir da utilizagdo do ozonio na producdo de radicais hidroxila (HO®) em
quantidade suficiente para que houvesse a purificacdo da dgua, tendo sido a primeira defini¢ao
da tecnologia (DENG, ZHAO, 2015). De acordo com Teixeira e Jardim (2004), oito anos
depois, em 1894, Fenton mostrou que o tartarato era oxidado na presenga de ferro (II) e perdxido
de hidrogénio. Mais recentemente, Fujishima e Honda em 1972 observaram a oxidagao da agua
em suspensao de TiO2 com irradiagdo por luz ultravioleta.

Atualmente a defini¢do de AOP se estendeu também com os processos oxidativos a
partir dos radicais sulfato (SO4*). Entdo, observa-se que os AOPs sdo caracterizados pela
producdo in situ de radicais bastante oxidantes, aos quais o0 HO® se destaca, frente a sua alta
capacidade de reducdo (DENG, ZHAO, 2015). Desta maneira, hd o desencadeamento de
reacdes capazes de mineralizar os compostos organicos (conversao em H>O, CO; e anions
inorganicos). Nestas reagdes pode ocorrer a abstracao de d&tomos de hidrogénio, que geralmente
ocorre com hidrocarbonetos alifaticos; a adigdo eletrofilica, que tende a acontecer quando os
compostos organicos possuem ligagdes m, geralmente encontradas em aromaticos e
hidrocarbonetos instaurados; além da transferéncia eletronica, mecanismo presente quando os
casos de abstragao de hidrogénio ou adicao eletrofilica sdo desfavorecidos, tal como os
hidrocarbonetos clorados (NOGUEIRA et al., 2007).

Os AOPs produzem HO® a partir de reagcdes com oxidantes fortes, tais como 0zonio e
peroxido de hidrogénio. Além disso, os processos avancados de oxidacdo também podem ser

aplicados a partir de semicondutores aliados a uma fonte de irradiacdo, tal como na fotocatalise
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heterogénea com TiO>. De modo geral, os processos podem ser classificados como
heterogéneos ou homogéneos, sendo que o primeiro ocorre na presenca de catalisadores solidos,
enquanto que o segundo quando o catalisador ¢ dissolvido na matriz a ser tratada. As variedades
de AOPs ¢ suas respectivas classificagdes referente a producgdo dos radicais HO® e irradiagao
estdo apresentados no Quadro 2 (OTURAN; AARON, 2014; PIGNATELLO; OLIVEROS;
MACKAY, 2006; REDDY; KIM, 2015; RIZZO et al., 2019).

Quadro 2. Classifica¢do dos processos avancados de oxidagdo

Processos Homogéneos Processos Heterogéneos
Com irradiagao Sem irradiacio Com irradiagao Sem irradiacio
UV | TiO; Processos
UV | H,0, H»02 | O3 . .
(fotocatalise) eletroquimicos
H>0, | Fe'? uv | H>0, ‘ TiO,
UV |0 ) H,0, | Fe’
(Fenton) (fotocatalise)
H202 | Fe” uv | HzOz | Fe”
UV | H20, | O3 . .
(like Fenton) (foto-like-Fenton)
UV | H,O; | Fe*? H,0; | Fe*? | Ultrassom .
Foto-eletrocatalise
(foto-Fenton) (sono-Fenton)
Irradiagdo |
UV | H,O; | Fe*? | Ultrassom '
Eletro-Fenton Catalisador
(sono-foto-Fenton)
suportado

Fonte: Adaptado de Oturan e Aaron (2014); Pignatello, Oliveros e Mackay (2006); Reddy e Kim (2015); Rizzo
et al. (2019).

A aplicacao de AOPs em diversos tipos de efluentes tem sido avaliada recentemente.
Neste sentido, destaca-se que outros mecanismos além da oxidacao baseada nos HO® e SO4*
podem ocorrer concomitantemente no tratamento dos efluentes, cujas contribui¢cdes dos
mecanismos ndo-radicalares na remog¢ao da substancia de interesse podem ser dominantes ou

insignificantes, dependendo do tipo e das condi¢des das reagdes (RIZZO et al., 2019).
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3.5.1 Radiacio Ultravioleta com Peroxido de Hidrogénio (UVC/H202)

Um dos processos muito estudados na degradagdo de compostos de interesse em
diversas matrizes ¢ a reacdo do perdxido de hidrogénio com irradiacdo da luz ultravioleta
(UVC), conhecido como processo UVC/H20, (DENG, ZHAO, 2015). Neste processo, Reddy
e Kim (2015) relatam que a incidéncia da radiacdo UV-C, ou seja, comprimento de onda entre
200-280 nm, principalmente 254 nm, ¢ capaz de realizar a clivagem da ligagdo O-O do perdxido
de hidrogénio, o que por sua vez forma dois mols de HO® para cada mol de H,O,. Porém,
elevados teores de HO® podem acarretar rearranjo molecular e levar a regeneragdo do H>O»,

como podem ser observados nas Equagoes 1 e 2, respectivamente.

H,0, + hv — 2 HO® (1)

2 HO® — H,0, (2)

Ha, portando, necessidade de se determinar a concentracdo adequada de peroxido de
hidrogénio no processo de tratamento para sua otimizacdo. Além disso, Deng e Zhao (2015)
demonstraram que o excesso de H>O» € capaz de reagir com outros *OH, o que tende a geragao
do radical hidroperoxila (HO,*), conforme Equagdo 3. Além disso, observa-se que este radical
possui menor potencial de oxidagao e pode consumir os *OH na formagao de H2O ¢ O2, como

descrito na Equagao 4.

H>0; + HO®* — HO;" + H,0 3)

HO,* + HO® — H0; + Oy 4)

3.5.2 Reacoes Fenton e foto-Fenton

Conforme apresentado anteriormente, Henry J. Fenton observou em 1884 a
decomposic¢ao do peroxido de hidrogénio catalisada por ions ferrosos e a reag¢ao ficou conhecida
como rea¢do Fenton, em homenagem a seu nome. Porém, de acordo com Pignatello, Oliveros

e Mackay (2006), o mecanismo de formacgdo do radical hidroxila, atualmente aceito pela
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ciéncia, s foi proposto 40 anos depois, em 1934, por Haber e Weiss. Conforme apresentado na

Equacio 5, 0 HOs é formado pela quebra da molécula de H>O; catalisada pelo ion ferroso (Fe?").

Fe*" + Hy0, — Fe** + OH + HO® (5)

A revisdo apresentada por Deng e Zhao (2015) infere que o ion férrico produzido nesta
reacdo ¢ soluvel em pH entre 0,0 e 3,0. No entanto, Pignatello, Oliveros ¢ Mackay (2006)
reportaram que valores de pH entre 2,6 e 3,0 sdo considerados condigdes otimizadas, tendo em
vista que as espécies de ferro em solucdo sdo predominantes em FeOH?" (48%, pH 2.8 e 25 °C,
0,5 M de forca idnica), ao qual os ions ferrosos hidratados por 4gua assumem a sua conformacgao
de maxima eficiéncia na reacao de catalise do H>O». Além disso, reagdes em faixas de pH acima
de 3,0 precipitam os ions férricos (Fe*") na forma de oxi-hidroxidos, capaz de formar um lodo
que adsorve os contaminantes da solugiio e os ions Fe?" por coprecipitagio. No entanto, uma
limitagdo ao processo Fenton diz respeito ao rapido consumo de Fe?" presente no meio
reacional, indicando necessidade de maiores quantidades/reinje¢do do catalisador para

prosseguimento da reacdo.

Como alternativa a limitagdo do processo Fenton, a reagdo pode ser realizada com
irradiacdo de luz UV ou luz visivel, sendo entdo denominado de processo foto-Fenton. De
maneira geral, a irradiacdo realiza a fotorreduco do ion ferroso (Fe*") para Fe?" e o H20; é
degradado pela reacdo Fenton, conforme apresentado na Equagdo 6 (PIGNATELLO;
OLIVEROS; MACKAY, 2006).

Fe’* + H,O + hv — Fe?" + H' + HO® (6)

Sendo assim, o processo foto-Fenton gera um ciclo catalitico da formacdo de Fe**
(produzido na degradagio do H20,) e regeneracdo de Fe?" (pela incidéncia de luz) propiciando
maiores constantes de velocidade de reagdao da oxidagdo e as quantidades de ferro necessarias
para a reacdo podem ser menores. Portanto, o processo foto-Fenton ¢ de baixo consumo

energético, pois a transferéncia de carga do ligante para o metal ocorre com irradiagao da luz
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na faixa do UV-A, enquanto que a fotdlise e UVC/H20, necessitam de irradiacdo UV-C
(PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

3.6 TRATAMENTO BIOLOGICO COMBINADO COM PROCESSOS AVANCADOS DE
OXIDACAO

As ETEs foram dimensionadas e implementadas ao longo dos anos para a remogao,
entre outras substancias, primordialmente da matéria organica e nutrientes, isto em relagao a
realidades de tratamento tercidrio, caso quase inexistente no Brasil. Neste sentido, os
micropoluentes, sobretudo os hidrofilicos, apresentam-se como desafio e obstiaculo para
praticamente todas as ETEs do mundo, que, por via de regra, ndo estdo equipadas para sua
remocdo (GIANNAKIS et al., 2015). Portanto, mais recentemente, alguns trabalhos sob a
perspectiva do tratamento combinado por processos bioldgicos e oxidativos avancados vém

surgindo na literatura especializada.

Giannakis et al. (2015) avaliaram a remocdo de carbamazepina, claritromicina,
diclofenaco, metoprolol, benzotriazole e mecoprop, tendo o tratamento secundario por processo
biologico de dois tipos, lodos ativados e reatores com material de suporte movel. Os efluentes
secundarios foram submetidos a diferentes métodos de POAs, tais como a fotolise, UVC/H,0,,
radiagdo solar, Fenton e foto-Fenton, tendo sido realizado a otimizacao de cada processo. Foram
observados que do tratamento bioldgico, removeu-se 23,0% dos compostos organicos da fase
liquida para lodos ativados e 44,0% para os reatores com material de suporte movel. Para as
diferentes combinagdes testadas, a melhor eficiéncia foi com o efluente sanitario submetido ao
tratamento bioldgico seguido pelo UVC/H2O;. Entretanto, ndo foram realizados testes de

ecotoxicidade para avaliar os subprodutos formados.

O tratamento biologico secundario por lodos ativados ou reator com material de suporte
movel seguido por fotolise, UVC/H20,, Fenton e foto-Fenton em efluentes sintético, sanitario,
urina sintética e urina humana com o analito velafexina, antidepressivo, foi realizado por
Giannakis et al. (2017). Os resultados obtidos demonstraram que o sistema bioldgico removeu
no efluente sanitario 54,9 e 64,1% da substancia de interesse para os lodos ativados e reator,
respectivamente. A melhor cinética de reag@o foi encontrada, novamente com as combinagdes

com o processo de UVC/H»0,.
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Destaca-se, sob a perspectiva das pesquisas que envolvem o processo combinado de
tratamento dos micropoluentes, o estudo de De La Cruz et al. (2012), que avaliou a degradagao
de 32 analitos em efluente sanitario tratado a nivel secundario por lodos ativados com pos-
tratamento por fotdlise, UVC/H20,, Fenton e foto-Fenton. Entre as substancias, estavam
antilipidémicos, antidiabéticos, antiepilético, analgésicos, bloqueadores betas, antibidticos,
contraste de raio-X, inibidores de corrosao, biocidas, herbicidas e pesticidas, sendo todos eles
encontrados naturalmente nos esgotos sanitarios afluentes a ETE Vidy, Lausanne na Suiga. A
menor eficiéncia de remogao foi encontrada para a fotdlise, com 46,4% de remogdo global das
substancias, enquanto que o melhor resultado se deu na combinagido com o foto-Fenton, tendo
sido constatado que a medida que se aumentou a concentragdo de perdxido de hidrogénio
(50 mg L") em relagdo ao ferro (5 mg L), também se aumentou a eficiéncia de remogio.

De maneira geral, o processo bioldgico precedente ao POA serve para diminui¢do do
teor organico biodegradavel, resultando em um efluente com menores concentragdes de DBOs.
Deste modo, os radicais formados no processo avangado de oxidacao, que nao sao seletivos,
tendem a possuir mais chances de degradar os micropoluentes (GIANNAKIS et al., 2015). No
entanto, ¢ possivel que a combinacao seja realizada ao contrario, ou seja, os POAs antecedentes
ao processo bioldgico, tal como realizado por Rizzo et al. (2019), objetivando-se transformar
os compostos recalcitrantes do efluente em substdncias menos complexas e biodegradaveis,
passiveis de mineralizagdo bioldgica.

Além destes, sob a perspectiva dos micropoluentes em efluentes, sejam sintéticos ou
sanitarios, alguns trabalhos buscaram combinar processo bioldgico com diversos métodos de
POAs, tais como lodos ativados e reatores de material de suporte movel aliada a cavitagao
hidraulica com peroxido de hidrogénio e UV (ZUPANC et al., 2013); lodos ativados por
batelada com fotocatalise solar com TiO», fotocatalise solar com TiO; e ozonizagao, foto-
Fenton solar e foto-Fenton solar com ozonizagdo (GIMENO et al., 2016); pds-tratamento em
escala piloto na ETE de Almeria na Espanha com foto-Fenton solar em coletor parabdlico
(KLAMERTH et al., 2010); pds-tratamento em escala piloto na ETE de Badajoz, também na
Espanha aplicando fotocatalise com compostos férricos e TiO» com ozonizagio (QUINONES
etal., 2015).

Estudos abordando a degradagao de micropoluentes por processos Fento e foto-Fenton
como polimento do tratamento bioldgico, demonstraram que a concentracdo maxima requerida

de H,O, para tratamento de efluentes sanitarios nio excede 50 mg L™, tendo sido verificado
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melhores resultados alcangados com concentragdo inicial de SmgL ! de sulfato ferroso
heptahidratado (FeSOs 7H>O) (DE LA CRUZ et al.,, 2012; DE LA CRUZ et al., 2013;
KLAMERTH et al., 2010; GIANNAKIS et al., 2017).

Piras et al. (2020) avaliaram os niveis de remo¢do de micropoluentes em efluente
sanitario da ETE de Fasano, que trata o efluente com lodos ativados convencional & nivel
secundario e coagulacao e floculacao a nivel terciario. O pds-tratamento do efluente terciario
foi realizado pela combinagdo em dois estagios de AOPs, sendo um antes e outro apds
tratamento bioldgico. O layout do sistema de tratamento consistia na sequéncia: lodos ativados,
coagulagao-floculagdo, O3/H20,, filtro bioldgico com carvao ativado como meio suporte
(FCarA) ou filtro bioldgico com calcario ativado (FCalA), seguido por processo UVC/H20:
(5 mg L' de H20; e luz UV2ss4 de 410 (63) mJ cm2). O estudo reportou, pela primeira vez, que
os niveis de qualidade da 4agua, comparados com agua potavel, obtido pela combinacgdo do
FCarA e UVC/H0; foram equivalentes a ultrafiltracdo seguido de osmose reversa,

demonstrando possibilidade de aplicacdo de AOPs frente a demanda de reuso da 4gua.

No entanto, embora haja trabalhos abordando a combinagao dos processos biologicos e
processos avangados de oxidagdo, poucos foram aqueles que avaliaram o pos-tratamento de
efluentes de reatores tipo UASB na perspectiva do decaimento da concentracdo dos

micropoluentes no processo bioldgico e em AOPs atrelado as respostas ecotoxicologicas.

3.7 ECOTOXICIDADE EM EFLUENTES

A realizagdo de ensaios capazes de apontar se o tratamento formou subprodutos toxicos
ao ecossistema, frente o despejo dos efluentes nos corpos hidricos superficiais, por exemplo, €
de extrema importancia na escolha de uma metodologia eficaz na degradacdo dos
micropoluentes. Desta forma, para Diaz-Gardufio et al. (2016) os bioensaios utilizam
organismos capazes de inferir na alteracao ecoldgica em detrimento da presenca de determinada
substancia. Além disso, observa-se que o efeito de mortalidade pode variar em fungdo da
concentragdo, tempo e frequéncia de exposi¢cdo entre outras caracteristicas.

Estudos vém relatando a formagdo de produtos intermediarios (subprodutos) nas
degradacdes AOPs e fotolise UVC para pesticidas (KONSTANTINOU; ALBANIS, 2003),
desrreguladores endocrinos, produtos farmacéuticos ativos e de cuidado e higiene pessoal (DE

LA CRUZ etal., 2012), podendo corroborar com niveis ecotoxicoldgicos superiores as matrizes
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sem passarem por tais processos (GMUREK et al., 2017; MICHAEL et al., 2013, RIZZO et al.,
2019; SORNALINGAM; McDONAGH; ZHOU, 2016; ZHANG et al., 2019).

Rizzo (2011) e Rizzo et al. (2019) apresentaram uma vasta revisao de literatura das
aplicagdes de AOPs em diversas matrizes de esgotos. Os autores abordaram o fato que os
processos avancados de oxidag¢do aplicados a degradacdo de micropoluentes em matrizes
organicas complexas, tal como os esgotos, tipicamente nao apresentam rapida mineralizagdo
(transformacgao da matriz em gas carbOnico e espécies inorganicas). O que se observa ¢ a
formagao de produtos intermedidrios, geralmente, com maiores niveis toxicoldgicos que a

matriz ¢ a molécula parental.

Portanto, ¢ imprescindivel a avaliagdo ecotoxicoldgica das amostras submetidas aos
processos avancados de oxidagdo. Salienta-se a necessidade de critérios bem estabelecidos na
escolha dos organismos para realiza¢ao dos bioensaios, tendo em vista a sensibilidade inerente
de cada, a fim de abordar de maneira mais ampla e profunda essa perspectiva. Neste sentido,
trabalhos vém avaliando a resposta de Vibrio fischeri e Daphnia magna para verificacdo da
toxicidade aguda antes e apds os tratamentos via AOPs (GIMENO et al., 2016; KLAMERTH
etal., 2010; QUINONES et al., 2015; RIZZO et al., 2019; STARLING et al., 2019b).

Frente a importancia da avaliagdo ecotoxicoldgica, o estudo de reuso de efluente
sanitario tratado a nivel tercidrio por AOPs conduzido por Piras et al. (2020), citado
anteriormente no item 3.6, verificou respostas ecotoxicoldgicas a fim de subsidiar o melhor
layout de tratamento. Os autores monitoraram os efeitos toxicos agudos em organismos
Daphnia magna e Alevibrio fischeri (Microtox®) e efeitos genotoxicos a partir de ensaio
Cometa em Daphnia magna e Cromoteste SOS (EBPI SOS-ChromoTest™), que mede
colorimetricamente a expressao de genes induzidos por agentes genotdxicos em Escherichia
coli. Os pesquisadores somente observaram efeito toxico agudo “fraco” em Microtox® (1000 x
por 30 min) em amostras do efluente apds o processo de coagulacdo e floculagdo e apds o

processo O3/H20,. Nao foram constatados efeitos genotdxicos em nenhuma amostra.

Os ensaios de ecotoxicidade aguda com Daphnia sp. sdo consolidados no mundo,
normatizado internacionalmente por entidades como a Organisation for Economic
Co-operation and Development (OECD), pelo teste agudo de imobilizagao n° 202 de 2004 da
International Organization for Standardization (ISO), com a norman°® 6341 de 2012 e no Brasil
pela Associagdo Brasileira de Normas Técnicas (ABNT) pela NBR 12.713 de 2016 (ABNT,
2016).
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Os trabalhos que avaliam efeito toxico agudo em organismos Daphnia magna fora do
Brasil, geralmente, expressa os resultados em fun¢do do percentual de imobilizacdo dos
organismos, verificando-se o comportamento antes € apos os tratamentos AOPs. No entanto,
diferentemente, a NBR n. 12.713 (ABNT, 2016) apresenta fatores de diluicaoes (FD) da
amostra, entre 100 (FD 1) e 3,125% (FD 32), que sdo convertidos em fatores de toxidade (FT)
da amostra. De acordo com a Resolug¢ao n. 81/2010 do Conselho Estadual de Meio Ambiente
do Parana (CEMA, 2010) o limite maximo para langamento de efluentes ¢ FT 2. Os valores de
diluicao das amostras, bem como os seus fatores de toxicidade, serdao apresentados em Materiais

e Métodos (item 4.7.2).

Outro bioensaio muito utilizado € o processo de germinagado e crescimento das radiculas
de sementes, obtendo-se resultados de fitotoxicidade. De maneira geral, durante a germinagao
e no inicio do desenvolvimento das semetes hd inimeros processos fisiologicos complexos, ao
qual a presenca de substancias toxicas pode interferir tanto nos niveis de germinagao, quanto
no desenvolvimento normal da planta (SOBRERO; RONCO, 2008). Tendo em vista que o
periodo de germinacdo ¢ um estagio de grande sensibilidade aos fatores externos, aliado a
facilidade e baixo custo do bioensaio, a avaliagdo fitotoxicologica apresenta-se como

ferramenta importante no monitoramento toxico antes e ap6s tratamentos via AOPs.

Utzig et al. (2019) conduziram um estudo com a resposta ecotoxicologica da degragdo
do pesticida clorpirifés por fotolise UVC e processo UVC/H20,. Os organismos utilizados
foram larvas do mosquito Aedes aegypti e sementes de Lactuca sativa (alface). Os autores
determinaram que tanto a radiagdo UVC isolada quanto o AOP eram eficientes na degradacao
do analito. No entanto, as amostras do tratamento UVC/H>0; apresentaram maiores niveis de
toxicidade para os organismos selecionados, podendo ser atribuido a subprodutos formados

durante o processo de tratamento.

A escolha dos organismos para avali¢do ecotoxicologica deve ser realizada a partir de
diferentes organismos com sensibilidades distintas. Neste sentido, os bioensaios com Daphnia
magna representam efeito toxico ao ecossistema aquatico frente a disposi¢do ambientalmente
adequada em corpos hidricos receptores, ou seja, dentro dos limites e padrdes de langamento.
A avaliagdo de fitotoxicidade com sementes ¢ uma ferramenta importante para verificacdo da
toxicidade dos produtos de transformagao apds os tratamentos via AOPs antes da fertirrigacao
de culturas, podendo se estender a cadeia produtiva de alimentos, por exemplo (MICHEL et al.,

2013; RIZZO, 2011).
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Em relagdo a coleta, preservacdo e preparo de amostras destinadas aos testes
ecotoxicologicos, a NBR n. 15.469 (ABNT, 2016) aponta que as amostras de efluentes
congeladas a -10 °C possuem validade de 60 dias e apds o descongelamento as mesmas nao
podem ser congeladas novamente. Como diretrizes gerais, a normativa aponta que caso a
amostra necessite de manipulacdo que altere suas caracteristicas originais, como filtragdo e
ajuste de pH, ensaios em paralelo sem ajustes devem ser realizados. Amostras com materiais
em suspensao podem ser submetidos a decantagdo em recipiente coberto e, apds o
procedimento, os bioensaios devem ser realizados com fracdo sobrenadante, evitando
ressuspender a fracdo sedimentada. Além disso, a NBR n. 12.713 (ABNT, 2016), que trata
sobre os testes com microcrusticeo Daphnia ssp apontam que pH fora da faixa de 5,0 a 9,0
podem acarretar efeitos ecotoxicoldgicos nesses organismos.

Frente a possivel formag¢ao de produtos de transformag¢ao da matriz submetida a Fotolise
e AOPs e a importancia do monitoramento ecotoxicologico dos tratamentos, nesse estudo a
toxicidade foi avaliada antes e apds os tratamentos isolados € combinados a partir de testes

agudos com Daphnia magna e sementes de Lactuca sativa.



49

4 MATERIAIS E METODOS

Uma representagdo das etapas envolvidas nesta pesquisa pode ser observada

esquematicamente no fluxograma apresentado na Figura 4.

Figura 4 - Representagdo esquematica das etapas da pesquisa desenvolvidas neste trabalho.

Métodos Analiticos Tratamento Agua Residusria Sintética
| ] ! ! |
HPLC-DAD-FLD | SPE | Fotdlise ¢ AOPs Bioldgico com pés-tratamento
1 por fotélise e AOPs
Biologico
fotolise UVC Reator tipo UASB-> fotélise UVC
Reator tipo UASB UV/H,0, Reator tipo UASB = UV/H,0,
Fenton Reator tipo UASB = Fenton
foto-Fenton Reator tipo UASB-> foto-Fenton

:  Monitoramentode  §
i varidveis pertinentes a

Monitoramento de
varidveis pertinentes a

Monitoramento de
varidveis fisico-quimicas

Y

Preparo de Amostras

"

Extracao - SPE Extragdo - SPE

Micn;l;ulucmcs i Micropoluentes : Micropoluentes
HPLC-DAD-FL] i HPLC-DAD-FLD  : _..HPLC-DAD-FLD

Ecotoxicidade

Daphnia magna
Lactuca sativa

Fonte: Autoria propria (2020).

Uma descri¢ao breve das etapas realizadas ¢ apresentada de forma resumida a seguir,

com apresentacdo da metodologia na sequéncia.

O inicio do trabalho esta relacionado ao reator tipo UASB, iniciado na sua confecgao e
instalacdo, determinagdo das caracteristicas do efluente sintético, utilizado como substrato
desse estudo, bem como as concentracdes de fortificacdo dos micropoluentes. Juntamente com
o start up do sistema bioldgico para o tratamento do efluente, foram realizados testes pertinentes
aos métodos analiticos necessarios para desenvolvimento das atividades.

O desenvolvimento das técnicas para quantificacdo analitica das substancias de
interesse, ou seja, farmaco, hormonios e pesticida, seguiu-se a partir da cromatografia liquida

de alta eficiéncia acoplada a detectores de arranjo de diodos e fluorescéncia (High Performance
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Liquid Cromatography - Diode Array Detector - Fluorescence Detector: HPLC-DAD-FLD),
tendo sido realizados testes com combinagdes distintas da fase mével baseadas em literatura
cientifica. A fim de proporcionar a separacdo dos picos cromatograficos dos compostos de
interesse, avaliada de forma visual, mediante a pureza dos picos e suas comparagdes com o
perfil espectral, os testes iniciais foram realizados com o padrdo analitico dos analitos
solubilizados em metanol (MeOH). No decorrer do trabalho, trocou-se também a fase
estaciondria acoplada ao sistema cromatografico para melhorar os niveis de deteccdo. Posterior
ao estabelecimento das condigdes satisfatorias do método cromatografico, foram realizadas

determinagdo de curvas de analiticas em triplicata da mistura dos compostos em MeOH.

Apds estabelecido o método cromatografico, foram realizados testes de pré-
concentragdo a partir da extragdo em fase solida (Solid Phase Extraction — SPE) ajustando-se o
método de extragdo disponivel em literatura para as condigdes de contorno deste trabalho.
Frente a necessidade de analisar as amostras da extracdo considerando interferéncias da matriz,

realizou-se o ajuste do método cromatogréafico e foram determinadas suas figuras de méritos.

Concomitantemente com o desenvolvimento dessas técnicas analiticas, acompanhou-se
a eficiéncia do reator bioldgico tipo UASB mediante as varidveis temperatura das amostras
liquidas, pH, alcalinidade total, intermediaria, parcial e bicarbonato, acidos volateis e demanda
quimica de oxigénio (DQO) total e solivel. Apds atingida a estabiliza¢do da digestdo anaerobia,
acompanhou-se o comportamento dos micropoluentes em amostras do afluente e efluente por

HPLC-DAD-FLD.

Em processos isolados submeteu-se o afluente do tratamento bioldgico a fotolise (UVC)
e aos processos avancados de oxidacdo UVC/H202, Fenton e foto-Fenton nos tempos de
tratamento de 30, 60 e 90 minutos, as quais foram realizados os acompanhamentos das variaveis
pertinentes de cada processo. As amostras dos efluentes apds os processos foram avaliadas a
partir das variaveis pH e DQO total, carbono total dissolvido (Crotal), nitrogénio amoniacal
(Namon), nitrito, nitrato, fosforo total (Piota), fOsforo inorganico (Pinorg) € H202, quando
necessario.

Além disso, foram avaliadas as degradagdes pelos mesmos processos (Fotolise UVC,
UVC/H20,, Fenton e foto-Fenton) nos mesmos tempos (30, 60 e 90 minutos) como
pos-tratamento do reator tipo UASB. Ambos os casos, tratamentos isolados e combinados, as
amostras foram submetidas a pré-concentracdo e analisadas por HPLC-DAD-FLD e também

foram avaliadas as variaveis fisico-quimicas mencionadas anteriormente.
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Quanto aos testes ecotoxicoldgicos, as amostras antes e apos os tratamentos isolados e
combinados foram avaliadas a partir de testes agudos com Daphnia magna e com sementes de

Lactuca sativa.

4.1 REAGENTES, EQUIPAMENTOS E INSUMOS

Os padrdes analiticos, para determinagdo das curvas analiticas e validagdo da pré-
concentragdo por SPE, possuiam grau de pureza minima de 97%, adquiridos da
Sigma-Aldrich®. A atrazina (ATZ) foi de grau pestanal, os hormédnios 17B-estradiol (E2) e 17a-
etinilestradiol (EE2), assim como o farmaco rifampicina (RIF), foram de grau HPLC. A partir

destes padrdes, preparou-se solucdes estoques individuais em MeOH armazenadas a -18 °C.

Para fortificacao do efluente foram utilizadas ATZ e RIF em produtos comerciais e os
horménios E2 e EE2 a partir de padrdes cromatograficos. Essas escolhas foram tomadas
levando em consideracao condigdes mais proximas da situagdo real (ATZ e RIF), bem como
custos para realizacdo da pesquisa (hormonios). O produto comercial da ATZ possuia, de
acordo com o fabricante, composicdo de 400 g L' (40,0% m/v) do composto ativo e 600 g L™!
(60,0% m/v) de outros ingredientes em suspensao concentrada. Os comprimidos do farmaco

RIF tinham 150 mg do composto ativo.

Em relagdo aos reagentes utilizados no processo, o peroxido de hidrogénio (H202) 35%
(m/v) utilizado neste estudo foi da marca Perdxidos do Brasil® e o sulfato de ferro
heptahidratado (FeSO4+7H>0) P.A da Neon®. A catalase de figado bovino 2000-5000 unidades
mg"' foi obtida da Sigma-Aldrich®. As fitas colorimétricas para andlise do H»O» residual
Peroxide Test foram da marca MQuant™. Os solventes acetonitrila (ACN), MeOH e 4cido
fosforico (H3POs) possuiam pureza superior a 99,0% (grau HPLC) da marca J.T. Baker®,

Panreac® e Riedel-de Haén™, respectivamente.

Os demais reagentes, tais como acidos, bases e sais utilizados foram de grau padrao
analitico (PA), tal como o fosfato de sodio dibasico (VETEC®) utilizado na solucio da fase
movel cromatografica. A agua ultrapura do tipo 1 (H2Oup) utilizada na fase movel das
determinagdes cromatogréficas foi proveniente do sistema MegaPurity® (resistividade 18 MQ
a 20 °C). A 4gua do tipo 2 era proveniente de um sistema de filtragdo por osmose reversa

(H200sm).
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Todas as massas dos reagentes foram pesadas em balanca analitica digital Shimadzu®

AUY?220, com incerteza de £0,0001g. A pré-concentragdo por SPE foi realizada com cartuchos
Oasis® HLB 500 mg, 6 mL, com auxilio de um sistema Manifold da Agilent® e bomba vacuo
da marca Tecnal® modelo TE-0581. A mesma bomba a vacuo foi utilizada no conjunto com o

aparato a vacuo utilizado na filtracdo das amostras.

Para etapas de filtragao das amostras utilizou-se membranas de PTFE, da marca Agilent
Technologies®, e nitrato de celulose, da marca Unifil® com porosidade de 0,45 pum, e
membranas de fibra de vidro GF-3, da marca Macherey-Nagel® (porosidade entre 0,45- 0,60
um). Micropipetas monocanal possuiam faixa de trabalho de 10 a 100 pL, 100 a 1.000 pL,
1.000 a 5.000 uL e 1.000 a 10.000 uL, sendo todos eles da marca Labmate®.

O HPLC utilizado nesta pesquisa foi da marca Agilent®, modelo 1260 Infinity,
equipado com bomba quartenaria G1311B, injetor automatico G1329B, detector DAD G4212B
e detector FLD G1321B. Os cromatogramas da eluicdo dos analitos foram registrados pelo
software Chemstation, disponiveis no Laboratorio Multiusudrio de Equipamentos ¢ Analises

Ambientais (LAMEAA).

Utilizou-se espectrofotometro UV-Vis da marca Varian, modelo Cary 50 Bio e
equipamento HiperTOC da marca Thermo Scientific®, ambos disponiveis no Laboratério
Multiusuério de Analises Quimicas (LAMAQ). Os testes de degradagado por fotdlise e processos
avangados de oxidacdo, bem como o preparo das amostras e determinagdes fisico-quimicas,
afluente e efluente aos tratamentos, foram realizados no Laboratério de Contaminantes
Ambientais do Grupo de Pesquisa em Tecnologias Avancadas de Tratamento de Aguas e
Efluentes (GPTec). A operacao do reator biologico tipo UASB foi realizada no Laboratorio de
Tratamento de Aguas Residuarias (LATAR). Os bioensaios para testes ecotoxicolégicos foram
realizados no Laboratério de Ecotoxicologia. Sendo todos eles alocados na Universidade
Tecnologica Federal do Parand, cAmpus Curitiba, sede Ecoville.

Todos os testes estatisticos aplicados nos dados obtidos desse estudo foram realizados

com auxilio do Software livre BioEstat 5.0 disponivel na plataforma do Instituto de

Desenvolvimento Sustentavel Mamiraua (MAMIRAUA, 2019).
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4.2 PREPARO DAS VIDRARIAS E MATERIAIS

Prévio a todos os testes, ensaios e determinacdes analiticas, as vidrarias ¢ materiais
utilizados na rotina laboratorial foram lavados trés vezes com alcool comercial 96%
(92,8 INMP), enxaguados dez vezes com agua corrente da torneira, submersos em acido nitrico
10% (v/v) por, no minimo, 24 horas e, quando retirados do acido, foram enxaguados dez vezes
com H>Oosm e secos em estufa a 100 °C. Para vials e inserts utilizados nas corridas
cromatograficas e cadinhos usados na determinagdo da série de solidos totais realizou-se a

calcinagdo em mufla a 450 °C por 4 horas.

4.3 SUBSTRATO AFLUENTE AO SISTEMA DE TRATAMENTO

Como substrato ao tratamento anaerdbio em reator tipo UASB, bem como ensaios de
degradagdo por Fotolise UVC e AOPs realizados de modo isolado, foi utilizado agua residuéria
sintética, preparada para simular um esgoto sanitdrio de origem doméstica. O preparo foi
realizado a partir da adaptacao da composigao apresentada por Torres (1992), ao qual pode ser

observada no Quadro 3.

Quadro 3 - Composicao da agua residuaria sintética simulando esgoto sanitario de origem doméstica.

Substancia Concentragio (g L)
Extrato de carne 0,2000
Amido soluvel P.A. 0,0100
Farinha de trigo 0,2000
Sacarose 0,0175
Cloreto de amonio P.A. 0,0510
Cloreto de sddio P.A. 0,2500
Cloreto de magnésio P.A. 0,0070
Cloreto de calcio anidro P.A. 0,0045
Fosfato de potassio monohidratado P.A. 0,0264
Bicarbonato de sodio P.A. 0,2000

Fonte: Adaptado de Torres (1992).

A utilizacdo desta composic¢ao de dgua residuaria sintética visou a possibilidade de um
substrato com demanda quimica de oxigénio préxima a 700 mg Oz L!. Os reagentes foram

pesados em balanga analitica e homogeneizados em agua de torneira para cada dia de preparo.
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A partir desse item, as amostras do afluente se referem a dgua residudria sintética antes do
tratamento bioldgico em reator tipo UASB, enquanto as amostras do efluente sdo referentes

apos a digestao anaerdbia.

4.3.1 Fortificacdo dos Micropoluentes

Os micropoluentes avaliados neste estudo tanto no tratamento biologico pela digestao
anaerdbia quanto na fotolise e nos processos avangados de oxidacdo, representaram as classes
pesticida (herbicida), farmaco (antibiotico) € hormonio (natural e sintético). A fortificacao dos
analitos para essa pesquisa foi fixada na concentragdo de 400 ug L' para ATZ, 200 ug L™ para
a RIF e 100 pg L' para os horménios E2 e EE2. As informagdes dos analitos podem ser

observadas no Quadro 4.

Quadro 4 - Micropoluentes e suas propriedades pertinentes

Classs: do Analito Fortificacio  Produto  Solubilidade Log Koc Constante
contaminante Kow de Henry
Pesticida ATZ 400 ug L' Comercial 33 mg L 2,6 103,0mgL!' 2,7x10°
Farmaco RIF 200 ug L' Comercial 1,4mgL! 4,2 1,6 mg L! 2,7x 104
: E2 Padrio 3,6 mgL! 4,0 3300,0mg L' 1,5x10°

Hormé 100 pg L ’ ’ . ’
OTmomoes - ppy He HPLC  113mgL’ 3,7 47700mgL! 3,3x 1070

Fonte: Autoria propria (2020).

As solugdes estoques dos produtos comerciais ATZ e RIF na concentragdo de
150 mg L ! foram preparadas a cada 15 dias em H>Ooswm, separadas em frascos &mbares de 250
mL e congeladas em freezer (-18 °C). A medida que se mostrava necessario as solu¢des eram
descongeladas para fortificagdo do substrato afluente ao sistema de tratamento e alocadas em
refrigerador (4 °C) na auséncia de luz. Em detrimento da baixa solubilidade da RIF, antes da
mistura com a solu¢do de ATZ, o comprimido macerado em almofariz de agata foi submetido
a ultrassom por 15 minutos. Os padrdes dos hormdnios utilizados para fortificacao do afluente
foram solubilizados em solugio estoque de 10.000 mg L' em MeOH e guardados a -4 °C na

auséncia de luz.
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4.4 REATOR TIPO UASB

O reator tipo UASB utilizado no tratamento bioldgico dessa pesquisa foi desenvolvido
levando em consideracao as observagoes e prerrogativas apresentadas por Lettinga et al. (1993)
e Chernicharo (2016). Portanto, para a montagem fixou-se as dimensdes retangulares do reator
para verificar as suas condi¢des ¢ medidas. A representacdo grafica do reator tipo UASB deste

estudo pode ser observada na Figura 5.

Figura 5 - Esquema grafico do reator tipo UASB desenvolvido. 1, afluente; 2, efluente no perfil longitudinal do
tratamento; 3, efluente tratado; 4, saida do biogas e controle do selo hidrico; 5, bomba alimentadora; 6,
reservatorio do substrato fortificado com ATZ, RIF, E2 e EE2; 7, reservatorio do efluente sintético sem

fortificacdo.

32,8 cm

100 cm
30,0 cm

35,0cm

Fonte: Autoria propria (2020).

O presente reator foi montado em vidro comum transparente de 8 mm de espessura,
largura e comprimento de 0,10 e 0,15 m, respectivamente, altura de 1,00 m e altura da 1amina
de agua de 0,93 m. Além disso, foi inserido um dispositivo para melhorar a distribuicdo do
afluente, a fim de que fosse obtida 0 méximo de homogeneidade possivel no escoamento e
garantia do maximo contato da massa liquida com a manta de lodo e um aparato para captagao
de gés, montado a partir de um kitassato com um selo hidrico conectado ao separador trifasico

localizado na parte superior do reator.
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Definiu-se para esse estudo o tempo de detencdo hidraulico (TDH) de 8 horas. Portanto,
o sistema bioldgico foi operado com vazio afluente do substrato de 1,75 L/h, controlada com
auxilio de uma bomba dosadora tipo pistio com fluxo em pulsos da marca ProMinent® e modelo
Concept Plus. Optou-se por alocar dois reservatorios com o esgoto sintético, sendo um com
capacidade de 200 L (destaque 7 da Figura 5), onde o efluente sintético foi preparado em
intervalos de 4 dias com lavagem do reservatorio a cada preparo. O outro reservatorio tinha
capacidade de 50 L (destaque 6 da Figura 5) e utilizado para transferéncia do efluente sintético
e fortificagdo dos micropoluentes diariamente, para minimizar ao maximo a degradacdo destes
analitos no reservatorio, sendo que ambos os reservatdrios foram mantidos a temperatura
ambiente. O reator do tipo UASB montado para a presente pesquisa pode ser observado na

Figura 6.

Fonte: Autoria propria (2020).

O reator montado apresentou volume util de 14 L e, ao fixar-se o TDH em 8 horas, a
vazdo continua do afluente foi de 1,75 L/h, controlada com auxilio de uma bomba dosadora,
inferiu em carga hidraulica de 0,042 m? d! de esgoto. O inicio de operagdo do reator ocorreu
em fevereiro de 2019 e contou com inoculagdo do lodo anaerdbio proveniente de um sistema
de tratamento de esgoto municipal de Curitiba operado por reator RALF, que estd em operacao
ha mais de 10 anos. O volume do indculo foi de 33% em relagdo ao volume qtil do reator, ou

seja, aproximadamente 4,6 L de lodo. As concentragdes de solido total (ST), total fixo (STF) e
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total volatil (STV) do inéculo foram 89,1 (1,8), 30,3 (2,6) € 58,8 (1,7) g L}, respectivamente,
ou seja, 33,9 e 66,1% em relagao ao sélido total.

Ap0s a inoculacao do lodo anaerdbio foi realizado o inicio da alimentacao do substrato
em condi¢do constante da vazdo, atendendo-se o TDH de 8 horas. Nesta etapa inicial
(aclimatacdo do reator), a fortificagdo dos micropoluentes foi realizada no intervalo de 40 dias,
com concentracio inicial de 5 pg L! para todos os compostos de interesse, incrementando-se
gradativamente até concentracdo de 400 pg L' para o pesticida, 200 pg L™ para o formaco e
100 pg L' para os horménios durante esse periodo. Apos o periodo de 40 dias, iniciou-se as
analises fisico-quimicas periddicas, ao qual antes disso era realizada uma vez por semana para
verificagdo do desempenho do processo bioldgico.

Durante os trés meses iniciais o reator tipo UASB foi acompanhado por meio das
variaveis pH, temperatura (do liquido pontualmente durante as coletas), alcalinidade total,
intermediaria, parcial e bicarbonato, acidos volateis, demanda quimica de oxigénio total e
soluvel durante trés vezes por semana (segundas, quartas e sextas-feiras). A partir do quarto
més de operacao do sistema de tratamento, a periodicidade dessas analises foi reduzida para
duas vezes por semana (tercas e quintas-feiras). As analises de remoc¢ao dos micropoluentes
foram realizadas de modo aleatorio por cromatografia liquida de alta eficiéncia com detectores
de arranjo de diodos e fluorescéncia (n = 10). O tratamento anaerdbio em reator tipo UASB foi
operado por 270 dias. Os métodos das andlises fisico-quimicas de monitoramento do
desempenho do reator tipo UASB, bem como as varidveis analisadas antes e apds 0s processos

de degradagdo por Fotolise UVC e AOPs podem ser observados no Quadro 5.

Quadro 5 - Variaveis fisico-quimicas utilizadas para monitoramento do desempenho do reator tipo UASB.

. . . Referéncia/

Variavel Unidade Método N. do método
Temperatura °C Potenciométrico -
pH - Potenciométrico -
Alcalinidade total mg L! Titulométrico Ripley et al. (1986)
Alcalinidade intermediaria mg L! Titulométrico Ripley et al. (1986)
Alcalinidade parcial mg L! Titulométrico Ripley et al. (1986)
Alcalinidade a bicarbonatos mg L! Titulométrico Ripley et al. (1986)
Acidos Volateis mg L! Titulométrico Dillalo e Albertson (1961)
DQOxotal € DQOsolivel mg L! Colorimétrico por refluxo fechado (APHA, 2017) 5220-D*
Fosforo total mg L' Redugio com Acido Ascérbico (APHA, 2017) 4500p-J
Fosforo inorganico mg L! Redugio com Acido Ascérbico (APHA, 2017) 4500p-J
Nitrogénio Amoniacal mg L' Fenato (APHA, 2017) 4500nm3-F*
Nitrito mg L' Colorimétrico (APHA, 2017) 4500n02-B*
Nitrato mg L' Reducdo por Cadmio (APHA, 2017) 4500n03-E*

*O niimero do método se refere ao procedimento descrito no 23" Edition of Standard Methods for the Examination
of Water and Wastewater da American Public Health Association (APHA, 2017).




58

Os resultados obtidos a partir da determinagdo dessas varidveis foram avaliados
estatisticamente em fun¢ao de andlise da distribui¢cdo dos dados pelo método de Shapiro-Wilke
que, de acordo com Lopes et al. (2013), ¢ o melhor teste de aderéncia a Normalidade. Além
disso, aplicou-se o teste de variancia ANOVA um critério aliado com pos-teste Tukey para

verificagdo das diferengas significativas.

4.5 CONTROLE ANALITICO

4.5.1 Método Cromatografico

Buscou-se em bibliografia cientifica métodos de determinagdo das substancias de
interesse em cromatografia liquida de alta eficicéncia acoplada a detectores de arranjo de diodos
e fluorescéncia (HPLC-DAD-FLD). A partir destas informacgdes os testes iniciais seguiram com
fase movel MeOH e H>Oup em eluigdo isocratica e gradiente. Sem sucesso na eluicdo e/ou
separagdo dos picos cromatograficos de interesse, optou-se por testar e ajustar um método
descrito na Farmacopeia Norte Americana (USP, 2007), ja utilizado no grupo de pesquisa
(GPTec) por Lemos (2017).

A fase movel do método em questdo foi utilizada com elui¢do gradiente de ACN,
previamente filtrada em membrana de PTFE 0,45 um de porosidade e solucao tampao de fosfato
de sodio dibasico (hidrogenofosfato de soédio, 6,29 x 107 mol L), preparada em H>Oup e pH
ajustado a 6,8 com H3PO4 grau HPLC. A solugdo tampao foi filtrada em membrana de nitrato
de celulose 0,45 um de porosidade. A fase mével utilizada foi sonicada em ultrassom durante
15 minutos, cada vez antes de seu uso no sistema cromatografico, para desgaseificacao.

Os testes iniciais se deram na coluna de fase reversa Zorbax Eclipse Plus C18 (4,6 mm
d.i. x 250 mm, 5um — Agilent Technologies®) com volume de inje¢do de 50 pL e vazdo de 0,8

mL min!, o gradiente inicial testado est4 apresentado no Quadro 6.

Quadro 6 - Gradiente da fase movel da farmacopeia americana.

Tempo (min) ACN (%) Tampio (%) Vazio (mL min™)
0 4 96 0,8
5 4 96 0,8
6 55 45 0,8
15 55 45 0,8
16 4 96 0,8
25 4 96 0,8

Fonte: USP (2007).
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Neste método, verificou-se que o tempo de corrida era até 15 minutos para eluicdo da
RIF e em 16 minutos voltava para condi¢ao inicial a fim de realizar o condicionamento para
proxima corrida. Apds a verificagdo do comportamento da separagcdo cromatografica e os
diversos ajustes nas rampas do gradiente das fases moveis, decidiu-se testar e ajustar o método
para outra coluna de fase reversa Poroshell 120 EC-C18 (4,6 mm d.i. x 150 mm, 2,7 pm —
Agilent Technologies®). A vazio foi reduzida para 0,3 mL min'!, em fungdo do
acompanhamento da pressao maxima permitida pelo detector de fluorescéncia. As condigdes

estabelecidas estdo apresentadas na se¢ao de resultados.

4.5.2 Curva Analitica

As curvas analiticas foram preparadas a partir da dilui¢do da solugdo estoque da mistura
dos analitos em MeOH. As massas necessarias foram pesadas em balancga analitica digital com
incerteza de £0,0001 g. As curvas para avaliagdo dos pardmetros de mérito foram preparadas
em triplicata para todos os analitos, inicialmente nas concentragdes de 50; 75; 100; 150; 200;

250; 300; 400; 500; 600; 700 e 800 pg L.

4.5.3 Verificacido da Faixa Linear de Trabalho do Método Cromatografico

As curvas analiticas foram verificadas a partir do coeficiente de correlagdo linear
(linearidade) e, em funcdo dos dados dos coeficientes linear e angular e seus desvios, foram
determinados os limites de deteccdo (LD) e quantificacdo (LQ), a partir dos calculos
apresentados na Resolucao da Diretoria Colegiada (RDC) n. 166/2017 da Agéncia Nacional de
Vigilancia Sanitaria (ANVISA, 2017), que podem ser observados nas Equagdes 7 e 8.

3,3 X o

LD = ——— 7
i (7
10 X o

LO = 8

Q To )]

Sendo,
LD = limite de detecgao
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LQ = limite de quantificacao
6 = desvio padrio do intercepto com o eixo Y, de no minimo, 3 curvas de calibragido

IC = inclinagdo da curva de calibragdo.

Além disso, foi avaliada a seletividade dos compostos de interesse mediante a
constatagdo dos teores de pureza do pico cromatografico, observada através software

ChemsStation.

4.5.4 Extracao em Fase Solida

A pré-concentragdo das amostras foi realizada a partir da extragdo em fase sélida dos
analitos presentes do efluente sintético em cartuchos Oasis® HLB 500 mg 6cc 30 um, com
auxilio de um sistema Manifold da Agilent® e bomba de vacuo da marca Tecnal®. Realizou-se
testes ajustando-se os volumes da fase aquosa e solventes organicos apresentados por Smith et
al. (1999) e Guermouche (2004), que trabalharam com cartuchos de Oasis® HLB 60 mg 3cc na
determinagdo da isoniazida e rifampicina para amostras de sangue. As amostras de esgoto foram
filtradas previamente em membranas de fibra de vidro GF-3 (porosidade ~0,45 um).

Para avaliar os niveis de recuperagdo dos analitos na matriz de efluente sintético,
realizou-se a fortificagdo na matriz com 200 ng L' de ATZ, E2 e EE2 ¢ 500 ng L' de RIF. O
fator de concentragdo testado para o método foi de 1.000 vezes, a partir da passagem de 250
mL da amostra e reconstitui¢do em 0,25 mL. A rotina de SPE pode ser observada na Figura 7.

A primeira etapa do processo consistiu em condicionar os cartuchos com duas vezes o
volume de 5 mL de MeOH, seguidos de duas vezes ACN, duas vezes H,Oup e duas vezes do
tampao de fosfato de s6dio 6,29 x 10~ mol L' com corregdo de pH 6,8 com H3PO4 grau HPLC,
a fim de ativar os sitios de interagdo da massa do sorvente disponivel no cartucho.

Posterior ao condicionamento, sem deixar que o cartucho secasse, realizou-se a filtragao
do volume de 250 mL das amostras. Apos a passagem da amostra pelo cartucho realizou-se a
etapa de limpeza, ou clean-up, com 2,5 mL do tampdo de fosfato de sodio 6,29 x 10~ mol L!
(pH 6,8). Ainda a vacuo foram esperados cerca de 30 minutos apos a passagem deste volume
de tampao e foram realizadas as secagens dos cartuchos em fluxo suave de nitrogénio gasoso

comum (N2).
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Figura 7 - Rotina experimental para pré-concentracdo de 1.000 vezes a partir da extracdo em fase solida.

2% S mL MeOH
2x 5 mLACN
2 x 5mL H,0 UP

[ Condicionamento |

| Filtracao

| Secagem

Ellﬁﬁo
Secﬁem

|__Reconstituicio | 0,25 mL MeOH

Fonte: autoria propria (2020).

A eluigdo dos compostos retidos na massa do cartucho foi realizada com a filtragao de
5 mL da mistura de solventes organicos ACN e MeOH na razdo volume/volume de 1:1. O
eluato do cartucho foi seco novamente em fluxo suave de N», até a completa secagem da
amostra. Apos a secagem, realizou-se a reconstitui¢do das amostras em 0,25 mL de MeOH com
ajuda de um agitador vortex até que ndo se observasse aderéncias na parede dos tubos. A
reconstituicdo em MeOH foi necessdria para que a matriz de injecdo nas andlises
cromatograficas fosse a mesma que a realizada na curva de calibragdo do método
cromatografico. As amostras ap0s a extracdo em SPE reconstituidas em MeOH foram filtradas
em filtros de seringas PVDF de 0,22 pm. Os niveis de recuperagdo dos analitos na matriz de
efluente sintético foram verificados de acordo com a Equagdo 9, conforme apresentado na RDC

n. n. 166/2017 (ANVISA, 2017).

. Concentracao média experimental
Recuperagio (%) = Concentracao teorica * 100 ©)




62

4.5.5 Quantificacio de Peréxido de Hidrogénio Residual

As quantificagdes do perdxido de hidrogénio (H20>) foram realizadas pela metodologia
espectrofotométrica a partir de metodologia modificada apresentada pelo Standard Methods for
the Examination of Water and Wastewater 23" edition (APHA, 2017). A reagio ¢ baseada na
formac¢ao do cation peroxovanadio a partir da reacdo do H,O> com vanadato de aménio.

Duas curvas de calibragdo foram geradas, uma para baixas concentragdes e outra para
altas concentragdes. As curvas de baixa concentragdes foram realizadas com faixa linear de
trabalho (FLT) de 2,5 a 30,0 mg L' e apresentou valores de LD e LQ estimados pela regressdo
das curvas de 0,13 ¢ 0,38 mg L-!, respectivamente. As curvas para altas concentra¢des foram
realizadas com FLT entre 60 e 200,0 mg L', com valores de LD e LQ de 0,23 e 0,68 mg L™,
respectivamente. As leituras foram realizadas em espectrofotometro UV-Vis com absor¢do em

446 nm e os menores pontos das curvas foram adotados como LQ.

4.5.6 Quantificacao de ions ferrosos e férricos

As quantificacdes de Fe?" e Fe (rl dissolvidos foram determinadas por espectrometria
UV-Vis utilizando-se a metodologia baseada na redu¢do de Fe o1 @ Fe*" na presenca de
hidroquinona e complexacio do Fe** com 1,10-ortofenantrolina, sendo o Fe** calculado a partir
da diferenca entre o Fe ol € Fe** (APHA, 2017). Curvas de calibragio foram realizadas com
faixa linear de trabalho de 0,5 a 7 mg L', com leituras na faixa de absorcio de 508 nm em
espectrofotometro UV-Vis.

As curvas analiticas foram realizadas com sulfato ferosso amoniacal em FLT entre 0,5 ¢
7,0 mg L', Os valores de LD e LQ estimados pelos dados de regressio da curva analitica foram

de 0,01 e 0,03 mg L!, respectivamente. O LQ adotado foi o menor ponto da curva.

4.6 TRATAMENTOS POR FOTOLISE UVC E PROCESSOS AVANCADOS DE
OXIDACAO

Os ensaios de degradacdo dos micropoluentes em agua residudria sintética de modo
1solado ou como pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por fotolise UVC e AOPs
foram conduzidos em um reator fotoquimico convencional em escala laboratorial com volume

de 1000 mL, refrigeracao por fluxo periférico de 4gua e agitacdo magnética.
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As degradacdes foram realizadas com uso de ldmpada UV de alta pressdo de vapor de
mercurio de 125 W, inserida na matriz com auxilio da protecdo de bulbo de quartzo para as
degradacdes por fotolise e processo UVC/H202 (UVC) e bulbo de vidro Pyrex para os processos
Fenton e foto-Fenton (UVA-Vis). A representacao grafica do reator fotoquimico utilizado neste

estudo e uma imagem deste em uso podem ser vistas na Figura 8.

Figura 8 - Reator fotoquimico utilizado nos tratamentos fotdlise UVC e AOPs. A, representacdo esquematica do
reator; B, imagem durante um AOP.

Lampada vapor
de mercurio

] 4mm Agua
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Fonte: Autoria propria (2020).

Os processos de degradacdes avaliados foram realizados em trés tempos de tratamento
30, 60 ou 90 minutos tanto para as reagdes isoladas quanto para pos-tratamento do efluente do
reator tipo UASB. Para cada tempo uma nova amostra era preparada e suas condigdes
pertinentes foram monitoradas.

As degradagdes, para ambos os tratamentos (isolados e combinados), por processo
UVC/H,0; foram realizadas com adi¢do inicial de 100 mg L' de H>O, (GIANNAKIS et
al., 2017) tendo sido realizado monitoramento da concentrac¢ao residual a cada 15 minutos com
reinjecdo de H,O; para restabelecimento da concentracio de 100 mg L™! no meio reacional.

Para as reagdes Fenton e foto-Fenton homogéneas realizou-se a correcdo do pH para
2,8 com H2SO4 P.A. e as concentragdes de H,O, e Fe?* foram estabelecidas a partir de relato
cientifico de que para tratamento de efluentes sanitarios a concentragdo maxima requerida nao
excede 50 mg L' de H»O» e os melhores resultados alcangados, na perspectiva da degradacio
de micropoluentes no pos-tratamento de efluentes, foram com concentracio inicial de 5 mg L™!
de FeSO4¢7H,0 (DE LA CRUZ et al., 2012; KLAMERTH et al., 2010; GIANNAKIS et al.,
2017). Portanto, esse estudo foi conduzido com adigio de 5 mg L' de FeSO47H,0O e
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50 mg L' de H»O». Tais varidveis foram monitoradas em intervalos de 10 minutos para cada
batelada de reagao (30, 60 ¢ 90 minutos).

Para correcao de pH apds os tratamentos, tomou-se como premissa o estabelecimento
dos padrdes de langamento de efluentes preconizados pela Resolugdo CONAMA n. 430/2011
(BRASIL, 2011), ao qual estabelece faixa entre 5,0 e 9,0 para despejo de efluentes em corpos
hidricos receptores. O acompanhamento de pH apds os processos fotdlise UVC e UVC/H202
nao demonstraram necessidade de correcao do pH. Por outro lado, em detrimento dos processos
Fenton e foto-Fenton terem sido conduzidos em pH 2,8, foram realizados ajustes de pH das
amostras para 5,0 e essas foram adotadas como efluente desses processos para avalia¢des fisico-
quimicas, cromatograficas e bioensaios.

Foram retiradas aliquotas de 400 mL das amostras de cada tempo de tratamento e
tiveram o abatimento do H>O» residual realizado com bissulfito de sdédio 40% (m/v) (exceto
processo fotdlise UVC). Essas aliquotas de amostras foram filtradas em membrana de fibra de
vidro GF-3 com porosidade ~ 0,45 pm. Volumes de 150 mL das amostras foram destinados as
avaliagdes das variaveis fisico-quimicas: pH, DQO, Ciotal, Namon, nitrito, nitrato, Piotar € Pinorg.
Os 250 mL restante das amostras foram submetidas a pré-concentracdo em SPE para analises
cromatograficas dos compostos de interesse. Os volumes de 600 mL restantes de cada batelada
dos processos foram encaminhados aos bioensaios toxicologicos.

O conjunto de dados de cada processo no tratamento isolado e no pds-tratamento do
efluente do reator tipo UASB foram comparados, estatisticamente, por andlise de variancia
ANOVA dois critérios com pos-teste t-Student para verificar as diferengas significativas com
intervalo de confianca de 95%. A comparacao foi realizada de modo pareado entre Fotolise
UVC e processo UVC/H20; e entre Fenton e foto-Fenton para as amostras do tratamento
isolado, assim como esses pares de processos para as amostras do pds-tratamento. Além disso,
verificou-se as diferengas significativas entre cada processo pareado entre o tratamento isolado

e 0 combinado.

4.7 BIOENSAIOS

Foram selecionados dois organismos para verificar a toxicidade das amostras antes e
apos os processos de tratamento para ambos 0s casos (isolados € combinados). As avaliagdes

de ecotoxicidade aguda foram realizadas por meio de bioensaios com microcrusticeo
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Daphnia magna e para determinagdes fitotoxicologicas as amostras foram submetidas aos

testes com sementes de Lactuca sativa.

Apos as degradagdes por processos UVC/H20O», Fenton e foto-Feton os abatimentos de
H>0; residual foram realizados com catalase de figado bovino para 600 mL de amostras
separadas e destinadas aos bioensaios. De acordo com Sigma-Aldrich (2020), uma unidade de
catalase de figado bovino degrada 1 uMol de H>O> por minuto em pH 7,0 e 25 °C. Portanto,
seguindo-se a relacao estequiométrica de reagdo do abatimento do H>O» com catalase de figado
bovino, a concentragdo de 2 mg L™ possui capacidade de abater 680 mg L™ de H,O2 em 10
minutos, sendo assim, ap6s cada degradagao AOP realizou-se a adicdo de catalase de figado
bovino em concentracdo de 2 mg L™ na aliquota de 600 mL de amostra. A verificacdo da
eficiéncia do consumo de H>0», apos 10 minutos de reacdo em agitacdo e auséncia de luz, foi

realizada a partir do método colorimétrico com fitas Peroxide Test, MQuant™.

As amostras destinadas aos bioensaios foram alocadas em frascos &mbares em freezer a
-18 °C e avaliadas dentro do prazo de 60 dias sem a manipulagdo de pH ou filtragdo. Para os
testes foram utilizadas as fragdes decantadas das amostras, conforme preconizado pela
NBR n. 15.469 (ABNT, 2016), que trata sobre a coleta, preservagao e preparo de amostras para

testes ecotoxicologicos.

4.7.1 Toxicidade aguda com Daphnia magna

Os bioensaios com Daphnia magna foram realizados de acordo com as prerrogativas
estabelecidas pela NBR n. 12.713 (ABNT, 2016), que trata sobre os testes com microcrustaceos
Daphnia ssp. Neste sentido, dez organismos neonatos, ou seja, de 2-26h de vida, foram
submetidos a 20 mL das amostras ou controle em copo de béquer, realizados em triplicata.
Além disso as amostras foram diluidas na solug@o de 4gua de diluigdo em concentracdes de 50,

25,12,5 € 6,25% (v/v), como pode ser observado no Quadro 7.
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Quadro 7. Fatores de dilui¢do das amostras submetidas aos bioensaios com Daphnia magna

Volume da Volume da Agua de
Amostra (%) FD* Amostra (mL) diluicio (mL)
100,00 1 20,00 0
50,00 2 10,00 10,00
25,00 4 5,00 15,00
12,50 8 2,50 17,50
6,25 16 1,25 18,75

*FD: fator de diluigdo
Fonte: Adaptado de ABNT (2016).

A NBR n. 12.713 (ABNT, 2016) apresentou como fator de dilui¢do usual das amostras
FD 32 (3,12%), no entanto, testes preliminares demonstraram que em nenhum caso houve
imobilizagdo dos organismos a partir de FD 16. Portanto, os testes foram conduzidos em todos
os casos com FD maximo de 16.

Os organismos expostos as amostras ou controle foram incubados a 20 + 2 °C e apos
48 horas foram contabilizados os organismos de D. magna iméveis em cada copo de béquer.
Os resultados obtidos foram expressos em funcao do fator de toxicidade (FT), observados em
relagdo ao fator de dilui¢ao (FD) de cada amostra, em que se avaliou a menor diluigdo que nao

inferiu efeito de imobilidade maior que 10% nos organismos testados.

4.7.2 Fitotoxicidade com Sementes de Lactuca sativa

Os bioensaios com as sementes de Lactuca sativa foram realizados com sementes da
marca Isla®, lote 11 6434-005-52, com taxa de germinagdo de 98% com validade vigente até
julho de 2020. Os testes foram conduzidos com base na metodologia utilizada por Utzig et al.
(2019), que adaptou para 15 sementes por placa de petri o procedimento de Young et al. (2012)
e Sobrero e Ronco (2008).

Os testes consistiram na disposi¢ao de 15 sementes em cada placa de petri com 10 cm
de diametro, alocadas em cima de um papel filtro, ajustado para o tamanho ideal, com 4 mL de
amostra. As placas foram seladas individualmente com plastico filme e incubadas a 20+2 °C
sem fotoperiodo por 120 horas. Nas bateladas de testes, realizou-se o controle negativo, com
adi¢ao de H2Oosm e controle positivo com solugdo de Glifosato comercial 3% (m/v). Todos os

ensaios foram realizados em triplicata.
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Ap6s o periodo de incubagao, retirou-se as placas da incubadora e mediu-se as radiculas
de cada semente com uma régua de precisdo de uma casa de milimetro. As radiculas que tiveram
crescimento menores que 0,3 cm foram consideradas ndo germinadas.

Mediante os resultados obtidos, foram calculados os desvios padrao e os coeficientes de
variagdo de comprimento de cada réplica. Como controle de qualidade, apenas foram aceitos
bioensaios em que o coeficiente de variagdo fosse menor que 30% e a taxa de germinagdo para
o controle maior que 90%. Os resultados foram observados e analisados em fun¢do do indice
de germinacao (IG) (GARCIA et al., 2009) e do indice de crescimento relativo (ICR)
(YOUNG et al., 2012), aos quais podem ser observados mediante as Equagdes 10 e 11,

respectivamente.

Média de germinacao de cada réplica da amostra
Média de germinagio de cada réplica do controle negativo

1G =

100 (10)

Média do comprimento das radiculas das amostras
ICR = (11)

Média do comprimento das radiculas do controle negativo

As interpretacdes de ICR foram realizadas de acordo com Young et al. (2012), podendo
apresentar sem efeito toxicoldgico (0,8 > ICR < 1,2), inibi¢do do crescimento das radiculas das
sementes (ICR < 0,8) e estimulo de crescimento das radiculas das sementes (ICR > 1,2).

Para os bioensaios com L. sativa verificou-se a distribui¢ao dos dados pelo modelo de
Kolmogorov-Smirnov, atendendo-se o critério da normalidade, foram aplicados testes de

varidncia ANOVA um critério aliado ao pos-teste Dunnett.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 CONTROLE ANALITICO

5.1.1 Determinacao Cromatografica dos Analitos por HPLC-DAD-FLD

As condi¢des de contorno iniciais desse trabalho foram abordadas de acordo com a
literatura especifica e trabalhos prévios desenvolvidos no grupo de pesquisa (GPTec) por Lima
(2014), com enfoque na deteccao e quantifica¢do do pesticida, por Lemos (2017) para antidtico
e por Liz et al. (2017) para hormonios em HPLC-DAD-FLD. Neste sentido, com base em dados
bibliograficos, foram realizados diversos testes com a fase estacionaria C18 (4,6 x 250 mm, 5
um, Zorbax). Avaliou-se inimeras composi¢des da fase mével, tendo sido variadas proporgdes
de solvente organico (ACN), fase aquosa (H2Oup € Tampao de fosfato de sddio dibasico), vazao
e tipos de eluigao.

Mesmo ap0ds os ajustes das proporgdes dos solventes e eluicdo dos analitos, mediante a
comparag¢do dos padrdes cromatograficos isolados e do seu comportamento espectral na matriz,
os resultados obtidos foram considerados insatisfatorios para determinagdo dos analitos de
interesse. Desta forma, uma nova coluna de fase reversa C18 (4,6 x 150 mm, 2,7 um, Poroshell
120 EC) foi testada com intencdo de melhoria no ganho dos niveis de separacdo e detec¢do
desses compostos.

Em relagdo aos parametros de detec¢ao para cada composto, Liz et al. (2017) avaliaram
os hormonios E2 e EE2 por HPLC-FLD, determinando-se valores de energia de excitacdo e
emissao dos hormonios quando estes encontram-se presentes na matriz de afluentes e efluentes
de ETEs, ressuspensos em MeOH. Neste sentido, os autores demonstraram que maiores
intensidades de fluorescéncia e menor interferéncia dos componentes da matriz foram
alcancados com utilizagdo da excitagdao em 280 nm e emissdo em 306 nm, as quais foram
empregadas no desenvolvimento em seu método cromatografico. Portanto, esses valores de
energia de excitagdo e emissdao foram assumidos neste trabalho.

O comprimento de onda de monitoramento de ATZ foi determinado, além dos dados da
literatura, em fun¢do da observagdao do maximo espectro de absor¢cdo UV-Vis, tendo sido
utilizado 220 nm. O farmaco RIF, assim como a ATZ, teve seu comportamento espectral
observado, no entanto, diferente do pesticida, optou-se por uma regido no espectro de absor¢ao

do composto onde fossem menores os niveis de interferéncia na corrida cromatografica, tendo
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em vista a complexidade da matriz de trabalho. Sendo assim, o comprimento de onda de 470 nm
foi adotado para monitoramento desse analito, assim como realizado por Lemos (2017). As

condigdes cromatograficas definidas podem ser observadas na Tabela 1 e o gradiente utilizado

para fase movel na Figura 9.

Tabela 1 - Condicdes do primeiro método cromatografico com a coluna Poroshell 120 EC-C18 (4,6 x 150 mm,

2,7 pm).
Coluna cromatografica Poroshell 120 EC-C18 (4,6 X 150 mm, 2,7 um)
Temperatura da coluna 33°C
Fase movel ACN:Tampio fosfato de sodio dibasico/H;PO4, pH 6,8
Tipo de eluicio Gradiente
Proporc¢ao inicial 2:98
Vazio 0,3 mL min"!
Volume de injecio 50 uL
Detec¢iio DAD K220 nm (ATZ) e £ 470 nm (RIF)
Detec¢ao FLD Excitagdo 280 nm e Emissdo 306 nm
Tempo de retenciio 27,9 min (ATZ), 24,9 min (RIF), 27,1 min (E2), 29,3 min (EE2)

Fonte: Autoria propria (2020).

Figura 9 - Gradiente da fase movel utilizado no primeiro método cromatografico com a coluna Poroshell 120
EC-C18 (4,6 x 150 mm, 2,7 pm).
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Fonte: Autoria propria (2020).

Foi possivel constatar durante os testes iniciais com a fase moével composta por ACN e
o tampao de fosfato de sodio dibasico que o tampao ndo foi soluvel em 100% de ACN, em
decorréncia de dificuldades na operagdo do equipamento cromatografico. Embora os analitos

fossem eluidos ainda na propor¢ao de 55% de ACN, determinou-se que a propor¢ao maxima
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de solvente organico na fase movel seria de 70% para realizar a limpeza do sistema. As curvas

analiticas obtidas podem ser observadas na Figura 10.

Figura 10. Regressoes lineares das curvas analiticas médias dos compostos de interesse do primeiro método
cromatografico. (n = 3): A, Atrazina; B, Rifampicina; C, B-estradiol; D, 17a-etinilestradiol.

1600

- 60

- 50

I 40

30

20

500

- 400

- 300

- 200

- 100

y = -31,8460 + 1,84182 x A |y=-17,6180 + 0,09257 x B
1400 R’ = 0,99993 R’ = 0,99638 |
1200 o
1000
S 800
E
3 600
<L
400
200 +
0
T T T T T T T T T T T T T T T T T
0 100 200 300 400 500 600 700 800 900 300 400 500 600 700 800 900
Concentragdo de Atrazina (ug L™) Concentragéo de Rifampicina (ug L)
600
y = 3,5403 + 0,6538 x C |y=0,8476 +0,5749 x D
2 _ 2 _ n
500 4 R" = 0,99987 R" =0,99154
400
S 3004
E
o
[
& 200
100
04
T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T
0 100 200 300 400 500 600 700 800 900 0 100 200 300 400 500 600 700 800 900

Concentragdo de B-estradiol (ug L'i) Concentragdo de 17a-etinilestradiol (ug L’l)

Fonte: Autoria propria (2020).
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As curvas analiticas foram elaboradas na faixa linear de trabalho (FLT) entre

50 e 850 pg L !, exceto para RIF que foram determinadas em FLT entre 300 e 850 ug L™!. Os

resultados das regressdes lineares obtidas para cada analito na mistura dos compostos

preparados em MeOH apresentaram linearidade adequada, com coeficiente de determinacio r?

superior a 0,99, estando em todos os casos acima do valor preconizado pela Anvisa (2017).

A anvisa (2017) estabeleceu que os limites de deteccdo (LD) e quantificagdo (LQ)

podem ser determinados de acordo com as condi¢gdes dos parametros das regressoes das curvas

analiticas. Neste sentido, o LD pode ser calculado em fung¢do de 3,3 vezes a razao entre o desvio

padrao do coeficiente linear e a inclinacao da curva, ou seja, o coeficiente angular. O LQ pode

ser determinado a partir de 10 vezes essa mesma razao. Sendo assim, os limites de deteccdo e

quantifica¢do, além de parametros de regressdo da curva podem ser observados na Tabela 2.
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Tabela 2 - Parametros de regressdo das curvas analiticas (n = 3) e os principais pardmetros da faixa linear de
trabalho do primeiro método cromatografico.

Parimetro ATZ RIF E2 EE2
Coeficiente linear -31,8460 -17,6180 3,5403 0,8476
Desvio do coeficiente linear 2,24031 1,52750 1,42134 3,01153
Coeficiente angular 1,84182 0,09257 0,65380 0,57490
Desvio do coeficiente angular 0,00472 0,00279 0,00227 0,01601
Coeficiente de determinacgio (r?) 0,99993 0,99638 0,99987 0,99154
LD (ug L") 4,01 54,45 7,17 17,29
LQ (ng LY 12,16 165,01 21,74 52,38
LQ adotado* (ug L") 50,00 300,00 50,00 50,00

*Os limites de quantifica¢do adotados foram os menores pontos das curvas analisadas.
Fonte: Autoria préopria (2020).

A Resolugao RE n. 899/2003 da Anvisa apontou que para aceitacdo da curva analitica
deve ser verificado desvio menor ou igual a 20% da concentragdo nominal do LQ. Neste
sentido, foram observadas para as menores concentragdes das curvas analiticas (n=3) valores
inferiores ao preconizado, sendo que a ATZ (50 pg L") e RIF (300 pg L) apresentaram
coeficientes de variagdo (CV) de 0,9% e 1,1%, respectivamente. Enquanto o hormonio
E2 (50 ug L!) demonstrou CV de 4,8% e EE2 (50 pg L) de 5,6%.

Apbs o desenvolvimento do método analitico, bem como a determinagao das principais
figuras de mérito, seguiu-se com os testes de pré-concentra¢do por SPE. Ao realizar o primeiro
teste de extracdo e sua corrida cromatografica, verificou-se interferéncias na eluicao dos picos
cromatograficos nos tempos de retencao estabelecidos. Portanto, o método analitico necessitou
ser modificado e novos ajustes foram avaliados com a finalidade de separacao adequada dos
analitos. As novas condi¢des cromatograficas estdo apresentadas na Tabela 3 e o gradiente da

fase movel na Figura 11.

Tabela 3 - Condig¢des do segundo método cromatografico com a coluna Poroshell 120 EC-C18 (4,6 x 150 mm,

2,7 um).
Coluna cromatografica Poroshell 120 EC-C18 (4,6 X 150 mm, 2,7 pm)
Temperatura da coluna 33°C
Fase mével ACN:Tampio fosfato de sodio dibasico/HsPOs, pH 6,8
Tipo de eluicdo Gradiente
Proporcao inicial 5:95
Vazio 0,3 mL min"'
Volume de injecdo 50 uL

Deteccao DAD
Dete¢cao FLD
Tempo de retencio

K220 nm (ATZ) e £ 470 nm (RIF)
Excitagao 280 nm e Emissdo 306 nm
36,5 min (ATZ); 36,1 min (RIF); 39,1 min (E2); 42,3 min (EE2)

Fonte: Autoria propria (2020).
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Figura 11 - Gradiente da fase movel utilizado no segundo método cromatografico com a coluna Poroshell 120
EC-C18 (4,6 x 150 mm, 2,7 um).
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3) para o segundo método

cromatografico podem ser observadas na Figura 12.

Figura 12. Regressoes lineares das curvas analiticas médias dos compostos de interesse do segundo método

cromatografico. (n = 3): A, Atrazina; B, Rifampicina; C, B-estradiol; D, 17a-etinilestradiol.
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As curvas analiticas para as corridas cromatograficas do segundo método foram
realizadas em triplicata com faixa linear de trabalho entre 50 e 850 pg L™!, exceto para o farmaco
Rifampicina que foi determinado entre 75 e 650 ug L. As solugdes de trabalho também foram
preparadas a partir da mistura dos analitos em MeOH. Os resultados demonstram que as curvas
em questdo apresentaram coeficiente de determinacdo (r?) superiores a 0,99, portanto, dentro

das condi¢des abordadas pela Anvisa (2017).

Os valores dos parametros da regressao linear, bem como os principais parametros de

mérito, podem ser observados na Tabela 4.

Tabela 4. Parametros de regressdo das curvas analiticas (n = 3) e os principais parametros da faixa linear de
trabalho do segundo método cromatografico.

Parametro ATZ RIF E2 EE2
Coeficiente Linear 5,67401 -2.85398 13,52301 2,18985
Desvio do coeficiente linear 1,22739  0,06846 0,73149 0,58730
Coeficiente angular 1,42723  0,06560 0,62542 0,63391
Desvio do coeficiente angular 0,00295 0,00042 0,00100 0,00078
Coeficiente de determinacao (1?) 0,99966 0,99589 0,99987  0,99995
LD (ug L™ 2,84 3,44 3,86 3,06
LQ (ugL™) 8,60 10,44 11,70 9,26
LQ adotado* (ug L) 50,00 7500 50,00 50,00

*Os limites de quantificagdo adotados foram os menores pontos das curvas analisadas.
Fonte: Autoria propria (2020).

Foi possivel verificar para menores concentragdes das curvas analiticas valores de
variacdo inferiores a 20%, conforme preconizado pela Anvisa (2003), sendo que
ATZ (50 ug L") e RIF (75 pg L) apresentaram CV de 1,9% e 2,7%, respectivamente.
Enquanto o horménio E2 (50 ug L'') demonstrou CV de 14,7% e EE2 (50 ug L) de 11,3%.

Os parametros de regressao das curvas analiticas do segundo método cromatografico
demonstraram menores LD e LQ, quando comparados com o primeiro método e esses em
ordem diferente ao primeiro método, sendo eles ATZ, EE2, RIF e E2.

Comparando-se os dois métodos cromatograficos, verificou-se que o LD da ATZ
apresentou reducio de 4,01 para 2,84 pug L', enquanto que o LQ estimado pelos parimetros
equacionais de 12,16 para 8,60 pg L', ambos estimados pela estimativa equacional dos
pardmetros da curva. O EE2 teve a diminui¢do do LD e LQ de 17,29 para 3,06 ug L' e
52,38 para 9,26 ug L', respectivamente. A diminui¢do desses limites para a RIF ocorreu de

54,45 para 3,44 pg L' (LD) e de 165,01 para 10,44 ug L' (LQ), enquanto que o composto E2
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apresentou diminui¢do no LD de 7,17 para 3,86 pug L' e diminuicio no LQ de
21,74 para 11,70 pg L.

De acordo com Mesquita et al. (2013), a inclinacao da curva pode inferir a sensibilidade
do método analitico, pois quanto maior a absortividade do composto maior sera o coeficiente
angular, ou seja, mais sensivel ¢ o método. Além disso, a sensibilidade de um método indica a
capacidade de discriminar concentragdes proximas de um analito. Desta maneira, pode-se
interpretar que o segundo método cromatografico possuia maior sensibilidade que o primeiro,

tendo em vista que os coeficientes angulares destes foram maiores.

De todo modo, apesar de tais diferencas entre os dois métodos cromatograficos,
ressalta-se que ambos os métodos cromatograficos desenvolvidos neste estudo sdo validos nas
analises para determinacdo dos compostos de interesse, dentro da FLT, mediante os seus niveis
de determinagao (r?).

Cappelini et al. (2012) desenvolveram um método cromatografico em HPLC-DAD para
monitoramento de quatro residuos de pesticida em corpos d’agua, sendo que entre eles a ATZ
estava presente. A eluicdo realizada foi em gradiente com ACN e H>Oup. As autoras
encontraram LD e LQ de 50 e 170 pg L™, respectivamente. Outros autores também realizaram
o desenvolvimento de método analitico por HPLC-DAD para verificagdo das concentragdes de
ATZ em um mix de pesticidas, tendo sido determinada elui¢do isocratica com ACN:H2Oup
55:45 (v/v), obtendo-se LD para ATZ de 190 pg L' e LQde580ug L-!
(VELKOSKA-MARKOVSKA; PETANOVSKA-ILIEVSKA, 2013). Ambos o0s casos
apresentaram limites superiores aos encontrados nos dois métodos cromatograficos

desenvolvidos nessa pesquisa, corroborando com a eficiéncia dos métodos para esse analito.

Pereira e colaboradores (2018) desenvolveram um método analitico para determinagao
da combinagdo dos antibidticos RIF e Clindamicina em HPLC-DAD em elui¢ao gradiente com
MeOH e H3PO4 0,01M como fase mével. Os limites de deteccao e quantificagdo encontrados
pelos autores para a RIF foram de 250 e 760 ug L', sendo esses valores superiores aos
encontrados para os dois métodos cromatograficos desenvolvidos no presente trabalho. Por
outro lado, Lemos (2017) desenvolveu pesquisa referente a determinacdo da mistura de
Rifampicina e Isoniazida, com detec¢ao por HPLC-DAD, encontrando valores de LD de 10 pg
L'eLQdee30pgL" paraaRIF, valores inferiores ao primeiro método desenvolvido, porém

superiores ao segundo método.
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Para os dois métodos desenvolvidos, os valores verificados para quantificacao dos
horménios E2 e EE2 sdao menores que os determinados por HPLC-DAD por Montagner e
Jardim (2011) de 112 e 304 ng L', respectivamente. Ndo obstante, Liz et al. (2017) encontraram
valores de 10 ug L! para E2 e EE2 monitorados em HPLC-FLD com eluigdo isocratica na
propor¢ao de 50:50 (v/v) de ACN:H:0, corroborando com os valores semelhantes aos dois
métodos cromatograficos apresentados. De todo modo, aponta-se que as diferencas observadas
entre os limites encontrados experimentalmente e a literatura podem ser justificadas em fungao

das especificidades dos sistemas cromatograficos.

Desta forma, adotou-se o segundo método cromatografico para continuidade do

trabalho, sendo os resultados mostrados adiante referentes ao segundo método validado.

5.1.2 Extraciao em Fase Solida

O procedimento de extracdo em fase solida (Solid Phase Extraction — SPE) foi
adaptado levando-se em consideragdo a solugdo aquosa e solventes organicos apresentados por
Guermouche e Guermouche (2004), que trabalharam com cartucho C18, 60 mg, BondElut®. A
ultima etapa do condicionamento foi alterada substituindo-se o tampao de fosfato de potassio
(pH 4,5) para o tampao fosfato de sodio dibasico com corre¢cdo de pH com H3POj4 a 6,8, pois,
esse ja estava sendo utilizado nas corridas cromatograficas.

O volume de amostra filtrada pelos cartuchos foi definido em funcao da intencao de
obtencdo do fator de concentragdo de 1.000 vezes. Portanto, observou-se as prerrogativas
estabelecidas pelo fabricante do cartucho. Fixou-se volume de amostra, previamente filtrada
em membrana de fibra de vidro ~0,45 pm, em 250 mL com reconstituicdo em 0,25 mL, dentro
das diretrizes estabelecidas para os cartuchos Oasis® HLB 6cc 30 um que apresenta limite
operacional de 500 mL (WATERS, 2014).

As concentragoes de fortificagdo foram determinadas em fun¢do de valores da
literatura, tendo sido adotados valores nesse trabalho proximos aos valores adotados por outros
pesquisadores em andlises de micropoluentes para efluentes sintéticos e sanitarios
(RIZZO et al., 2019).

Os resultados obtidos nos testes de recuperacao das substancias de interesse podem ser

verificados na Tabela 5.
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Tabela S - Validagdo da pré-concentracdo em 1.000 vezes por SPE da matriz de 4gua residudria sintética com
fortificagdo de 200 ug L' de ATZ, E2 ¢ EE2 e 500 ug L"! de RIF.

Concentracao Conc’el-ltrag:ao . Recuperacao Coeficiente
. . ~ média de Desvio .- ™
Analito de fortificacio recuperagio  Padrdo média de variacao
-1 [ )

(ng L ) (ug L-l) ( Al) ( A))
Atrazina 200 164,7 15,3 82,3 9,3
Rifampicina 500 551,1 24,5 110,2 4,5
B-estradiol 200 407,6 6,2 203,8 1,5
17a-etinilestradiol 200 232,0 10,8 116,6 4,7

Fonte: Autoria propria (2020).

As concentragdes de fortificagdo na matriz de 4gua residudria sintética para o teste de
recuperacio, foram de 200 ng L~ ! para ATZ e EE2 e de 500 ng L! para RIF. A concentragdo
média de recuperacdes (n = 3) em SPE para ATZ foi de 164,7 (15,3) pg L™ !, com recuperacio
média de 82,3% (CV 9,3%); para RIF a concentracao média de recuperagao foi de 551,1 (24,5)
ng L1 recuperagdo de 110,2% (CV 4,5%); para E2 a concentracio média encontrada foi de
407,6 (6,2) ug L™ !, obtendo-se recuperacio média de 203,8% (CV 1,5%); e EE2 a concentragdo
média recuperada foi de 232,0 (10,8) ug L™ !, com recuperacido de 116,6% (CV 15,0%).

Os resultados obtidos inferiram que a técnica de pré-concentragdo em 1.000 vezes por
SPE foi satisfatoria para os micropoluentes ATZ, RIF e EE2, que apresentaram recuperacdes
médias entre 70 e 120% e coeficientes de variacdo menores que 15%, conforme preconizado
pela Anvisa (2017). No entanto, o analito E2 apresentou interferéncia apds o processo de
extracdo, com nivel de recuperagdo média acima do limite estabelecido. Portanto, ndo serdao

apresentados os valores de E2 das amostras submetidas a SPE.

Nao foram encontrados dados na literatura cientifica que reportassem a técnica de
extracdo em fase solida (Solid Phase Extration — SPE) em esgoto tendo como analito a RIF.
Neste sentido, em medida de comparagdo, os trabalhos abordados trabalharam com a extracao

do analito em plasma sanguineo para RIF, ou outro composto em matriz de esgoto.

De acordo com Borecka et al. (2014), que avaliaram a extracdo de 12 compostos
farmacéuticos ativos em LC-MS/MS, quanto mais complexa a matriz maior serd sua influéncia
nos resultados de recuperagao por SPE. Para mesmo conjunto de analitos os autores obtiveram
recuperagdes variando de 94,9% a 41,5% para agua de abastecimento e de 0% a 31,6% para
amostras de esgotos. Além disso, de acordo com a Anvisa (2017) e US-FDA (2018), embora

sejam desejados niveis de recuperagdo mais proximos a 100% ¢é de grande importincia que a
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recuperagdo seja consistente, precisa e reprodutiva. Neste sentido, as recuperagcdes médias
obtidas para a ATZ, RIF e EE2 nessa pesquisa foram consideradas condizentes com as

condigdes expressas pela Anvisa (2017) e US-FDA (2018).

5.2 TRATAMENTO ANAEROBIO EM REATOR TIPO UASB

5.2.1 Caracteriza¢ao do Substrato utilizado no Tratamento Biologico, Fotdlise UVC

e Processos Avancados de Oxidacao isolados

Salienta-se que o substrato utilizado no presente estudo visa simular as condi¢des de
esgoto sanitario de origem doméstica. Para alimenta¢do do reator tipo UASB foi utilizado o
substrato fortificado com as substancias de interesse (item 4.4), chamados nesse trabalho como
amostras do afluente. Sendo assim, a estatistica descritiva da caracterizagao fisico-quimica das
amostras do afluente no tratamento do reator tipo UASB, operado por 270 dias, pode ser

observado na Tabela 6.

Tabela 6 - Caracterizacdo da agua residuaria sintética utilizada como substrato ao tratamento em reator tipo
UASB operado por 270 dias.

Variavel Unidade N Média DP Min Max Cv
pH - 48 - 0,28 6,65 7,79 4
Temperatura °C 48 20,8 2,8 15,9 26,7 12
Alcal. Total mg CaCO; L' 48 224 54 129 326 24
Alcal. Intermediaria mg CaCO; L' 48 78 28 19 152 36
Alcal. Parcial mg CaCO; L' 48 146 39 81 244 27
Alcal. Bicarbonato mg CaCO; L' 48 169 42 97 268 25
Acidos Volateis mg L' 31 60 40 9 140 66
DQOotal mg O, L™ 55 697 196 324 994 28
DQOsotivel mg O, L™ 55 326 100 207 565 31

n: numero de amostras; DP: desvio padrao; Min: valor minimo; Max: valor maximo; CV: coeficiente de variagdo
em percentual.
Fonte: Autoria propria (2020).

O monitoramento das variaveis fisico-quimicas do substrato afluente ao reator tipo
UASB durante o presente experimento apresentou valores de pH variando de 6,65 a 7,79. A
temperatura média do das amostras do afluente foi de 20,8 °C com valores variando entre 15,9
e 26,7 °C. Os coeficientes de variacdo para pH e temperatura foram, respectivamente, de 4 e

12%.
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O monitoramento das varidveis fisico-quimicas do reator tipo UASB foi iniciado em
outono de 2018 e se estendeu até o verao de 2019 totalizando 270 dias. Ressalta-se que a cidade
de Curitiba possui tipo climético subtropical imido, mesotérmico, sem estagdo seca, com
verdes frescos e inversos com geadas frequentes, tendo como referéncia a classificacdo de
Koppen Cfb (IPPUC, 2011). A regido apresenta temperatura do ar minima média 13,0 °C,
temperatura média 17,1 °C e temperatura maxima média 23,3 °C (SIMEPAR, 2020). No
entanto, de acordo com Mendonga e Dubreuil (2005), em estacdo de verdo as temperaturas
absolutas podem se aproximar de 40 °C e no inverno as temperaturas atingem inimeras vezes
valores negativos. O més de julho ¢ considerado o més mais frio e as temperaturas permanecem
reduzidas até meados da primavera. Portanto, a variagdo de temperatura do efluente sintético
pode ser justificada em fun¢do da sazonalidade climatica da cidade de Curitiba, tendo em vista

que o reservatorio que alimentava o reator ficava exposto a temperatura ambiente.

Os resultados obtidos de alcalinidade total média de 224 mg CaCOs L!, variando entre
129 ¢ 326 mg CaCOs; L' com CV de 24,0%. As alcalinidades intermediaria e parcial
apresentaram valores médios de 78 e 146 CaCOs L', respectivamente, com valores entre
19e152 mg CaCOs L' para alcalinidade intermedidria (CV de 36,2%) e
81 € 244 mg CaCO3; L' para alcalinidade parcial (CV de 26,6%). Os resultados do
monitoramento de alcalinidade a bicarbonato e 4cidos volateis mostraram em média
169 mg CaCO3 L' e 60 mg L', respectivamente. Os valores minimo e maximo observados para
essas varidveis foram de 97 e 268 mg CaCOs; L' para alcalinidade a bicarbonato e
9 e 114 mg L ! para 4acidos volateis, com CVs de 24,8% e 66,0%, respectivamente.

Em relacdo a matéria organica carbonacea do efluente sintético, este trabalho optou por
utilizar a variavel DQO para sua quantificacdo, tendo em vista a sua praticidade e tempo de
resposta da andlise laboratorial. As determinagdes indiretas das diversas formas de matéria
organica em termos de DQO demonstram DQOxta1 média afluente de 697 mg O> L', com valor
minimo de 324 mg O, L' e maximo de 994 mg O, L' (CV de 28,2%). A DQOsoivel foi de
326 mg O2 L', com valores entre 151 e 565 mg O2 L' (CV de 30,8%). De acordo com Von
Sperling (2014), a concentracdo de matéria organica em termos de DQOiowl NOS esgotos
sanitarios varia entre 450 e 850 mg Oy L',

A fracdo soluvel de DQO representa a matéria organica apos a filtragdo da amostra em
membrana com porosidade ~0,45 pum, ou seja, sem a interferéncia do material coloidal e

suspenso. Neste sentido, observou-se que em média a fracao soltivel do substrato foi de 33,7%
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e, portanto, o teor de 66,3% da matéria organica em termos de DQO foi caracterizada
proveniente de material ndo soluvel. Os teores de DQO soluvel e particulada, em relagao a
totalidade de DQO, demonstraram valores proximos ao encontrado por Brito (2006), que
trabalhou com reator tipo UASB no tratamento de esgoto sanitario implantado no Centro
Tecnologico de Hidraulica da Cidade Universitaria da Universidade de Sdo Paulo com teores
de 38,4% de matéria organica soluvel.

De acordo com Metcalfe Eddy (2016), tratando-se da matéria organica em termos de
DQO, a 4gua residudria sintética utilizada nesse estudo pode ser classificado na transi¢ao entre
esgoto “médio” e “forte”, tendo em vista que os autores classificaram os esgotos como fraco,

médio e forte a partir de valores de DQO de 339, 508 e 1.016 mg O, L', respectivamente.

Um levantamento bibliografico realizado por Stazi e Tomei (2018) com exemplos de
aplicagdo de tratamento anaerébio de esgotos em reatores tipo UASB, com volume util dos
reatores de 3,5 L a 60 m? operados com TDHs entre 6 e 27 horas, apresentou valores de DQOxotal
minima em amostras do afluente de 312 mg O> L' e maxima de 1.531 mg O> L!, valores mais
abrangentes que a variagdo observada no presente trabalho, o que corrobora com o uso desse
substrato como alimentagdo do reator tipo UASB do presente estudo.

Salienta-se que a variacdo das concentragdes do substrato pode ser justificada pela
sedimentacdo de alguns reagentes, tal como o amido e farinha de trigo, de dificil solubilizagdo
em agua. Além disso, de modo geral, comparando-se os resultados médios obtidos da
caracterizacdo fisico-quimica do esgoto sintético afluente e as faixas dessas variaveis
tipicamente encontradas em esgoto sanitario, reportado por Von Sperling (2014), pdde-se
observar que os valores correspondem a realidade comumente observada nos esgotos sanitarios

de origem doméstica.

5.2.2 pH e temperatura

Os resultados da variagdo de pH e temperatura da agua residudria sintética para
amostras do afluente e do efluente do reator do tipo UASB podem ser observados na Figura 13.
Para ambas varidveis, as amostras do afluente ¢ efluente ndo demonstraram diferenca
significativa (o = 0,05) mediante o teste ANOVA um critério. Os valores de pH para amostras

do efluente variaram entre 6,85 ¢ 7,64 com CV de 3,2%, enquanto que para temperatura a média
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encontrada foi de 21,3 (2,6) °C, tendo sido observados valores minimos e maximos de 16,2 ¢

26,7°Ce CV de 12,3%.

Figura 13 - Acompanhamento de desempenho do reator tipo UASB: pH e temperatura. ANOVA (a = 0,05).
n =48; pH: p-valor = 0,2432; temperatura: p-valor = 0,6789.
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Fonte: Autoria propria (2020).

De modo geral, foi possivel verificar que o pH nas amostras do efluente do reator tipo
UASB foi ligeiramente maior do que nas amostras do afluente, evidenciando certa capacidade
de tamponamento do sistema bioldgico e que ndo ocorreu acidificagdo. Além disso, os valores
de pH em todos as andlises realizadas se apresentaram dentro do limite permitido para
lancamentos de efluentes em esfera federal, de acordo com a Resolugado CONAMA
n. 430/2011.

De acordo com Lettinga et al. (1993) e Chernicharo (2016), o crescimento 6timo das
arqueias metanogénicas situa-se na faixa de pH entre 6,6 e 7,4, enquanto para as bactérias
acidogénicas a faixa de pH ideal ¢ entre 5,0 e 6,0. Os resultados das 48 andlises realizadas
demonstraram valores de pH em 40 amostras dentro da faixa de pH de favorecimento dos
arqueias metanogénicas, sendo que apenas 8 analises apresentaram valores de pH variando
entre 7,5 e 7,8. De todo modo, isso ndo significa que as bactérias acidogénicas ndo estivessem
presentes no sistema de tratamento, tendo em vista que as vias metabolicas para ocorrer a
conversao da matéria organica em metano mediante as reagdes bioquimicas na digestdo
anaerdbia hé a conversao dos compostos mais complexos em cadeias menores, acidos, acetatos

e, por fim, metano.
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Queiroz et al. (2018) avaliaram o desempenho do tratamento de esgoto sanitario por
sistema combinado anaerdbio seguido de aerdbio, a partir de um sistema operado por RALF
seguido por lodos ativados, na ETE Norte no setor Vila Unido do municipio de Palmas-TO. Os
resultados encontrados na operacao do reator tipo UASB deste trabalho sdo semelhantes aos
encontrados pelos autores, que verificaram valores de pH para esgoto sanitario nas amostras do
afluente variando entre 6,94 ¢ 7,30, enquanto que apds o tratamento as amostras do efluente
apresentaram valores entre 6,38 ¢ 6,97.

A temperatura ¢ o fator fisico que mais afeta a velocidade das reagdes bioquimicas
inerentes aos microrganismos do tratamento biolégico de efluentes. Von Sperling (2014) e
Stazy e Tomei (2018) abordaram que a faixa critica para digestao anaerdbia € a psicrofilica, ou
seja, em temperaturas abaixo de 20 °C. O ideal para digestdo anaerdbia € a operacdo na faixa
mesofilica, que compreende a temperatura ambiente (20 a 40 °C), mas ainda se observa
possibilidade de operagcdo em temperaturas superiores a 40 °C, ou seja, faixa termofilica de
temperatura.

Segundo Chernicharo (2016), afluentes ao sistema anaerdbio de tratamento por
reatores tipo UASB com temperaturas da massa liquida entre 15 a 18 °C devem apresentar TDH
de pelo menos 10 horas. No entanto, buscando-se aproveitar as potencialidades do sistema de
tratamento anaerdbio em reator tipo UASB, mesmo frente as temperaturas por vezes menores
que 18 °C e a caracteristica climatica sazonal do municipio de Curitiba, este trabalho foi
realizado com TDH de 8 horas. Portanto, os resultados do tratamento biolégico, que serdo
apresentados a seguir, também estdo atrelados a capacidade de funcionamento do sistema
nessas condigdes.

Embora estatisticamente nao tenha tido diferenca significativa entre as amostras do
afluente e do efluente para temperatura, a sua variagao ap6s o tratamento bioldgico demonstrou
leve incremento. De maneira geral, os resultados de temperatura demonstraram manutengao de
sua estabilidade, 20,8 (2,5) °C para amostras do afluente e 21,3 (2,6) °C para amostras do
efluente, sem variagdes bruscas, o que de modo geral pode ser considerado positivo ao sistema
de tratamento, pois, de acordo com Gerardi (2006), o processo de digestdo anaerdbia comega a
perder eficiéncia significativa em temperaturas inferiores a 20,0 °C e sob influéncias de bruscas
variacoes de temperatura.

Os valores apresentados de temperatura para ambas as séries de amostras do afluente
e do efluente neste estudo sdo menores que os valores encontrados por Queiroz et al. (2018),

que verificaram em média 31,0 (1,1) °C para o afluente e 31,1 (0,7) °C para o efluente, tendo
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sido verificado pelos autores menores temperaturas de 29,8 € 29,5 °C, respectivamente. Embora
ndo tenha sido possivel verificar o periodo de operagdo do reator tipo UASB da ETE Norte em
Palmas-TO, tais diferencas podem ser explicadas pelas diferengas climaticas de ambos os locais
de estudo, tendo em vista que a temperatura média de Palmas ¢ 26,7 °C (INMET, 2020),
enquanto que a cidade de Curitiba possui temperatura média de 17,1 °C (SIMEPAR, 2020).

5.2.3 Alcalinidade e Acidos Volateis

Os resultados das variaveis de alcalinidade e acidos volateis do monitoramento de

desempenho do reator tipo UASB podem ser observados na Figura 14.

Figura 14 - Acompanhamento do desempenho do reator tipo UASB: A, alcalinidade total, alcalinidade
intermediaria, alcalinidade parcial e alcalinidade a bicarbonato; B, acidos volateis. ANOVA (a = 0,05).
Alcalinidade n= 48, total: p-valor < 0,05; intermediaria: p-valor < 0,05; parcial: p-valor < 0,05; bicarbonatos: p-
valor < 0,05. Acidos Volateis n= 30: p-valor < 0,05.
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Os resultados de alcalinidade total observados no monitoramento do efluente do reator
tipo UASB apresentaram média de 263 (56) mg CaCO; L', com valores registrados entre

156 € 353 mg CaCO; L' com CV de 21,4%. Desta maneira, constatou-se incremento nos teores



83

de alcalinidade total nas amostras do efluente, quando comparados com o afluente,
aumentando-se em média 17%.

E possivel observar na Figura 14 que a amplitude interquartil entre o primeiro quartil
e terceiro quartil (AIQ ¢i-03), ou seja, valores correspondentes ao intervalo onde se observaram
75% dos dados de maneira ordenada, variou entre 173 ¢ 269 mg CaCOs3 L' para as amostras
do afluente e de 221 a 301 mg CaCOs L™! para as amostras do efluente. O segundo quartil (Q2),
ou seja, a mediana dos dados, que corresponde a separacao dos maiores e menores valores pela
metade em dados ordenados, apresentou valores para as amostras do afluente e do efluente,
respectivamente, 235 e 282 mg CaCOs L.

A alcalinidade a bicarbonato das amostras do efluente resultou em média de
227 (51)mg CaCOs L', com valores minimo e maximo de 137 e 324 mg CaCO; L,
respectivamente, com CV de 22,5%. Foi possivel constatar aumento médio de 34% quando
comparada com a média das amostras do afluente. Os intervalos das AIQ qi-g3 apresentaram
valores entre 137 e 203 CaCOs L para amostras do afluente e 180 ¢ 260 CaCOs L' para
amostras do efluente. A separacdo dos valores pela mediana (Q) foi 166 € 237 CaCOs L™! para
as amostras do afluente e do efluente, respectivamente.

Na digestdo anaerobia, o sistema conta com o equilibrio entre as agdes metabodlicas
dos organismos responsaveis pelas etapas de acidogénese e metanogénese. No entanto, de
acordo com Lettinga et al. (1993) e Chernicharo (2016), as bactérias responsaveis pela producao
de acidos se desenvolvem mais rapidamente que as arqueias metanogénicas, podendo diminuir
o pH e acarretar em perturbagdes no equilibrio do tratamento. Sendo assim, ¢ importante que o
reator consiga absorver tais perturbagdes. Além disso, a capacidade de tamponamento, ou seja,
absorver as variacdes de pH ¢€ inerente aos niveis de producdo da alcalinidade no sistema.

Ripley e colaboradores (1986), também apontado por Chernicharo (2016),
apresentaram que o monitoramento separado da alcalinidade a bicarbonato, por meio da
alcalinidade parcial (AP) e intermediaria (Al), € importante para determinacdo da relagao
(AI/AP), onde valores superiores a 0,3 podem indicar a ocorréncia de distirbios no processo de
digestao anaerdbia.

Neste sentido, as amostras do efluente do reator tipo UASB demonstraram valor médio
para Al de 46 (20) mg CaCO; L' com valores minimo e maximo de 14 e 95 mg CaCO; L
(CV de 44,0%), enquanto que os valores observados para AP apresentaram média de

212 (50) mg CaCOs L', com valores variando entre 121 a 313 mg CaCO; L' (CV de 23,8%).
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Neste sentido, a operacao do reator demonstrou em média diminui¢ao de 40% de Al e aumento
de 45% de AP.

A AIQ Q1.3 para valores de Al ficou entre 61 e 97 mg CaCOs3 L para amostras do
afluente e 27 e 63 mg CaCO; L! para amostras do efluente, tendo sido observado Q> de
81 ¢ 44 mg CaCO; L' para amostras do afluente e efluente, respectivamente. Tais amplitudes
para AP apresentaram valores para o afluente e o efluente, respectivamente, entre
116e177mgCaCO; L' e 169 e 242 mg CaCO; L', com mediana de
141 € 221 mg CaCOs L.

Tais dados puderam inferir a diminui¢ao da relacdo AI/AP do afluente para o efluente,
tendo sido encontrados valores médios de 0,52 (0,10) e 0,21 (0,06), respectivamente. Os
menores € maiores valores observados para AI/AP foram de 0,23 e 0,63 para amostras do
afluente e 0,11 e 0,28 para amostras do efluente. Foi possivel constatar que o reator do tipo
UASB apresentou capacidade de absorver as variacdes e desproporcdes ideais de alcalinidade
das amostras do afluente, tendo relagdo final de AI/AP satisfatoria. Esse comportamento
corrobora com Gonzalez-Gil et al. (2018), que obtiveram valores médios de AI/AP de 0,20
(0,05), 0,24 (0,06) e 0,37 (0,06) em trés reatores anaerobios operados em condicdes distintas, a
fim de verificar o comportamento da biotransformacdo de micropoluentes no processo de
metanogénese.

Além disso, esta verificacdo também pode ser realizada em funcgdo dos valores de
4cidos volateis. A concentragdo média do afluente foi menor que 200 mg L', como preconizado
por Chernicharo (2016) para o bom funcionamento do processo anaerdbio. As concentragdes
de 4cidos volateis para as amostras do efluente tiveram valor médio de 29 (21) mg L™ com
menor valor registrado de 5 mg L' e maximo de 86 mg L'!. Sendo assim, observou-se
diminui¢cdo média de 53% do valor inicial desses acidos ap6s o tratamento.

De maneira geral, tem-se que a disponibilidade da alcalinidade do afluente ao sistema
anaerdbio de tratamento de esgotos desempenha um papel fundamental no equilibrio de seu
funcionamento em detrimento da capacidade de neutraliza¢ao dos acidos produzidos durante o
processo de acidogénese (METCALF; EDDY, 2016).

O acompanhamento dessas variaveis durante a operagao do reator mostrou que houve
incremento médio da alcalinidade total de 17% ao passo que os acidos volateis diminuiram
53%, quando comparado as amostras do afluente e do efluente. Tais resultados corroboram com
as prerrogativas de Metcalf e Eddy (2016), que apresentaram a geragdo da alcalinidade como

indicio de estabilidade do sistema por digestdo anaerdbia. Desta forma, o equilibrio do sistema
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pode ser correlacionado com a produgdo da alcalinidade e o consumo dos acidos volateis do
afluente e gerados durante o processo de tratamento de esgotos na digestdo anaerdbia.

As diferengas apontadas entre alcalinidades e 4acidos volateis nas amostras do afluente
e do efluente sdo representativas, tendo em vista que as analises de varidncia um critério aliadas
ao pos-teste de Tukey demonstraram valores de probabilidade inferiores a 0,05, com variancia
altamente significativa p < 0,0001 para alcalinidade e p < 0,004 para 4cidos volateis.

Godinho et al. (2018) verificaram alcalinidade total e a bicarbonato do esgoto sanitario,
afluente ao sistema de tratamento em reator tipo UASB, de 366 (38) e 323 (84) mg CaCO; L™,
respectivamente, enquanto os acidos volateis foram em média 98 (50) mg L. Os autores
observaram  valores respectivos de alcalinidade total e a bicarbonato de
372 (46) e 357 (48) mg CaCO; L ! para operagio com TDH de 8 horas. Os valores de acidos
volateis encontrados foram de 82 (12) mg L!. Embora os valores sejam superiores aos
encontrados nesse estudo, essas variaveis estdo de acordo com as faixas descritas em estudos
no tratamento de esgotos sanitdrios em reatores tipo UASB com TDH de 8 horas por Iglesia
(2004) de 275 (54) mg CaCOs L~ ! para alcalinidade a bicarbonato e 56 (39) mg L' de 4cidos
volateis; Carvalho et al. (2008) de 254 (21) mg CaCOs L™ ! e 30 (4) mg L', respectivamente; e
Lima et al. (2016) de 400 (30) mg CaCO; L™ 1.

5.2.4 Demanda Quimica de Oxigénio Total e Soliavel

Os resultados das amostras do afluente e do efluente para concentragdo de matéria
organica em termos de demanda quimica de oxigénio total (DQOxotal) € demanda quimica de
oxigénio soluvel (DQOsolavel) €stdo apresentadas na Figura 15.

As amostras do efluente do tratamento anaerdbio em reator tipo UASB resultaram em
DQO1otal média de 62 (19) mg Oz L', com valores minimo e maximo de 25 e 95 mg O> L' (CV
de 29,9%), enquanto que a matéria orgdnica em termos de DQOsoiver média foi de
40 (16) mg O, L', variando entre 15 ¢ 80 mg O, L' (CV de 39,7%).

Foi possivel verificar na AIQ qi1-03 para DQOyotl valores entre 563 e 867 mg Oz L
para amostras do afluente e entre 53 e 75 mg O, L™! para as amostras do efluente. Os valores de
Q: foram de 731 e 61 mg O> L™! para o afluente e o efluente, respectivamente. Em relagdo ao
teor soluvel (DQOsonavel), apontou-se tal amplitude correspondente a 75% dos resultados para

amostras do afluente entre 281 e 379 mg O> L' e para o efluente entre 30 e 51 mg Oz L', Os
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valores de Q. para amostras do afluente e do efluente foram de 300 e 38 mg O» L7,

respectivamente.

Figura 15 - Acompanhamento de desempenho do reator tipo UASB: demanda quimica de oxigénio total e soltvel.
ANOVA (a.=0,05). n =55; DQOyai: p-valor < 0,05; DQOsoluvel: p-valor < 0,05.
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Fonte: Autoria propria (2020).

Neste sentido, o tratamento no reator tipo UASB apresentou remog¢do de matéria
organica média em termos de DQOxota1 de 90 (4)%, com valores minimo e maximo alcangados
de 80 e 98%, respectivamente (CV de 4,7%). Observou-se AIQ qi-g2 com valores entre 89 e
93%, sendo que a mediana dos resultados foi de 91%, portanto, distribuicdo dos resultados
proxima a simetria. A fracao solivel da matéria organica em termos de DQOsoravel demonstrou
remocao média de 86 (12)%, com valores entre 65 € 99% (CV 14,5%). Foi possivel verificar
que em 75% dos resultados (AIQ q2-q3) os valores observados de remocao ficaram entre 83 e
91%, sendo que na metade das andlises (Q2) os valores ficaram abaixo ou acima de 88%.

Embora em esfera federal ndo haja padronizacdo do valor maximo de DQO para
lancamento de efluentes em corpos hidricos receptores, o Estado do Parand por meio da
Resolugdo n. 21/2009 (SEMA, 2009), dispde sobre empreendimentos de saneamento e
apresenta entre suas condi¢des para langamentos de efluentes de ETEs nos corpos d’agua DQO
igual ou inferior a 225 mg Oz L', Neste sentido, em todos as analises realizadas (n = 55), o
reator tipo UASB apresentou capacidade de remog¢@o da matéria organica em termos de DQO
cerca de 3,6 vezes a mais que o necessario para seu langamento, tendo sido observado maior

valor de DQOxotat de 95 mg O L.
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Na literatura cientifica sdo apresentados resultados de pesquisas relacionadas ao
tratamento de aguas residuarias em reatores tipo UASB em diferentes configuragdes de
operacgdo ha décadas. Neste sentido, Ghangrekar et al. (1996) estudaram em escala laboratorial
a operagao de 3 reatores UASB para tratamento de esgoto sanitario com volume util de 4, 8 e
12 L e variagcdes do TDH de 8 e 16 horas. As Cargas organicas volumétricas (COVs) aplicadas
nos reatores foram de 1,5 ¢ 3,5 kg DQO m *d’!, sendo a DQOyotar do afluente de 1.000 mg O
L. Os autores relataram eficiéncia de remocdo da DQOxora de 94,1 a 96,5%, similares ao
encontrados neste estudo.

A avaliagdo de Uemura ¢ Harada (2000) para tratamento de esgoto doméstico em
reatores tipo UASB com condi¢des de baixa e moderada temperatura (20 a 25 °C) com TDH
variando entre 6 € 20,3 h e DQOxoai do afluente variando de 300 a 600 mg O> L! resultou em
eficiéncia de remocao para os reatores entre 70 e 80%, valores inferiores aos apresentados neste
trabalho.

Outra pesquisa que encontrou valores de remoc¢ao da DQOxotal inferiores as eficiéncias
apresentadas anteriormente foi a de Gomec e colaboradores (2009), que obtiveram eficiéncias
de remog¢do de DQOyotal de 70% ao operarem um reator tipo UASB com volume util de 30 L,
temperatura entre 12 ¢ 27 °C, TDH de 5 h e DQOxota1 afluente de 700 mg O, L.

Mais recentemente, Gonzalez-Gil et al. (2018) desenvolveram uma pesquisa em escala
laboratorial em reatores do tipo UASB operados em temperaturas de 37 °C, TDH de 10 h, e
COV médio de 1,31 kg DQO m>d!. Os autores obtiveram eficiéncia média de remocdo da
DQOxotal de 76,1%. Tratando-se da operacao de reatores UASB em escala plena, Chernicharo
et al. (2015) demonstraram que as eficiéncias de remocao da DQOotal em ETEs no Brasil com
equivalente populacional entre 2.141 e 1.000.000 habitantes variava de 39 a 77%.

Analisando-se os resultados a partir das fragdes soluveis e particuladas
(DQOxotal - DQOsoravel = fragdo particulada) verificadas no presente estudo, antes do tratamento
as amostras apresentavam em média 46,8% de matéria organica soluvel e 53,2% de teor
particulado. Apds o tratamento as amostras do efluente demonstraram teor de matéria organica
soluvel remanescente de 64,2% e particulado de 35,8%. Os resultados observados apresentaram
teores de matéria organica soluvel em termos de DQO superiores ao encontrados em amostras
do efluente de reator tipo UASB avaliado por Brito (2006), que encontrou 38,4% de teor soluvel
e 61,6% de particulado.

Os elevados teores de matéria organica particulada nos afluentes de sistemas de

tratamento por digestdo anaerdbia podem dificultar a hidrdlise (primeira fase no processo),
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limitando o processo de degradagdo anaerébio (VAN HAANDEL; LETTINGA, 1994;
TEIXEIRA; CHERNICHARO; AQUINO, 2008; AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO,
2013). Neste sentido, os resultados de DQOxota1 € DQOsoravel do reator tipo UASB demonstraram
que, embora o teor inicial da matéria organica particulada fosse de 53,2%, o TDH utilizado foi
suficiente para hidrolisar os compostos particulados presentes no substrato a medida que as
amostras do efluente apresentaram teor particulado de 35,8%, o que pode ser explicado em
virtude dos componentes utilizados na preparagdo desta agua residuaria sintética adotado como
substrato nesse estudo, tendo em vista a solubilizacdo dos componentes da matriz.

As cargas organicas volumétricas das amostras afluente e efluente submetidas ao

sistema de tratamento no reator tipo UASB podem ser observadas na Figura 16.

Figura 16 - Acompanhamento de desempenho do reator tipo UASB: carga organica volumétrica. ANOVA
(a=0,05). n=55. COV: p-valor < 0,05.
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Fonte: Autoria propria (2020).

A COV aplicada no reator tipo UASB apresentou valor médio para amostras do
afluente de 2,09 (0,59) kg DQO m?3 d’!, variando entre 0,97 e 2,98 kg DQO m? d’!
(CV de 28,2%), enquanto a COV média das amostras ap0ds o tratamento no reator tipo UASB
foi de 0,19 (0,06) kg DQO m? d!, tendo sido observada variacio dos valores entre
0,05 € 0,29 kg DQO m? d! (CV de 29,9%).

Os resultados de COV das amostras do afluente mostraram AIQ i3 entre
1,69 € 2,60 kg DQO m™ d' e para amostras do efluente foram verificados valores entre

0,16 € 0,22 kg DQO m3 d!. Os valores do Q2 demostraram que metade dos valores foram
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estabelecidos menores que 2,19 e 0,18 kg DQO m™ d! para amostras do afluente e efluente,
respectivamente.

As analises de variancia submetidas aos pares de dados das amostras do afluente e do
efluente para DQOxota, DQOsolavel € COV, aceitando-se as hipdteses de distribuigdo normal aos
dados, apresentaram diferenga significativa para nivel de significancia a de 0,05 em todos os
casos, verificando-se p-valor <0,0001 para os mesmos. Além disso, a verificagao dos niveis de
remogao para DQOwwa € DQOsoivet mediante comparagdo das duas eficiéncias obteve
p-valor de 0,0003, o que também expressa alto nivel de significancia estatistica. Portanto, os
resultados obtidos indicaram estabilidade do reator tipo UASB, atendendo-se as prerrogativas

com a literatura especifica em relagdo a remog¢ao de matéria organica.

5.2.5 Monitoramento dos Micropoluentes

As andlises dos micropoluentes na fase liquida do reator tipo UASB foram realizadas
a partir do primeiro método cromatografico, com fator de concentragdo de 6 vezes para a RIF,
E2 e EE2 e sem fator de concentracdo para ATZ. Na Figura 17 é apresentada uma corrida

cromatografica aleatoria para demonstracdo de suas condigoes.

Figura 17 - Corrida cromatografica dos micropoluentes avaliados na fase liquida do reator tipo UASB: 1.1:
Atrazina (tempo de retenc¢ao 27,9 min, monitoramento 220 nm); 1.2: espectro UV-Vis para Atrazina; 2.1:
Rifampicina (tempo de retencdo 24,9 min, monitoramento 470 nm); 2.2: Espectro UV-Vis para Rifampicina; 3.1:
B-estradiol (tempo de retengdo 27,1 min; FLD excitagdo 280 nm e emissdo 306 nm) e 17a-etinilestradiol (tempo
de retencdo 29,3 min; FLD excitagcdo 280 nm e emissao 306 nm); 3.2: espectro UV-Vis para B-estradiol e
17a- etinilestradiol.
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A seletividade dos compostos de interesse nas corridas cromatograficas foi avaliada a
partir das equagdes diferenciais obtidas pelo Software ChemStation B (Agilent Technologies),
considerando fator de pureza igual ou superior a 95%. Portanto, foi possivel realizar a
quantificagdo dos analitos e as concentracdes nas amostras do afluente e do efluente, conforme

observado na Figura 18.

Figura 18 - Acompanhamento do reator UASB: concentragdes de micropoluentes nas amostras do afluente e do
efluente. A, concentragdo de ATZ e RIF; B, relagdo da concentragdo de ATZ e RIF do efluente com a
concentragdo do afluente; C, concentragdo de E2 e EE2; D, relagdo da concentracdo de E2 e EE2 do efluente
com a concentragao do afluente. ANOVA (a = 0,05). n=10. ATZ: p-valor > 0,05; RIF: p-valor < 0,05; E2: p-
valor < 0,05; EE2: p-valor > 0,05.
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Os valores de fortificagdo média dos micropoluentes determinados para o substrato
usado neste trabalho (n = 10) foram de 390,76 pg L', com CV de 32,9%, para o pesticida ATZ,
e 220,77 pg L' com CV de 30,7% para o antibiotico RIF. Os hormonios E2 e EE2 tiveram suas
concentragdes médias nas amostras do afluente de 127 e 120,33 pg L, com CV de 38,7% e

CV de 11,0%, respectivamente.
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Estes valores encontraram-se diferentes dos valores teéricos de fortificagdo, o que
pode ser atribuido ao fato da coleta ter sido feita logo apds o preparo do substrato, quando o
substrato poderia nao estar completamente homogeneizado. Ainda, mas em menor nimero de
vezes, a coleta foi realizada algumas horas ap6s o preparo do substrato, podendo ter ocorrido
adsorcao dos analitos no material usado para preparo da dgua residudria sintética e/ou a propria
degradacdo dos analitos.

Em relacdo aos valores de fortificacdo desses micropoluentes, em um estudo
conduzido com efluentes de limpeza de aparatos e containers de pesticidas foi identificada DQO
média de 1.540,34 (202,12) mg O> L! e concentragdes de 15,66 (3,38) mg L™! do inseticida e
acaricida dimetoato; 6,11 (0,63) mg L' do inseticida triazofos e 31,65 (4,77) mg L do
inseticida malation (CHENG et al., 2015), muito superiores aos aplicados neste estudo. Em
outra pesquisa realizada em uma ETE na Bélgica com tratamento por lodos ativados, o valor
médio das concentragdes do fungicida propiconazol nas amostras afluenteforam da ordem
de3,89 ug L', menores que as concentracdes de fortificagio do herbicida ATZ nesse estudo

(VAN DE STEENE; STOVE; LAMBERT, 2010).

Brandt e colaboradores (2013) realizaram o monitoramento do afluente a uma ETE de
Minas Gerais, no qual foram constatadas DQO média de 514 (130) mg Oz L! e concentragio
de antibioticos entre 35,0 e 64,5 ng L!. Além disso, os autores verificaram concentra¢des de
E2 e EE2 menores que 9,3 e 12,4 ng L, respectivamente. Nao foi possivel encontrar material
bibliografico a respeito das concentracdes do antibidtico RIF em esgotos. No entanto,
Tran et al. (2018) realizaram revisdo de uma série de micropoluentes nas amostras do afluente
e do efluente de ETEs por regides geograficas do mundo e observaram concentragdes de 22
antibidticos em amostras do afluente com variagdo entre 3,0 ng L™ e 300 ug L.

Embora as concentracdes de fortificagdo dos micropoluentes neste estudo sejam
maiores que as reais encontradas nos afluentes presentes em esgotos de ETEs, tais
concentragdes sdo pautadas em pesquisas recentes sobre a degradacdo por AOPs na matriz de
esgotos, publicados em periddicos de alto impacto, corroborando com o aporte cientifico da
presente pesquisa (GIMENO et al., 2016; KLAMERTH et al., 2010; QUINONES et al., 2015;
RIZZO et al., 2019).

Em relagdo aos resultados obtidos para concentragdes nas amostras do efluente, o
pesticida ATZ apresentou valor médio de 326,20 pg L}, com CV de 35,8%. A concentragio
média de RIF apos o tratamento bioldgico no reator tipo UASB foi de 119,33 ug L' com CV
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de 24,6%. Os estrogénios E2 e EE2 demonstraram concentra¢cdes médias nas amostras do

efluente de 48,37 ¢ 101,38 pg L, com CV de 12,5% e 9,0%, respectivamente.

A partir destes resultados, foi possivel verificar eficiéncia média de remogao da ATZ
de 16,5 %, a RIF apresentou valor médio de remog¢ao de 45,95 %. Os hormonios E2 e EE2

demonstraram eficiéncia média de remogao de 62,11 % e 15,75 %, respectivamente.

Krzeminski et al. (2019) e Van de Steene, Stove e Lambert (2010) abordaram casos
em que as concentracdes dos micropoluentes das amostras do efluente podem ser maiores que
das amostras do afluente durante o tratamento bioldgico, podendo ser em decorréncia das
caracteristicas de operacao do reator, pois as vezes o TDH real nao ¢ o mesmo que o TDH
dimensionado. Em esgotos de ETEs Plosz et al. (2010) e Queiroz et al. (2012) também
verificaram concentragdes de micropoluentes nas amostras do efluente maiores que do afluente.
Por vezes o incremento das concentragdes dos micropoluentes apos o tratamento bioldgico se
da em funcdo da hidrélise ou degradacao parcial das bases conjugadas de certos compostos nos

reatores ou ainda nos tanques equalizadores e/ou reservatorios do substrato.

A andlise de variancia demonstrou para as comparagdes entre as concentragdes das
amostras do afluente e do efluente que a ATZ ndo possuia diferenca significativa (a = 0,05),
tendo sido apresentado p-valor de 0,2257. Os micropoluentes RIF e E2 demonstraram
diferencas significativas com indices elevados de diferenciacao, p-valor de 0,0006 e 0,0002.
Embora a remog¢ao do horménio EE2 tenha apresentado valor médio de remog¢ao menor que a
média de remogao de ATZ, estatisticamente foi observada diferenga significativa com p-valor
de 0,0031, essa diferenca pode estar atrelada ao comportamento mais homogéneo dos resultados

para o EE2, quando comparado com a ATZ.

Na comparag¢do pareada das eficiéncias de remog¢do dos micropoluentes, observou-se
diferencas nao significativas de remog¢ao de ATZ e de EE2 (menores eficiéncias de remogao
encontradas), com p-valor de 0,0576. Em todas as outras comparagdes foram constatadas
diferencas significativas e, exceto na comparacao da remog¢ao de RIF e E2 (p-valor de 0,0076),
as diferencas se apresentaram com elevadas teores estatisticos significativos, constatadas com

p-valor > 0,0001.

Os dados obtidos nesse estudo corroboraram com os valores descritos por Van de
Steene, Stove e Lambert (2010), que avaliaram as concentracdes de sete antibidticos nas
amostras do afluente e do efluente em diferentes ETEs por lodos ativados convencionais na

Bélgica. Os autores verificaram em uma esta¢do, com atendimento ao equivalente populacional
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de 400 habitantes, concentragdes do pesticida propiconazol nas amostras do afluente e do
efluente de 3,89 e 3,56 ug L', apontando-se remocio de 8,4%, valor inferior ao alcangado para

ATZ no reator do tipo UASB dessa pesquisa.

De modo geral, a recalcitrancia desse micropoluente pode ser explicada por sua
estrutura quimica, pois os compostos heterociclicos como as piridinas, uracilos, furanos ou
triazinas, resistem a degradacdo sob a condi¢dao anaerdbia, exceto a pirimidina, enquanto os
compostos heterociclicos substituidos sao mais propensos a serem biodegradados
(ADRIAN; SUFLITA, 1994). Desta maneira, sendo a ATZ um composto polar, fracamente
basico e de estrutura heterociclica (JAVARONI; LANDGRAF; REZENDE, 1999), tais valores
de remogao apresentaram-se coerentes.

Derakhshan et al. (2018) avaliaram a remogao simultanea de ATZ e matéria organica
carbonéacea em efluente sintético (DQOxoi entre 250 a 1.000 mg O> L' e concentragdes do
pesticida de 100, 1.000 e 10.000 pg L) em reatores anaerdbios de leito mével. Os autores
relataram que a remog¢ao de DQOyoal Variou de 92,1% a 97,4% e os niveis de remocgao obtidos
para concentracio de ATZ no afluente de 100 pg L' variaram de 52,9% a 60,5%. Além disso,
os autores ainda verificaram que a medida que a DQOxotal era aumentada, maior era a eficiéncia
de sua remocgdo e a remogao da ATZ era diminuida, conforme esperado, tendo em vista a
recalcitrancia do herbicida. Os valores superiores de remocao da ATZ podem ser explicados
pela temperatura constante de 32 °C e TDH de 24 horas, ambos valores superiores as condigdes

do presente estudo.

Nao foram encontrados em literatura trabalhos que tenham avaliado as concentragdes
de RIF em amostras de afluente e efluente a ETESs ou tais concentragdes em reatores biologicos
em escala laboratorial que tratassem esgoto (sintético ou sanitario), reforcando a importancia
do presente estudo. A medida de comparagio, outros antibioticos serdo apresentados, mas cabe
ressaltar que o comportamento de remogao e/ou biodegradagdo ndo seriam os mesmos, pois os

grupos ativos seriam diferentes.

A medida de comparagio, Queiroz et al. (2012) avaliaram a remogdo do antibidtico
sulfametoxazol, utilizado em conjunto com a RIF no tratamento da tuberculose, em reatores
tipo UASB em escala piloto, com volumes tuteis de 7,2 m?, 16,8 m® e 14,2 m* e TDHs médios
de 5,4, 8,7 e 11,0 h, respectivamente. Os reatores trataram efluente sanitdrio com média de
DQOxotal do afluente de 556 (125) mg O> L™!. Os autores ndo verificaram remogao significativa

(o =0,05) deste micropoluente para os dois reatores com menores TDH, sendo que a operagao
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do reator com TDH de 5,4h removeu cerca de 10% desse farmaco e TDH de 8,7 houve aumento
da concentragio inicial em taxa de aproximadamente 300% (10 para 30 ng L'!). Somente na

condi¢do de maior TDH houve a remocao de aproximadamente 50% de sulfametoxazol.

Alverino et al. (2014) avaliaram o comportamento de 16 micropoluentes em reator tipo
UASB operado com TDH de 12 e 24 horas com efluente sintético, DQOxota de 1.200 mg O, L,
durante 495 dias. As eficiéncias de remocdao de DQO variaram entre 91,0% e 98,0%. O
monitoramento do antibidtico roxitromicina, utilizado no tratamento de infec¢des na pele ou no
pulmao, demonstrou remogdes inferiores a 30,0%, proximo aos valores encontrados no presente
estudo. Os autores ainda verificaram correlagdo linear entre a remog¢ao deste contaminante ¢ a
taxa de atividade metanogénica, sendo observado que quanto maior foi a taxa metanogénica do

reator maior foi o nivel de remoc¢ao desse antibidtico.

Pessoa et al. (2014) avaliaram a ocorréncia ¢ os niveis de remog¢do de hormonios
estrogenos em ETEs no Estado do Ceard, sendo que uma delas era operada por reator tipo
UASB com vazido média de 91,7 L s' e TDH de 7 h. Os autores observaram incidéncia de E2
e EE2 em 52% das amostras do afluente enquanto que nas amostras do efluente os indices foram
de 28 e 40%, respectivamente, com LD de 11,28 ng L™! para o E2 e 60,43 ng L! para o EE2,
considerando-se a pré-concentragao das amostras. A concentracdo média de E2 no afluente foi
de 144,4 ng L' e de EE2 foi de 421,4 ng L', As eficiéncias de remoc¢io encontrada para E2 e

EE2 foram, respectivamente, de 87 e 94%.

Por outro lado, Mes et al. (2005; 2008) investigaram a biodegradabilidade dos
estrogénios em reatores tipo UASB em varias configuragdes e concluiram que sob condig¢des
anaerodbias o E2 era reduzido a estrona (E1), o que tende a aumentar as concentragdes de E1 no

efluente, além de que os autores nao constataram biodegradabilidade do EE2.

Além disso, corroborando com os dados obtidos, Alverino et al. (2014) verificaram
em reator tipo UASB que o E2 apresentou maior nivel de remog¢ao, com valor médio de 62%,
enquanto a eficiéncia do EE2 foi de 54%. Esse comportamento observado pelos autores, e
demonstrado nos resultados obtidos nesta pesquisa, pode ser explicado pela caracteristica da
molécula, onde um impedidor estérico EE2 ndo permite a formacdo de uma cetona (como
observado no E2) devido a presenca do grupo etinil na posi¢ao 17 (CZAJKA; LONDRY, 2006),

demonstrando, portanto, que a eficiéncia de remocao do E2 ¢ maior que do EE2.

Uma abordagem possivel em relagdo a remocdo de micropoluentes durante o

tratamento bioldgico ¢, além da biotransformagdo, a adsor¢do na fase sdlida do tratamento
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(TRAN; REINHARD; GIN, 2019). Neste sentido, foi possivel verificar tendéncia de remocao
dos micropoluentes em fun¢do das suas propriedades fisico-quimicas. De maneira geral,
verificou-se que os micropoluentes que possuiam maior coeficiente de particdo octanol/agua
(Kow) apresentaram maiores niveis de remog¢ao. A maior remog¢ao média observada foi do E2
(62,1%), que possui Kow 4,0 a constante da lei de Henry de 1,5 x 10. A RIF, que apresentou

remogao média de 45,9% possui maior Kow 4,2 € menor constante da lei de Henry 2,7 x 1042,

Os compostos ATZ e EE2 obtiveram menores remog¢des médias (16,5 e 15,7%,
respectivamente), sendo que o Kow da ATZ ¢ 2,61 e do EE2 3,7, esses analitos apresentam
coeficientes da lei de Henry 2,7 x 10 e 3,3 x 10°'°, respectivamente. De acordo com Kumar,
Mohan e Sarma (2009), em detrimento dos valores moderadamente altos de Kow € a baixa
susceptibilidade de biodegradacao a partir dos baixos valores de coeficiente da lei de Henry, as
remogdes desses compostos podem ter sido realizadas a partir da adsor¢cdo no lodo em

concomitancia com a biodegradagao.
No entanto, Harb e colaboradores (2019) demonstraram que o mecanismo de adsor¢ao

em sistemas anaerobios de alta taxa, assim como os reatores tipo UASB, ndo ¢ uma via de
remocao a longo prazo por conta dos elevados tempos de retengdo celular, tendo em vista o
equilibrio entre a adsor¢do ¢ a dessor¢do dos analitos no lodo. Corroborando com essa
perspectiva, a pesquisa de Alverino et al. (2014) inferiu que as classes de micropoluentes
(antibidticos, hormonios, farmacos neurologicos e anti-flamatérios) avaliados em reator tipo
UASB operado durante 495 dias, ndo demonstraram fatores significativos de adsor¢do no lodo
anaerdbio. De todo modo, o presente estudo nao teve enfoque no mecanismo de remogao dos
micropoluentes no tratamento anaerobio e essa lacuna de conhecimento deve ser explorada para

melhor entendimento do processo de tratamento anaerdbio e remog¢do de micropoluentes.

5.3 DEGRADACAO DE MICROPOLUETES ATRAZINA, RIFAMPICINA E
17a-ETINILESTRADIOL EM AGUA RESIDUARIA SINTETICA ANTES E APOS
TRATAMENTO ANAEROBIO EM REATOR TIPO UASB POR FOTOLISE UVC E
PROCESSO UVC/H,0;

Os tratamentos por fotolise UVC e processo UVC/H»0, foram realizados para
amostras do substrato antes e apds o tratamento biologico, ou seja, isolados € como pos-

tratamento de efluente de reator tipo UASB.
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5.3.1 Comportamento do pH

O comportamento de pH para ambos os tratamentos (UVC e UVC/H:0,) isolados ¢

combinados podem ser vistos na Figura 19.

Para os resultados dos tratamentos por Fotolise UVC nas amostras isoladas foi possivel
verificar variacdo no valor de pH inicial de 7,10 para 7,21 em 30 minutos, 7,28 em 60 minutos
e 7,20 para 90 minutos de tratamento, enquanto que na aplicacdo da Fotélise UVC como
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB houve alteracdo de pH de 7,08 para 7,48 em

30 minutos, para 7,44 em 60 minutos e para 7,28 em 90 minutos.

Figura 19 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H,0,: comportamento do pH
apos os tratamentos por fotdlise UVC e processo UVC/H»O, submetidos as amostras de efluente sintético
isolado e aos pods-tratamentos do reator tipo UASB.
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Fonte: Autoria propria (2020).

Nos tratamentos realizados pelo processo UVC/H20, foram observados em todas as
amostras diminui¢ao do valor de pH, sendo que para o tratamento isolado de 7,10 os valores
diminuiram para 6,95 em 30 minutos, para 6,85 em 60 minutos ¢ 6,48 em 90 minutos. Para as
amostras do efluente do reator tipo UASB no tratamento combinado os valores de pH foram de

6,89 em 30 minutos, 6,45 em 60 minutos e 6,38 em 90 minutos.

A diminui¢dao do pH nas amostras apos o tratamento por processo UVC/H>O» pode

estar associada aos maiores niveis de degradacdes inerentes ao processo e, por conseguinte, a
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formagao de COz ¢ acidos carboxilicos. De todo modo, a alcalinidade total do efluente sintético,
valor médio de 224 (54) e 263 (56) mg CaCOs3 L! pdde ter influenciado o comportamento do

pH nos tratamentos, tendo em vista a capacidade de tamponamento do meio reacional.

Em todos os casos a Fotolise UVC e processo UVC/H20,, tanto nos tratamentos
isolados quanto no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB tiveram valores de pH
dentro da faixa permitida para langamento de efluentes em corpos hidricos receptores, segundo

a Resolugao CONAMA n. 430/2011.

5.3.2 Demanda Quimica de Oxigénio e Carbono Total Dissolvido

Os valores de DQO apo6s os tratamentos por Fotolise UVC e processo UVC/H20; da
agua residuaria sintética de modo isolado e pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB

podem ser vistos na Figura 20.

Figura 20 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H,0,: DQO. A, tratamento
isolado por Fotélise UVC e processo UVC/H,O; (ldmpada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,O: a cada 15 minutos de reagdo); B, pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotdlise UVC e processo UVC/H»O, (lampada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,

radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,O5 a cada 15 minutos de reagio).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB.
Fonte: Autoria propria (2020).

A concentragdo inicial de matéria organica em termos de DQO da agua residudria
sintética utilizada nos tratamentos isolados foi de 956,17 mg O, L!. Os resultados refletem

tempos de tratamento de 30, 60 ou 90 minutos. A DQO apés a Fotdlise UVC e Processo
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UVC/H20> demonstraram pequena diferenca entre os processos, sendo que os valores de DQO
para Fotélise UVC para os tempos de 30, 60 e 90 minutos foram de 779, 692 ¢ 390 mg O, L™,
respectivamente, e para o processo UVC/H2O2 nos mesmos tempos de tratamento os valores
foram de 724, 655 e 367 mg Oz L. Portanto, a Fotolise UVC foi capaz de remover 14,9% de
DQO em 30 minutos de tratamento, 24,4% em 60 minutos ¢ 57,4% em 90 minutos. O processo
UVC/H20> apresentou remoc¢do de DQO de 20,9% de 30 minutos, 28,4% em 60 minutos e

59,9% em 90 minutos de tratamento.

Devido a baixa seletividade dos radicais hidroxilas pode-se afirmar que para os
processos isolados grande parte dos radicais formados durante o processo oxidativo acabou
interagindo com a matéria organica presente no substrato, mesmo com remogdes de DQO da

ordem de 60% para ambos os processos (Figura 20 A).

Os resultados apresentados inferiram que os tratamentos isolados por ambos os
processos (UVC e UVC/H202) nos tempos de 30, 60 e 90 minutos ndo foram capazes de
remover a concentracdo de matéria orginica em termos de DQO a niveis menores que
225 mg O, L', preconizado pela Secretaria de Estado e Meio Ambiente do Paran4 a partir da
Resolugdo n. 021/2009 como padrao de langamento de efluentes de ETEs no corpo hidrico

receptor.

No teste estatistico de variancia dois critérios com pos-teste de ¢-Student foram
avaliados a diferenca significativa (a = 0,05) de DQO entre os tempos de tratamento de cada
processo e entre os tratamentos. A comparacdo realizada entre a Fotdlise UVC e processo
UVC/H202 no tratamento isolado do substrato ndo demonstrou diferenga entre os processos
(p-valor de 0,0511), porém, foram verificadas diferengas significativas entre os tempos dos
tratamentos, tendo sido verificado p-valor de 0,0205 entre as amostras de 30 e 60 minutos e,
quando comparadas as amostras de 30 e 90 minutos e de 60 e 90 minutos, ambas apresentaram

p-valor <0,0010.

Em relagdo aos resultados de Fotolise UVC e processo UVC/H>O> aplicados como
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, os valores iniciais de DQO antes e apds o
tratamento biologico foram de 693 e 62 mg O> L', portanto, a DQO da amostra submetida a
Fotolise UVC e ao processo UVC/H>0Oz ja tinha sido removida em 91,1%.

Desta maneira, os valores de DQO para as amostras ap6s Fotolise UVC para os tempos
de tratamento em 30, 60 ou 90 minutos, foram de 28, 21 e 16 mg O2 L™!, respectivamente,

enquanto que para o processo UVC/H202, nos mesmos tempos de tratamento, os valores foram
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de 14,9 e 1 mg O, L', Portanto, a Fotolise UVC foi capaz de remover DQO remanescente, ou
seja, DQO apos o tratamento bioldgico, nos tempos de 30, 60 ou 90 minutos em 54,8%, 66,1%
e 74,2%, respectivamente. O processo UVC/H20; removeu DQO remanescente em 77,4%,

85,5% e 98,4% nos mesmos tempos de tratamento.
p

Avaliando-se o layout integrado do sistema de tratamento combinado UASB-UVC,
em 30 minutos de tratamento, atingiu-se remog¢ao da DQO da ordem de 96,0%. Nos demais
tempos avaliados, 60 ou 90 minutos nao houve alteragdes significativas na remocao da DQO,
obtendo-se remocgdes da ordem de 97,0 e 97,7%, respectivamente. Em relagdo ao processo
combinado UASB-UVC/H20; a remog¢ao da DQO em 30 minutos alcangou valores da ordem

de 98,0%, chegando a 98,7% em 60 minutos € 99,9% em 90 minutos de tratamento.

A aplicagdo da Fotolise UVC e processo UVC/H202 como pos-tratamento do efluente
do reator tipo UASB demonstrou, estatisticamente, diferenca entre os processos ¢ entre os
tempos de tratamento. A comparagdo entre os tratamentos apresentou p- valor <0,0010,
enquanto que as comparagdes entre 30 e 60 minutos o p-valor foi de 0,0309, entre 30 ¢ 90

minutos p-valor de 0,0074 e entre 60 ¢ 90 minutos p-valor de 0,0265.

Cabe ressaltar que somente a etapa do processo anaerobio fez com que os valores de
DQO ja ficassem abaixo do limite de langamento do efluente segundo a Resolugdo n. 021/2009
da SEMA-PR. Além disso, outro fator a ser considerado € que o baixo teor de matéria organica
no inicio do processo UVC ou UV-H;0: ndo causou grandes alteracdes na quantidade final de
DQO removida, devendo ser avaliado se isto fez diferenca para o tratamento dos

micropoluentes, o que sera discutido posteriormente.

Conforme esperado, em termos de remocao de DQO, tanto para Fotdlise UVC quanto
para o processo UVC/H20: foi possivel observar diferengas estatisticamente significativas entre
o tratamento isolado e o pods-tratamento do efluente do reator tipo UASB, com p-valores de

0,0348 para a Fotolise UVC e 0,0322 para o processo UVC/H20:.

Piras et al. (2020) avaliaram a possibilidade de reuso de efluente sanitario da ETE de
Fasano na Italia, que trata o efluente com lodos ativados convencional e coagulagao e floculagao
a nivel terciario. Os autores avaliaram o pos-tratamento do efluente terciario pela combinagao
de filtro bioldégico com carvao ativado como meio suporte (FCarA) e filtro bioldgico com
calcario ativado (FCalA) acoplados a processo UVC/H>0: (5 mg L' de H>O: e radiagdo UVas4
de 410 (63) mJ cm™). Os resultados de DQO das amostras do efluente 8 ETE (ap6s o tratamento
terciario) foi de 26 (4) mg O2 L'!. O valor médio de DQO obtido ap6s o tratamento no FCarA
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foi de 12 (4) mg Oz L™ e apds o processo UVC/H20; foi de 10 (2) mg Oz L™, enquanto que o
valor observado para FCalA foi de 16 (3) mg O, L! e apés o processo UVC/H,0> foi de
14 (2) mg O, L.

Neste sentido, os resultados obtidos do pods-tratamento do efluente do reator tipo
UASB para ambos os processos (Fotolise UVC e UVC/H20;) foram préximos aos valores
reportados pelos autores (PIRAS et al., 2020). Comparando o tratamento combinado
UASB-UVC/H202 com FCarA+UVC/H20: foi possivel verificar DQO remanescente em 30
minutos 140% superior ao valor demonstrado pelos autores, mas em 60 ou 90 minutos de
tratamento a DQO foi 10% e 90% menor.

Por outro lado, os resultados de DQO do tratamento combinado UASB-UVC
demonstrou valores superiores para todos os tempos avaliados no presente estudo em
compara¢do com os valores encontrados por Piras et al. (2020) na combinagdo do tratamento
FCarA+UVC/H;02, sendo que em 30 minutos a DQO foi 280% maior que o valor reportado
pelos autores, em 60 mintuos foi 210% maior e em 90 minutos 160%. Portanto, foi possivel
verificar que o processo oxidativo UVC/H20: foi mais eficiente que a Fotélise UVC, nos
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, quando comparados com os resultados obtidos
pelos pesquisadores.

Giannakis et al. (2015), avaliaram a Fotdlise UVC (lampada de baixa pressdo de
amalgama, 32W) e o processo UVC/H20; como pos-tratamento de esgoto sanitario de ETE na
cidade de Vidy na Suica. As amostras de efluente avaliadas eram provenientes de trés sistemas
de tratamentos distintos, sendo eles por lodos ativados (DQO de 63 mg O, L) reator MBBR
(DQO de 35 mg Oz L) e por coagulacio e floculagio (DQO de 90 mg O, L'!). Em relacio aos
resultados de Fotolise UVC, os autores verificaram que em 30 minutos de reacdo houve
remocao de DQO de 47% para pds-tratamento de lodos ativados, 71% para pds-tratamento de
reator MMBR e 27% para pds-tratamento de coagulacdo e floculagao. Portanto, a remocao de
DQO no tratamento combinado UASB-UVC da presente pesquisa em 30 minutos foi
aproximadamente 8% superior a Fotolise UVC no pos-tratamento do sistema de lodo ativados
e aproximadamente 28% superior ao pds tratamento do efluente de coagulagdo e floculagao
relatado pelos autores.

Além disso, Giannakis et al. (2015) demonstraram que as remocdes de DQO apds
30 minutos do processo UVC/H202 como pds-tratamento de lodos ativados foi de 100% e como

pos-tratamento de reator MBBR também de 100%, valores proximos a remog¢ado de 98,7%
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obtida no tratamento UASB-UVC/H20: em 90 minutos, encontrados no presente estudo. Além
disso, os autores reportaram que o pos-tratamento do processo de coagulagdo e floculagao
removeu 32% de DQO, nivel de remocao 45% menor que o pds-tratamento do efluente do

reator tipo UASB desta pesquisa.

As andlises de carbono total dissolvido (Ciota) foram realizadas a partir da filtragao das
amostras em filtro de vidro, porosidade de ~0,45 um, sendo analisada somente a matéria
dissolvida. Os resultados dessa variavel para ambos os processos, de modo isolado e

combinado, podem ser verificados na Figura 21.

Figura 21 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H20;: Cioal. A, tratamento
isolado por Fotélise UVC e processo UVC/H,O; (ldmpada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,O: a cada 15 minutos de reagdo); B, pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotdlise UVC e processo UVC/H,O, (Iampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa,

radia¢do UV-Vis, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagdo).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB.
Fonte: Autoria propria (2020).

A matéria organica em termos de Ciotal para o substrato utilizado nos tratamentos
isolados foi de 126 mg L', A Fotolise UVC em 30 minutos demonstrou aumento de Ciotal para
159 mg L', enquanto ambos os tempos de tratamento em 60 ou 90 minutos apresentaram
concentracdes de 139 mg L. O processo UVC/H,0, demonstrou diminui¢io na concentragio
nos tempos de tratamentos de 30 e 90 minutos, sendo as concentragdes de 118 e 84 mg L™,

respectivamente. Por outro lado, o tratamento em 60 minutos acarretou em valor de 125 mg L.

Sendo assim, a Fotdlise UVC apresentou incrementos nas concentragdes de Ciotal de

26,2% em 30 minutos de tratamento, 10,3% em 60 minutos e, também, 10,3% em 90 minutos.
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Por outro lado, o processo UVC/H>0; demonstrou remogao de 6,3% em 30 minutos, 0,8% em

60 minutos e 33,3% em 90 minutos de tratamento.

De acordo com Pignatello, Oliveros e Mackay (2006) e Miklos et al. (2018), o aumento
do carbono dissolvido apds o processo de degradacdao pode estar relacionado a quebra das
moléculas que antes encontravam-se insoluveis no meio reacional e apos a degradacdo por
Fotolise UVC e processo UVC/H20; houve dissolugdo no meio reacional, encontrando-se entao
como matéria organica dissolvida. De todo modo, o tempo de tratamento em 90 minutos pelo
processo UVC/H2O» foi suficiente para estabilizar a dissolu¢do do material particulado e

apresentar ataques as moléculas de Ciotal.

Em termos estatisticos ndo foram verificadas diferencas significativas (a = 0,005) de
Crotal entre a Fotolise UVC e o processo UVC/H20:2 no tratamento isolado da dgua residuaria

sintética com p-valor de 0,0923 e entre os tempos de tratamento com p-valor 0,3532.

O poés-tratamento do efluente do reator tipo UASB apresentou valor de Ciotal antes e
apos a digestdo anaerdbia de 117 e 62 mg L', respectivamente. Os valores de encontrados de
Ciota no tratamento combinado UASB-UVC ficaram proximos ao inicial, sendo eles de
62 mg L' em 30 minutos, 61 mg L em 60 minutos e 59 mg L! em 90 minutos de tratamento.
Tais concentra¢des na combinacio do tratamento UASB-UVC/H>O; foram de 37 mg L' em 30

minutos, 33 mg L' em 60 minutos e 28 mg L' em 90 minutos.

Nao foram verificadas remogdes expressivas de Crotal para a combinagao do tratamento
UASB-UVC, quando comparadas o valor inicial do efluente do reator tipo UASB (tendo sido
removido pelo tratamento biologico 47%), sendo sem remogao em 30 minutos de tratamento e

aumento das remogoes na ordem de 1,6% em 60 minutos e 4,8% em 90 minutos.

Diferentemente do tratamento UASB-UVC, ao qual a remocao de Cia pode ser
atribuida apenas ao processo bioldgico, na combinacao do tratamento UASB-UVC/H20> houve
aumento da remog¢do de Cioar a partir da aplicagdo do processo UVC/H202, sendo que em
30 minutos a remoc¢ao de Ciotal remanescente foi de 40,3%, em 60 minutos foi de 46,8% ¢ em
90 minutos foi de 54,8%. Ao comparar o layout integrado do sistema de tratamento UASB-
UVC/H202, os niveis de remogao de Ciotal foram atingidos em 68,4% em 30 minutos de
tratamento, 71,8% em 60 minutos ¢ 76,1% em 90 minutos. Embora essas remoc¢des tenham sido
observadas, foi possivel constatar ndo haver diferenca expressiva entre os tempos de tratamento

(valores entre 68,4% e 76,1%).
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Conforme esperado, em detrimento da biodegradagdo da matéria organica carbonacea
no reator tipo UASB, a comparagdo pareada entre a Fotdlise UVC submetida ao tratamento
isolado e combinado demonstrou diferenga entre os tratamentos (p-valor de 0,0050), mas nao
entre os tempos analisados (p-valor de 0,4015), assim como observado nos processos
UVC/H202, que apresentaram p-valores de 0,0189 para os tratamentos e 0,3391 para os tempos

estudados.

Giannakis et al. (2015) demonstraram remocdes de Cioral em 30 minutos de 7% para
combinacdo da Fotolise UVC ap6s sistema de lodos ativados, 11% para combinacao da Fotolise
UVC com reator MBBR e 5% na combinagdo desse processo com coagulagdo e floculagdo.
Desta maneira, o tratamento combinado entre UASB-UVC do presente estudo em 30 minutos
de reacdo ndo apresentou mesmo niveis de remog¢ao de Ciotal, Sendo que apenas em 90 minutos
de tratamento se atingiu o valor de 4,8%, préximo aos 5% removido na combinagdo da Fotolise

UVC com reator MBBR.

Em relacdo ao processo UVC/H20,, Giannakis et al (2015) relataram remog¢ao de Ciotal
de 31% para combinagdo do processo UVC/H20: apos sistema de lodos ativados, 25% apds a
combinagdo de reator MBBR com o processo oxidativo e 12% através da combinacdo do
processo UVC/H20, apds coagulagdo e floculagdo. Deste modo, as combinagdes avaliadas
pelos autores demonstraram niveis de remoc¢ao de Cioral inferiores ao 68,4% de remogao em 30
minutos observada na combinagdo do tratamento UASB-UVC/H>0: do presente estudo, o que
indica que o processo UVC/H20; € mais eficiente no pds-tratamento do efluente do reator tipo

UASB.

Ressalta-se a influéncia negativa que a turbidez pode inferir na aplicacao dos processos
avangados de oxidacao, tendo em vista que em altos niveis de turbidez a agitagdo constante do
meio reacional tende a fazer com que as particulas em suspensdo fiquem em revolvimento e
impecam a total incidéncia da luz UV (MIKLOS et al., 2018). Neste sentido, salienta-se que a
turbidez do substrato submetido aos processos isolados foi de 16,5 UNT e o efluente do reator
tipo UASB foi de 13,1 UNT.

Embora o tratamento em reator tipo UASB ja tivesse atingido a remog¢ao minima de
DQO para lancamento de efluentes em corpos hidricos receptores no Estado do Parana, deve-se
levar em consideracdo o panorama atual do tratamento de esgotos sanitarios no pais atrelado ao

processo de deterioracdo das qualidades das aguas superficiais e a disponibilidade hidrica para
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fins nobres. Nessa perspectiva, remover o minimo da matéria organica de efluentes ndo

corrobora para uma gestao ambiental sustentavel.

Sendo assim, os resultados de matéria organica em termos de DQO puderam indicar
que a Fotolise UVC submetida ao pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB em todos os
tempos avaliados, 30, 60 ou 90 minutos, ndo apresentou diferenca nos niveis de remogao. Por
outro lado, a combinagdo do tratamento UASB-UVC/H>O> demonstrou, para as condi¢des de
contorno desse estudo, que em 30 minutos de tratamento a DQO estaria abaixo de 15 mg L™,
portanto, para essa varidvel esse seria o tratamento indicado para o polimento do efluente do
reator tipo UASB. Os valores obtidos de remog@o de Ciotal corroboram com essa prerrogativa,
tendo em vista que em 30 minutos do tratamento UASB-UVC/H20; a remogdo foi de
aproximadamente 70%. No entanto, salienta-se que o objetivo principal da aplicacdo de AOPs
no pos-tratamento de efluentes esta relacionado com a problematica dos micropoluentes e as

respostas ecotoxicologicas, que serdo abordadas nos itens 5.3.5 e 5.5, respectivamente.

5.3.3 Nitrogénio Amoniacal, Nitrito e Nitrato

Os resultados obtidos para Namon nos tratamentos isolados da dgua residudria sintética
e do pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB pelos processos de Fotolise e UVC/H20»

podem ser observados na Figura 22.

Figura 22 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H202: Namon. A, tratamento
isolado por Fotélise UVC e processo UVC/H,O; (lampada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UVC, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de rea¢do); B, pos-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotdlise UVC e processo UVC/H»O, (lampada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,

radiagdo UVC, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagio).
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As concentragdes iniciais de Namon, da dgua residudria sintética submetida aos
tratamentos isolados foi de 56,9 mg L. Os resultados de Namon apds a Fotdlise UVC e Processo
UVC/H202 demonstraram pequena diminui¢do das concentragdes nos diferentes tempos de
tratamento, sendo que para Fot6lise UVC as concentragdes nos tempos de 30, 60 ou 90 minutos
foram de 50,4, 48,6 ¢ 45,9 mg L', respectivamente, enquanto que o processo UVC/H20
apresentou valores de Namon nos tempos de 30, 60 e 90 minutos de 47,5, 45,5 e 44,2 mg L™ !,

respectivamente.

Portanto, nos tratamentos isolados foi possivel verificar que a Fotdlise UVC removeu
11,5% de Namon em 30 minutos de tratamento, 14,6% em 60 minutos € 19,4% em 90 minutos e
o processo UVC/H20; apresentou remogao dessa variavel de 16,6% em 30 minutos, 19,8% em

60 minutos e 22,3% em 90 minutos de tratamento.

Para as amostras do substrato submetido as degradacdes isoladas, o teste de variancia
ANOVA dois critérios identificou diferenca estatistica significativa (o = 0,05) para Namon entre
a Fotolise UVC e processo UVC/H202 com p-valor de 0,0260. Para ambos os processos houve
diferengas entre os tempos de tratamento de 30 e 90 minutos (p-valor de 0,0194) e entre 60 e

90 minutos (p- valor 0,0474), mas sem diferenca estatistica entre os tempos de 60 e 90 minutos.

Os resultados das amostras de Fotolise UVC e processo UVC/H20; aplicados como
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB tinham como valores iniciais de Namon antes e
apos o tratamento biolégico de 53,3 e 72,8 mg Oz L'l respetivamente. Portanto, 0 Namon da
amostra submetida a Fotélise UVC e ao processo UVC/H;0; tinha valor superior em 36,7%,

quando comparado ao substrato sem o tratamento bioldgico.

A forma de nitrogénio em esgotos sanitarios brutos ¢ predominantemente como
nitrogénio organico € Namon, sendo que as concentragdes de nitrito e nitrato sdo pouco
expressivas em fungdo da baixa concentracdo de oxigénio dissolvido, portanto, incapaz de
promover a nitrificagdo. De maneira geral, observou-se que a concentracdo de Namon apos a
digestdo anaerdbia no reator tipo UASB aumentou. Os resultados obtidos corroboram com a
premissa de que nos reatores tipo UASB praticamente ndo se observa remog¢ao do nitrogénio,
ocorrendo intensa mineralizagao do nitrogénio organico, sendo que a decomposi¢ao do material
nitrogenado, em condi¢des anaerdbias, ocorre inicialmente a partir da hidrolise de proteinas, o
que por conseguinte eleva a concentragdo do Namon € reduz os teores de nitrogénio organico

(CHERNICHARO, 2016; METCALF; EDDY, 2016; VON SPERLING, 2016).
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Queiroz et al. (2018) verificaram em amostras do efluente de uma ETE para tratamento
de esgoto sanitario, operada com TDH de 8 horas, DQO média de 800 mg O2 L™ e concentracio
média de Namon do afluente de 50 mg L', incremento de 20% dos valores de Namon, valor

proximo aos 36,7% observados no presente estudo.

Além disso, mesmo em condi¢des de tratamento diferentes dos realizados nessa
pesquisa, os resultados de Petta et al. (2017) ao avaliarem a tratabilidade de efluente da
destilacdo de vinho em reator tipo UASB, com DQO de 44.000 (95) mg O, L', COV variando
de 3 a 11,5 kg DQO m=d"! e concentragio de Namon de 135 (10) mg L™, foram constatados
aumentos da concentragdo de Namon entre 18 e 20%, indicando comportamento semelhante no

tratamento de agua residuaria sintética por reator tipo UASB desse estudo.

Os valores de Namon para amostras apds Fotdlise UVC nos tempos de tratamento em
30, 60 ou 90 minutos foram de 67,4, 659 e 61,9 mgL !, respectivamente. Os valores
encontrados de Namon ap6s o processo UVC/H20; nos tempos de tratamento de 30, 60 ou 90
minutos foram de 71,5, 69,8 e 68,9 mg L, respectivamente. Desta maneira, foi possivel
constatar remogoes inexpressivas de Namon para ambos os processos. Tendo sido observado nos
tratamentos combinados UASB-UVC remogdes de 7,5% em 30 minutos, 2,1% em 60 minutos
e 6,2% em 90 minutos, enquanto que nos tratamentos combinados UASB-UVC/H;0: as
remocoes foram de 1,9% em 30 minutos, 2,4% em 60 minutos ¢ 1,4% em 90 minutos de

tratamento.

De todo modo, estatisticamente, o pds-tratamento do efluente do reator tipo UASB
demonstrou diferenga significativa (o = 0,05) entre a Fotolise UVC e o processo UVC/H20;
com p-valor de 0,0344, mas ndo foram observadas diferengas entre os tempos de tratamento

(p-valor de 0,1885).

Além disso, quando comparadas as amostras do tratamento isolado com os
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, a Fotdlise UVC apresentou diferenca
significativa com p-valor de 0,0005, também tendo sido observada diferenga entre os tempos
de 30 e 90 minutos (p-valor de 0,0081) e entre 60 e 90 minutos (p-valor de 0,0133). O processo
UVC/H20> também apresentou diferenca significativa entre os tratamentos isolados e
combinados, com p-valor de 0,0489, porém, so6 foi constatada diferenca entre os os tempos de

tratamento de 30 e 90 minutos (p-valor de 0,0256).
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Da mesma maneira que 0 Namon, 0s resultados de nitrito ap6s Fotolise UVC e processo
UVC/H202 no tratamento isolado e combinado com reator tipo UASB podem ser observados

na Figura 23.

Figura 23 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H,0O: nitrito. A, tratamento
isolado por Fotélise UVC e processo UVC/H»0; (1ampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UVC, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagdo); B, pos-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotélise UVC e processo UVC/H,O; (1ampada de alta pressdo de vapor de merctrio 125W submersa,
radiagdo UVC, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagio).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB.
Fonte: Autoria propria (2020).

A concentragdo de nitrito na agua residudria sintética utilizada nos tratamentos
isolados por Fotélise UVC e processo UVC/H20; foi de 66,5 pg L. Os valores obtidos de
nitrito para o tratamento isolado por Fotolise UVC foram menores que seu teor inicial, tendo
sido observado concentragdo de 15 ug L™! em 30 minutos, 13 ug L' em 60 minutos e 14 pg L™!
em 90 minutos de tratamento. Por outro lado, o processo UVC/H>O, demonstrou aumento da
concentragdo de nitrito a medida que se aumentou os tempos de tratamentos, constatando-se
concentragio de 150 pg L'em 30 minutos, 192 ug L' em 60 minutos e 198 pg L em
90 minutos. Portanto, os valores de nitrito apds Fotdlise UVC inferiram em remogdes de 76,9%
em 30 minutos, 79,8% em 60 minutos € 79,5% em 90 minutos, enquanto que 0 processo
UVC/H202 demonstrou incrementos de 126,3% em 30 minutos, 188,0% em 60 minutos e
197,2% em 90 minutos de tratamento.

Em detrimento desse comportamento, em termos estatisticos, os valores de nitrito para
Fotolise UVC e processo UVC/H20O; foram diferentes significativamente (o = 0,05) com p-

valor de 0,0087, mas os niveis de remocao (Fotélise UVC) e incremento (UVC/H202) nao
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diferiram significativa entre os tempos de tratamento avaliados, 30, 60 ou 90 minutos, obtendo-

se p-valor de 0,5305.

Em relagdo ao pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, a agua residuaria
sintética apresentou concentragdes de nitrito antes e apoOs tratamento biologico de
83,2 € 49,0 pg L' respectivamente, indicando consumo transformacdo de 41,1% desta forma

de nitrogénio durante o tratamento biologico.

As concentragdes de nitrito no tratamento combinado UASB-UVC foram de 7,9 pg L™!
em 30 minutos, 6,6 pg L' em 60 minutos e 14,8 pg L' em 90 minutos de tratamento, enquanto
que o processo UVC/H,0; apresentou concentracdes de nitrito de 139,5 pg L' em 30 minutos,
173,4 pg L' em 60 minutos e 165,4 pg L' 90 minutos. Desta maneira, o comportamento
observado de remogao de nitrito em aplicagdo de luz UVC e incremento no processo oxidativo
(UVC/H20,) observado no tratamento isolado se repetiu no pés-tratamento do efluente do

reator tipo UASB.

Os niveis de remogdo de nitrito no tratamento combinado UASB-UVC foram de
84,0% em 30 minutos, 86,5% em 60 minutos ¢ 69,7% em 90 minutos de tratamento, enquanto
que o tratamento combinado UASB-UVC/H20, demonstrou incrementos de 184,4% em 30

minutos, 253,6% em 60 minutos e 237,3% em 90 minutos de tratamento.

De acordo com Zuo e Deng et al. (1998), a fotdlise aplicada em solucdo aquosa na
presencga de nitrito pode promover a formagao de NO e HO®, podendo explicar a redugdo nos
niveis do ion nitrito apds Fotolise UVC para ambos os tratamentos isolado e combinado. Além
disso, Goldstein e Rabani (2007) apresentaram que a irradiacdo UV em solucdo aquosa com
nitrato pode ocorrer fotorreducdo de nitrato a nitrito ou a formagao de NO:". Neste sentido, os
resultados deste trabalho podem indicar que a taxa de geracdo de nitrito e seu consumo para
geracdo de HO® na Fotdlise UVC em amostras do substrato antes e apos reator tipo UASB que
grande parte de nitrito no sistema fosse consumido. Por outro lado, nos tratamentos UVC/H202
a reagdo pode ter ocorrido, preferencialmente, para fotorredugdo do ion nitrato a ion nitrito, o
que pode explicar o incremento de nitrito apds os tratamentos.

Assim como nos tratamentos isolados, o tratamento combinado UASB-UVC ao ser
comparado com o tratamento UASB-UVC/H20:. apresentou diferenca estatistica entre os

processos (p-valor de 0,0046), mas ndo entre os tempos de tratamento (p- valor de 0,4583).

A comparacdo dos teores de nitrito entre a Fotdlise UVC submetida ao tratamento

isolado e ao pods-tratamento do efluente do tratamento bioldgico ndo foi estatisticamente
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diferente (p-valor de 0,2537), assim como o processo UVC/H20; também nao se demonstrou

diferente entre o tratamento isolado e combinado (p-valor 0,0812).

Os resultados de nitrato antes e apos os tratamentos por Fotdlise UVC e processo
UVC/H20> para os tempos de tratamento de 30, 60 ou 90 minutos podem ser visualizados na

Figura 24.

Figura 24 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H,O;: nitrato. A, tratamento
isolado por Fotolise UVC e processo UVC/H,O; (ldmpada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UVC, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagdo); B, pos-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotélise UVC e processo UVC/H,0; (lampada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UVC, 100 mg L' de H>O; a cada 15 minutos de reagio).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB.
Fonte: Autoria propria (2020).

A concentragdo de nitrato do substrato utilizado nos tratamentos isolados foi de
119,8 ug L. Apds a Fotdlise UVC os valores obtidos foram de 93,1 pg L' em 30 minutos,
105,2 ug L' em 60 minutos e 162,1 pg L' em 90 minutos de tratamento e apds o processo
UVC/H,0: as concentragdes foram de 396,0 pg L' em 30 minutos, 429,6 pg L' em 60 minutos

e 451,7 ug L' em 90 minutos de tratamento.

Foram constatadas pequenas remogdes de nitrato nos tempos de tratamento de 30 ou 60
minutos e leve incremento em 90 minutos, sendo que em 30 minutos houve remocgao de 22,3%
e em 60 minutos 12,2%, enquanto que em 90 minutos de tratamento o incremento foi de 35,3%.
Em rela¢do ao processo UVC/H20,, foram verificados incrementos de nitrato em todos os
tempos avaliados, aumentando-se a concentragdo a medida que se aumentaram os tempos de
reac¢ao, tendo sido observados incremento de 230,6% em 30 minutos, 258,6% em 60 minutos e

277,0% em 90 minutos.
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Portanto, foram verificadas diferengas significativas (o = 0,05) entre a Fotolise UVC e
o processo UVC/H20; nos tratamentos isolados com p-valor de 0,0009, mas os niveis de
remogao (Fotolise UVC) e incrementos (UVC/H202) ndo foram suficientes para inferir em

diferenca estatistica entre os tempos de tratamento, com p-valor de 0,0725.

Em relacdo aos tratamentos combinados, o substrato utilizado antes e apos o tratamento
bioldgico apresentou valores de nitrato praticamente iguais, sendo 108,1 pg L! para amostra
do afluente e 103,7 pg L' para amostra do efluente. O tratamento combinado UASB-UVC
apresentou o mesmo comportamento verificado no tratamento isolado, diminuicao de nitrato
nos dois tempos iniciais de tratamento, ao qual obteve-se concentragio de 71,9 ug L' em 30
minutos e 86,0 pg L' em 60 minutos e incremento em 90 minutos de tratamento, com
concentracdo de 128,5 pg L' em 90 minutos. O tratamento combinado UASB-UVC/H20,
assim como no tratamento isolado pelo processo oxidativo, apresentou aumento de
concentragdes a medida que se aumentou os tempos de tratamento, tendo sido verificadas
concentracdes de 297,7 ug L' em 30 minutos, 381,5 pg L' em 60 minutos € 426,9 pg L' em

90 minutos de tratamento.

Sendo assim, as remog¢des de nitrato no tratamento UASB-UVC para os tempos de 30 e
60 minutos de tratamento foram de 30,7% e 17,1%, respectivamente, ¢ em 90 minutos o
incremento foi de 23,9%. Os incrementos observados no tratamento combinado
UASB-UVC/H20> nos tempos de tratamento em 30, 60 ou 90 minutos foram de 186,9%,
267,7% e 311,4%, respectivamente.

Para as amostras ap6s os tratamentos combinados, foram constatadas diferencas
significativas (a = 0,05) entre UASB-UVC e UASB-UVC/H20; com p-valor de 0,0073. Mas,
os niveis de remog¢ao ou incremento de nitrato entre os tempos de tratamento avaliados (30, 60

ou 90 minutos) ndo demonstraram diferenca estatistica, com p-valor de 0,1620.

Quando comparada a aplica¢do da Fotolise UVC submetida ao tratamento isolado e ao
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, verificou-se diferencga significativa com
p-valor de 0,0308. Porém nao foram constatadas diferengas estatisticas para aplicacdo do
processo UVC/H20; isolado e no tratamento combinado UASB-UVC/H202, com p-valor de
0,1165.

Em relagdo aos teores de incremento da concentragdo de nitrato apds o tratamento por
Fotolise UVC e processo UVC/H20:, entende-se que os ions nitrato sdo a forma mais oxidada

de nitrogénio, portanto, ¢ esperado que nos processos oxidativos as formas de nitrogénio
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(nitrogénio organico, Namon € nitrito) sejam oxidadas a forma final de nitrato, aumentando sua

concentragdo ao passo que as outras formas vao diminuindo (BOURGIN et al., 2018).

De maneira geral, tanto para Fotolise UVC quanto para processo UVC/H20; avaliados
no tratamento isolado ou no tratamento combinado apds o tratamento bioldgico, foi possivel
verificar pequena diminui¢do na concentra¢do de Namon, diminui¢do de nitritos para os
tratamentos realizados por Fotolise UVC e seu incremento nos tratamentos por processo
UVC/H202, manutencao dos valores de nitrato nos tempos de 30 e 60 minutos de tratamento e
incremento em 90 minutos nos tratamentos por Fotolise UVC e incrementos da concentragdo

de nitratos com o aumento dos tempos de tratamento por processo UVC/H20:.

Neste sentido, na Fotdlise UVC ndo foi possivel constatar a qual forma de nitrogénio a
degradagdo do teor de Namon esté gerando, tendo em vista a diminui¢ao de nitritos e manutenc¢ao
dos valores de nitrato. Além disso, o nitrogénio organico ndo pdde ser determinado, em
detrimento de limitagdes laboratoriais, o que poderia inferir na hipétese de complexacao do
nitrogénio amoniacal em nitrogénio organico. Por outro lado, nos tratamentos realizados por
processo UVC/H>0; os resultados permitem indicar que parte da degradagdo de Namon estava
sendo convertida em nitritos e nitratos. De todo modo, ressalta-se que os valores apresentados

de Namon foram na ordem de grandeza em mg L! e as formas nitrito e nitrato em pg L'

A radiacdo UVC ¢ absorvida por nitratos e transformada em nitrito, que por sua vez,
pode reagir com os radicais hidroxila produzindo os radicais de nitrito. Os radicais de nitrito
sdo menos oxidativos, porém mais persistentes na reacdo (VIONE et al., 2014). Neste sentido,
dependendo da taxa de formagdo de nitrato no sistema, os baixos teores de nitrito na Fotolise
UVC podem ter sido em decorréncia da transformagdo do radial de nitrito. No processo
UVC/H202 pode ter ocorrido concorréncia entre a atuagdo da oxidagdo pelo mecanismo
radicalar, formando NOs, efeito da fotolise sobre o nitrato, formando nitrito, ¢ consumo do
nitrito pela presenca de radicais hidroxila. Wang, Roddick e Fan (2017) verificaram que a
presenca de nitratos em efluente secundario de lagoa de estabilizacdo podiam formar HO® e

NO,", promovendo a fotodegradacao de micropoluentes.

Piras et al. (2020) verificaram no sistema de tratamento da ETE de Fasano na Italia, que
as amostras do efluente apos tratamento biologico com FCarA obteve concentracdes das formas
de nitrogénio para Namen de 0,6 (1,1) mg L', para nitrito 0,1 (0,1) mg L e para nitrato
7,1 (2,5)mg L!. Esse efluente apds submetido ao processo de tratamento por processo

UVC/H20; demonstrou Namen de 0,5 (0,9) mg L', nitrito de 0,1 (0,1) mg L™ e nitrato de
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6,9 (2,1) mg L'!. Portanto, os autores reportaram remogdes de 16,7% de Namon, manuten¢io nos
valores de nitrito e remog¢ao de 2,8% de nitrato. Neste sentido, os valores observados de
remogao de nitrito foram maiores que os valores de remog¢ao observados em todos os tempos

de tratamento (valores variando entre 1,8% e 5,5%).

A avaliacdo do pods-tratamento do efluente biolégico em FCalA com processo
UVC/H20: realizada por Piras et al. (2020), foram apresentadas apos o tratamento biologico
concentragdes de Namon de 0,8 (0,6) mg L', nitrito de 0,6 (0,4) mg L' e nitrato de
6,7 (2,00 mg L'!. Apds a aplicagdo do processo UVC/H20; para esse efluente, os autores
reportaram concentra¢des de Namon de 0,8 (0,6) mg L', nitrito de 0,7 (0,3) mg L™ e nitrato de e
7,4 (1,8) mg L', Sendo assim, os pesquisadores niio observaram remo¢ao do Namon, incremento
de 16,7% de nitrito e aumento de nitrato de 10,5%. Tais valores de incremento de nitrato

observado pelos autores sdo menores que os valores encontrados neste estudo.

Na perspectiva de remocao de nitrogénio, os tratamentos combinados UASB-UVC e
UASB-UVC/H;0; nao demonstraram capacidade de remo¢do de Namon, sendo que o valores
das amostras do efluente ap6s os tratamentos foram superiores ao substrato antes do reator tipo
UASB. Neste sentido, tanto a Fotolise quanto o processo oxidativo ndo sdo indicados para

remover nitrogénio.

De todo modo, foi possivel verificar que o tratamento combinado UASB-UVC/H>0,
apresentou maiores teores de nitrato. De acordo com Campos et al. (2012) e
Wasielesky et al. (2017), os compostos toxicos cronicos aos organismos de camardes, em
ordem de maior toxicidade, sd0: Namon > nitrito > nitrato, enquanto que Piedras et al. (2006)
relataram efeito toxico agudo da amodnia e do nitrito em alevinos de card. Portanto, a melhor
indicacdo do sistema de tratamento seria de modo combinado UASB-UVC/H>0,-30min, onde
parte da transformac¢ao do Namon foi convertido em aumento de nitratos. A indicag@o corrobora
com o comportamento da matéria organica em termos de remo¢do de Cioal apresentado

anteriormente (item 5.3.2).

5.3.4 Fosforo Total, Fosforo Inorganico e Fésforo Organico

As concentragdes de fosforo total (Piwrl) obtidas para as amostras antes e apos 0s
processos Fotdlise UVC e UVC/H202 submetidos ao tratamento de modo isolado e nos

pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB podem ser observadas na Figura 25.
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Figura 25 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H20:: Pioal. A, tratamento
isolado por Fotélise UVC e processo UVC/H»0; (lampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,0, a cada 15 minutos de reac¢do); B, pos-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotolise UVC e processo UVC/H,0; (lampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa,

radia¢do UV-Vis, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagdo).
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Fonte: Autoria propria (2020).

A amostra de agua residuaria sintética tratada isoladamente por Fotdlise UVC e
processo UVC/H>0; apresentou teor inicial de Piow de 38,3 mg L', Apos o tratamento por
Fotolise UVC as concentragdes de Pial mantiveram-se praticamente inalteradas, sendo de
35,8 mg L' em 30 minutos, 37,2 mg L' em 60 minutos e 37,4 mg L' 90 minutos. O mesmo
comportamento foi observado nos resultados apos a aplicacdo do processo UVC/H20,, aos
quais os teores de Pt foram de 37,9 mg L' em 30 minutos, 36,5 mg L' em 60 minutos e
35,6 mg L' em 90 minutos de tratamento. Sendo assim, a Fotolise UVC inferiu em percentuais
de remocdo de 6,5% em 30 minutos, 2,9% em 60 minutos e 2,4% 90 minutos, enquanto o
processo UVC/H20, apresentou valores de remog¢ao de 1,1% em 30 minutos, 4,4% em 60

minutos e 7,1% em 90 minutos de tratamento.

Desta maneira, os resultados de Pt do tratamento isolado ndo demonstraram
diferencas significativas (o = 0,05) seja para a comparacdo dos dois processos avaliados
(p-valor de 0,9157) ou para os tempos de tratamentos (p-valor de 0,9628).

O efluente do reator tipo UASB utilizado para combinacao dos processos Fotolise
UVC e UVC/H;0; apresentou concentracdo de Pioral antes e apOs o tratamento biologico de
38,3 e 40,7 mg L', respectivamente, tendo sido verificado, portanto, incremento de 6,1% do

teor de fosforo inicial do substrato.
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De acordo com Chernicharo (2016) e Von Sperling (2016), a maioria dos
microrganismos ¢ capaz de utilizar o ortofosfato inorganico, que pode ser incorporado pelas
células em crescimento a partir da acdo de enzimas denominadas fosfatases. No entanto, o
processo de digestdo anaerdbio ndo conta com mecanismos capazes de remogdo de fosforo.
Neste sentido, Souza et al. (2006) também constataram no tratamento de efluente sanitario em
reator tipo UASB, operado com COV de 4,9 kg DQO m>d! e TDH de 3 horas, que as
concentragdes de P de 7,2 (1,2) mg L' das amostras do afluente, permaneceu inalterada apds

0 tratamento anaerobio.

Ap6s o tratamento combinado UASB-UVC foram obtidas concentracdes de Pioal de
39,2 mg L' em 30 minutos, 39,7 mg L' em 60 minutos e 39,2 mg L™! em 90 minutos. Portanto,
também nao foram constatadas remogdes expressivas, assim como no tratamento de modo
isolado, com valores de remocgao de 3,7% em 30 minutos, 2,3% em 60 minutos ¢ 3,6% em 90
minutos de tratamento. O pods-tratamento do efluente do reator tipo UASB pelo processo
UVC/H>0; demonstrou concentragdes de P de 40,4 mg L' em 30 minutos, 39,2 mg L' em
60 minutos e 39,5 mg L' em 90 minutos de reagio. Sendo assim, os teores de remogio dessa
variavel foram de 0,6% em 30 minutos, 3,6% em 60 minutos € 2,9% em 90 minutos de

tratamento.

Estatisticamente ndo foram verificadas diferencgas significativas (a0 = 0,05) nos
tratamentos combinados UASB-UVC e UASB-UVC/H»0», obtendo-se p-valor de 0,5672 para
comparagao pareada dos processos e p-valor de 0,7637 em relagdo aos tempos de tratamentos

avaliados.

Porém, a analise de variancia dois critérios com pds-teste ¢ de Student demonstrou
diferenca estatistica entre o tratamento por Fotolise UVC de modo isolado e como
pos-tratamento da digestao anaerdbia com p-valor de 0,0310. Mas, ndo houve diferenca pareada
entre os tempos de tratamento de 30, 60 ou 90 minutos (p- valor de 0,3812). O mesmo resultado
estatistico foi observado ao comparar o processo UVC/H20; isolado e o tratamento combinado
UASB-UVC/H202, tendo sido verificado p-valor de 0,0201 entre os processos e p-valor de
0,1665 entre os tempos de tratamento.

Os resultados para as concentragdes de Pinorg para amostras antes e ap0s os tratamentos
isolados e combinados podem ser verificados na Figura 26 e os resultados de Porg podem ser

observados, da mesma maneira que o Pinorg, na Figura 27.
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Figura 26 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H207: Pinore. A, tratamento
isolado por Fotélise UVC e processo UVC/H»0; (lampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,0, a cada 15 minutos de reac¢do); B, pos-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotolise UVC e processo UVC/H,0, (lampada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W submersa,

radia¢do UV-Vis, 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos de reagdo).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB.
Fonte: Autoria propria (2020).

Figura 27 - Acompanhamento das variaveis na Fotolise UVC e Processo UVC/H,0:: Piorl. A, tratamento
isolado por Fotolise UVC e processo UVC/H,O; (ldmpada de alta pressao de vapor de mercurio 125W submersa,
radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,O: a cada 15 minutos de reagdo); B, pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB por Fotélise UVC e processo UVC/H,0; (1dmpada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W submersa,

radiagdo UV-Vis, 100 mg L' de H,O5 a cada 15 minutos de reagio).
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Fonte: Autoria propria (2020).

O substrato utilizado no tratamento de modo isolado apresentou valores de Pinorg de
30,2 mg L' e Porg de 8,1 mg L', ou seja, a 4gua residudria sintética demonstrou 78,7% de teor

inorganico e 21,3% de teor organico, em relagdo ao teor total de fosforo.
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O tratamento isolado por Fotoélise UVC resultou em concentragdes de Pinorg € Porg,
respectivamente, de 33,7 ¢ 2,1 mg L! em 30 minutos, 35,2 ¢ 2,0 mg L' em 60 minutos e 35,8
e 1,7mg L' em 90 minutos de tratamento. O processo UVC/H,0, demonstrou valores de Pinorg
e Porg de 35,9 € 2,0 mg L! em 30 minutos, 35,3 ¢ 1,2 mg L' em 60 minutos e 35,3 ¢ 0,3 mg L!
em 90 minutos de degradagdo. Entdo, verificou-se que para Fotdlise UVC os teores de Pinorg ©
Porg foram 94,2% e 5,8% em 30 minutos, 94,7% e 5,3% em 60 minutos ¢ 95,6% e 4,4% em
90 minutos. O mesmo comportamento de pequeno incremento do teor inorganico e diminuigao
do teor organico de fosforo foi observado nas amostras apds o processo UVC/H20O», sendo eles,
respectivamente, de 94,8 e 5,2% em 30 minutos, 96,8 ¢ 3,2% em 60 minutos ¢ 99,2 ¢ 0,8% em
90 minutos.

Sendo assim, as taxas de Pinorg € Porg para as amostras do tratamento isolado por
Fotolise UVC demonstraram incremento de Pinorg em todos os tempos de tratamento, tendo sido
verificado aumento de 11,8% em 30 minutos, 16,7% em 60 minutos ¢ 18,5% em 90 minutos,
enquanto os teores de Porz demonstraram maior remog¢do no tempo inicial de tratamento (30
minutos) e manutencao nos tempos de 60 ou 90 minutos de tratamento, com remogao de 74,3%

em 30 minutos, 75,6% em 60 minutos € 79,6% em 90 minutos.

O processo UVC/H20; no tratamento isolado também demonstrou incremento de
Pinorg, sendo de 19,1% em 30 minutos, 17,1% em 60 e 17,1% em 90 minutos de reacao.
Diferente da Fotolise UVC, foram constatados aumentos nas remog¢des de Porg @ medida que se
estenderam os tempos de tratamento, obtendo-se remog¢des de 75,9% em 30 minutos, 85,5% em

60 minutos e 96,7% em 90 minutos de tratamento.

Em termos estatisticos, os tratamentos isolados ndo demonstraram diferenca
significativa (a = 0,05) entre os processos Fotolise UVC e UVC/H20; para os teores de para
Pinorg (0,5114) € Porg (0,1789).

O substrato de agua residudria sintética antes e depois do tratamento bioldgico em
reator tipo UASB apresentou, respectivamente, valores de Pinorg de 30,4 € 37,4 mg L' e de Porg
de 7.9 e 3,3 mg L', ou seja, apds a digestdo anaerdbia 91,8% do teor total de fosforo foi de
Pinorg € 8,2% de Porg.

O tratamento combinado UASB-UVC apresentou valores de Pinorg € Porg,
respectivamente, de 33,7 ¢ 2,1 mg L' em 30 minutos, 35,2 ¢ 2,0 mg L' em 60 minutos e
35,8 e 1,7 mg L' em 90 minutos. O efluente do reator tipo UASB combinado com o processo

UVC/H>0; demonstrou Pinorg € Porg, respectivamente, de 37,1 € 3,3 mg L' em 30 minutos, 37,7
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e 1,5 mg L' em 60 minutos e 38,7 ¢ 0,8 mg L' em 90 minutos de reacio. Deste modo, do teor
total de fosforo, os resultados UASB-UVC foram 97,5% inorganico e 2,5% organico em 30
minutos, 98,3 e 1,7% em 60 minutos ¢ 99,1 ¢ 0,9% em 90 minutos de tratamento. O tratamento
UASB-UVC/H;0; apresentou teores inorganicos € organicos, respectivamente, de 91,8% e

8,2% em 30 minutos, 96,1% e 3,9% em 60 minutos, 98,0% e 2,0% em 90 minutos.

O mesmo comportamento observado no tratamento por Fotolise UVC isoladamente
foi verificado no tratamento UASB-UVC, com incrementos de Pinorg de 2,1% em 30 minutos,
4,5% em 60 minutos e 4,0% em 90 minutos, enquanto que o P foram removidos em niveis

de 98,3% em 30 minutos, 98,9% em 60 minutos € 99,4% em 90 minutos de tratamento.

Os resultados das amostras UASB-UVC/H202 demonstraram remog¢ao de Pinorg de
0,7% em 30 minutos de tratamento e incremento de 0,8% em 60 minutos e 3,4% em 90 minutos,
enquanto que os teores de Po; aumentaram em 1,5% em 30 minutos e foram removidos em

53,4% em 60 minutos e 75,8% em 90 minutos.

Em termos estatisticos, ndo foram constatadas diferencas significativas (o= 0,05) para
os valores de Pinorg para comparacdo pareada entre os tratamentos UASB-UVC e
UASB-UVC/H20; com p-valor de 0,1249, assim como observado para os teores de Porg, que
apresentou p-valor de 0,1648.

Embora os niveis de Piorg ap6s Fotolise UVC terem apresentado mesmo
comportamento nos tratamentos isolado e como pos-tratamento do efluente do reator tipo
UASB, o teste de variancia dois critérios atrelado ao pos-teste ¢ de Student demonstrou
diferenca significativa (o = 0,05) entre a Fotolise UVC e UASB-UVC, com p-valor de 0,0206.
Essa diferente estatistica pode ser explicada pela variacdo dos teores iniciais de fésforo em dgua
residudria utilizada como substrato aos tratamentos, tendo em vista que os tratamentos isolados
e combinados ndo foram realizados no mesmo dia. O mesmo foi verificado para teores de Porg,

com p-valor de 0,0048 na comparacdo dos tratamentos.

Em relagdo ao tratamento por processo UVC/H20> aplicado de modo isolado e
combinado ao reator tipo UASB, estatisticamente ndo foram constatadas diferencas para Pinorg
entre os tratamentos (p-valor de 0,0651), assim como também foi verificado para Porg (p-valor
de 0,1497).

De modo geral, observou-se que os niveis de remogdes de Pl nos tratamentos
realizados por Fotolise UVC e processo UVC/H20; nao foram significativos, variando de

1,1 a7,1% de remocgdo. O incremento dos valores de Pinorg pode estar atrelado a quebra das
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moléculas da matriz de efluente e até mesmo a solubilizagdo dos sais que contém fosfatos
utilizados na preparacdo da matriz do substrato. Além disso, foi verificado que a taxa de
degradacdo do Porg nas amostras apos os tratamentos por Fotdlise UVC e processo UVC/H202
foram aumentando a medida que o tempo de tratamento aumentou, removendo-se entre
53,4 € 99,4%, tendendo-se a mineralizagdo dos compostos organicos de fosforo em 90 minutos

de tratamento.

Pesquisas bibliograficas demonstraram certa escassez de dados referente a remogao ou
comportamento de teores de fosforos de efluentes por processos avancados de oxidagdo
(ANTONOPOULOU et al., 2016). De todo modo, He et al. (2019), avaliaram fotolise UVC e
processo UVC/H20; na degradacdo de fosfato de tri(2- cloroisopropil) (TCP), que ¢ retardante
de chamas a base de fosforo, em matriz aquosa (fortificagdo de 5 mg L', reator fotoquimico
comercial XPA-7 Xujiang Power Plant, com lampadas UV 250 W e 50 mg L de H,0»),
corroborando com os resultados obtidos no tratamento isolado de efluente sintético, assim como
no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB. Os pesquisadores observaram que a
remog¢ao dos teores de TCP ndo foram significativos na fotolise UVC e a medida que havia
aumento no tempo de tratamento por processo UVC/H202 (0 a 900 minutos), o incremento de
Pinorg foi de até 60%.

Assim como para remog¢ao dos teores de nitrogénio, os tratamentos por Fotolise UVC
e processo UVC/H»0», tanto na aplicagdo isolada do tratamento quanto na combinagao do reator
tipo UASB, ndo resultaram em niveis expressivos de remocao dos teores de fosforo. Portanto,
sob essa perspectiva e condi¢des de contorno avaliadas, os tratamentos nao sdo indicados para

remogao de nutrientes.

De maneira geral, os componentes da matriz de efluentes incluem uma vasta gama de
compostos organicos dissolvidos (4cidos humicos e fulvicos, carboidratos e proteinas) e
espécies inorganicas (carbonatos, bicarbonatos, nitritos, sulfatos, cloretos), que reagem com
HO®, competindo com os compostos de interesse a oxidagao ou na formagao de radicais com
menor potencial oxidativo (MICHAEL et al., 2012; MICHAEL-KORDATOU et al., 2015). De
acordo com Katsoyiannis, Canonica ¢ Von Gunten (2011), uns dos principais scavengers de
HO® séo espécies de carbonato e bicarbonato. Mas, segundo Wu e Linden (2010), os teores de
fosforo da matriz podem interferir negativamente os niveis de remog¢do dos compostos de

interesses, pois, o teor de fosforo da matriz pode reduzir os radicais gerados.
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Nesse sentido, os niveis de matéria organica carbondcea, os teores de nitrogénio e
fosforo apresentados nos itens anteriores podem influenciar negativamente os niveis de
remogao dos micropoluentes, que serdo apresentados no item 5.3.5, tendo em vista que os AOPs
nao sdo seletivos, assim como os niveis de alcalinidade no efluente do reator tipo UASB, que

podem ter atuado como scavengers ao processo.

5.3.5 Micropoluentes Atrazina, Rifampicina e 17a-etinilestradiol

As andlises cromatograficas referentes ao monitoramento dos micropoluentes ATZ,
RIF e EE2 foram realizadas com uso do segundo método analitico desenvolvido, tendo em vista
as dificuldades referentes ao uso da pré-concentracdo em SPE. As amostras dos tratamentos por
Fotolise UVC e processo UVC/H20», aplicados isoladamente no efluente sintético e no pos-
tratamento do efluente do reator tipo UASB nos tempos de 30, 60 e 90 minutos, foram pré-

concentradas em 1.000 vezes a partir da técnica de SPE.

Como modelo das corridas cromatograficas para Fotolise UVC e UASB-UVC, as
analises do analito RIF, podem ser visualizadas na Figura 28. Os retangulos pontilhados
representam os tempos de retencdo referentes aos compostos de interesse analisados nesse
estudo. As corridas cromatograficas estdo apresentadas paralelamente para o tratamento isolado
da matriz de 4gua residudria sintética e para o pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB.

Para os compostos ATZ e EE2 foi feita somente a apresentacdo descritiva dos resultados.

Figura 28 - Corridas cromatograficas para Rifampicina (RIF) das degradagoes Fotolise UVC no tratamento
isolado e no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB. A, Fotoélise UVC; B, UASB-UVC. Lampada de
alta pressdo de vapor de mercurio 125W, radiagdo UV-Vis, tempo de retengdo 36,1 min, monitoramento 470 nm.
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Nao foi possivel observar pico cromatografico referente a ATZ no processo isolado no
tempo de 90 minutos, enquanto que no tratamento combinado (UASB-UVC) foi observado o
pico da Atrazina apds o processo anaerobio e nos tempos de 30, 60 ou 90 minutos de tratamento.
Para o tratamento isolado por Fotdlise UVC o pico da RIF foi observado somente no tempo
inicial (t = 0). Para o processo combinado (UASB-UVC) o pico da RIF foi observado ap6s o
tratamento UASB (t = 0, Figura 28 B), ndo sendo observado nos tempos avaliados de

Fotolise UVC e processo UVC/H20a.

Em relagdo ao EE2, foi determinada a sua concentragdo no tratamento isolado UVC
em 0 e 30 minutos. No tempo de 60 minutos o pico do EE2 estava abaixo do LQ, sendo possivel
somente sua identificacdo, nao sendo observado sinal dele em 90 minutos. No tratamento
combinado (UASB-UVC) o pico do EE2 pode ser determinado antes e apds o processo
anaerobio e no tempo de 30 minutos. Novamente, em 60 minutos ele pdde apenas ser

identificado e ndo apresentou sinal em 90 minutos de tratamento.

Os resultados do monitoramento cromatografico para os tratamentos por processo
UVC/H20: isolado e combinado UASB-UVC/H20> do analito RIF podem ser visualizados na
Figura 29, enquanto os resultados para ATZ e EE2 serdo apresentados somente de forma

discursiva, porém, os valores determinados para os trés analitos podem ser visualizados na

Tabela 7.

Figura 29. Corridas cromatograficas para Rifampicina (RIF) das degradagdes UVC/H,0; no tratamento isolado
e nos pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB. A, UVC/H,0,; B, UASB-UVC/H,0,. Lampada de alta
pressdo de vapor de merctrio 125W, radiagdo UV-Vis, restabelecimento de 100 mg L' de H,O5 a cada 15
minutos, tempo de reteng@o 36,1 min, monitoramento 470 nm.
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A partir dos resultados cromatograficos do processo UVC/H20; no tratamento isolado
foi possivel determinar as concentragdes de ATZ nos tempos de 0, 30 e 60 minutos, mas o
analito nao foi identificado em 90 minutos. Em relacdo ao tratamento combinado
(UASB-UVC/H20,) a ATZ pode ser determinada somente antes € apds o tratamento anaerobio,
sem ser identificada em nenhum tempo posterior do processo oxidativo, 30, 60 ou 90 minutos.
Em relagdo a RIF e o processo isolado UVC/H20z, o analito s6 pdde ser determinado no tempo
inicial. No tratamento combinado (UASB-UVC/H>0,) a RIF foi determinada antes e apos o
tratamento bioldgico, ndo sendo detectada nos tempos posteriores de 30, 60 ou 90 minutos do

AOP.

Para o horménio EE2 no tratamento isolado por UVC/H202 em 0 e 30 minutos foi
possivel a determinagdo da sua concentragdo, enquanto nos dois tempos subsequentes de
tratamento, 60 ou 90 minutos, nao foi possivel observa-lo. No processo UASB-UVC/H>0: o
EE2 foi determinado antes e apos o tratamento biologico, mas ndo foi possivel verificar o pico
cromatografico correspondente ao analito nos tempos de tratamento de 30, 60 ou 90 minutos.

A quantificacdo dos micropoluentes antes a ap6s os tratamentos por Fotdlise UVC e
processo UVC/H20;, tanto no tratamento isolado quanto no pds-tratamento do efluente do

reator tipo UASB pode ser observada na Tabela 7.

Tabela 7 - Concentragdes dos micropoluentes ATZ, RIF ¢ EE2 antes e apds os tratamentos isolados e
pos-tratamentos do efluente do reator tipo UASB por Fotodlise UVC e processo UV C/H20,.

ATRAZINA RIFAMPICINA 17a-ETINILES TRADIOL
Analito Isolado* Combinado** Isolado* Combinado** Isolado* Combinado**
Tratamento  Conc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem.

ngL (%) pgl' (%) pgl' (%) pgl' (W) pgl' (%) pgl’ (%)
Ef. Sintético 492,79 n.a. 283,17 n.a. 203,3 na. 277,58 n.a. 98,81 n.a. 114,58 n.a.
Ef. UASB n.a. n.a. 211,5 25,29 n.a. n.a. 132,25 52,36 n.a. n.a. 102,72 10,35

90 min <LD >99,99 <LD  >99,99 <ID >99,99 <LD >9999 <ILD >99,99 <LD >99,99

*Isolado: tratamento isolado do efluente sintético; **Combinado: pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB; n.a.: ndo se aplica; Conc.: concentragdo; Rem.: remocao; Ef. Sintético: efluente sintético; Ef. UASB:
efluente apos o tratamento bioldgico no reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).
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Exceto para EE2 em 30 minutos, a fotolise UVC apresentou niveis de remog¢ao
superiores a 99% em todos os tempos de tratamento avaliados, para ambos os processos, isolado

ou combinado, para todos os compostos.

No tratamento por Fotélise UVC de modo isolado a concentragdo de ATZ foi de
4,660 pg L' em 30 minutos ¢ 0,946 pg L' em 60 minutos de tratamento. Para o tempo de
90 minutos nao foi identificado o seu pico cromatografico, ou seja, a concentragao desse analito
foi menor que o LD (0,0031 pg L), atingindo-se remogdo superior a 99,99%. Nos tempos
avaliados de 30, 60 ou 90 minutos, para fotdlise aplicada como pos-tratamento do efluente do
reator tipo UASB, verificou-se que as concentragdes remanescentes foram diminuindo a
medida que se aumentou o tempo de tratamento, sendo 0,234 pg L™ (99,92% de remogdo) em
30 minutos, 0,201 pug L (99,93% de remogdo) em 60 minutos e 0,200 pg L™ (99,93% de
remog¢ao) em 90 minutos.

O processo UVC/H202 submetido a matriz de 4gua residuaria sintética de modo
isolado apresentou concentragdes de ATZ de 0,310 pg L' em 30 minutos, 0,309 ug L' em
60 minutos, tendo sido constatado remoc¢des de 99,93% em ambos os casos. Em 90 minutos de
tratamento a concentra¢io foi menor que 0,0031 pg L', assim como observado em todos os
tempos do processo combinado UASB-UVC/H;0O., atingindo-se eficiéncias de remogdes

superiores a 99,99%.

Estatisticamente, para a ATZ, ndo foram observadas diferencas significativas
(0 =10,05) entre a Fotdlise UVC e processo UVC/H20; no tratamento isolado (p-valor de
0,3457) e também nos tempos de tratamento avaliados (p-valor de 0,4529). No pds-tratamento
do efluente do reator tipo UASB foi possivel verificar diferenca estatistica entre a Fotolise UVC
e o processo UVC/H20; (p-valor de 0,0010), porém nao entre os tempos de tratamento (p-valor
de 0,0500). A comparacdo entre a Fotolise UVC nos tratamentos isolados e combinados, ndo
apresentaram diferencas estatisticamente significantes para os tratamentos (p-valor de 0,3615)
e os tempos de tratamento (p-valor de 0,4922). O mesmo foi verificado ao se comparar o
processo UVC/H>0O» isoladamente e no pos-tratamento do reator tipo UASB, com p-valores de
0,1844 e 0,5000 para os tratamentos e seus tempos, respectivamente.

Em relacdo ao antibidtico Rifampicina, para todos os tempos de degradacdes por
Fotolise UVC e do processo UVC/H>0Oz no tratamento isolado € no pds-tratamento do efluente
do reator tipo UASB ndo foi detectado sinal cromatografico referente ao composto. Deste

modo, as concentragdes ficaram abaixo do LD do método cromatografico e, considerando a
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pré-concentracdo de 1.000 vezes, o analito apresentou concentragdes menores que 3,44 ng L,
atingindo-se eficiéncia de remocao de pelo menos 99,99% em todos os casos estudados.
Somente o tratamento pelo reator tipo UASB nao foi capaz de causar a remog¢do do analito.
Mesmo assim, este foi o composto mais eficientemente removido pelo reator tipo UASB,
atingindo remocgdes da ordem de 50%.

Tratando-se do hormonio EE2, a Fotolise UVC no tratamento isolado apresentou
concentragdes de 3,302 pg L' em 30 minutos de tratamento e 0,500 pg L™ ! 60 minutos e nio
foi identificado sinal cromatografico do analito em 90 minutos de tratamento (< 0,0031 ug L™).
As amostras do pos-tratamento do reator tipo UASB demonstraram concentracdes de
0,237 pg L' em 30 minutos e 0,231 pg L' em 60 minutos e também nio foi detectado sinal
cromatografico de EE2 em 90 minutos de tratamento.

De maneira geral, o processo UVC/H:0> isolado mostrou-se mais eficaz que a Fotdlise
UVC, tendo em vista que so foi possivel detectar EE2 em 30 minutos do tratamento isolado,
com concentracdo de 1,043 pg L' e taxa de remocio de 98,94%. Para os demais tempos
avaliados, 60 ou 90 minutos, a remog¢ao atingiu valores superiores a 99,99%. Em relagdo ao
processo combinado, UASB-UVC/H;02, a concentracdo de EE2 foi inferior ao LD em todos

os tempos avaliados.

Portanto, os niveis de remocdo do EE2 na Fotolise UVC foram de 96,66% em
30 minutos, 99,49% em 60 minutos no tratamento isolado ¢ 99,77% em 30 minutos ¢ 99,78%
em 60 minutos no tratamento combinado, sendo que em ambos os tratamentos em 90 minutos
aremocao foi superior 2 99,99% (<LD). As remogdes do processo UVC/H20; foram de 98,94%
em 30 minutos do tratamento isolado e superior a 99,99% nos tempos de 60 ¢ 90 minutos do
processo isolado, bem como, superior a 99,99% para os trés tempos do tratamento combinado.
Em relagdo ao processo combinado, na etapa do reator tipo UASB o EE2 foi o composto que

apresentou menor tratamento, com remog¢des da ordem de 10%.

Em termos estatisticos, para o EE2, a Fotolise UVC comparada ao processo
UVC/H202 ndo apresentou diferencga significativa (o = 0,05) no tratamento isolado (p-valor de
0,3127) e entre os tempos de tratamento (0,2007). O mesmo foi verificado ao pds-tratamento
do efluente do reator tipo UASB, tendo sido obtido p-valor de 0,1845 entre os processos €
p-valor de 0,5000 entre os tempos de tratamento avaliados. Quando realizada a comparagao
pareada entre a Fotolise UVC submetida aos tratamentos isolados e combinados, também nao

foram verificadas diferencas entre os tratamentos (p-valor de 0,3753) e entre os tempos das
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reacdes (p-valor de 0,4528), assim como no processo UVC/H20; que apresentou p-valores de
0,5762 e 0,5000 para comparacdo da aplicagdo isolada e combinada e seus tempos de
tratamento, respectivamente.

Giannakis et al. (2017) realizaram a degradac¢do de esgoto sintético por fotolise UVC
e processo UVC/H202 com o objetivo de tratar o farmaco antidepressivo venlafaxina. Os
autores utilizaram uma lampada de germicida de Hg (254 nm) de 11W e demonstraram que a
radiagdo UVC isolada promoveu a remocao de 90% do analito apos 163 minutos, obtendo
também a remocao de 4% da DQO. Apos 240 minutos a remog¢ao maxima de DQO foi de 20%.
Esses resultados de remog¢do do farmaco sdo inferiores quando comparados ao farmaco
Rifampicina, porém a configurag¢do da fonte de irradiagcdo foi mais branda que a utilizada neste
estudo, bem como o tipo de irradiacdo que € especifico em 254 nm no trabalho de Giannakis et
al., e em todo o espectro UV-Vis no caso deste trabalho, o que poderia explicar essa diferenca.
Ainda, no trabalho de Giannakis et al. (2017) a baixa remog¢ao de DQO foi atribuida a formagao
de subprodutos estaveis, os quais, apos oxidacao inicial rapida nao apresentavam modificagdo

ou mineralizagao do substrato, diferentemente deste trabalho.

Segundo Garcia-Galan et al., (2016) os ganhos de eficiéncia de remocdo de dois
farmacos usando o processo UVC/H20, com injegdo inicial de 50 mg L' de perdxido de
hidrogénio, quando comparado com a fotolise UVC, demonstram que a produgdo de HO® pela
quebra homolitica da ligagdo HO-OH age nas moléculas por via oxidativa, otimizando a

degradacao dos analitos.

A degradacgdo de oito fArmacos presentes no efluente sanitirio de uma ETE da Suica,
operada por lodos ativados com DQO de 50 mg O, L™, demonstrou remog¢io de 80% dos
micropoluentes em 30 minutos de reacdo para a fotdlise UVC, sendo que no processo
UVC/H202 em 5 minutos de tratamento j4 havia sido alcangada taxa de remog¢ao de 98%. De
todo modo, aborda-se que a maior complexidade de aplicacdo dos processos baseados na
radiacdo UV em matrizes de esgoto, pois muitos fatores podem influenciar no processo de
degradacao (GIANNAKIS et al., 2015).

De modo geral, um fator complexante da aplicagdo do processo UVC/H20; se dad em
detrimento da presenca de substancias de nitrogénio, fésforo e carbonatos presentes em esgotos
podem atrapalhar o processo de mineraliza¢do por reagirem com HO® formando radicais de

menor potencial oxidativo (CARRA et al., 2016; WU; LINDEN, 2010).
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Cerreta et al. (2019) desenvolveram um estudo sobre a remoc¢ao de micropoluentes em
diferentes matrizes, tal como o esgoto sanitdrio de uma ETE de Almeria, na Espanha, por
processos baseados em radiacao ultravioleta em escala piloto, tendo entre os analitos avaliados
o antibiotico sulfametoxazol e o inseticida imidacloprida. Os autores observaram que para
fotolise UVC submetida a agua superficial os analitos foram degradados em 77% em reagdo
estendida a 120 minutos, sendo que o antibidtico e o pesticida foram degradados totalmente (<
LD 4,0e 1,5 pg L, respectivamente) a partir de 30 minutos de tratamento, congruente com os
dados obtidos no tratamento isolado e no pos-tratamento do reator tipo UASB para o antibiotico
RIF. Os autores abordam que tais resultados podem ser decorrentes do comportamento espectral
UV dos compostos, tendo sido observado maiores absor¢des no comprimento de onda de 254
nm (radiacdo UVC).

Neste sentido, os micropoluentes do presente estudo apresentam forte absor¢do na
regido UV (200-400nm), com maximos de absor¢do nos comprimentos de onda de 222 nm para
ATZ, 237 nm para RIF e 197 nm para EE2. A lampada utilizada nesse estudo ¢ de alta pressao
de vapor de mercurio, de 125 W, com emissdo em toda o espectro UV-Vis, explicando a alta
eficiéncia observada pelo processo de fotélise UVC, conforme os resultados observados. Os
espectros de varredura dos micropoluentes ATZ, RIF e EE2 podem ser observados na

Figura 30.

Figura 30 - Espectro de varredura dos micropoluentes: A, Atrazina; B, Rifampicina; C, 17a- etinilestradiol
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Fonte: Autoria propria (2020).

No estudo conduzido por Cerreta et al. (2019), a taxa global de degradagao obtida para
os compostos de interesse (sulfametoxazol, imidacloprida, carbamazepina e diclofenaco) foi de
87% em 60 minutos de tratamento por processo UVC/H20,, sendo que o antibidtico foi
removido a niveis menores que o LD apds 6 minutos iniciais de tratamento e o pesticida apos

12 minutos. Salienta-se que o esgoto sanitario submetido ao tratamento pelos autores era o
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efluente secundario do processo de tratamento operado por lodos ativados, ou seja, apos o
sistema bioldgico de tratamento, ao qual possuia-se carbono organico total de 29,6 mg L.
Literatura especializada reporta que a presenca de carbonatos, bicarbonatos, matéria
organica dissolvida e ions inorganicos podem levar a formacgao de scavengers ou radicais com
menor potencial oxidativo, inibindo a degradacdo de micropoluentes de modo mais rapido
(RIBEIRO et al., 2019). No entanto, embora tenham sido verificadas diferenca significativa
(a=0,05) entre alcalinidade do substrato antes e apds reator tipo UASB
(224 € 263 mg CaCOs L', respectivamente), teores de matéria organica dissolvida
(Ctotat de 126 € 62 mg L', respectivamente), bem como a presenga de ions inorganicos, as
interferéncias, propiciadas pelas diferencas na matriz (tratamento isolado ¢ combinado), ndo
foram constatadas. Isso pode ser em detrimento dos tempos de tratamento, uma vez que o menor
tempo avaliado (30 minutos) pode ter sido suficiente para conferir equilibrio no meio reacional.
Em relag¢do aos niveis obtidos para remoc¢ao de micropoluentes, tanto a Fotélise UVC
quanto o processo UVC/H20; atingiram satisfatoriamente a degradacdo dos analitos. No
entanto, levando-se em consideracdo as prerrogativas apresentadas anteriormente em relagao
aos niveis de matéria organica e nutrientes, o processo mais indicado para pos-tratamento do
efluente do reator tipo UASB foi UVC/H202 em 30 minutos de reagdo (remocgdes de
micropoluentes superiores a 99,9%). De todo modo, outro aspecto que deve ser levado em
consideragdo na escolha dos processos esta relacionado as respostas ecotoxicoldgicas apds os

tratamentos. Esses resultados serdo abordados no item 5.5.

5.4 DEGRADACAO DE MICROPOLUETES ATRAZINA, RIFAMPICINA E
17a-ETINILESTRADIOL EM AGUA RESIDUARIA SINTETICA ANTES E APOS
TRATAMENTO ANAEROBIO EM REATOR TIPO UASB POR FENTON E
FOTO-FENTON HOMOGENEOS

Assim como no item 5.3, os tratamentos por reacdes Fenton e foto-Fenton foram
realizados na matriz de dgua residudria sintética como substrato para tratamento isolado e

pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB.
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5.4.1 Comportamento das espécies de Ferro durante os processos Fenton e

foto-Fenton e pH apos os tratamentos

Os comportamentos das espécies de ferro durante os tratamentos isolados do substrato
de agua residuaria sintética, assim como nos pos-tratamentos do efluente do reator tipo UASB

podem ser verificados na Figura 31.

Figura 31. Acompanhamento das variaveis em Fenton e foto-Fenton: ferro total, Fe** e Fe** acompanhados a
cada 10 minutos de tratamento. A, tratamento Fenton isolado; B, pds-tratamento Fenton do efluente do reator
tipo UASB; C, tratamento foto-Fenton isolado; D, pds-tratamento foto-Fenton do efluente do reator tipo UASB.
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Foi possivel constatar em todos os tratamentos realizados que as concentragdes de ferro
total na forma dissolvida durante as reagdes nao sofreram redugdes, portanto, ndo foi observado
precipitagdo do ferro durante os tratamentos. Porém, foram observados que as concentracdes
iniciais de ferro total apresentaram, em todos os casos, valores acima de 5 mg L. Isso por ter
ocorrido em detrimento da presenca compostos de ferro na 4gua de abastecimento utilizada para
preparo da dgua residudria sintética, o que pode justificar a diferenga do valor tedrico de adi¢do
de FeSO47HO.

Além disso, constatou-se forma predominante de Fe?" no inicio do processo dos
tratamentos isolados da matriz de agua residuaria sintética, tanto para a reagao Fenton quanto
para foto-Fenton, proximo aos valores iniciais de adi¢do do FeSO4 7H20. No entanto, os teores

de Fe’" logo no inicio das reacdes aplicadas ao tratamento combinado UASB-Fenton e
g p
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UASB-foto-Fenton podem indicar que houve complexagio do Fe** para Fe** logo no inicio da
reacao.

Soriano-Molina et al. (2019), que avaliaram o processo foto-Fenton em cinco matrizes
de efluentes secundarios de sistemas de lodos ativados com caracteristicas de matéria organica
e inorganica distintas, demonstraram que as diferencas de cinéticas de degradagdo de
micropoluentes em processo idéntico de tratamento nao estao diretamente relacionados com a
salinidade da matriz, mas em fun¢ao da composi¢ao da matéria organica presente nas matrizes.
Neste sentido, uma hipdtese que pode ser abordada ¢ que a digestdo anaerdbia foi capaz de
gerar certos subprodutos da degradacdo da matéria organica, e as amostras do efluente do reator
tipo UASB ao serem adicionados Fe*" pode ter reagido instantaneamente levando a formacio
de Fe**. Além disso, Ortega-Gomez et al. (2014) abordaram que os ions carbonato e
bicarbonato, assim como fosfatos, t€ém efeito prejudicial duplo aos processos baseados nos
reagentes Fenton, pois eles podem reagir com os ions de ferro e atuarem como scavengers.
Nesse sentido, o efluente do reator tipo UASB, por conta das a¢des bioquimicas anaerobias,
apresentaram maiores concentragdes de carbonatos e bicarbonatos (item 5.2.4), o que pode ter

reagido com os ions de Fe?" adicionados na matriz.

De modo geral, a geracdo de HO® a partir da reagdo Fenton somente acontece pela
quebra da molécula de H>O» catalisada pelo ion ferroso e formagao de ion férrico. Sendo assim,
em relagdao ao consumo de H>O2, os monitoramentos dos tratamentos Fenton isolado e UASB-
Fenton ndo demonstraram consumo expressivo desse reagente. O tratamento isolado pelo
processo Fenton consumiu em 90 minutos de tratamento 7,3% do H>O: inicial, sendo que 3,6%
do consumo ocorreu em 20 minutos de reacao, mantendo-se estavel até 60 minutos € 0 consumo
moderado de H>O> foi retomado durante os 30 minutos finais de tratamento. Os pos-tratamento
do efluente do reator tipo UASB demonstrou consumo total de H>O> de 9,8%, sendo que 8,3%
do H>O» foi consumido nos 30 minutos iniciais de ragdo, diminuindo-se lentamente até 90
minutos. Deste modo, mesmo que em baixa taxa de reacdo, verificou-se que as reacdes Fenton

aconteceram predominantemente nos tempos iniciais dos tratamentos.

Os reagentes Fenton quando submetidos a irradiacdo, no caso deste estudo UVA-Vis,
possuem taxa de reagdo mais acelerada que a reacdo Fenton convencional, pois a irradiagdo
realiza a fotorreducio do Fe** a Fe?*, que reage com o H>O; para formagdo do HO®, tornando-se
um ciclo de reag@o. Neste sentido, o consumo de H>O> pode ocorrer de maneira mais acelerada,

conforme observado nos tratamentos foto-Fenton ¢ UASB-foto-Fenton.
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No tratamento isolado foto-Fenton o consumo de H>O; em 90 minutos foi de 57,6%,
apresentando-se consumo constante do reagente ao longo do tempo de tratamento, enquanto
que no tratamento combinado UASB-foto-Fenton em 90 minutos o consumo de H>O» foi de
47,7%, tendo sido verificado que 9,3% do consumo foi nos primeiros 20 minutos de reagao,
estabilizacdo do consumo até¢ 30 minutos e retomada do consumo gradativo entre 40 e 90

minutos de tratamento.

Além disso, nos tratamentos foto-Fenton, tanto de modo isolado quanto na combinagao
com o reator tipo UASB, as formas de Fe?* e Fe** alternaram-se ao longo que se estendeu a
reacdo, indicando as transformagdes do ion ferroso a ion férrico e, por conseguinte, a formagao
de radicais hidroxila. O comportamento do pH apoés as reagdes dos tratamentos Fenton e foto-

Fenton tanto para os tratamentos isolados e combinado pode ser verificado na Figura 32.

Figura 32 - Acompanhamento das variaveis em Fenton e foto-Fenton: pH antes e apos as reacdes Fenton e
foto-Fenton nos tratamentos isolados e combinados.
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Fonte: Autoria propria (2020).

Os tratamentos baseados nos reagentes Fenton foram conduzidos em pH 2,8. Em todos
tratamentos realizados ndo foram verificadas varia¢des bruscas de pH ao longo das reagoes,
mantendo-se entre 2,6 e 2,8, o que corrobora com a forma dissolvida de ferro no meio reacional
e condi¢do de maxima foto-atividade do complexo [Fe(OH)**].

Em detrimento da faixa de pH preconizada pela Resolugdo CONAMA n. 430/2011 para
lancamento de efluentes em corpos hidricos receptores, apds os tratamentos Fenton e

foto-Fenton, conduzidos isoladamente e como pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB,
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o pH de todas as amostras foram corrigidos para 5,0 com NaOH. Toda caracterizagdo

subsequente foi realizada apos a corregao de pH.

5.4.2 Demanda Quimica de Oxigénio e Carbono Total Dissolvido

Os resultados de DQO apds as reagdes Fenton e foto-Fenton nos tratamentos isolado e

combinado com reator tipo UASB podem ser visualizados na Figura 33.

Figura 33 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: DQO. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H20y) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 ¢ 50
mg L' de H,O», 1ampada de alta pressdo de vapor de merctrio 125W submersa, radiagio UVA-Vis); B, pos-

tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H>0 e 50 mg L' de H0,)

¢ foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

A agua residudria sintética utilizada como substrato aos processos Fenton e foto-Fenton
isolados, apresentou matéria organica em termos de DQO de 629 mg O, L', Os valores de
DQO apds os processos Fenton e foto-Fenton apresentaram-se inalterados, sendo que para o
processo Fenton os resultados de DQO foram de 79 mg O, L! em 30 minutos, 78 mg O> L™!
em 60 minutos e 78 mg Oz L' em 90 minutos de tratamento, enquanto que apds 0 Processo
foto-Fenton os valores de DQO foram de 79 mg O L™! em 30, 79 mg O L' em 60 minutos e
79 mg Oz L' em 90 minutos de tratamento. A DQO foi removida predominantemente nos 30
minutos iniciais de tratamento tanto para Fenton quanto para foto-Fenton, com percentuais de

remocao de 87,4% para ambos os processos estudados.
p p
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De todo modo, ambos o0s processos demonstraram valores de DQO inferiores a
250 mg O, L', limite para lancamento de efluentes em 4guas superficiais do Estado do Parana
(SEMA-PR, 2009).

Estatisticamente, ndo foram observadas diferengas significativas (o0 = 0,05) entre o
processo Fenton e foto-Fenton nos tratamentos isolado do substrato (p-valor de 0,1844) e

também entre os tempos de tratamento avaliados, 30, 60 ou 90 minutos (p-valor de 0,5000).

As amostras do substrato utilizado nos pos-tratamentos do reator tipo UASB
apresentaram valores de DQO antes e depois do processo biologico de 665 € 48 mg O, L,
respectivamente. O tratamento combinado UASB-Fenton inferiu em valores de DQO de
48 mg 0> L' em 30 minutos, 43 mg O> L' em 60 minutos e 31 mg O, L' em 90 minutos de
reacdo, enquanto os valores obtidos no tratamento UASB-foto-Fenton foram de 47 mg O, L!

em 30 minutos, 35 mg O2 L em 60 minutos e 26 mg O> L' em 90 minutos.

Os niveis de remog¢ao de DQO no pds-tratamento do efluente do reator tipo UASB por
processo foto-Fenton demonstraram valores pouco superiores a0 UASB-Fenton. Sendo que em
30 minutos de reagdo Fenton ndo houve remocdo de DQO (apenas o teor removido pelo
tratamento bioldgico), remoc¢do de 10,4% em 60 minutos e 35,4% em 90 minutos. Para o
tratamento combinado UASB-foto-Fenton as remogoes foram de 2,1% em 30 minutos, 27,1%

em 60 minutos e 45,8% em 90 minutos.

Ambos os processos Fenton e foto-Fenton nos pos-tratamentos do efluente do reator
tipo UASB, apresentaram teores de DQO inferiores ao limite de langamento em corpos hidricos
receptores do estado (225 mg O, L), tendo em vista que 92,8% de DQO j4 havia sido removida
apenas na digestdo anaerobia.

Os processos Fenton e foto-Fenton submetidos como pos-tratamento do efluente do
reator tipo UASB nao demonstraram diferenca estatistica (o = 0,05) entre os processos, com
p-valor de 0,1487. Porém, o teste de variancia dois critérios com pos-teste ¢ de Student indicou
diferenca significativa entre os tempos de tratamento de 30 e 90 minutos (p-valor de 0,0166).

Em relagcdo a comparagdo do processo Fenton no tratamento isolado e nos
pos-tratamento do efluente secundario, foi verificado diferenca entre os tratamentos (p-valor de
0,0159), mas nao para os tempos avaliados (p-valor de 0,4523), justificado pela remogao
bioldgica da matéria organica em termos de DQO. O mesmo foi verificado nos tratamentos para
o processo foto-Fenton no tratamento isolado e combinado, tendo obtido p-valor de 0,0194 na

comparag¢do dos tratamentos e p-valor de 0,5000 nos tempos de tratamento.
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Estrada-Arriaga et al. (2016) estudaram a aplicagdo do processo Fenton
(30 mg L ! de FeCl3, 25 mg L' de H>O,, pH natural) no pés-tratamento do efluente de duas
ETEs no México, sendo uma configurada por valos de oxidac¢do (DQO de 25 mg O» L!) e outra
por sistema de lodos ativados (DQO de 35 mg O, L'). Os autores verificaram que apos
72 minutos de reacdo Fenton para o efluente do sistema de valos de oxidacao houve remogao
de DQO de 32% (17 mg O, L), valor superior 4 remocio de 10% observada no pés-tratamento
do efluente do reator tipo UASB em 60 minutos, mas proximo a remog¢ao de 35% atingida em

90 minutos de tratamento.

Para o pos-tratamento do efluente de lodos ativados, os autores (ESTRADA-ARRIAGA
et al., 2016) reportaram remogdo de DQO de 90% (3 mg O L! de DQO), valores superiores as
remocoes verificadas no tratamento combinado UASB-Fenton do presente trabalho. De todo
modo, ressalta-se que o percentual de remocdo de DQO para o tratamento Fenton isolado
atingiu valores de remo¢ao de DQO de 87% em todos os tempos avaliados, 30, 60 ou 90

minutos.

Giannakis et al. (2015), também avaliaram os processos Fenton e foto-Fenton
(5 mg L' de FeSO4+7H,0 e 25 mg L de H20,) aplicados no pos-tratamento de esgoto sanitario
de sistemas de lodos ativados (DQO de 63 mg Oz L'!), reator MBBR (DQO de 35 mg O> L) e
coagulagio e floculagdo (DQO de 90 mg O> L. Os pesquisadores verificaram remogdes de
DQO em 60 minutos de processo Fenton de 32% no pos-tratamento do efluente de lodos
ativados, 17% no pds-tratamento do efluente de reator MBBR e 12% no pos-tratamento do
processo de coagulacdo e floculagdo, em todos os casos valores de remogdo superiores aos

encontrados no tratamento combinado UASB-Fenton do presente estudo.

Giannakis et al. (2015) avaliaram o processo foto-Fenton através da irradia¢do solar
simulada com controle constante de 900 W/m? nas mesmas condi¢Oes da reagao Fenton. Os
autores reportaram remog¢oes de DQO de 42% para pos-tratamento do efluente de lodos
ativados, 31% para pés-tratamento de reator MBBR e 7% para pds-tratamento do processo de
coagulacdo e floculagdo. Nesse sentido, a remocao de DQO de 27% encontrada no presente
estudo em 60 minutos do tratamento combinado (UASB-foto-Fenton) foi similar a remog¢ao
reportada pelos autores no pds-tratamento do efluente do reator MBBR.

Os resultados de Ciotal antes € apds os processos Fenton e foto-Fenton nos tratamentos

isolados e combinados em 30, 60 ou 90 minutos, podem ser constatados na Figura 34.
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Figura 34 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: Ciowi. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,O,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg
L' de H,O», lampada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis); B, pos-
tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,)
e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

A matéria organica dissolvida em termos de Ciotal (amostras filtradas em fibra de vidro
~0,45 pum) para agua residuaria sintética utilizada no tratamento isolado foi de 90 mg L. O
tratamento isolado por processo Fenton demonstrou valores de Cioar de 98 mg L' em 30
minutos, 84 mg L' em 60 minutos e 81 mg L' 90 minutos. O processo foto-Fenton inferiu em
concentragdes de Croral de 96 mg L' em 30 minutos, 88 mg L' em 60 minutos e 80 mg L' em
90 minutos.

Sendo assim, foram verificados incremento de Ciotal em 30 minutos de tratamento para
ambos os processos, sendo que o tratamento Fenton aumentou 8,9% e foto-Fenton 6,7%. Os
aumentos de valores nos tempos iniciais de tratamento podem estar relacionados com a
dissolugdo dos componentes da matriz capazes de conferir carbono ao sistema. Para a reagao
Fenton as remocgdes foram de 6,7% em 60 minutos € 10,0% em 90 minutos, enquanto que para
o tratamento foto-Fenton as taxas de remocao foram de 2,2% em 60 minutos ¢ 11,1% em 90
minutos.

Os tratamentos isolados por processos Fenton e foto-Fenton ndo apresentaram
diferengas significativas (o = 0,05) entre eles (p-valor de 0,8672), porém, foi possivel verificar
diferengas estatistica entre os tempos de tratamento de 30 e 60 minutos (p-valor de 0,0401) e

30 e 90 minutos (p-valor de 0,0184), mas nao entre 60 e 90 minutos (p-valor de 0,1366).
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Para os tratamentos combinados, a agua residuaria sintética utilizada como substrato
antes e apos a digestdo anaerobia demonstrou Cioal de 108 € 55 mg L', respectivamente. O
tratamento combinado UASB-Fenton demonstrou decaimento de Ciotal @ medida que aumentou
o tempo de tratamento, sendo que as concentragdes obtidas de Crota foram de 15 mg L™ em
30 minutos, 11 mgL' em 60 minutos ¢ 5mgL! em 90 minutos. O tratamento
UASB-foto-Fenton apresentou valores de Cioal de 6 mg L' em 30 minutos, 8 mg L' em

60 minutos e 7 mg L' em 90 minutos.

Diferente dos tratamentos isolados, ndo foram observados incrementos de Ciotal NOS
tempos iniciais dos tratamentos, o que pode estar atrelado ao fato de que apos o tratamento
bioldgico as amostras apresentaram-se mais homogéneas e o teor de matéria carbonacea que
ndo estava dissolvido nas amostras era menor, quando comparado com o substrato bruto,
portanto, ndo houve a solubilizacdo destes componentes a partir das reacdes baseadas em

reagente Fenton.

Em relagdo aos niveis de remocdo de Cioar no tratamento UASB-Fenton foram
verificados valores de 72,7% em 30 minutos, 80,0% em 60 minutos € 90,9% em 90 minutos,
enquanto que o tratamento UASB-foto-Fenton as remogodes Cioal foram de 89,1% em
30 minutos, 85,4% em 60 minutos e 87,3% em 90 minutos. Em ambos os processos, foram

verificadas que as maiores taxas de remog¢ao de Ciotal Ocorreu nos 30 minutos iniciais de reacao.

Levando-se em consideragdo o sistema conjugado, ou seja, o reator tipo UASB e os
AOPs, verificou-se que o a digestdo anaerdbia e o pos-tratamento do efluente secundério por
processo Fenton removeu entre 97,7% e 99,2% de Ciota, sendo que o sistema biologico foi
responsavel pela remocdo de 49,1%. Nessa mesma perspectiva, o layout de tratamento

UASB- foto-Fenton foi capaz de remover de 94,4% a 93,5%.

O poés-tratamento do efluente do reator tipo UASB ndo demonstrou diferengas
significativas entre os tratamentos UASB-Fenton e UASB-foto-Fenton (p-valor de 0,4056) e,
também, para nenhuma comparacdo pareada dos tempos de 30, 60 ou 90 minutos
(p-valor de 0,5760). Porém, constatou-se que o processo Fenton aplicado isoladamente foi
estatisticamente diferente do pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, com
p-valor <0,0010, sendo que o mesmo resultado foi obtido para o processo foto-Fenton.

De la Cruz et al. (2012) realizaram o pos-tratamento de efluente sanitario de um sistema
de lodos ativados (Ciww de 35 mg L) por processo foto-Fenton para remocdo de

micropoluentes, utilizando um reator fotoquimico comercial (Wedeco®) com 5 lampadas de
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baixa pressao de vapor de mercurio de 150 W cada, conduzido em pH natural do efluente (6,7).
O pos-tratamento realizado com 1,4 mg de FeSO4-7H20 ¢ 16,2 mg L' de H>O; apresentou valor
de Ciotar de 32 mg L' (remogdo de 9%), enquanto o tratamento realizado com 1,4 mg de
FeS047H20 e 16,2 mg L' de H,0; obteve Ciorar de 31 mg L (remogio de 11%), em ambos os
casos os valores reportados foram inferiores as remogdes de Cioal em todos os tempos do
tratamento combinado UASB-foto-Fenton (remogdes entre 85 e 89%) e igual ao tratamento

isolado do efluente sintético em 90 minutos (remocao de 11%).

No estudo de Giannakis et al. (2015), as concentracdes de Cioral ap0Os sistema de lodos
ativados foi de 37 mg L™, apds reator MBBR 20 mg L' e apés coagulagio e floculacio foi de
57 mg L', Os autores verificaram remogdes de Ciotal por processo Fenton em 60 minutos de
28% de Cioal para efluente de lodos ativados; 2% para efluente do reator MBBR e 12% para
efluente do processo de coagulagdo e floculagdo. Além disso, os valores de remogao de Ciotal
por tratamento foto-Fenton em 60 minutos foram de 25% para efluente de lodos ativados, 29%
de para efluente do reator MBBR e 5% para o efluente do processo de coagulacao e floculacao,

valores inferiores as remogdes de Cioral €m todos os casos avaliados nessa pesquisa.

De modo geral, em termos de remogao de DQO, os valores obtidos ndo apresentaram
diferenga expressiva entre os processos, sendo que a maior parte do teor removido foi em
detrimento do processo biologico. No entanto, a matéria carbonacea em termos de Ciotal
apresentou melhores niveis de remog¢do nos tratamentos combinados UASB-Fenton e
UASB-foto-Fenton, indicando mineralizagao do efluente. Nesta perspectiva, atrelada ao menor
consumo de reagentes o processo mais indicado foi UASB-Fenton em 30 minutos de
tratamento, tendo em vista que a extrapola¢do para um sistema em plena escala inferiria em
menor TDH, quando comparado com os outros tempos de tratamento, logo, menor area
requerida para implementagdo, além de que ndo € necessario fonte de irradiacdo ao sistema,
diminuindo o custo de operacdo do tratamento. Mas, mais uma vez destaca-se que a aplicagdo
prioritaria desses processos ¢ baseada na remocdo de micropoluentes e frente as respostas

ecotoxicologicas que serdo apresentadas nos itens 5.4.5 € 5.5.

5.4.3 Nitrogénio Amoniacal, Nitrito e Nitrato

Os resultados obtidos para Namon ap0s aplicagdo das reagdes Fenton e foto-Fenton nos

tratamentos isolado e combinado podem ser verificados na Figura 35.
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Figura 35 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: Namon. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50
mg L' de H,O,, 1ampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa, radiagio UVA-Vis); B, pos-

tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,)

e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

O substrato utilizado nos tratamentos isolados apresentou valor de Namon de 43,0 mg L.
Apbs a reacdo Fenton as concentragdes dessa variavel foram de 41,0 mg L' em 30 minutos,
32,7 mg L' em 60 minutos e 33,8 mg L' em 90 minutos de tratamento, enquanto o processo
foto-Fenton os valores observados foram de 37,4 mg L' em 30 minutos, 30,0 mg L! em 60
minutos e 39,3 mg L' em 90 minutos de tratamento.

Deste modo, foi possivel verificar que em ambos os casos houve pequena redugao dos
teores de Namon €m comparacao com a concentragao inicial. Foi verificado que os maiores niveis
de remog¢ao de Namon no tratamento por Fenton ocorreu em 60 minutos de rea¢do tendo sido
verificado estabilizacao deste valor em 90 minutos, sendo 4,7% em 30 minutos, 23,8% em 60
minutos € 21,5% em 90 minutos. Para o processo foto-Fenton a maior remogao também foi
observada em 60 minutos, aos quais os valores observados de remo¢ao Namon foram de 13,0%
em 30 minutos, 30,2% em 60 minutos e 8,6% em 90 minutos de tratamento.

Em termos estatisticos, o teste de variancia ANOVA dois critérios ndo identificou
diferenca significativa (a = 0,05) entre o tratamento Fenton e foto-Fenton realizados na matriz
de 4gua residudria sintética no tratamento isolado, com p-valor de 0,9366, assim como para os
tempos de tratamento avaliados, que apresentou p-valor de 0,2886.

Para o poés-tratamento do efluente do reator tipo UASB, o substrato antes e apds o

tratamento bioldgico apresentou concentragdes de Namon de 46,6 € 53,0 mg L™}, respectivamente,
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portanto, conforme esperado, demonstrou amonificagdo da matéria organica no sistema de
tratamento.

Os resultados de concentragdo de Namon ap0s as rea¢des Fenton foram de 57,0 mg L
em 30 minutos, 57,2 mg L™! em 60 minutos e 58,4 mg L™! em 90 minutos de tratamento. Tais
valores para o poés-tratamento via foto-Fenton nos tempos de 30, 60 ou 90 minutos foram de
57,9, 51,8 e 54,9 mg L', respectivamente. Sendo assim, foi possivel constatar que na
combinagdo da digestdo anaerdbia seguido do processo Fenton houve incrementos de 7,5% em
30 minutos, 7,9% em 60 minutos e 10,1% em 90 minutos de tratamento, enquanto que para a
combinagdo com o processo foto-Fenton foram verificados incrementos de Namon de 9,2% em
30 minutos e 3,5% em 90 minutos de tratamento, sendo que em 60 minutos de tratamento foi

constatado remocgao de 2,2%.

De modo geral, os incrementos das concentragdes de Namon €m 90 minutos do processo
Fenton, quando comparadas com o tratamento em 60 minutos, assim como os incrementos de
valores observados ap6s o tratamento do efluente do reator tipo UASB, podem estar
relacionados com a capacidade de dissolucdo da matéria nitrogenada no sistema, que antes
encontrava-se em suspensao no substrato a partir do ataque nao seletivo dos radicais formados

durante os processos de oxidacao (PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

Os tratamentos combinados UASB-Fenton e UASB-foto-Fenton também ndo
apresentaram diferenca significativa (o = 0,05) entre os processos, com p-valor de 0,2895, assim
como na comparacao entre os tempos de tratamento avaliados de 30, 60 ou 90 minutos (p-valor

de 0,5287).

No entanto, ao comparar o processo Fenton de modo isolado e combinado foi verificada
diferenga entre os tratamentos (p-valor de 0,0168), mas ndo entre os tempos avaliados (p-valor
de 0,5826), assim como constatado para o processo foto-Fenton, que apresentou p-valor de
0,0096 para comparagdao do processo submetido de modo isolado e combinado e 0,1631 para

os tempos dos tratamentos.

Embora Borba et al. (2018) tenham trabalhado com matriz distinta do presente estudo,
ao avaliarem o tratamento de efluente de curtume (DQO de 1296 mg O> L'! e nitrogénio total
de 6,8 mg L") por processo Fenton convencional (5 mg L' de FeSO4+7H>0, 75 mg L' de H,0:
e pH 4,0), os resultados relatados pelos autores foram semelhantes com os resultados de
remogdes de Namon no tratamento Fenton isolado (de 4,7 a 23,8%) e incremento das

concentragcdes no pods-tratamento do efluente do reator tipo UASB, sendo que os autores
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demonstraram que em 15 minutos de tratamento houve incremento dos teores de nitrogénio de
6 para 40 mg L', indicando a degradacio da matéria orginica e formagio de compostos
nitrogenados.

Estrada-Arriaga et al. (2016) também verificaram a remocdo de nitrogénio total nos
pos-tratamento de efluente sanitario pelo processo Fenton (30 mg L™ ! de FeCls, 25 mg L' de
H>0O:, pH natural). O tratamento Fenton realizado para efluente de ETE operada por valos de
oxidagio (nitrogénio total de 30 mg L!) demonstrou remogio de 43,3% nos teores de nitrogénio
(nitrogénio total de 17 mg L'') em 72 minutos. O efluente de ETE operada por lodos ativados
apresentou concentra¢des de nitrogénio de 8 e 1 mg L' em amostras anterior e apds o processo
Fenton também em 72 minutos, respectivamente, ou seja, remocao de 87,5% dos compostos
nitrogenados. Nesse sentido, a verificagdo de incremento dos valores de Namon hOS
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB podem indicar a degradacdo da matéria
organica nitrogenada nas amostras do efluente, tendo em vista que esses compostos siao

transformados em Namon.

Além disso, Silva et al. (2013) avaliaram o tratabilidade de lixiviado do aterro sanitario
municipal (DQO de 4235 mg O, L', DBO 340 mg O2 L™, Namon de 2000 mg L', nitrito de 500
mg L! e nitrato < 1 mg L"), proximo a cidade de Porto em Portugal ap6s o tratamento em lagoa
de estabiliza¢do por processo foto-Fenton solar em reator parabdlico em escala pré-industrial
(80 mg L' de FeSO4+7H>0, 500 mg L' de H,0> e pH 2,8). Ap6s a aplicagio foto-Fenton solar,
os autores verificaram incremento de 6,2% de Namon (2125 mg L. Neste sentido, os resultados
do pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, embora tenha sido conduzido com carga
de nitrogénio 2,6% do teor de Namon do lixiviado, corroboraram com o comportamento de
incremento do teor de Namon para o processo foto-Fenton, em detrimento das reagdes nao terem
sido realizadas em tempo suficiente para mineraliza¢do dos compostos nitrogenados.

Os resultados obtidos para concentragdo de nitrito tanto no tratamento isolado quanto
no poés-tratamento do efluente do reator tipo UASB por processos Fenton e foto-Fenton pode

ser verificado na Figura 36.
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Figura 36 - Acompanhamento das varidveis para Fenton e foto-Fenton: nitrito. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50
mg L' de H,O, 1ampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa, radiagio UVA-Vis); B, pos-

tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,)

e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeS047H,0 e 50 mg L' de H,O,, 1dmpada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

A concentragdo do ion nitrito, espécie instavel e intermediario da oxidagdao da matéria
nitrogenada, na matriz de trabalho nos tratamentos isolados apresentou valor de 42,3 ug L'. O
tratamento por processo Fenton indicou redu¢do da concentragdo de nitritos, comparados com
seu teor inicial, em 30 minutos de tratamento e estabilizagdo dos valores, tendo sido obtidas
concentragdes de 1,6 ug L' em 30 minuto, 1,4 gL' em 60 minutos e 1,3 pgL"! em
90 minutos. Em rela¢do ao processo foto-Fenton, o mesmo comportamento foi observado,
apresentando concentra¢des estimadas de 0,9 pg L™! em 30 minutos, 0,7 ug L' em 60 minutos
e 1,1 pg L' 90 minutos de tratamento. Tais concentragdes foram estimadas em detrimento do
LQ do método analitico utilizado em sua determinagio (LQ = 5 ug L'!). De todo modo, em
termos estimativos, verificou-se que para Fenton houve a reducdo dos valores de nitrito em
ordem de grandeza de 96,3% e para o tratamento foto-Fenton a remocao foi de 97,3%.

Em detrimento da proximidade dos resultados obtidos de nitrito, ndo se constatou
diferenca significativa (o = 0,05) entre os tratamentos isolados pelos processos Fenton e
foto-Fenton (p-valor de 0,5762) sem diferenciagdo para os tempos de tratamento (p-valor de
0,5000).

Para o tratamento combinado o teor de nitrito antes e ap6s a digestao anaerobia foi de
51,9 e 11,7 ug L'}, respectivamente, portanto, houve conversdo de 77,4% desse ion. Apos o

tratamento combinado UASB-Fenton a concentragdo de nitrito foi de 10,9 ug L' em 30
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minutos, 11,4 pg L' em 60 minutos ¢ 11,4 pg L' em 90 minutos de tratamento, enquanto para
o pos-tratamento por foto-Fenton esses valores foram de 11,6 pg L™! em 30 minutos, 9,8 pg L™!

em 60 minutos e 11,0 ug L' 90 minutos de tratamento.

Portanto, os valores de remog¢ao de nitrito no pos-tratamento por processo Fenton foram
de 6,4% em 30 minutos, 2,8% em 60 minutos ¢ 2,8% em 90 minutos de reagdo. O tratamento
combinado UASB-foto-Fenton demonstrou remocgoes de 0,8% em 30 minutos, 15,9% em 60

minutos e 5,9% em 90 minutos.

Assim como no tratamento isolado, ndo foram constatadas diferengas estatisticas
(o= 0,05) entre os pos-tratamentos Fenton e foto-Fenton (p-valor de 0,9955) e para nenhuma

comparagao pareada entre os tempos de tratamento de 30, 60 ou 90 minutos (p-valor de 0,5000).

No entanto, foi constatada diferenca de comportamento nos tratamentos isolados e
combinados, tendo em vista que nos processos isolados houve remogao de nitrito € no processo
combinado os valores mantiveram-se quase que os mesmos que o efluente do reator tipo UASB,
a comparacao pareada entre o tratamento Fenton isolado e Fenton combinado inferiu diferenca
significativa (o = 0,05) com p-valor <0,0010, tal como para a comparagado entre os a aplicagdo

do processo foto-Fenton de modo isolado e como pos-tratamento (p-valor <0,0010).

Os resultados de nitratos para ambos 0s processos nos tratamentos isolado e combinado

podem ser vistos na Figura 37.

Figura 37 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: nitrato. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H20:) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 ¢ 50
mg L' de H,O,, 1ampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa, radiagio UVA-Vis); B, pos-

tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H>0 e 50 mg L' de H0,)
¢ foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», 1ampada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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O teor de nitratos do substrato utilizado no tratamento de modo isolado foi de 104,4 pg
L. O reagente Fenton aplicado no tratamento isolado demonstrou valores de nitratos de
123,1 ug L' em 30 minutos, 126,5 ug L' em 60 minutos e 114,8 pg L' em 90 minutos. No
tratamento foto-Fenton esses teores foram de 199,4 pg L™! em 30 minutos, 173,9 ug L' em 60

minutos e 415,6 pg L' em 90 minutos.

De maneira geral, no processo Fenton no tratamento isolado os valores de nitrato
permaneceram quase que inalterados, indicando que os compostos nitrogenados nas amostras
do afluente ndo foram convertidos a sua forma mais oxidada. Em relacdo aos teores de nitrato
apos tratamento foto-Fenton, os resultados inferiram em incremento de concentragcdes mais

expressivas a medida que se estendeu tempos de tratamento.

Para o tratamento Fenton os aumentos de nitratos foram de 18,0% em 30 minutos, 21,2%
em 60 minutos e 10,0% em 90 minutos de tratamento, enquanto que no tratamento foto-Fenton
esses incrementos foram de 91,0% em 30 minutos, 66,7% em 60 minutos ¢ 298,2% em 90
minutos de reagdo, o que corrobora com os niveis de remog¢ao de Namon Nessas amostras, tendo

em vista que os nitratos ¢ o ultimo estagio da via de oxidagao dos compostos nitrogenados.

Para o pos-tratamento do efluente bioldgico, os valores de nitrato antes e depois do
reator tipo UASB foram de 195,0 e 154,4 pg L respectivamente, demonstrando que houve
consumo de 20,8% do teor de nitratos pelos microrganismos anaerdbios, que segundo
Chernicharo (2016), Madigan et al. (2010) e Metcalf e Eddy (2016), em condi¢des anoxicas
(auséncia de oxigénio e presenca de nitratos) esses microrganismos podem utilizar o nitrato

como aceptor final de elétrons e reduzi-lo a nitrogénio gasoso (desnitrificacao).

O pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por processo Fenton demonstrou
nitratos em 134,4 pg L' em 30 minutos, 146,2 pg L' em 60 minutos e 154,6 pg L' em
90 minutos de tratamento. Para o tratamento combinado UASB-foto-Fenton, as concentragdes
de nitrato foram de 158,7 ug L' em 30 minutos, 183,7 pg L™! em 60 minutos e 294,0 pg L' em

90 minutos de tratamento.

Sendo assim, verificou-se que o sistema UASB-Fenton demonstrou redugdo de nitratos
de 13,0% em 30 minutos, 5,3% em 60 minutos e incremento de 0,5% em 90 minutos, o que
indica, mais uma vez, que a reagdo ndo foi suficiente para oxidar as moléculas nitrogenadas,
corroborando com as remogdes inexpressivas de Namon. As amostras dos pos-tratamento do

efluente secundario por processo foto-Fenton demonstraram incrementos gradativos nas
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concentragdes de nitratos ao longo dos tempos de tratamento, sendo eles 2,8% em 30 minutos,

19,1% em 60 minutos e 90,4% em 90 minutos de tratamento.

Os resultados nao indicaram diferenca estatistica (o = 0,05) entre os processos Fenton e
foto-Fenton no tratamento isolado da matriz (p-valor de 0,2198) em nenhum tempo analisado
(p-valor de 0,5419). O mesmo foi notado para os processos (Fenton e foto-Fenton) aplicados
como pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB (p-valor de 0,2035) e também para os

tempos de tratamento (p-valor de 0,3692).

A comparagdo pareada entre aplicagdo do processo Fenton em dgua residudria sintética
utilizada como substrato no tratamento isolado e na combinacao com reator tipo UASB também
ndo apresentou diferenca significativa entre os resultados de nitrito (p-valor de 0,1099), assim
como para o processo foto-Fenton (p-valor de 0,3192). Ou seja, em nenhum caso avaliado

houve diferenca com relevancia estatistica para as concentragdes de nitrato dessas amostras.

Comparando os processos Fenton e foto-Fenton com o processo oxidativo UVC/H0,
podem ser constatadas que, exceto para nitritos, a via de oxida¢ao dos compostos nitrogenados
foi similar, em detrimento de terem sido observados pequenas remogoes de Namon € incrementos
de nitratos. Porém, nao foi possivel indicar o motivo da diferenca do comportamento de nitritos,
tendo em vista que o processo UVC/H20: apresentou incremento enquanto que oS processos

baseados em reagentes Fenton demonstraram diminuigao.

Além disso, em termos de remog¢ao de nitrogénio mais uma vez os processos oxidativos
ndo se demonstraram atrativos para tratamento de nutrientes. Porém, sob a perspectiva
apresentada anteriormente em relacdo a matéria organica atrelada aos niveis observados de
nitrogénio, sem levar em consideragdo os micropoluentes, o processo UASB-foto-Fenton
continua sendo mais indicado do que o processo UVC/H202, tendo em vista os custos

operacionais reduzidos com reagentes e a possibilidade de fonte alternativa de irradiagao.

5.4.4 Fosforo Total, Fosforo Inorganico e Fésforo Organico

Os resultados de Pl podem para ambos os tratamentos isolados e combinados por

processo Fenton e foto-Fenton podem ser visualizados na Figura 38.
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Figura 38 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: Pio1. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,O,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg
L' de H,O», lampada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis); B, pos-
tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,)
e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de

mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

A agua residudria sintética no tratamento isolado apresentou concentracdes de Piota de
43,8 mg L!. Apds o tratamento isolado por processo Fenton foram observadas concentracdes
de Piotal de 56,3 mg L' em 30 minutos, 44,8 mg L' em 60 minutos e 43,1 mg L' em 90 minutos
de reacdo, respectivamente. Para o processo foto-Fenton as concentragdes foram de 49,2 mg L!
em 30 minutos, 48,8 mg L' em 60 minutos e 42,0 mg L' em 90 minutos de reacdo. Portanto,
em ambos os processos avaliados verificou-se que em 30 minutos as concentragdes de Piotar fo1
superior ao teor inicial de fosforo, demonstrando ter ocorrido a quebra de moléculas que
liberaram fosforo as amostras.

Para o processo Fenton foram constatados incrementos de Pioal de 28,6% em 30
minutos e 2,3% em 60 minutos de reacdao, enquanto que em 90 minutos foi observada remog¢ao
de 1,4%, indicando que nos dois primeiros tempos de tratamento avaliados (30 e 60 minutos) a
oxidagdo do meio reacional foi liberando teores de fosforo ao sistema até o equilibrio da
dissolucdo/degradacao dos compostos fosforados e a medida que se aproximou ao final de 60
minutos o0 Pwwl comecou a ser removido. No entanto, estender a reagdo a 90 minutos de
tratamento ndo inferiu em niveis mais expressivos de remocao dos teores de fosforo.

O mesmo comportamento pdde ser verificado nas reagdes foto-Fenton, porém, os
niveis finais de incremento dos tempos avaliados foram menores que as constatadas nas reagdes

Fenton, tendo sido apresentado incrementos de Pl de 12,4% em 30 minutos e 11,5% em 60
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minutos, com remog¢ao de 4,0% em 90 minutos de tratamento. Nesse sentido, conforme
esperado, os resultados inferiram que o processo foto-Fenton possuia mecanismo de reagdo
mais acelerado que o processo Fenton, tendo em vista que a dissolug¢do e/ou liberacao a partir
da degradacao de compostos a base de fosforo na amostra aconteceram mais rapidamente que

o processo Fenton.

Os resultados estatisticos ndo demonstraram diferencga significativa (o= 0,05) entre os
tratamentos isolados realizados pelo processo Fenton e foto-Fenton (p-valor de 0,7009) para

nenhum tempo de reagdo (p-valor de 0,2277).

O substrato utilizado antes e apds o tratamento bioldgico em reator tipo UASB
apresentou concentragdes de Piowl antes e apds digestio anaerdbia de 53,0 e 48 mg L,
respectivamente. O pos-tratamento do efluente secundario por processo Fenton apresentou
concentragdes de Piotal de 40,8 mg L™ em 30 minutos, 49,5 mg L' em 60 minutos e 34,6 mg L!
em 90 minutos de tratamento. O tratamento isolado através do processo foto-Fenton resultou
em concentragdes de Pioa de 37,9 mg L! em 30 minutos, 38,3 mg L' em 60 minutos e 34,0 mg

L em 90 minutos.

Deste modo, para o tratamento combinado UASB-Fenton, verificou-se remocdes dos
teores iniciais de fésforo em amostra do afluente do reator tipo UASB de 23,0% em 30 minutos,
6,7% em 60 minutos e 34,6% em 90 minutos, indicando que em 60 minutos, por algum motivo
desconhecido, ndo havia apresentado o equilibrio da liberagdo de P a0 meio reacional,
podendo estar relacionado a falta de homogeneidade no substrato, assim como verificado em
matrizes ambientais.

As remocdes de Pioral propiciadas pelo tratamento combinado UASB-foto-Fenton foram
similares as observadas no tratamento UASB-Fenton, exceto em 60 minutos de reacdo, que nao
demonstrou baixo valor de remoc¢ao de Pioral. As remogdes de Pl nesse sistema foram de
28,5% em 30 minutos, 27,8% em 60 minutos € 35,9% em 90 minutos, indicando que a remog¢ao
dos teores de Pioar apds 30 minutos de tratamento foi estagnada e retomada, lentamente, apos
60 minutos.

O pos-tratamento do reator tipo UASB também nao apresentou diferengas estatisticas
(o = 0,05) com p-valores de 0,2681 para comparagdo entre os processos € 0,2523 entre os
tempos de tratamento.

Quando comparados os tratamentos Fenton e UASB-Fenton, p-valores de 0,3918 ¢

0,4891 demonstraram que a matriz ndo teve influéncia nos niveis de incrementos ou remogdes
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de Piotar para nenhum tempo de tratamento avaliado (30, 60 ou 90 minutos). Porém, a
comparagdo pareada entre o processo foto-Fenton UASB-foto-Fenton apresentou diferenca

entre os tratamentos (p-valor de 0,0099).

Os valores obtidos de concentra¢des de Pinorg N0 tratamento isolado atraves do processo
Fenton e foto-Fenton podem ser verificados na Figura 39 e as concentragdes de Py na

Figura 40.

Figura 39 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: Pinore. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50
mg L' de H,O,, 1dmpada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis); B, pos-

tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H>0 e 50 mg L' de H0,)

¢ foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de

mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).



146

Figura 40 - Acompanhamento das variaveis para Fenton e foto-Fenton: Pi,r. A, tratamento isolado por Fenton
(pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,O,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg
L' de H,O», lampada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis); B, pos-
tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fenton (pH, 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,)
e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W submersa, radiagdo UVA-Vis).
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AF: afluente; EF: efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

Os resultados obtidos para concentragdes de Pinorg € Porg na matriz de agua residudria
sintética utilizada nos tratamentos isolados foram de 30,3 e 13,5 mg L™!, respectivamente, ou
seja, em relacdo ao teor total de fosforo da amostra, o substrato apresentou 69,2% de teor

norganico e 30,8% de teor organico.

Os valores de Pinorg € Porg para amostras do tratamento isolado via Fenton foram de 42,2
e 13,9 mg L' em 30 minutos, 44,1 e 0,7 mg L' em 60 minutos ¢ 36,4 ¢ 50,1 mg L' em
90 minutos de tratamento, respectivamente. Tais valores para o tratamento pelo processo
foto-Fenton foram de 43,3 e 5,9 mg L' em 30 minutos, 44,9 e 3,9 mg L' em 60 minutos e 38,4
e 3,6 mg L' em 90 minutos. No processo Fenton, em relagio ao teor de fosforo total, as parcelas
inorganica e organica foram de 75,4% e 24,6% em 30 minutos, respectivamente, 98,5% e 1,5%

em 60 minutos e 84,4% e 15,6% em 90 minutos.

Nesse sentido, verificou-se que o processo Fenton em todos os tempos estudados
inferiram em incremento dos teores inorganicos de fosforo para os tempos de 30, 60 ou
90 minutos, sendo os valores de 40,0%, 45,6% e 20,3%, respectivamente. Foram observadas
remocgoes de Porg em todos os tempos de tratamento avaliados, em 30, 60 ou 90 minutos, com
valores de 24,6%, 1,5% e 15,6%, respectivamente.

O mesmo comportamento do tratamento isolado Fenton foi constatado para o tratamento

isolado por processo foto-Fenton, com incrementos de Pinorg n0os tempos de 30, 60 ou 90 minutos
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de 42,9%, 48,3% e 26,8%, respectivamente, enquanto que as remogdes de Porg nos tratamentos
em 30, 60 ou 90 minutos foram de 12,0%, 7,9% e 8,6%, respectivamente.

Em termos estatisticos, os tratamentos isolados do substrato ndo demonstraram
diferenca significativa (oo = 0,05) para Pinog entre os processos Fenton e foto-Fenton
(p-valor de 0,0840), mas infeririam significancia estatistica entre os tempos de 30 ¢ 90 minutos
(p-valor de 0,0074) e entre 60 e 90 minutos (p-valor < 0,0001), mas ndo entre os tempos de 30
e 60 minutos (p-valor de 0,0726).

O efluente do reator biologico apresentou concentragdes de Pinorg € Porg antes do da
digestdo anaerdbia de 30,4 e 22,6 mg L! e apds o tratamento os valores foram de 32,0 e
16,0 mg L', respectivamente, ou seja, apds o tratamento anaerdbio em reator tipo UASB 66,7%

do teor de fosforo total foi de compostos inorganicos, enquanto 33,3% foi de teor organico.

O processo Fenton aplicado no poés-tratamento do efluente secundario inferiu em
concentragdes de Pinorg € Pore de 35,2 € 5,7 mg L' em 30 minutos, 37,8 ¢ 11,6 mg L! em
60 minutos e 33,4 ¢ 1,2 mg L' em 90 minutos, respectivamente. O tratamento combinado
UASB-foto-Fenton demonstrou valores de Pinorg € Porg de 32,6 € 5,3 mg L! em 30 minutos, 32,1
e 6,2 mg L' em 60 minutos e 30,9 e 3,0 mg L' em 90 minutos de reagio, respectivamente. De

maneira geral, os valores para ambos 0s processos permaneceram proximos.

Em relacdo aos teores inorganicos e organicos apdés UASB-Fenton, os valores
observados foram de 86,1% e 13,9% em 30 minutos, 76,5% ¢ 23,5% em 60 minutos € 96,5% e
3,5% em 90 minutos, respectivamente. De maneira analoga, o tratamento combinado
UASB-foto-Fenton resultaram em teores inorganicos e organicos de fosforo de 86,1% e 13,9%

em 30 minutos, 83,9% e 16,1% em 60 minutos € 91,1% e 8,9% em 90 minutos de tratamento.

Sendo assim, foi possivel verificar que que a medida que as reagdes se estenderam o
percentual de Porg diminuiu, também verificado no processo UVC/H20:, o que pode indicar que
a producdo dos radicais HO® nos processos oxidou mais facilmente a parcela organica dos
compostos fosforados das matrizes estudadas.

O tratamento combinado UASB-Fenton resultou em incremento de Pinorg €m todos os
tempos avaliados, 30, 60 ou 90 minutos, sendo os valores de 9,8%, 18,2% e 4,4%,
respectivamente. A fragdo organica de fosforo apresentou remocgdes para os tempos de

tratamento em 30, 60 ou 90 minutos de 64,5%, 27,3% e 92,5%, respectivamente.

Para pos-tratamento via foto-Fenton os aumentos de Pinorg €m 30 € 60 minutos foram de

1,9% e 0,3%, respectivamente, enquanto que em 90 minutos de remogao foi verificada remogao
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de 3,4%. O tratamento UASB-foto-Fenton apresentou remog¢des de Po nos tempos de

tratamento em 30, 60 ou 90 minutos de 67,0%, 61,5% e 81,0%.

Os resultados obtidos de Pinorg para pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB
por processos Fenton e foto-Fenton ndo demonstraram diferenca significativa entre os AOPs
(p-valor de 0,0742) e também para nenhuma combinacdo de tempos de tratamento avaliados,
30, 60 ou 90 minutos (p-valor de 0,2924). Em relacdo aos teores de Pog, em nenhuma
comparagao foi constatada diferenca significativa, apresentando-se p-valores de 0,5028 para

comparagdo entre os processos e 0,3482 para comparagdes entre os tempos de tratamento.

Além disso, quando avaliado os teores de Pinorg dos tratamentos isolado Fenton e
combinado UASB-Fenton foi obtido p-valor de 0,0499, demonstrando que a matriz de trabalho
e suas caracteristicas distintas diferiram os resultados. O mesmo foi verificado para comparagao
do tratamento isolado foto-Fenton e tratamento combinado UASB-foto-Fenton (p-valor de
0,0215), tendo em vista que os processos aplicados no pds-tratamento do efluente do reator tipo

UASB alcangaram niveis de remog¢ao de Pyl mais expressivos que nos tratamentos isolados.

O processo Fenton (30 mg L' de FeCls, 25 mg L' de H2O,, pH natural) para remogio
de micropoluentes em efluente sanitario avaliado por Estrada-Arriaga et al. (2016), ao qual a
ETE operada por valos de oxidagdo apresentou concentracao de Pyl em amostra do efluente
de 14 mg L', resultou Py de 17 mg L', ou seja, incremento de 21,4% através da reagio Fenton

conduzida em 72 minutos.

O mesmo comportamento foi observado na aplicacao do processo Fenton na matriz de
agua residudria sintética deste estudo, porém em outras proporgdes, tendo em vista que em
30 minutos de rea¢do Fenton o incremento foi de 28,6% e em 60 minutos 2,35%, sendo que em
90 minutos houve pequeno valor de remog¢ao de Piota, podendo estar atrelado as diferencas de
pH nas condugdes da reacao de Estrada-Arriaga et al. (2016) e no presente estudo, tendo em

vista que o pH entre 2,6 e 3,0 sdo condi¢des ideais para complexacao de ferro no sistema.

Além disso, Estrada-Arriaga et al. (2016) também analisaram o comportamento do
Ptotal na aplicacao de Fenton no pds-tratamento do efluente de um sistema de lodos ativados nas
mesmas condi¢des citadas anteriormente. Os autores constataram que da concentragao residual
de Pota ap0s o tratamento secundario (10 mg L) o valor observado apés 72 minutos de reacio
Fenton foi de 0,1 mg L™, portanto, remocio atingida de 99,0%, valor superior aos resultados
encontrados no presente estudo. Os autores nao atribuiram causa a esse efeito, no entanto, uma

abordagem possivel é a baixa concentragdo de matéria organica (Ciotar de 4 mg L) presente no
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efluente utilizado como matriz de estudo, diminuindo as possiveis interagdes scavengers da
matéria organica dissolvida, enquanto que as rea¢des Fenton isolada e no pos-tratamento do

reator tipo UASB apresentaram Ciotar inicial de 90 e 55 mg L™, respectivamente.

Senn, Russo e Litter (2014) avaliaram o tratamento de efluente de limpeza alcalina de
uma industria de processamento final de metal por processo de coagulacdo e floculagao
(pH 8,0, FeSO4¢7H20 1,1% (m/v), 30 minutos de agitacdo) seguido de processo foto-Fenton
(pH 3,0, lampada UV MP 3U 15 W, 17 mM de Feial remanescente da coagulagdo, 1,2 nM
H>0, com reinjec¢des). Os autores verificaram concentragio de Prota inicial de 400 mg L™, apos
o processo de coagulacdo e floculagio 33 mg L!, ou seja, remogio de 91,7%. O processo
foto-Fenton aplicado no efluente apds o processo de coagulacdo e floculacdo apresentou

concentraco de Piotal de 1 mg L, inferindo em remogéo de 97,0% em 510 minutos.

Embora os resultados das remocdes de fosforo ndo tenham sido significativos para o
tratamento Fenton e foto-Fenton em ambos os tratamentos isolados € combinados na presente
pesquisa, os resultados de Senn, Russo e Litter (2014), mesmo que tenham demonstrado que
grande parte da remoc¢ao de Pyl tenha sido realizado pelo processo de coagulacao e floculagao,
a medida que os pesquisadores estenderam o tratamento foto-Fenton (510 minutos) foi possivel
remover teores de fosforos do efluente expressivamente, mesmo em efluente com carga de
DQO elevada (DQO antes do processo foto-Fenton de 27.000 mg L), atingindo-se, sobretudo,
remogio de 99,0% de DQO (valor final de 280 mg L), indicando que se as rea¢des do presente
processo se fossem estendidas neste trabalho poderia haver niveis mais significativos de

remocgao dos teores de fosforo.

Por outro lado, Silva (2009) avaliou o pds-tratamento de efluente sanitario de reator
tipo UASB por precipitagio quimica. A autora observou que a utilizagdo de 120 mg L' de
Alx(SO4); ¢ 5 mg L' de polimero catiénico (PC) inferiu em remogdo de 95% do Piotal;
200 mg L' ! de Alx(SO4); € 4 mg L' de PC removeu 98% do Piowl; € 75 mg L de FeCls e
6 mg L' de PC apresentou remogio de 83% de Py, todos valores superiores aos encontrados

no tratamento isolado e pos-tratamento de efluente por Fenton e foto-Fenton do presente estudo.

No entanto, deve-se levar em consideragdo que parte da remocdo das variaveis
apresentadas até o momento através dos processos baseados nos reagentes Fenton pode ser em
detrimento da precipitagdo quimica dos compostos de ferro apos os tratamentos, tendo em vista
que apos as reagdes o peroxido de hidrogénio residual foi abatido e o pH das amostras corrigidas

em 5,0 complexando os ions dissolvidos de ferro a hidroxidos de ferro. Neste sentido, os
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compostos podem ter sido coprecipitados, ao passo que o ferro pode ter agido como agente

coagulante no meio reacional.

Neste sentido, no mesmo estudo da aplicacdo de processos baseados em reagentes
Fenton no pos-tratamento de efluente sanitario apés ETEs por Estrada-Arriaga et al. (2016), os
autores avaliaram a remocdo das varidveis a partir da precipitacdo quimica com 65 mg L' de
FeCls para pds-tratamento do efluente de valos de oxidagdo, ao qual atingiu remogdes de 40%
de DQO, 23% de nitrogénio total e 82% de Piowl, enquanto que a reagio com 15 mg L! FeCls
de para o pds-tratamento do efluente de sistema de lodos ativados removeu 28% de DQO, 72%
e 75% de Piowa. Embora a dosagem do composto de ferro tenha sido realizada em niveis
superiores ao utilizado nos reagentes Fenton do presente estudo, essa hipotese deve ser levada

em consideragao.

Portanto, estudos paralelos nas mesmas condigdes operacionais do tratamento em
termos de pH, concentragdo de FeSO47H20, agitagdo, tempo das reacdes, na auséncia e
presenca de irradia¢do (sem adicdo de H>O») poderiam elucidar os resultados obtidos para
niveis de remog¢ao da matéria organica, compostos nitrogenados e fosforados dos tratamentos

isolados e combinados pelos processos Fenton e foto-Fenton.

De todo modo, tendo em vista os resultados anteriores apresentados, na perspectiva de
remog¢ao de DQO, Ciotal € Protal € possiveis condigdes operacionais, o sistema mais indicado para
pos-tratamento do efluente tipo UASB foi UASB-Fenton em 90 minutos, que apresentou

remogoes de 95% de DQO, 95% de Ciotal € 35% de Protal.

5.4.5 Micropoluentes Atrazina, Rifampicina e 17a-etinilestradiol

As andlises cromatograficas referentes ao monitoramento dos micropoluentes ATZ, RIF
e EE2 foram realizadas com uso do segundo método analitico desenvolvido. As amostras dos
tratamentos por Fotolise UVC e processo UVC/H20,, aplicados isoladamente em agua
residudria sintética e no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, nos tempos de 30, 60
ou 90 minutos, foram pré-concentradas de acordo com a necessidade para sua quantificacao,

podendo chegar até 1.000 vezes a partir da técnica de SPE.

As corridas cromatograficas dos processos Fenton e foto-Fenton, para EE2, podem ser

visualizadas na Figura 41. Os retangulos pontilhados representam os tempos de retencao
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referentes aos compostos de interesse analisados nesse estudo. As corridas cromatograficas
estdo apresentadas paralelamente para o tratamento isolado da matriz de dgua residuaria

sintética e para o pds-tratamento do efluente do reator tipo UASB.

Figura 41 - Corridas cromatograficas para 17a-etinilestradiol (EE2) das degradagdes por Fenton no tratamento

isolado e no pés-tratamento do efluente do reator tipo UASB. A, Fenton; B, UASB-Fenton. pH 2,8, 5 mg L' de

FeS047H,0, 50 mg L' de H,O,, tempo de retengdo 42,3 min, monitoramento por detector de fluorescéncia com
energias de excitacdo em 280 nm e emissao em 306 nm.
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Fonte: autoria préopria (2020).

Para os compostos ATZ e RIF foi feita somente a apresentagao descritiva dos resultados,
porém os valores determinados para todos os analitos analisados pelos processos Fenton e foto-

Fenton, isolados ou combinados, podem ser vistos na Tabela 8.

Em relacdo aos processos Fenton, isolado ou combinado, foi possivel observar em todas
as analises sinais referentes a ATZ. Para a RIF s6 foi possivel observar sinais referente ao
analito no tempo zero, para o processo Fenton isolado, e antes e apds o tratamento bioldgico
para o processo combinado. Em todos os demais tempos, 30, 60 ou 90 minutos ndo foram
observados sinais de rifampicina. Em relagdo ao EE2 (figura 41), ndo foi possivel realizar a
determinag¢do do analito para o processo Fenton isolado devido a formacao de interferentes que
apresentaram sinais cromatograficos no mesmo tempo de retencdo do EE2. Em relacdao ao
processo combinado, o tratamento bioldgico removeu apenas 27% da concentragdo inicial, mas
ndo foram observados sinais de EE2 apds 30, 60 ou 90 minutos de tratamento.

Os resultados do monitoramento cromatografico para os tratamentos foto-Fenton
isolado e combinado (UASB-foto-Fenton) para EE2 sdo mostrados na figura 42, enquanto as

determinagdes para ATZ e RIF estdo apresentadas na Tabela 8.
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A partir dos resultados cromatograficos do processo foto-Fenton isolado foi possivel
determinar a concentracdo de ATZ em todos os tempos analisados, 30, 60 ou 90 minutos,
entretanto, em relacdo ao processo combinado, a ATZ somente pdde ser determinada antes e

apds o processo biologico, com sua concentragdo ficando abaixo do limite de detec¢ao nas

analises de 30, 60 ou 90 minutos.

Figura 42 - Corridas cromatograficas para 17a-etinilestradiol (EE2) das degradagdes por foto-Fenton no
tratamento isolado e no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB. A, foto-Fenton; B, UASB-foto-Fenton.
pH 2,8,0, 5 mg L' de FeSO47H,0, 50 mg L' de H,O,, limpada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W
submersa, radiagdo UVA-Vis, tempo de retengdo 42,3 min, monitoramento por detector de fluorescéncia com
energias de excitagdo em 280 nm e emissdo em 306 nm.
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Fonte: autoria propria (2020).

Para a RIF, o analito pdde ser determinado somente antes e depois de passar pelo
processo biologico, havendo remogao da ordem de 50%. Para todos os tempos analisados, por
processos foto-Fenton isolados ou combinados ndo foi possivel ser determinado em nenhum
dos tempos deste estudo. A mesma situacdo da RIF também foi observada para o EE2, sendo
constatada remocao da ordem de 27% no tratamento bioldgico, mas nenhum sinal do hormoénio

foi observado nos tempos de 30, 60 ou 90 minutos de tratamento para processo foto-Fenton

isolado ou combinado.

Os resultados da quantificacdo dos micropoluentes degradados pelos processos Fenton

ou foto-Fenton, isolados ou combinados ao processo bioldgico, podem ser observados na
Tabela 8.

Exceto para a ATZ, que apresentou sinal cromatografico para os processos Fenton

(isolado e combinado) e foto-Fenton (isolado), assim como para o EE2, que ndo pode ser
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determinado nos processos Fenton isolado, devido a interferéncias analiticas, em todas as
demais situagdes a remocao dos analitos foi superior a 99,99% nos primeiros 30 minutos de

rea¢ao oxidativa.

Tabela 8 - Concentragdes dos micropoluentes antes e apds os tratamentos isolados e pds-tratamentos do efluente
do reator tipo UASB por processo Fenton e foto-Fenton.

ATRAZINA RIFAMPICINA 17a-ETINILES TRADIOL
Analito Isolado* Combinado** Isolado* Combinado** Isolado* Combinado**
Tratamento  Copc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem. Conc. Rem. €Conc. Rem.

pgL’ (%) pel' (%) pgL' (%)  pgL' (%) pgL' (%)  pgLl! (%)
Ef. Sintético 388,32 n.a. 388,32 na. 349,22 na 34922 na. 132,33 n.a. 132,33 n.a.

Ef. UASB n.a. n.a. 375,78 3,23 n.a. na. 177,47 49,18 n.a. n.a. 113,45 27,00
L 30min21659%%* 4422 11745%%% 6875 <D 9999 <LD 9999 - -  <LD 99,99

% 60 min 210,64*** 45,76  92,43*** 7540 <LD >99,99 <LD >99,99 - - <LD >99,99

= 90 min 207,76*** 46,50 72,68*** 80,66 <LD >9999 <LD >99,99 - - <LD >99,99

30 min 148,35*%** 61,80 <LD >99,99 <ID >9999 <LD >99,99 <LD >99,99 <LD >99,99
% 60 min 60,41%** 8444 <LD >99,99 <LD >99,99 <LD >9999 <ID >99,99 <LD >99,99
= 90 min 29,38*** 9244 <LD >99,99 <D >99,99 <LD >99,99 <LD >99,99 <LD >99,99
*Isolado: tratamento isolado do efluente sintético; **Combinado: pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB; ***amostras analisadas sem pré-concentragdo de 1.000 vezes em SPE; - Analito interferido pela matriz,
ndo sendo possivel determinar sua concentrago; n.a.: ndo se aplica; Conc.: concentragdo; Rem.: remogao; Ef.

Sintético: efluente sintético; Ef. UASB: efluente apds o tratamento bioldgico no reator tipo UASB; Fonte:

Autoria propria (2020).

on

foto

O fato dos analitos terem sido removidos até abaixo do limite de deteccao do
equipamento ndo garantem que os resultados obtidos ndo serdo toxicos para o meio ambiente
ou aos organismos testes. De acordo com Rizzo et al. (2019) a formag¢do de subprodutos das
degradagdes AOPs podem apresentar efeitos toxicos superiores as moléculas parentais e, por
1sso, ¢ importante avaliar os efeitos ecotoxicologicos de amostras submetidas aos tratamentos
por AOPs, sobretudo quando a instrumentagdo analitica ndo permite identificar quais
subprodutos estdo sendo gerados, como no caso desse estudo. Os resultados para os testes

ecotoxicologicos serdao apresentados no item 5.5.

Referente ao micropoluente EE2 (Figura 35), ficou evidente a formacao de subprodutos
do processo, os quais impediram a determinacdo do composto. Outros sinais da presenca de
interferentes também puderam ser observados nas demais situagdo analisadas, porém as
técnicas de deteccdo cromatografica utilizadas ndo permitiram inferir informagdes a respeito da

origem destes subprodutos.

De acordo com os resultados apresentados na Tabela 8, em relagdo ao tratamento do

substrato no tratamento isolado, ambos o0s processos apresentaram maior remog¢ao em
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90 minutos de tratamento. As concentragdes de ATZ no tratamento por processo Fenton foram
de 216,59 ug L' em 30 minutos, 210,64 pg L' em 60 minutos e 207,76 ug L™! em 90 minutos,
atingindo-se eficiéncias de remogdes de 44,22% em 30 minutos, 45,76% em 60 minutos e
46,50% em 90 minutos. O processo foto-Fenton apresentou concentracdes desse analito de
148,35 pg L' em 30 minutos, 60,41 pg L' em 60 minutos e 29,38 pg L' em 90 minutos,
inferindo em valores de remocao de 61,80%, 84,44% e 92,44%, respectivos a esses tempos de
reacao.

O pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por processo Fenton apresentou
concentragdes de ATZ de 117,45 ug L' em 30 minutos, 92,43 ug L! em 60 minutos e
72,68 pg L' em 90 minutos, portanto, foi possivel verificar que a2 medida que se estendeu os
tempos de tratamento, as eficiéncias de remog¢dao do analito também aumentaram, sendo
verificas taxas de remog¢dao em 30, 60 e¢ 90 minutos de 68,75%, 75,40% e 80,66%,
respectivamente. Para o tratamento foto-Fenton combinado todos os tempos de reagdo
avaliados demonstram niveis de remog¢ao do composto de interesse superior ao limite de
detecgio do método desenvolvido (< 0,0028 ug L!) apresentando niveis de remogdo de ATZ
superior a 99,99%.

As comparagdes pareadas entre o processo Fenton e UASB-Fenton em relagdao a
concentracdo inicial de ATZ demonstraram diferenga significativa para os tempos de
30 minutos (p-valor de 0,0369), 60 minutos (p-valor de 0,0215) e 90 minutos
(p-valor de 0,0181), indicando que os niveis de remocdo foram significativos. Os
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB apresentou diferenga entre o processo Fenton
e foto-Fenton (p-valor de 0,0184). Além disso, para os tempos de 30, 60 e 90 minutos foram
obtidos p-valores de 0,0030, 0,0027 e 0,0025, respectivamente, portanto, diferentes em relagao
a concentracdo inicial de ATZ. Para ambos os tratamentos (isolados e combinados), ndo foram
constatadas diferengas estatisticas entre os tempos de tratamento (30-60, 60-90 e 30-90
minutos) dos AOPs.

As comparacdes pareadas entre o tratamento isolado da dgua residudria sintética e o
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB demonstraram diferenga significativa para o
processo Fenton (p-valor de 0,0077), assim como observado para os tratamentos realizados via
processo foto-Fenton (p-valor de 0,0465).

Todos os tratamentos Fenton e foto-Fenton realizados de modo isolado e combinado

com o tratamento biologico demonstraram niveis de degradacdes de RIF maiores que a
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capacidade de deteccdo do micropoluente pelo método analitico (HPLC-SPE), portanto, as

concentragdes desse analito foram < 0,0034 pg L' com taxa de remogdo superior a 99,99%.

O processo foto-Fenton aplicado no tratamento isolado apresentou niveis de remog¢ao
do estrogénio superior ao LD do método analitico aliado a pré-concentragio (< 0,0031 ug L),
sendo assim, foram observadas remogdes superiores a 99,99% do analito. O mesmo foi
verificado para ambos os processos (Fenton e foto-Fenton) no pos-tratamento do efluente

secundario para todos os tempos de tratamento.

De modo geral, a ATZ foi o micropoluente mais recalcitrante aos processos Fenton e
foto-Fenton, tendo sido verificado que a composi¢ao da matriz apontou diferentes niveis de
remogao do analito. Neste sentido, os dados corroboraram com Li et al. (2013), que avaliaram
o tratamento de micropoluentes (fortificagdo de 1 pg L™! para cada substancia de interesse) em
efluente secundério da ETE de West Point na China (Ciotai de 12 mg L' € Namon de 23,2 mg L)
por processo Fenton em pH 3,0, razio molar H,O2/Fe?" de 2,5 com valores de Fe?" de 1,25,
2,50, 3,75, 5,00 e 10,00 mg L. Os autores reportaram que entre os 19 micropoluentes
selecionados (farmacos e pesticidas) a ATZ foi um dos micropoluentes mais resistentes ao
processo Fenton, com remocdo (Fenton com 5 mg L' de Fe?") de 80% em 30 minutos de
tratamento, valor proximo ao obtido neste trabalho apos 90 minutos de tratamento combinado
(68,75%).

Nesse sentido, observou-se que os teores de matéria organica dissolvida podem ter
influenciado os niveis de remocdes desse composto de interesse, a partir da geragdo de
scavengers no meio reacional, tendo em vista que o efluente secundario utilizado Li et al. (2013)
possuia Cioal de 12 mg LI, enquanto que o substrato antes e apds o tratamento no reator tipo
UASB, submetidos ao processo Fenton desse estudo, possuiam Cioar de 90 e 55 mg L,

respectivamente.

No pos-tratamento de efluente secundério tratado por lodos ativados (Crota de 35 mg L)
por processo foto-Fenton em reator fotoquimico comercial (Wedeco® - /de 18 W m?) (pH
6,59, 4,32 mg de FeSO4+7H,0 e 30,4 mg L' de H,0), avaliado por De la Cruz et al. (2012), a
concentracio inicial de 40 ng L' de ATZ foi removida em 87%. Sendo assim, embora deva-se
levar em consideragdo as especificidades de condug¢do do processo pelos autores (fluxo
continuo) em comparagdo com estudo, os resultados de remocao de ATZ obtidos no tratamento
isolado em 60 e 90 minutos de tratamento (84,4 ¢ 92,2%, respectivamente) ficaram dentro do

valor reportado na literatura. Além disso, verificou-se que os valores de remocao em todos os
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tempos avaliados (30, 60 ou 90 minutos) no pos-tratamento do efluente secundario

apresentaram remogoes superiores que os valores demonstrados pelos pesquisadores (99,99%).

Nao foram encontrados estudos que avaliassem a remog¢do do antibiotico RIF em
efluente sanitario por processo Fenton e foto-Fenton. No entanto, Duarte et al. (2018)
conduziram processo Fenton (pH, 3,0, 0,1 mmol L' de FeSO47H,0 e concentra¢des de H,0»
de 5, 10 e 20 mmol L de H,0») para avaliar a degradagdo de 200 mg L' de Rifampicina
(padrao analitico) em solugdo aquosa. Os autores reportaram que em 15 minutos de tratamento
para concentragdes de H2O2 em 5, 10 € 20 mmol L™ as remogdes de RIF foram de 84%, 88% e

91% e em 120 minutos de reagdo houve remoc¢ao de 95% do analito nos casos avaliados.

Embora as diferengas das condi¢des das reagdes Fenton e UASB-Fenton na matriz de
agua residuaria sintética em comparagdo com o estudo de Duarte et al. (2018), tais como os
teores de matéria organica, ions inorganicos, fortificagdo e composi¢do comercial do analito,
deva ser levada em consideracao, os resultados obtidos para tratamento do substrato antes e
apos reator tipo UASB por processo Fenton da presente pesquisa demonstrou niveis de remogao

superiores aos encontrados pelos autores.

Estrada-Arriaga et al. (2016) reportaram que o antibiotico sulfametoxazol, utilizado em
concomitdncia a RIF no tratamento de tuberculose, apresentou remog¢do de 93% no
pos-tratamento de efluente secundario de ETE de valos de oxidag¢do por processo Fenton
(30 mg L ! de FeCl3, 25 mg L' de H>O,, pH natural, 72 minutos), sendo que as concentragdes
de sulfametoxazol inicial e final ao AOP foram de 2,33 e 0,17 ug L', respectivamente. Nesse
sentido, a partir dos resultados de remocdes de RIF nos tratamentos isolados e combinados do
presente estudo, sob suas condigdes de contorno, foi possivel verificar que os processos Fenton
e foto-Fenton sdo mais eficazes na degradacdo desse antibiotico, quando comparado com

sulfametoxazol.

Stets et al. (2018) avaliaram a degradacdo de RIF e isoniazida (padrdes analiticos) em
solugio aquosa (10 mg L) por AOPs baseados em irradiagdo UV, entre eles o processo
foto-Fenton (pH 3,0, 15 mg L' de Fex(SO4)3, 150 mg L' de H>0, lampada de alta pressio de
vapor de mercario 125W imersa na solu¢do com bulbo de vidro). Os autores constataram
remogao de RIF de 80% em 60 minutos, portanto, valores inferiores aos observados no presente
estudo. Assim como no estudo de Duarte et al. (2018) para o processo Fenton, a composi¢ao da

matriz e a concentra¢ao do analito deve ser considerada.
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Frontistis et al. (2011) avaliaram a cinética de degradacdo do EE2 no pos-tratamento de
efluente secundario da ETE de Chania na Grécia (DQO de 27 mg L', Cia de 8,4 mg L,
bicarbonatos de 194 mg L', nitrito e nitrato de 37 mg L") nos processos Fenton e foto-Fenton
em diversas condi¢des operacionais (Fe?" e H20,). Os autores demonstraram que reacdes
Fenton e foto-Fenton em condi¢do de pH 3,0, variagdes de Fe?" entre 1 ¢ 5 mg L', H,O» entre
1,5 e 86 mg L! foram capazes de degradar 200 pg L' de EE2 a niveis menores que o LD do
método analitico (0,63 ng L) entre 15 e 30 minutos de reacdo, obtendo-se remogdes de pelo

menos 99,7%.

Portanto, os resultados observados para remocao de EE2 nos tratamentos realizados de
modo isolado e combinado ao reator tipo UASB, para todos os tempos, corroboraram com o0s
niveis de degradagdes do analito reportados em literatura, tendo sido verificado nesse estudo
remogoes superiores a 99% mesmo frente as diferencas e especificidades de cada matriz de

efluente.

Conforme apresentado na revisdo bibliografica no item 3.3.2, o governo suigo
estabeleceu uma lista prioritaria de 12 micropoluentes, os quais devem ser selecionados 6
analitos e removidos 80% apos o tratamento de esgotos sanitarios em ETEs, comparados com
a concentracdo inicial do esgoto (FOEN, 2014). Sob essa perspectiva, atrelada as varidveis
apresentadas anteriormente de matéria organica, nitrogénio e fosforo, o tratamento combinado
UASB-Fenton em 90 minutos de reagao demonstrou ser o layout de sistema de tratamento mais
indicado no presente estudo, corroborando com a escolha apresentada no item 5.4.4.

No entanto, os resultados de ecotoxicidade podem demonstrar que a transformacdo da
matriz durante as reacdes pode gerar subprodutos com respostas toxicas aos organismos
estudados e, nesse sentido, o item 5.5 apresentard essa avaliacdo, podendo ou ndo corroborar

com a escolha realizada até o presente momento.

5.5 ECOTOXICIDADE

5.5.1 Teste Agudo com Daphnia magna

Conforme mencionado no item 4.7.1 da metodologia, as amostras foram submetidas a
analise com Daphnia magna antes e ap6s os tratamentos, sendo analisados o efluente e dilui¢des

deste. Quando a imobilizacdo observada nos testes foi inferior a 10% dos organismos isso
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implicou que a amostra ndo foi toxica aos organismos e, portanto, fator de toxicidade (FT) 1,
ou seja, ndo foram necessarias diluigdes da amostra para se chegar a uma situacao que o meio
deixasse de ser considerado toxico. Quando o percentual de imobilizagdo dos organismos foi

superior a 10% procedeu-se sua diluicao conforme orientacio da NBR n. 12.713 (ABNT, 2016).

Resumidamente, uma dilui¢ao para 50% do teor do efluente e 50% da agua de diluicao
implica em FT 2, pois a concentragdo inicial da matriz caiu duas vezes em seu valor,
atribuindo-se FT 2. Se a nova amostra (diluida) ainda apresentasse imobilidade aos organismos
superior a 10% uma nova diluicdo foi submetida aos ensaios, fazendo com que a composi¢ao
inicial do efluente fosse de 25%. Como a concentracdo inicial da matriz foi diluida 4 vezes o
FT foi 4. Assim, sucessivamente, apresentando fatores de toxicidade de 8, 16, 32, etc., conforme
novas diluicdes fossem aplicadas até se encontrar situacdo aonde a imobilizagdo de

Daphnia magna fosse inferior a 10% dos organismos expostos.

Os resultados dos testes agudos realizados com microcrustaceos Daphnia magna antes
e apos Fotolise UVC e processo UVC/H20> realizados nos tratamentos isolados e
pos-tratamentos do reator tipo UASB podem ser visualizados na Figura 43, ao qual pode ser
observados os fatores de toxidade das amostras, os percentuais de imobilizagdo dos organismos
nas dilui¢Oes testadas e a remocao global dos micropoluentes. As amostras que ndo foram
possiveis identificar os micropoluentes, isto ¢, concentragio menor que o LD do método

HPLC-SPE, foram representadas como remogdes > 99,99%.

Em relacdo as amostras submetidas a Fotolise UVC, foi possivel observar que a dgua
residudria sintética apresentou concentragdo acumulada dos micropoluentes ATZ, RIF e EE2
de 794,90 ug L' e FT 8, tendo sido observado imobiliza¢des de 100% dos organismos sem
dilui¢ao da amostra, 98% com dilui¢ao de 50,00%, 42% com diluicao de 25,00%, 12% com
dilui¢do de 12,5% e sem imobiliza¢do com dilui¢do de 6,25%. Apos o tratamento biologico em
reator tipo UASB a taxa global de remo¢do dos micropoluentes foi de 33,9% (concentragdo
446,67 ug L) e ndo foram verificadas imobilizagdes dos organismos (FT 1). Além disso, as
amostras que foram verificadas com efeitos toxicos agudos para Daphnia magna foram em
tempos de tratamento de 30 minutos para ambos as condi¢des do tratamento (isolado e

combinado) e 60 minutos do tratamento combinado.
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Figura 43 - Ecotoxicidade aguda com Daphnia magna. A, amostras antes e apds Fotolise UVC (lampada de alta
pressdo de vapor de mercurio 125 W, irradiagdo UVC-Vis) no tratamento isolado e no pos-tratamento do
efluente do reator tipo UASB; B, amostras antes e ap6s processo UV C/H,Os (restabelecimento de 100 mg L' de
H>0; a cada 15 minutos, lampada de alta pressdo de vapor de mercirio 125 W, irradiagdo UVC-Vis) no
tratamento isolado e no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB. (n = 3), 10 neonatos em 20 mL de
amostra sem diluigdo e diluidas em 50,00%, 25,00%, 12,50% ¢ 6,25%, incubadas por 48h sem fotoperiodo a

20(2) °C.

Remocao Global dos Micropoluentes (%)
O,pO 33:89 99;00 99i93 99i82 99;94 >99.’99 99:97

8_ ' IA'100
90
o
= 80
S 6
= -70
13)
05T 60
& 4] . 50
S, 4 . F40
=
) -30
= 2
: =]
14 10
st Lo | B [ | P8I g | Bl o

Subst'rato Efluente Fotdlise UVC Fotolise uvC  Fotolise UvC
UASB 30 min 60 min 90 min

Imobilizagdo dos Organismos (%)

Remocao Global dos Micropoluentes (%)

0,00
L

33,89 99,83 >99,99 99,96 >99,99 >99,99 >99.99

8 Br 100
07_ 90
L] - 80
ctS6_
=] 70
25
ES 60
= 44 n 50
3 . " lao
o 37
8 - 30
=] SRR R B R

1 < -10

oLl | e | bt | S [ | Bl

Substrato Efluente  UV/H,0, UV/H,0, UV/H, O

UASB 30 min 60 min 90 min

[ Tratamento Isolado do Substrato PC] Pés-tratamento do efluente do reator tipo UASB —— Imobilizagio 10%

m  Sem diluigdo @ Diluigdo de 50,00% A Diluigdo de 25,00%

¢ Diluicédo de 12,50% Diluigdo de 6,25%

Fonte: Autoria propria (2020).

A Fotolise UVC aplicada no tratamento isolado em 30 minutos demonstrou remog¢ao

global de 99,00% dos micropoluentes e FT 4, com imobilizagdes de 37% dos organismos sem

dilui¢ao da amostra, 20% em diluicao de 50,00% ¢ 2% de imobiliza¢ao em diluicao de 25,00%.

Os tratamentos em 60 e 90 minutos ndo inferiram imobilizagdes aos organismos, tendo sido

constatadas remocdes de 99,82 e >99,99% dos micropoluentes, respectivamente. De maneira

geral, foi possivel constatar diminui¢do do FT nos tratamentos isolados por Fotolise UVC,

sendo que o efluente sintético antes do processo apresentou FT 8, apds 30 minutos FT 4 e sem

imobiliza¢des (FT 1) em 60 e 90 minutos.

O pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fotélise UVC em 30 minutos

demonstrou taxa global de remocdo dos analitos de 99,93%, imobilizagdo de 50% dos

organismos sem dilui¢do da amostra e sem imobilizacdo em dilui¢do de 50,00%, resultando em

FT 2. Em 60 minutos de tratamento o percentual total de remoc¢ao dos micropoluentes foi de

99,94% e a imobilizacdo dos organismos sem dilui¢do da amostra foi de 7%, portanto, FT 1.

Por outro lado, verificou-se que em 90 minutos de reacdo, mesmo com remoc¢do de 99,97%

houve imobilizagcao de 100% dos organismos sem dilui¢do e sem imobiliza¢des em dilui¢ao de

50,00% (FT 2).

=

Imobilizagdo dos Organismos (%o
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Para o processo UVC/H:0», a dgua residudria sintética utilizada como substrato antes e
apos o tratamento biologico apresentou FT 8 e 1, respectivamente, com concentracdo total dos
micropoluentes de 675,33 pg L' antes da digestio anaerobia e 446,47 ng L™! depois. O substrato
antes do tratamento bioldgico produziu imobiliza¢des de 100% sem dilui¢do da amostra, 100%
em dilui¢ao de 50,00%, 100% em dilui¢do 25,00% e sem imobilizagdo para dilui¢ao de 12,5%,
portanto, FT 8, enquanto que apos o reator tipo UASB a amostra ndo promoveu imobilizagdes
(FT 1). De modo geral, o processo UVC/H20;, s6 nao apresentou efeito toxico agudo ao

microcrustaceo Daphnia magna no tratamento isolado em 30 minutos de reacao.

No tratamento isolado por processo UVC/H20: foi constatado em 30 minutos de reacdo
remocao de 99,83% dos micropoluentes e FT 4, com imobilizagdes dos organismos de 37%
para amostra sem dilui¢ao, 20% em diluicao de 50% e 2% em dilui¢ao de 25%. Em 60 minutos,
a degradagdo dos micropoluentes atingiu remocao total de 99,96% e ndo foram observadas
imobilizagdes dos organismos. Porém, em 90 minutos de tratamento, mesmo tendo sido
constatado remogao global dos micropoluentes >99,99%, verificou-se 18% de imobilizacao dos

organismos na amostra sem dilui¢do e sem imobiliza¢des na série de dilui¢des, portanto, FT 2.

O pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por processo UVC/H2O> inferiu em
FT 2 para todos os tempos de tratamento avaliados (30, 60 e 90 minutos), sendo que as remogoes
dos micropoluentes foram de 100%. Em 30 minutos verificou-se imobilizagdo de 47% dos
organismos sem diluicao da amostra e sem imobilizagdao em dilui¢do de 50,00%; em 60 minutos
27% dos organismos apresentaram imobilizagdo na amostra sem diluicdo e sem imobilizagao
nas dilui¢des subsequentes; e em 90 minutos de reagdo foi observado 43% de imobilizacdo dos
organismos em 100,00% da amostra e sem imobilizagdao em 50,00% de dilui¢ao.

Os resultados apos o tratamento do reator tipo UASB, que ndo demonstraram efeito
toxico agudo para esse organismo, corroboraram com Palli et al. (2019), que avaliaram os
efeitos ecotoxicologicos de trés ETEs operadas por lodos ativados em Toscana na Italia.
Embora os autores tenham identificados imobilidades de Daphnia magna em algumas amostras
do afluente (100% de imobilizagdo), apds o tratamento bioldgico ndo foram verificadas
imobilizagdes desses organismos.

Jaén-Gil et al. (2019) avaliaram a toxicidade relativa de Daphnia magna no tratamento
de farmacos metropolol e acido metropolol em diferentes matrizes aquosas (dgua ultrapura,
efluente hospitalar e efluente industrial) por processo UVC/H20: (1dmpada de baixa pressdo de

vapor de mercurio 15W, H>O, em 25 mg L™ por 10 minutos). Os autores observaram reducio
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de 100% da toxicidade relativa para Daphnia magna no tratamento dos compostos em agua
ultrapura e 40% no pos-tratamento do efluente hospitalar, mas incremento na toxicidade relativa
no pos-tratamento do efluente industrial de 25%, indicando que a matriz e os subprodutos da
degradacao do meio reacional influenciam os teores ecotoxicoldgicos, o que pode ter
influenciado os resultados de toxicidade observados apos Fotdlise e processo de oxidacdo nos

tratamentos isolados e combinados com o reator tipo UASB do presente estudo.

Maniakova et al. (2020) avaliaram a remocado de farmacos em efluente secundario de
ETE por fotolise solar e processo radiacdo solar/H>O> com avaliagdo de efeito ecotoxicologicos
agudos com Daphnia magna. Os autores verificaram remog¢des dos contaminantes por ambos
os processos avaliados. O efluente secundario ndo apresentou imobilizacdo dos organismos,
enquanto a fotdlise solar demonstrou 10% de imobilizacdo em 60 minutos e ndo foram
observadas imobilizagdes em 300 minutos. No processo radiacao solar/H20:2 os pesquisadores
verificaram imobilizagdo de 10% dos organismos em 60 minutos de reagdo, sendo que em
300 minutos a imobilizacdo dos organismos aumentou para 30%. Portanto, na perspectiva das
variagcoes de imobilizagdes a medida que se estendeu as reagdes, bem como a possivel
correlagdo com as especificidades das matrizes de trabalho, os resultados do presente estudo

corroboram com os efeitos agudos encontrados pelos autores.

As variacdes das imobilizagdes dos organismos ao se estender o tempo dos processos,
bem como observado nos tratamentos isolados e combinados, em relacdo aos produtos de
transformagdes da matriz de trabalho durante as degradacdes, indicaram que os subprodutos
formados da totalidade da matriz, podem apresentar efeitos mais toxicos que o substrato sem
tratamento, tendo em vista que apos o tratamento bioldgico as amostras ndo apresentaram
imobilizacdes em nenhuma diluicao e a taxa global de remog¢ao dos micropoluentes ATZ, RIF
e EE2 foram de 33,89%.

Os resultados dos bioensaios realizados com Daphnia magna para os processos Fenton
e foto-Fenton nos tratamentos aplicados de modo isolado € como pds-tratamento do efluente

do reator tipo UASB podem ser visualizados na Figura 44.
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Figura 44. Ecotoxicidade aguda com Daphnia magna. A, amostras antes e apds processo Fenton (pH 3,0, 5
mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0;) no tratamento isolado e no pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB; B, amostras antes e apds processo foto-Fenton (pH 3,0, 5 mg L' de FeSO47H,0, 50 mg L' de H,O,,
lampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125w, irradiagdo UVA-Vis) no tratamento isolado e no pos-
tratamento do efluente do reator tipo UASB. (n = 3), 10 neonatos em 20 mL de amostra sem dilui¢éo e diluidas
em 50,00%, 25,00%, 12,50% e 6,25%, incubadas por 48h sem fotoperiodo a 20(2) °C.
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Fonte: Autoria propria (2020).

Para os tratamentos Fenton, o substrato antes do tratamento bioldgico apresentou FT 8
com imobilizagdes de 100% dos organismos na amostra sem dilui¢ao, 100% em diluicao de
50,00%, 100% em diluicao em 25,00%, 7% de imobilizagdo dos organismos em dilui¢do de
12,50% e sem imobilizacdes observadas em diluicdo de 6,25%. Apos o tratamento anaerdbio
ndo foram observadas imobiliza¢des de Daphnia magna em nenhuma dilui¢do da amostra,
portanto FT 1, com remocgao global dos micropoluentes de 23,36%.

No tratamento isolado por processo Fenton, foi possivel verificar diminui¢ao dos FTs a
medida que se estendeu o tempo de tratamento. Apds 30 minutos de reacdo foram constatadas
imobilizacdes de 8% dos organismos para amostra sem dilui¢do e com dilui¢do de 50,00 e
25,00%, no entanto, em dilui¢ao de 12,50% foi verificada imobilizagdo de 20% dos organismos
e em dilui¢do de 6,25% imobiliza¢do de 3%, tendo sido adotado FT 8 para essa amostra. O
tratamento em 60 minutos resultou FT 4, tendo sido observadas imobilizacdes de 17% na
amostra sem diluicdo, 13% em diluicdo de 50,00%, 3% em diluicao de 25,00% e sem
imobilizacdes em diluigdes de 12,50 e 6,25%, enquanto que no tratamento em 90 minutos nao

foram observadas imobiliza¢des para amostra sem e com diluigdes.
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O pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por processo Fenton em todos os
tempos de reacdo avaliados, 30, 60 ou 90 minutos, ndo apresentou efeito toxico agudo aos
organismos de Daphnia magna, mesmo a taxa de remogao global dos analitos terem variado

entre 86,50 € 91,64%.

De maneira geral, foi possivel constatar que o processo Fenton quando submetido as
amostras com carga organica elevada (efluente sintético com Ciota inicial de 98 mg L,
item 5.4.2) apresentou teores toxicos aos organismos de Daphnia magna € 0s processos
submetidos com menor concentracdo de matéria organica (efluente do reator tipo UASB com
Crotat de 55 mg L) ndo inferiu fatores toxicos aos organismos. Porém, vale ressaltar que os
niveis toxicos, expressados pelos FTs, no tratamento isolado do efluente apresentou diminuigao
com o aumento do tempo das reacdes, indicando que o processo se estendeu em tempo

suficiente para remogao da carga toxica inicial aos organismos de Daphnia magna.

Deve-se levar em consideracdo que o processo aplicado na matriz de agua residuaria
sintética com valor expressivo de Cioal pode ter gerado subprodutos intermediarios toxicos aos
bioensaios e, possivelmente, por isso os niveis de toxicidade ndo foram removidos nos tempos
iniciais de tratamento. Esses produtos de transformagdo podem ser tanto da matéria organica
dissolvida quanto dos micropoluentes ou ainda de modo concomitante, tendo em vista que as
taxas globais de remocao das substancias de interesse em 30, 60 ou 90 minutos foram de
74,96%, 75,68% e 76,04%, respectivamente. Por outro lado, foi constatado que a reacao Fenton
em 90 minutos no tratamento isolado se estendeu em tempo suficiente para remocao da
toxicidade inicial.

Em relacdo a aplicagdo do processo Fenton em amostras com menor teor de Ciotal
(efluente do reator tipo UASB), a ndo identificacdo de toxicidade aguda para Daphnia magna
demonstrou que a diminui¢do da matéria organica dissolvida corroborou para que os produtos
de transformacdo da matriz ndo resultassem em toxicidade as amostras. Embora subprodutos
toxicos observados no tratamento isolado possam ter sido formados também no tratamento
combinado, o mecanismo de menor competicdo de oxidacdo do meio reacional (matéria
orgéanica, micropoluentes e subprodutos) pode ter resultado em transformacao das substancias
toxicas.

De todo modo, nao foi possivel afirmar se os niveis toxicos identificados ao processo
Fenton isolado foi decorrente apenas da matéria organica dissolvida, uma vez que o processo

Fenton aplicado ap6s o reator UASB apresentou niveis de remogdes globais dos micropoluentes
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superiores e diferentes estatisticamente (o = 0,05, item 5.4.5) em comparagdo com 0 processo
Fenton isolado, sendo eles em 30, 60 ou 90 minutos remogoes de 86,50%, 89,37% e 91,64%.
Em relagdo ao tratamento foto-Fenton, o substrato bruto também apresentou FT 8, tendo
sido verificado imobilizagdes dos organismos de 100% para amostra sem dilui¢do, 97% em
diluicdo de 50,00%, 40% em diluigdo de 25,00%, 7% em diluicdo de 12,25% e sem
imobiliza¢do em dilui¢do 6,25%. Apos o tratamento bioldgico em reator tipo UASB ndo foram

observadas imobiliza¢des dos organismos (FT 1).

O processo foto-Fenton aplicado no tratamento isolado demonstrou efeito toxico agudo
para Daphnia magna em 30 minutos de tratamento, com imobiliza¢do de 100% dos organismos
em amostra sem dilui¢dao, 10% de imobilizagdo em dilui¢ao de 50,00%, 17% em diluicao de
25,00% e sem imobilizagdes para as diluigdes de 12,50% e 6,25%, portanto, FT 8. Os tempos
de tratamento em 60 e 90 minutos ndo promoveram imobilizagdes, resultando em FT 1.

Assim como verificado em todos os tempos de tratamento combinado Fenton-UASB, a
aplicagdo do processo foto-Fenton no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB nao
conferiu efeito toxico agudo aos organismos desse bioensaio nos tempos de 30, 60 ou

90 minutos de reagao.

Nesse sentido, o processo foto-Fenton nos tratamentos isolados foi mais eficiente na
conversdao da toxicidade inicial do substrato, em comparagdo com o processo Fenton, nos
tratamentos isolados, tendo sido demonstrado que os tempos de tratamento em 60 e 90 minutos
foram suficientes para transformar os produtos toéxicos da matriz e/ou micropoluentes. Além
disso, no tratamento combinado com o processo bioldgico (menor teor de matéria organica
dissolvida) a reacdo se estendeu em tempos suficientes para ndo gerar subprodutos toxicos aos
organismos desse bioensaio e, mesmo assim, degradar os micropoluentes em niveis superiores
aos limites de deteccdo do método analitico aliado a técnica de pré-concentracio em
SPE (> 99,99%).

Em termos de padrdes de lancamento de efluentes, a Resolugao n. 81/2010 do Conselho
Estadual de Meio Ambiente do Parana (CEMA, 2010) dispde sobre os padroes de toxicidade
para controle de efluentes liquidos em dguas superficiais no Estado do Parané e estabeleceu que
o limite méaximo em termos de FT para lancamento de efluentes industriais deveria ser FT 8
entre os quatro primeiros anos de publicacdo da resolu¢do, com metas progressivas resultando

em FT 2 a partir de 2018.
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No entanto, essa resolugdo definiu que o limite em fator de toxidade para lancamento
apos o tratamento de esgoto sanitarios seria elaborado e publicado em resolu¢do complementar,
porém, até o momento nao foi verificada a publicacao dessa normativa. Sendo assim, o presente
trabalho enquadrou como limite de toxicidade FT 2, assim como para outros efluentes liquidos.
Desta maneira, foi possivel verificar que os tratamentos isolados por todos os processos
avaliados, Fotolise UVC, UVC/H20Oz, Fenton e foto-Fenton em 30 minutos ndo poderiam ser
lancados em agua superficial do Estado do Parand, assim como em 60 minutos do processo
Fenton. Todos os tratamentos combinados, UASB-UVC, UASB-UVC/H,0,, UASB-Fenton e

UASB-foto-Fenton apresentaram FT iguais ou menores que 2.

Michael et al. (2012) relataram respostas toxicologicas com bioensaios de
Daphnia magna antes e ap6s a degradacdo dos antibioticos oflaxacina e trimetoprima
fortificados em 100 pg L' em efluentes sanitarios apds tratamento secundario em ETE e em
amostras do pos-tratamento desse efluente por processo foto-Fenton solar. Os autores
verificaram que o efluente sem os micropoluentes e fortificado com as substancias de interesse
demonstraram em ambos os casos imobilizagdo dos organismos menores que 13%. Os
pesquisadores constataram que ap6s 30 minutos de reagdo houve incremento na imobilizacao
dos organismos para 60%, ao qual foi atribuido aos produtos intermediarios da oxidagdo da
matéria organica dissolvida. Os pesquisadores relataram diminui¢do da imobilizacdo em 60
minutos (45%), aumento em 120 minutos (90%) e diminuicdo progressiva em 150 e 180
minutos com 60 e 33% de imobilizagdes dos organismos, respectivamente, sendo que nos

tempos de 240 e 300 minutos as imobilizagdes dos organismos foram menores que 10%.

De acordo com Michael et al. (2012), as variagdes dos percentuais de imobiliza¢dao dos
organismos ao se estender o tempo das reagdes podem estar atreladas a oxidagdo dos
subprodutos formados em tempos de tratamentos inferiores € a possivel formagdo de novos
subprodutos. Em suma, os autores atribuiram tal comportamento em virtude do mecanismo de
competicao em relacdo a degradagdo dos compostos organicos, que inclui os micropoluentes, a
completa oxidagdo dos componentes a CO; e a formagdo de espécies mais toxicas durante esse
processo. Portanto, os dados obtidos neste trabalho, dos processos Fenton e foto-Fenton, nos
tratamentos isolados e combinados corroboraram com os autores, principalmente sob a
perspectiva da formacao de subprodutos da matriz de trabalho (substrato sem tratamento e com

tratamento) em funcao da concentracdo de matéria organica dissolvida.
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Segundo Manikova et al. (2020), o efluente secundario com fortificagdo de farmacos
(carbendazim, trimetoprima e diclofenaco em 200 pug L' cada) também ndo apresentou efeito
ecotoxicologico agudo para Daphnia magna, tendo sido verificado imobilizagdo menor que
10% dos organismos, assim como observado nas amostras ap0s o tratamento bioldgico do reator
tipo UASB. No entanto, os autores verificaram que o pds-tratamento via processo foto-Fenton
solar imobilizou aproximadamente 17% dos organismos em 60 minutos de rea¢do e¢ 100% de
imobilizacao em 300 minutos, indicando que a medida que o tratamento se estendeu, produtos

de transformagao da matriz foram sendo gerados com efeitos toxicos a Daphnia magna.

Esse comportamento foi diferente do observado nos tratamentos isolados e combinados
(Fenton e foto-Fenton) dessa pesquisa, pois, ao se estender o tempo de tratamento ndo foram
verificados aumento ou geracdo de efeito toxico agudo a esse organismo teste, diferente dos

resultados observados nos tratamentos por Fotolise UVC e processo UVC/H,0x.

Desta maneira, os resultados de efeito toxico agudo aos organismos de Daphnia magna
corroboram com a indicagdo do sistema de tratamento UASB-Fenton em 90 minutos, realizada
anteriormente, como melhor sistema de tratamento, tendo em vista os niveis de remogao de
matéria organica carbonacea, compostos nitrogenados e fosforados, taxa global de remogao dos
micropoluentes ATZ, RIF e EE2 de 91,64%, sendo que todos os compostos de interesse

apresentaram remogoes superiores a 80%.

5.5.2 Fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa

Os resultados obtidos para as avaliagdes de fitotoxicidade com sementes de
Lactuca sativa antes e ap0s os tratamentos isolado por Fotolise UVC podem ser observados na

Tabela 8, assim como os resultados do processo UVC/H20; podem ser vistos na Tabela 9.

Young et al. (2012) avaliaram a fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa do
efluente de um reator anaerdbio em escala piloto na co-digestdo de residuos de cereais, os
autores estabeleceram que o indice de crescimento relativo (ICR) superior a 1,2 corresponde a
efeito toxico significativo de estimulo (E) ao crescimento das sementes de alface, valores de
ICR inferiores a 0,8 correspondem ao efeito significativo de inibi¢do (I) do crescimento,
enquanto que os valores entre esses intervalos ndo apresentam efeito significativo para

avaliagdo toxicologica em questdo. Esses indices também foram utilizados por Utzig et al.



167

(2019) na avaliagdo fitotoxicoldgica do pesticida clorpirifés apds degradagdes por Fotdlise

UVC e processo UVC/H20s.

Tabela 8 - Fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa para tratamento isolado de dgua residudria sintética
utilizada como substrato aos tratamentos por Fotdlise UVC (l1ampada de alta pressao de vapor de mercurio 125
W, irradiagdo UVC-Vis) e processo UVC/H,0; (restabelecimento de 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos,
lampada de alta press@o de vapor de mercurio 125 W, irradiagdo UVC-Vis). ANOVA um critério pds-teste
Dunnett (o = 0,05), n = 3.

Remociao
Amostra global de Dunnett Cra(i (111)1; svP) (CO/V) (IO/G) ICR Efeito
MP (%) C (] (]
Controle Negativo ~ NA NA 2,1(0,5) 24,3 100,0 NA NA
Substrato NA p <0,05 3,4 (0,4) 9,7 100,0 1,6 E
min 99,00 p <0,05 1,4 (0,6) 29,5 91,1 0,6 I
Fotolise .
Uve 60 min 99,82 p <0,05 2,9 (0,5) 18,7 100,0 1,4 E
90 min >99,99 p<0,05 2,2 (0,4) 19,5 100,0 1,1 NS
30 min 99,83 p <0,05 1,9 (0,5) 25,0 100,0 0,9 NS
UVC/H;02 60 min 99,96 p <0,05 1,9 (0,4) 20,3 100,0 0,9 NS
90 min >99,99 p<0,05 1,4 (0,3) 18,8 100,0 0,7 I

MP: micropoluentes ATZ, RIF e EE2; Crad: crescimento da radicula; DesvP: desvio padrdo; CV: coeficiente de
variagdo; IG: indice de germinacdo; ICR: indice de crescimento relativo; NA: ndo aplicavel; E: estimulo; I:
inibi¢do; NS: ndo significativo. Fonte: Autoria propria (2020).

Tabela 9 - Fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa para pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB
por Fotolise UVC (lampada de alta pressdo de vapor de merctirio 125 W, irradiagdo UVC-Vis) e processo
UVC/H,0; (restabelecimento de 100 mg L' de H,O» a cada 15 minutos, 1dmpada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125 W, irradiagdo UVC-Vis). ANOVA um critério pés-teste Dunnett (o = 0,05), n = 3.

Remocgio
Amostra global de Dunnett (Deszli?)d(cm) (CO/V) (f)/G) ICR Efeito
MP (%) ° ()
Controle Negativo NA NA 2,2 (0,4) 16,7 100,0 NA NA
Substrato NA p <0,05 2,8(0,7) 24,0 100,0 1,3 E
Efluente do Reator tipo UASB 33,89 p<0,05 3,2(0,7) 222 100,0 15 E
Reator oo Uagp | 0min 9993 p<005 22004 193 1000 10 NS
eator tipo )
¢ Fotolise Uyc ~ 00min 9994 p<005  2.1(0,6) 293 100,0 1,0 NS
90 min 99,97 p<0,05 2,1(0,6) 24.6 100,0 1,0 NS
30 min >99.99 p<0,05 1,6 (0,4) 24,7 100,0 0,8 I
Reator tipo UASB ) - - 55 ) ] 1
e UVC/H,0, 00min  =99.99  p=<0,05 2(0,5) 3 00,0 0 NS
90 min >99.99 p<0,05 2,1(0,5) 19,8 100,0 1,0 NS

MP: micropoluentes ATZ, RIF e EE2; Crad: crescimento da radicula; DesvP: desvio padrao; CV: coeficiente de
variacdo; IG: indice de germinacdo; ICR: indice de crescimento relativo; NA: ndo aplicével; E: estimulo; I:
inibi¢do; NS: ndo significativo. Fonte: Autoria propria (2020).
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Todas as amostras apresentaram distribuicdo gaussiana dos dados. Os controles
positivos com solucdo a 3% (m/v) de glifosato comercial ndo apresentaram indice de
germinagdo (IG) na totalidade das sementes (IG = 0%), o que corrobora a sensibilidade das
sementes de Lactuca sativa frente a exposi¢cdo ao herbicida. Além disso, em todos os testes
realizados os coeficientes de variacdo (CV) de crescimento das radiculas apresentaram valores

inferiores a 30%.

O substrato utilizado no tratamento isolado por Fotolise UVC e processo UVC/H20,
demonstrou ICR 1,6, portanto efeito fitotoxicoldgico de E ao crescimento das sementes. Para
tais processos realizados no pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB foi possivel
observar mesmo comportamento antes e apds o tratamento bioldgico, com ICR 1,3 e 1,5
(efeito estimulo). Os testes de variancia um critério aliado ao poés-teste Dunnett corroboraram

com significancia estatistica desses resultados (p-valor < 0,05).

No tratamento isolado por Fotolise UVC foram identificados efeitos distintos a medida
que se estendeu os tempos do processo, ICR 0,6 em 30 minutos (p-valor < 0,05), ICR 1,4 em
60 minutos (p-valor < 0,05) e ICR 1,1 em 90 minutos (p-valor > 0,05). Portanto, em 30 minutos
de tratamento verificou-se efeito de estimulo ao crescimento das sementes, com taxa global de
remog¢ao dos micropoluentes ATZ, RIF e EE2 de 99,00% e em 60 minutos houve inibi¢ao do
crescimento com remoc¢ao dos micropoluentes de 99,82%, sendo que em ambos os tempos de
tratamento foram constatadas diferencas significativas (o = 0,05) entre o crescimento das
radiculas do controle negativo. O tempo de 90 minutos ndo apresentou efeito toxicoldgico
significativo, tanto na perspectiva do ICR quanto no teste de variancia, tendo observado

remocao dos micropoluentes de LD para todos os analitos (> 99,99%).

No pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por Fotolise UVC nao foram
observados efeitos ecotoxicologicos para sementes de Lactuca sativa em nenhum tempo de
tratamento, tendo sido verificado ICR 1,0 e comparagdo com controle negativo com
p-valores > 0,05. No entanto, diferente da Fotolise UVC em 90 minutos de tratamento (remog¢ao
de praticamente 100% dos micropoluentes), nenhum tempo do pos-tratamento por Fotodlise
UVC apresentou niveis de remoc¢do menores que o LD do método analitico (HPLC-SPE),
indicando que os efeitos ecotoxicologicos para sementes de Lactuca sativa nao estdo apenas
atrelado aos teores dos micropoluentes na amostra, podendo estar relacionado com as

especificidades de cada matriz de trabalho (efluente antes e apds o tratamento bioldgico) em
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termos fisico-quimicos (matéria organica carbondcea, compostos nitrogenados, teores de

fosforo) e os produtos de transformacao do meio reacional.

Em relagdo ao processo UVC/H20; submetido ao tratamento isolado, foram observados
ICR 0,9 para ambos os tempos de reagdo em 30 ou 60 minutos, onde as taxas globais de remog¢ao
dos micropoluentes avaliados foram de 99,83% e 99,96%, respectivamente, com
p-valores > 0,05. Porém, em 90 minutos de tratamento, ao qual a remog¢ao dos micropoluentes
foi > 99,99%, o ICR 0,7 e p-valor < 0,05 demonstraram efeito inibitério do crescimento das

radiculas.

Esse comportamento pode estar correlacionado ao mecanismo de atuagdao da Fotolise
UVC no meio reacional, indicando que, embora os niveis de remo¢do dos micropoluentes
tenham sido maiores que 99,80%, as reagdes ndo foram capazes de gerar subprodutos com
efeitos ecotoxicoldgicos significativos as sementes de Lactuca sativa. Por outro lado, niveis de
remocdo dos micropoluentes superiores a 99,99%, pode ter levado a transformacdo de algum

produto da matriz (efluente e micropoluentes) que corroborou para inibigao ao crescimento.

Para pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, embora o processo UVC/H202
em 30 minutos de reacao tenha obtido ICR 0,8, a comparagdo com o crescimento das sementes
do controle negativo indicou diferenga estatistica (p-valor < 0,05), demonstrando efeito de
inibicdo do crescimento, mesmo com remocao >99,99% da taxa global dos micropoluentes.
Para ambos os tempos do pds-tratamento realizado em 60 e 90 minutos os micropoluentes

também ndo foram detectados nas amostras e ICR 1,0 (p-valores > 0,05).

Neste sentido, os resultados permitem indicar que em 30 minutos de reagdo algum
produto de transformacdo do meio reacional tenha sido gerado com efeito toxico as sementes e
a medida que se estendeu o tempo de tratamento esses possiveis produtos gerados da
degradacao foram modificados, gerando outros subprodutos sem efeitos fitotoxicoldgicos

significativos para sementes de Lactuca sativa.

O levantamento dos usos potencialmente negativos da Atrazina pela Divisao de Efeitos
e Destinos Ambientais do Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos da América
(Environmental Fate and Effects Division of USA Environmental Protect Agency — EFED EPA)
(2009) apresentou que a concentracao de efeito em 25% (CE2s) de ATZ para Lactuca sativa ¢
0,11 g do composto ativo por metro quadrado de aplicacdo e indicaram o teste agudo com esse

organismo para avaliacdo fitotoxicoldgica.
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De maneira geral, a fortificagdo da 4dgua residuaria sintética com a mistura de
micropoluentes, entre eles valor médio de 390,76 png L™ de ATZ, apresentou efeito toxicoldgico
de estimulo ao crescimento das sementes de Lactuca sativa. Rizzo et al. (2019) sugeriram
realizar tratamento bioldgico apods os tratamentos de esgotos por AOP, quando niveis
ecotoxicologicos forem elevados a fim de diminuir tais fatores. No entanto, foi possivel
verificar neste estudo que o efluente proveniente do reator tipo UASB (sem polimento por
AOQOPs) também apresentou efeito toxicoldgico significativo ao crescimento das sementes de
alface, tendo sido removido em média 16,5 % do micropoluente ATZ nas amostras do efluente
do reator tipo UASB.

Algumas substincias, mesmo que sejam toxicas em altas concentracdes, podem
apresentar estimulo ou efeito benéfico quando os organismos sdo expostos em baixas
concentragdes. Esse fendmeno bifasico de dose-resposta ¢ conhecido como hormesis e ¢
caracteristico para varios herbicidas e outras fitotoxinas (BELZ; CEDERGREEN;
SORENSEN, 2008). Literatura especializada reporta que a faixa média de efeito de estimulo
observada em testes experimentais ¢ entre 30 e 60%, em relagdo ao controle, para diferentes
organismos e compostos (BELZ; CEDERGREEN; DUKE, 2011). Portanto, o efeito
estimulativo ao crescimento das sementes propiciado pela dgua residudria sintética utilizada
como substrato antes do tratamento bioldgico variou entre 27% e 62%, proximo aos valores

reportados.

Young et al. (2012) também observaram efeito toxico no efluente do reator de
co-digestdo anaerobia, tendo sido observado ICR de 0,01 (inibi¢do) na saida do reator
(DQOxotal de 4.707 (2.059) mg O, L1). Apos a saida do reator o efluente era encaminhado a um
sistema de tratamento por trés lagoas subsequentes, sendo que ao final da terceira lagoa o valor
de DQOxotal foi 1.382 (396) mg O L' e, o efeito observado ainda foi de inibigdo do crescimento
das sementes (ICR 0,65). Outro ponto na planta de tratamento analisado pelos autores foi na
recirculagdo desse efluente no reator de co-digestdo anaerobia que, ja havia sido tratado pelas
trés lagoas e ainda subsequente a uma lagoa de sedimentagio (DQOxot 781 (325) mg Oz L),
nesse ponto nao foi observado efeito significativo a Lactuca sativa com ICR 1,2.

Trabalhos vém relatando a formagdo de produtos intermediarios nas degradagdes por
Fotolise UVC e AOPs para pesticidas, desreguladores enddcrinos, produtos farmacéuticos
ativos e de cuidado e higiene pessoal (ESPLUGAS et al., 2007), o que podem inferir niveis

ecotoxicologicos superiores as matrizes sem passarem por tais processos (GMUREK et al.,
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2017; MICHAEL et al., 2013, RIZZO et al., 2019; SORNALINGAM, McDONAGH; ZHOU,
2016; ZHANG et al., 2019). Portanto, atrelado aos resultados obtidos nesse estudo, ressalta-se
a importancia da avaliagdo ecotoxicologica das amostras submetidas aos processos avangados
de oxidacgdo. Salienta-se ainda a necessidade de diferentes bioensaios, a fim de abordar de

maneira mais ampla e profunda essa perspectiva, como realizado com microcrustaceos Daphnia

magna (RIZZO et al., 2019).

Rizzo (2011) e Rizzo et al. (2019) apresentaram uma vasta revisao de literatura das
aplicagdes de AOPs em diversas matrizes de esgotos, tendo sido abordado que os processos
avangados de oxidagdo para tratar micropoluentes em matrizes organicas complexas, tal como
0s esgotos, tipicamente nao apresentam rapida mineralizacdo (transformacao da matriz em gas
carbonico e espécies inorganicas), resultando na formag¢do de produtos intermedidrios que
podem ser mais toxicos que a matriz ¢ a molécula parental. Portanto, os resultados
fitotoxicoldgicos apresentados nos tratamentos isolados e combinados por Fotolise UVC e
processo UVC/H20O» corroboraram com possiveis formagdes de subprodutos que resultaram
efeitos toxicos as sementes de alface, embora niveis significativos dos micropoluentes tenham
sido removidos (de 99,00% a niveis superiores a 99,99%).

Os resultados dos tratamentos realizados de modo isolado € como pds-tratamento do
efluente do reator tipo UASB por processos Fenton e foto-Fenton podem ser observados nas

Tabelas 10 e 11, respectivamente.

Tabela 10 - Fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa para tratamento isolado de agua residudria sintética

utilizada como substrato aos tratamentos por processos Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H>0 ¢ 50 mg L' de

H»0,) e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», lampada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W, irradiagdo UVA-Vis). ANOVA um critério pds-teste Dunnett (o. = 0,05), n = 3.

Remocgio
Amostra globalcde Dunnett (Dessg;d(cm) (C%V) (f,/(:) ICR Efeito
MP (%)
Controle Negativo NA NA 2,5(0,3) 12,6 100,0 NA NA
Substrato NA p <0,05 3,1(0,7) 22,0 100,0 1,3 E
30min 74,96  p<0,05 1,9 (0,4) 22,9 100,0 0,7 I
Fenton 60 min 75,68  p<0,05 1,4 (0,4) 28,4 100,0 0,6 I
90 min 76,04  p<0,05 1,3(0,3) 25,7 100,0 0,5 I
30 min 82,94 p<0,05 1,5(0,3) 23,6 100,0 0,6 I
foto-Fenton 60 min 93,05 p<0,05 1,6 (0,4) 22,3 100,0 0,7 I
90 min 96,62  p<0,05 1,4 (0,4) 25,2 100,0 0,6 I

MP: micropoluentes ATZ, RIF e EE2; Crad: crescimento da radicula; DesvP: desvio padrao; CV: coeficiente de
variacdo; IG: indice de germinacdo; ICR: indice de crescimento relativo; NA: ndo aplicével; E: estimulo; I:
inibi¢do; NS: ndo significativo. Fonte: Autoria propria (2020).
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Tabela 11 - Fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa para pds-tratamento do efluente do reator tipo UASB
por processos Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0») e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de
FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,O», 1dmpada de alta pressdo de vapor de merctirio 125W, irradiagio UVA-Vis)..
ANOVA um critério pds-teste Dunnett (o = 0,05), n = 3.

Remociao
Amostra global de Dunnett Crad (DesvP) COV {,G ICR Efeito
MP (%) (cm) (%) (%)
Controle Negativo ~ NA NA 1,9 (0,4) 24,0 100,0  NA NA
Afluente do Reator tipo UASB NA p <0,05 2,7(0,5) 18,6  100,0 1,4 E
Efluente do Reator tipo UASB 23,36 p <0,05 3,8(0,6) 16,9  100,0 2,1 E
) 30 min 86,50 p <0,05 1,0 (0,3) 29,1 100,0 0,5 I
Reator tipo Uﬁiﬁ);’ 60min 8937 p<005  1,1(03) 285 1000 0.6 I
90 min 91,64 p <0,05 1,4 (0,4) 27,6 100,0 0,7 I
30 min  >99,99 p <0,05 1,3 (0,4) 27,1 100,0 0,7 I
Reator tipo UASB ¢ . N <
foto-Fenton 60 min 99,99 p <0,05 1,3 (0,3) 25,7 100,0 0,7 I
90min  >99.99 p>005  1,6(04) 225 1000 09 NS

MP: micropoluentes ATZ, RIF e EE2; Crad: crescimento da radicula; DesvP: desvio padrao; CV: coeficiente de
variagdo; IG: indice de germinacdo; ICR: indice de crescimento relativo; NA: ndo aplicavel; E: estimulo; I:
inibicdo; NS: ndo significativo. Fonte: Autoria propria (2020).

Os bioensaios realizados com as sementes de Lactuca sativa para os tratamentos
isolados por processos Fenton e foto-Fenton demonstraram ICR 1,3 e p-valor < 0,05 em
compara¢do com o crescimento do controle negativo, inferindo em efeito ecotoxicologico de
estimulo ao crescimento das sementes. Os tratamentos isolados por processo Fenton ndo
apresentaram remocao geral dos micropoluentes superior a 76% e em todos os tempos avaliados
foram observados efeitos de inibi¢dao do crescimento das sementes. O tratamento em 30 minutos
apresentou 74,96% de remog¢ao geral dos micropoluentes ATZ, RIF e EE2 e ICR 0,7. Para
reacoes conduzidas em 60 e 90 minutos foram constatados niveis de remoc¢ao dos
micropoluentes de 75,68 ¢ 76,04% e ICRs 0,6 e 0,5, respectivamente. Em todos os casos,
analises de variancia um critério aliado ao pos-teste de Dunnett corroboraram com a
significancia estatistica (o = 0,05) dos resultados, quando comparados com o crescimento do

controle negativo.

Assim como verificado para o substrato submetido a Fotolise UVC e processo
UVC/H;0,, as amostras da dgua residuaria sintética antes e apos o tratamento secundario em
reator tipo UASB demonstraram estimulo de crescimento das sementes, tendo sido verificado
ICR 1,4 (p-valor < 0,05) antes do tratamento e 2,1 (p-valor < 0,05) apds a digestao anaerdbia,

com remogao de 23,36% da totalidade dos micropoluentes avaliados.
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Embora o pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB por processo Fenton tenha
apresentado niveis de remocdo superiores aos observados no tratamento isolado, apds as
reacoes UASB-Fenton foram verificadas diferencgas estatisticas (p-valor < 0,05) em todos os
tempos avaliados, 30, 60 ou 90 minutos e, assim como nos tratamentos isolados, efeito de
inibicdo do crescimento das sementes de Lactuca sativa, sendo que a reacdo Fenton em
30 minutos apresentou remog¢ao global de 86,50% dos micropoluentes e ICR 0,5. A aplicagdo
da reagdo em 60 ¢ 90 minutos inferiram em remocodes de 89,37% e 91,64% dos micropoluentes

e ICRs 0,6 € 0,7, respectivamente.

Diferente das aplicagdes do processo UVC/H20: (isolado e combinado), que
apresentaram remogao entre 99,83% e > 99,99% dos micropoluentes e diferencas nos efeitos
ecotoxicologicos entre os tempos de tratamento, em ambos os casos de aplicacdo da reagdo
Fenton foram observados niveis de remog¢ao dos micropoluentes entre 74,96% e 91,64%, com
mesmo efeito toxicoldgico de inibicao do crescimento das radiculas das sementes de alface. No
entanto, os bioensaios realizados nao puderam indicar se esse efeito foi referente aos niveis

remanescentes dos micropoluentes ou dos produtos de transformagdes durante as degradagdes.

De maneira geral, foi possivel inferir que os tempos avaliados das reagcdes Fenton nas
matrizes estudadas (substrato antes e ap6s reator tipo UASB) ndo se estenderam a remocao dos
micropoluentes em niveis maiores que os limites de deteccdo analitica e a transformacdo do

meio reacional conferiu efeito toxico as sementes.

O tratamento isolado por processo foto-Fenton resultou efeitos toxicos significativos
para bioensaios com Lactuca sativa em todos os tempos avaliados, 30, 60 ou 90 minutos
(p-valor < 0,05), com efeitos inibitorios de crescimento. As remocgdes globais dos
micropoluentes foram de 82,94% em 30 minutos de reacao (ICR 0,6), 93,05% em 60 minutos
(0,7) e 96,62% em 90 minutos (0,6), demonstrando que os tempos de reagdo ndo foram

suficientes para transformar os efeitos toxicos das amostras antes e apds os tratamentos.

O pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB demonstrou remog¢do dos
micropoluentes em niveis maiores que o LD do método analitico (HPLC-SPE). No entanto, as
amostras ap0s as reacdes foto-Fenton em 30 e 60 minutos também demonstraram efeito toxico
significativo para sementes de Lactuca sativa, sendo que ambos demonstraram ICR 0,7,
portanto, inibindo o seu crescimento. Ndo obstante, o tratamento em 90 minutos demonstrou

que o tratamento combinado (UASB-foto-Fenton), além de ser capaz de remover >99,99% da
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taxa global dos analitos, estendeu-se em tempo suficiente para transformar a matriz a nivel

fitotoxicoldgicos ndo significativo (p-valor > 0,05) para as sementes de alface (ICR 0,9).

Além disso, os resultados permitem indicar que nos tempos de 30, 60 ou 90 minutos de
tratamentos UASB-foto-Fenton o efeito toxico nos tempos iniciais ndo foram conferidos pela
presenca dos micropoluentes (ATZ < 28 ng L}, RIF <34 ng L' e EE2 < 31 ng L"), mas pelos
produtos de transformag¢ao da matriz durante as reagdes, tendo em vista que em todos os casos
o nivel de remoc¢ao dos micropoluente foi 0 mesmo e ao se estender em 90 minutos de reagao

ndo foi verificado o mesmo comportamento toéxico observado em 30 ou 60 minutos.

Michael et al. (2012) avaliaram a degrada¢do de dois antibidticos (oflaxacina e
trimetoprima fortificados em 100 pg L) em efluentes sanitarios por processos Fenton e
foto-Fenton solar (5 mg L' de Fe** e 75 mg L' de H,0») monitorando efeitos fitotoxicoldgicos
com sementes de Lepidium sativum (agrido), Sinapsi alba (mostarda branca) e
Sorghum saccharatum (sorgo). Os autores também verificaram estimulo do crescimento das
radiculas das sementes apos o tratamento bioldgico do efluente e esse efeito foi atribuido aos
niveis de nutrientes presentes no efluente, principalmente de nitratos, que segundo Rizzo et al.
(2009) ¢ um fator muito importante no desenvolvimento das radiculas das sementes. Deste
modo, ressalta-se que os nutrientes (Namon, nitritos, nitratos e fésforo) antes e apos o tratamento
do substrato em reator tipo UASB também estavam presentes nas matrizes (itens 5.3.3.¢ 5.3.4
para Fotolise UVC e processo UVC/H20z; itens 5.4.3 e 5.4.4 para Fenton e foto-Fenton), o que

corrobora com essa prerrogativa.

Além disso, Michael et al. (2011) também constataram efeito inibitorios de crescimento
das sementes nos tempos de tratamento de 30, 60 e 120 minutos para ambos 0s processos €
diminui¢do da inibicdo de crescimento em 150 e 180 minutos, ao qual foram atribuidos a
remocdo ou transformag¢do de subprodutos toxicos durante a degradagdo, assim como
observado na aplica¢do do processo foto-Fenton em 90 minutos no pds-tratamento do efluente

do reator tipo UASB neste trabalho.

Esses autores demonstraram que os valores percentuais de inibi¢do do crescimento das
radiculas das sementes para esgoto sanitario secundario sem a fortificagdo e com a fortificagao
dos antibidticos apresentaram valores proximos, o que tende a indicar que o efeito toxico
significativo aos testes fitotoxicoldgicos realizados pelos pesquisadores estavam atrelados a

matéria organica dissolvida e seus subprodutos nos processos de degradagdes.
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De modo geral, os ensaios ecotoxicologicos representam demanda crescente apos
processos de tratamento, sobretudo por processos oxidativos, tendo em vista que a remogao do
analito nem sempre esta atrelada a remocao da toxidade e, em alguns casos, a transformagao do
meio reacional a partir da degradagdo das moléculas inferem em niveis mais toxicos. Sendo
assim, a avalia¢do ecotoxicoldgica com organismos de Daphnia magna € Lactuca sativa se
demonstrou importante para tomada de decisdo e indicagdo do melhor sistema de tratamento.
A comparagdo final da Fotdlise UVC e processos avangados de oxidagdo serd apresentada a

seguir no item 5.6.

5.6 COMPARACAO DOS PROCESSOS FOTOLISE UVC, UVC/H,0,, FENTON E
FOTO-FENTON

A comparagdo dos resultados dos diferentes processos aplicados no tratamento isolado
do substrato e ap6s o tratamento bioldgico em reator tipo UASB, tais como os niveis de remog¢ao
da matéria organica em termos de DQO e Ciotal, nutrientes Namon € Ptotal, taxa global de remogao
dos micropoluentes, toxicidade aguda para Daphnia magna e teste de fitotoxicidade com

sementes de Lactuca sativa pode ser observada na Tabela 12.

Foram destacados os valores de remog¢ao de DQO superior a 90%, Ciotal Superior a 60%,
taxa global dos micropoluentes superior a 80%, efeito de toxicidade aguda para Daphnia magna
até FT 2 e sem efeito ecotoxicoldgicos agudo para sementes de Lactuca sativa. Além disso, os
processos que atingiram remog¢do global dos micropoluentes superior a 99,99% e niveis

ecotoxicologicos descritos anteriormente estdo destacados com retdngulos em bordas pretas.

Os tratamentos com niveis de remoc¢ao de matéria organica em termos de DQO superior
a 90% foram referentes ao pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB, demonstrando
eficacia na remog¢ao de DQO a partir da digestdo anaerobia e polimento do efluente por Fotolise
UVC e processos avancgados de oxidacdo. De todo modo, contatou-se que a Fotolise UVC,
mesmo submetida no tratamento combinado, nao foi capaz de remover niveis superiores a 50%
do carbono total dissolvido.

De maneira geral, todos os processos aplicados como pos-tratamento do efluente do
reator tipo UASB inferiram em incremento dos teores de nitrogénio amoniacal. Exceto para o

processo de Fotdlise UVC, os processos combinados com tratamento anaerdbio do efluente por
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processos Fenton e foto-Fenton obtiveram os maiores niveis de remocao de Piotal, sendo que a

remogao via Fenton variou de 6,7 a 34,6% e via foto-Fenton de 27,8 a 35,9%.

Tabela 12 - Comparagao dos resultados de DOQ, Ciotal, Namon, Protal, taxa global de remog¢ao dos micropoluentes,
toxicidade aguda com Daphnia magna e fitotoxicidade aguda com sementes de Lactuca sativa para Fotolise
UVC (lampada de alta pressao de vapor de mercurio 125W, irradiagdo UVC-Vis) e processos avangados de

oxidagdo UVC/H,0; (restabelecimento de 100 mg L' de H,O; a cada 15 minutos, limpada de alta pressdo de
vapor de mercurio 125W, irradiagdo UVC-Vis), Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeS047H,0 e 50 mg L' de H,0,) €
foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0», 14mpada de alta pressdo de vapor de
mercurio 125W, irradiagdo UV A-Vis) no tratamento de agua residuaria sintética de modo isolado e como pos-
tratamento do efluente do reator tipo UASB.

Valores de remoc¢ao Ecotoxicidade
Taxa Daphnia  Lactuca
Tempo Processo tMtodo d: pH DSO Ciotar (%0) N‘:)""’" Piotar (%0) global dos magna sativa
ratamento (0) (%) MP (%) (FT)  (Efeito)
Fotélise pyc Jsolado 721 1486 26,19 1146 650 99,00 4 I
E Combinado 7,48 95,96 47,01 -26,51 -2,20 99,93 2 NS
v
S
g2 yvmo, Mol 69 2087 635 16,58 1,06 99,83 4 NS
s £ Combinado 6,98 97,98 68,38 -34,15 5,51 >99.99 2 1
EE Fenton | Js0lado 500% 8744  -889 467  -2857 7496 8 I
g f Combinado  5,00% 9278 86,11 2234 22,99 86,50 1 I
= Isolado 5,00% 87,44 -6,67 13,03 -12,43 82,94 8 1
foto-Fenton - e
Combinado 5,00* 92,93 94,44 -24.25 28,49 >99.99 1 1
Fotélise Uy 150120 7,28 2437 <1032 1456 291 99,82 1 E
E Combinado 7,44 96,97 47,86 -23,82 -3,65 99,94 1 NS
v
o 8 Isolado 6,85 28,42 0,79 19,78 4,75 99,96 1 NS
- UV/H,0, -
3 £ Combinado 6,45 98,70 71,79 -30,97 -2,30 >99.99 2 NS
EE Fentop | Jsolado 500 87,60 667 2385  -235 75,68 4 I
& Combinado  5,00% 93,53 89,81 22,76 6,69 89,37 1 I
= Isolado 5,00* 87,44 2,22 30,23 -11,48 93,05 1 [
foto-Fenton ---------nwmeneee
Combinado 5,00% 94,74 92,59 -11,23 27,78 >99.99 1 1
Fotolise Uy 1s01ado 7,20 5738 1032 1938 237 100,00 1 NS
g " Combinado 7,28 97,69 49,57 -16,12 -2,30 99,97 2 NS
S Isolad 6,48 59,89 33,33 22,27 7,12 >99.99 2 1
£ 5 umo0,
3 £ Combinado 5,00% 99,86 76,07 -29,20 -2,98 >99.99 2 NS
EE Fenton  Js0lado 500 87,60 1000 21,54 139 76,04 1 I
& & Combinado  5,00* 9534 9537 2526 34,64 91,64 1 I
= Isolado 5,00* 87,44 11,11 8,58 3,99 96,62 1 1
foto-Fenton R
Combinado | 5,00%* 96,09 93,52 -17,81 35,89 >99.99 1 NS

*pH corrigido para menor valor da faixa permissivel de langamento de efluentes em corpos hidricos receptores
(CONAMA, 2011). DQO: demanda quimica de oxigénio; Ciotai: carbono total dissolvido; Namon: nitrogénio
amoniacal; Pyar: fosforo total; MP: micropoluentes; FT: fator de toxicidade; I: inibigdo de crescimento das

radiculas de sementes de Lactuca sativa; NS: efeito fitotoxicologicos ndo significativo; E: estimulo de
crescimento das radiculas de sementes de Lactuca sativa. Os valores negativos expressam a taxa de incremento
das varidveis ap0s os processos. Fonte: Autoria propria (2020).

O orgao federal de meio ambiente da Suica (Federal Office for TGE Environmental -

FOEN) apresentou que a partir de 2016 as ETEs do pais devem remover pelo menos 80% de
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seis micropoluentes relatados em uma listagem de 12 substancias prioritarias (FOEN, 2014).
De maneira andloga, foi possivel constatar que apenas os tratamentos isolados por processo
Fenton nao apresentoram remog¢ao em termos globais dos micropoluentes ATZ, RIF ¢ EE2 em

niveis superiores a 80%.

Foram verificadas remogdes das substancias de interesse em niveis superiores a
deteccdo do método analitico aliado a pré-concentracdo em SPE. Esse nivel de remocao
(> 99,99%) foi alcancado nos tratamentos isolados por Fotolise UVC em 90 minutos e processo
UVC/H202 também em 90 minutos, enquanto nos tratamentos combinados tais resultados
foram observados nos processos UVC/H20; e foto-Fenton em todos os tempos avaliados, 30,
60 ou 90 minutos.

Em relacdo a diferenciagdo dos processos na degradagao dos micropoluentes ATZ, RIF
e EE2, os resultados de p-valores das analises de variancia dois critérios aliados ao teste ¢ de
Student, demonstram se houve diferencas significativas (o = 0,05) entre os processos aplicados
nas matrizes do substrato bruto e apds reator tipo UASB em termos de remocao global das
substancias de interesse. Estes resultados podem ser observados na Tabela 13, onde estdo
destacados os p-valores inferiores a 0,05 com preenchimento na cor cinza e as comparagdes
entre cada processo aplicado nas matrizes (AOPisolado X AOPcombinado) foram destacados em

retangulos com bordas pretas.
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Tabela 13 - Analise de variancia dois critérios com pos-teste ¢ de Student para diferencas significativas (o =
0,05) entre Fotolise UVC (lampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W, irradiagdo UVC-Vis) e
processos avangados de oxidagdo UVC/H,0; (restabelecimento de 100 mg L' de H,O5 a cada 15 minutos,
lampada de alta pressdo de vapor de mercurio 125W, irradiagio UVC-Vis), Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de
FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0») e foto-Fenton (pH 2,8, 5 mg L' de FeSO47H,0 e 50 mg L' de H,0,, 1dmpada
de alta pressdo de vapor de merctrio 125W, irradiagdo UV A-Vis) no tratamento de agua residuaria sintética de

modo isolado e como pds-tratamento do efluente do reator tipo UASB.

Tratamento em 30 minutos

AMOSTRAS Fotélise UVC UVC/H20: Fenton foto-Fenton
1 C | C 1 C | C
2 Fotolise I | NA 03732 ]| 03354 03302 <0001 00129 0,1483 03302
§ uvC C 0,3732 NA 0,7232  0,0472 <0,001 0,0182 0,1573 0,0472
& ‘g E @ I 0,3354  0,7232 NA 0,3064 | <0,001 0,0174 0,1552 0,3064
8 > 8 8 UVC/HZOZ .............................
@ E g E C 0,3302  0,0472 | 0,3064 NA <0,001 0,0183 0,1564 1
E § g E Fenton - I ............ <0,001 <0,001 <0,0010 <0,001 NA 0,0073 10,0534 <0,001
2 3 E g C 0,0129 0,0182 0,0174 0,0183 | 0,0073 NA 10,5874 0,0183
g foto- 1 01483 01573 01552 0,564 00534 05874] NA  0,1564
2  Femton  C 03302 00472 03064 1 <0001 00183|0,1564 NA
§- Fotélise I ............ 0,4687 0,4687 0,3377 0,5000  0,0068 0,3094 0,4255 0,5000
E ol g UvC C 04687 04687 0,3137 0,5000 0,4664 0,4925 0,4975 0,5000
v B Y@ | 0,3377 0,3137 0,5000 0,5000 0,3430 0,4666 0,4878 0,5000
85 2 & UVC/H:0p
iﬂ E 5 g C 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 1
E § g E Fenton - 0,0068 0,4664 0,3430 0,5000 0,2972 0,2972 0,4232 0,5000
g 2 E A C 0,3094 0,4925 0,4666 0,5000 0,2972 0,2972 0,1868 0,5000
E foto- I ............ 0,4255 0,4975 0,4878 0,5000 0,4232 0,1868 0,5000 0,5000
) Fenton ............ C 0,5000 0,5000  0,5000 1 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000
§- Fotélise I ............ 0,4687 0,4687 0,3377 0,5000 <0,0001 0,3094 0,4255 0,5000
E o g UvC C 0,4687 0,4687 03137 0,5000 0,4664 0,4925 0,4975 0,5000
v Bl Y@ I 0,3377 0,3137 0,5000 0,5000 0,3430 0,4666 0,4878 0,5000
85 2 & UVC/H0;
g E 5 g C 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000 1
E § g E Fenton <0,001 0,4664 03430 0,5000 0,2972 0,2972 0,4232 0,5000
g 2 E S 0,3094 0,4925 0,4666 0,5000 0,2972 0,2972 0,1868 0,5000
5 foto- 1 04255 04975 04878 05000 04232 0,868 0,5000 0,5000
a Fenton C 0,5000  0,5000 0,5000 1 0,5000 0,5000 0,5000 0,5000

NA: ndo se aplica; I: isolado - tratamento do efluente sintético de modo isolado; C: combinado - pos-tratamento

do efluente do reator tipo UASB. Fonte: Autoria propria (2020).

Na perspectiva de avaliagdo das diferengas estatisticas de remogao global dos

micropoluentes para cada processo aplicado de modo isolado € como pos-tratamento do
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efluente do reator tipo UASB, os tnicos processos que demonstraram diferenca significativa

foram os tratamentos via Fenton (p-valor 0,0073).

Em relagdo a outras comparagdes, foi possivel observar diferenciagcdo entre UASB-UVC
e UASB-UVC/H;03; Fotolise UVC isolada e Fenton isolado; UASB-UVC e Fenton isolado;
UVC/H;0; isolado e Fenton isolado; UASB-UVC/H>O; e Fenton isolado; Fotolise UVC
isolada e UASB-Fenton; UASB-UVC combinado e Fenton combinado; UVC/H>0O; isolado e
UASB-Fenton, UASB-UVC/H,0, UASB-Fenton; e, por fim, entre Fenton isolado e
UASB-foto-Fenton.

Além disso, os resultados de variancia estatistica indicaram nao haver diferenca entre
os tempos de tratamento estudados para cada processo pareados entre si, exceto para tratamento
isolado por Fotolise UVC isolado e Fenton isolado entre os tempos de 30 e 60 minutos e entre

30 ¢ 90 minutos, mas nao entre 60 ¢ 90 minutos (dados ndo apresentados).

Em relagdo as diferencas observadas na remogao global dos micropoluentes comparadas
entre cada processo aplicado de maneira isolada e combinada com o tratamento biologico, foi
verificado que a maioria estava relacionada com os niveis obtidos nos processos Fenton. Nesse
sentido, Outsiou et al. (2017) abordaram o fato de que os niveis de degradagdo diminuem com
aumento da complexidade da matriz, tendo em vista que pode haver inimeros componentes
organicos € inorganicos que competem com as substincias de interesse a oxidacdo. Além disso,
(MICHAEL et al., 2015; RIBEIRO et al., 2015) relataram que os componentes dos efluentes
podem reagir com HO® tanto na competicdo de oxidacdo dos micropoluentes, quanto na
formacdo de outros radicais que, embora possuam menor potencial de oxidagdo, também

promovem remoc¢ao dos analitos.

Ribeiro et al. (2019) relataram que as diferencas nos niveis de remog¢do dos
micropoluentes em matrizes de efluentes podem estar atrelados aos efeitos promotores e
inibitorios. Os autores apresentaram que o processo baseado nas reacdes Fenton tém como
caracteristica inibitoria da remoc¢do de micropoluentes, em ordem do grau de atenuagdo, os
teores de matéria organica e a presenga de ions inorganicos, tendo em vista a possivel formagao

de scavengers.

Portanto, os dados obtidos corroboraram a prerrogativa, sendo que a matriz do
tratamento isolado pelo processo Fenton demostrou diferencgas significativas de remogao global
dos micropoluentes e também entre os teores de matéria organica em comparacao com a matriz

do tratamento combinado (Ciotar inicial de 90 mg L' no tratamento isolado e 55 mg L' no
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tratamento combinado - item 5.4.2). No entanto, ndo foram verificadas diferengas significativas
nos niveis de remocao dos micropoluentes entre os tratamentos isolado e combinado através do
processo foto-Fenton, podendo estar relacionada com a taxa de reacdo mais acelerada do

processo fotocatalisado.

Os resultados que ndo foram diferentes estatisticamente na aplicagdo da Fotolise UVC
e processo UVC/H2O» frente as remogdes globais dos micropoluentes ATZ, RIF ¢ EE2 na
matriz de efluente sintético antes e apos o tratamento biolodgico podem estar relacionadas ao
fato de que em ambos os processos a matéria organica pode atuar concomitantemente na
promogao ¢ inibi¢ao da oxidagdo das substancias de interesse, a partir da formacao de radicais
oxidativos (promocao) e formagdo de scavengers e subprodutos (inibi¢do) (RIBEIRO et al.,

2019).

De todo modo, os processos avangados de oxidagdo ndo podem ser observados como a
solucao estrita da problematica em relagao ao tratamento dos micropoluentes em efluentes, pois
durante os processos de oxidagdo das reagdes varios produtos de transformagdes vao sendo
gerados, tanto pela presenca da matéria organica dissolvida, quanto pela degrada¢do dos
micropoluentes, podendo apresentar efeitos toxicos (GMUREK etal., 2017; PIRAS et al., 2020;
RIZZO et al., 2019; ZHANG et al., 2019). Nesse sentido, de acordo com Michael et al. (2013)
e Rizzo (2011) testes ecotoxicologicos com organismos de Daphnia magna e sementes de
espécies de plantas sdao consideradas indicados para avaliagao toxica apos os tratamentos AOPs
antes da disposi¢ao ambientalmente adequada em corpos hidricos receptores ou destinacao a

irrigacao de culturas, respectivamente.

Embora na Resolucao n. 81/2010 da CEMA-PR (2010) ndo apresente limite de toxidade
para despejo de efluente sanitario em corpos hidricos receptores, a normativa preconize que a
destinacdo final de efluentes liquidos industriais em corpos hidricos receptores devam
apresentar toxicidade aguda méxima para Daphnia magna FT 2. Portanto, optou-se por
restringir os niveis de toxicidade para comparacgao dos processos para FT 2, pois, na perspectiva
dos produtos de transformacao das matrizes, entende-se que mesmo que a zona de mistura no
despejo pontual do efluente no corpo hidrico corrobore para a diluicdo dos teores, a
recalcitrancia, persisténcia e fator cumulativo das substdncias devem ser levadas em

consideragao.

Os tratamentos que demonstraram taxa de remogao >99,99% dos micropoluentes ATZ,

RIF e EE2 (< LD), FT menor ou igual 2 para organismos de Daphnia magna e sem efeito
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fitotoxicoldgicos significativo para sementes de Lactuca sativa foram os tratamentos
combinados da digestdo anaerdbia em reator tipo UASB seguido por processo UVC/H20; em

60 e 90 minutos e processo foto-Fenton em 90 minutos.

Sob a perspectiva das condigdes de contorno desse estudo em relacdo as quantidades de
reagentes e insumos utilizados nos processos, observou-se que o processo UVC/H>O» foi
realizado com reinje¢des de HoO» para restabelecimento de concentragdo em 100 mg L' no
meio reacional a cada 15 minutos (347,23 mg L™! utilizado em 60 minutos e 502,45 mg L
utilizado em 90 minutos), enquanto que no processo foto-Fenton em 90 minutos foi utilizado
50 mg L' de H,0,. A fonte de irradiagio no processo UVC/H20; foi UVC (bulbo de quartzo)
e no processo foto-Fenton UVA (bulbo de vidro). Além disso, os niveis de remog¢do dos
nutrientes Namon € Ptotal €m ambos os processos inferiram na indicagdo de que os melhores
processos para aplicagdo do tratamento de efluentes em ETEs em ordem decrescente foi
UASB-foto-Fenton-90min > UASB-UVC/H20;2-60min > UASB-UVC/H20,-90min. De todo
modo, ressalta-se que o processo foto-Fenton foi realizado em pH 2,8, portanto, deve-se levar

em consideracao os insumos H>SO4 e NaOH para corregdes do pH antes e apds 0s processos.



182

6 CONCLUSOES

Foi possivel desenvolver métodos analiticos para determinagdo dos micropoluentes
Atrazina, Rifampicina, B-estradiol e 17a-etinilestradiol. Em funcao da complexidade da matriz
de trabalho, dgua residuaria sintética, dois métodos cromatograficos foram avaliados, sendo que
ambos apresentaram linearidade adequada. A técnica de pré-concentracdo em SPE de 1.000
vezes possibilitou menores valores de limite de deteccdo e quantificacio do método
cromatografico, demonstrando-se uma ferramenta importante na avaliacao de micropoluentes.

Os niveis médios de recuperacdo dos analitos em SPE foram de 82,3% para ATZ,
110,2% para RIF e 116,0% para EE2, dentro dos niveis preconizados pela ANVISA
(70% - 120%). No entanto, a extragdo do E2 ndo demonstrou nivel de recuperagdo adequada e,
portanto, esse composto nao foi quantificado apos as degradagdes por Fotolise UVC e AOPs.
Os limites de detec¢do do método cromatografico aliado a técnica pré-concentragdo em SPE
foram de 0,0028 pg L! para herbicida ATZ, 0,0034 pg L! para antibidtico RIF e 0,0031 pg L

! para horménio EE2.

Os resultados do monitoramento do reator tipo UASB, em fun¢do da faixa de pH das
amostras do efluente entre 6,85 e 7,64, o incremento médio da alcalinidade, valor médio da
relagdo AI/AP 0,21, diminuicao dos acidos volateis, remog¢do média de 90% de DQOxotal €
86% de DQOxsoluvel, possibilitaram indicar estabilidade da digestdo anaerobia mesmo frente a
presenca dos micropoluentes ATZ (390,76 pg L), RIF (220,77 ug L), E2 (127,67 ug L) e
EE2 (120,33 pg L. Além disso, o tratamento do substrato por processo biolégico em reator
tipo UASB, embora ndo tenha fun¢do de remog¢ao dos micropoluentes, apresentou capacidade
média de remocao de 16,5% de ATZ, 45,9% de RIF, 62,1% de E2 e 15,7% de EE2. Porém, a
presente pesquisa ndo avaliou os teores de adsor¢ao desses analitos no lodo e, portanto, ndo foi
possivel identificar quais foram as taxas de remog¢do por biodegradagdo ou os mecanismos

atuantes, mas foi abordado como remocao total do analito em fase aquosa.

Até o presente momento ndo foi identificado em literatura especializada outros estudos
com aplicagdo de Fotolise UVC e processos avangados de oxidagao UVC/H20,, Fenton e foto-
Fenton homogéneos em efluentes anaerdbios de reatores UASB. Nesse sentido, o presente
estudo ganha importancia e demonstra a possivel degradacdo de ATZ, RIF e EE2 da agua
residudria sintética antes e apos reator tipo UASB. Com excecdo do tratamento isolado por
processo Fenton em 30, 60 e 90 minutos, os processos avaliados alcancaram remogdes globais

dos micropoluentes superiores a 80%. Além disso, foram constatadas remocgdes globais dos
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micropoluentes em niveis superiores ao limite de deteccdo do método cromatografico aliado a
técnica de pré-concentracdo em SPE (remogdes > 99,99%) para os tratamentos isolados por
Fotolise UVC e processo UVC/H202 em 90 minutos e para os pds-tratamentos do efluente do
reator tipo UASB realizados por processos UVC/H20O, e foto-Fenton em todos os tempos

estudados, 30, 60 ¢ 90 minutos de reagoes.

A partir da aplicacao da Fotolise UVC e processos oxidativos conduzidos no substrato
antes e apds o tratamento biologico, em funcdo das especificidades e caracteristicas de
alcalinidade, matéria organica e nutrientes, foi possivel constatar se havia diferenca
significativa (o = 0,05) da taxa global de remogao dos micropoluentes ATZ, RIF e EE2. Nesse
sentido, quando comparado o tratamento isolado e o pds-tratamento do efluente do reator tipo
UASB, apenas o processo Fenton resultou em diferencas significativas. De todo modo, em

termos estatisticos, alguns processos se demonstraram mais eficientes que outros.

O acompanhamento da variavel de Namon demonstrou remogdes de até 19,4% por
Fotolise UVC, 22,3% por UVC/H20,, 23,8% por Fenton e 30,2% por foto-Fenton nos
tratamentos isolados. No entanto, o pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB apresentou
incrementos de Namon de até 26,5% por Fotolise UVC, 34,1% por UVC/H20», 25,3% por Fenton
e 24,3% por foto-Fenton, em comparacdo com valores do efluente antes dos tratamentos
bioldgicos e processos citados anteriormente, em detrimento da amonificagdo da matéria
organica nitrogenada durante a digestdo anaerobia. De maneira geral, os resultados obtidos
permitiram indicar que os processos avangados de oxidacao, sob as condi¢des deste estudo, nao

sdo a tecnologia mais indicada para tratamento de nutrientes.

Por outro lado, foi possivel verificar que os processos baseados em reagentes Fenton
apresentou maiores taxas de remogdes de fosforo total, sendo que o tratamento
UASB-foto-Fenton apresentou remogdes entre 28,8% e 35,9%. Esses niveis de remog¢ao dos
teores de fosforo podem estar atrelados a coprecipitacdo de hidroxido de ferro, tendo em vista
que o pH foi corrigido para 5,0 apos as reagoes.

A avaliacdo ecotoxicologica demonstrou ser uma ferramenta de grande importancia no
processo de selecao e indicagdo de um processo avangado de oxidagdo, tendo sido verificado
que mesmo frente a remogao global dos micropoluentes a niveis superiores a 99,99% o efluente
pode apresentar efeito ecotoxicoldgico. Foi possivel verificar que produtos de transformagao
da matriz de dgua residudria sintética nos tratamentos isolados ou combinados resultaram

efeitos toxicos para pelo menos um organismo (Daphnia magna ou Lactuca sativa).
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Os melhores resultados em termos de niveis ecotoxicoldgicos foram observados no
pos-tratamento do efluente do reator tipo UASB pelo processo UVC/H20;2 em 60 e 90 minutos,
fator de toxicidade 2 para Daphnia magna e sem efeito fitotoxicoldgico significativo para
sementes de Lactuca sativa, enquanto que apenas o pds-tratamento por processo foto-Fenton

em 90 minutos ndo apresentou efeitos toxicos para ambos 0s organismos.

A aplicagao efetiva desses processos no pds-tratamento de efluente de reator tipo UASB,
visando-se o tratamento de micropoluentes atrelados as respostas ecotoxicologicas, propicia
uma nova abordagem frente a preservacao do meio ambiente e a saude publica, tendo em vista
a importancia que o tratamento anaerobio em reatores tipo UASB se configura no Brasil e
possibilidade de tratar efetivamente tais compostos de interesse sem gerar efluente toxico ao
ser despejado nos corpos hidricos receptores ou utilizados em fertirrigacdo. Além disso, tais
resultados podem ser bases para processos de escolha no pos-tratamento de efluentes anaerobios
e subsidiar informagdes aos gestores de meio ambiente responsaveis por politicas publicas

frente ao esgotamento sanitario, sobretudo na falta de legislagcdo especifica no pais.

De maneira geral, o presente estudo demonstrou especificidades das aplicagdes de
distintos processos avancados de oxidagdo e remogdes dos micropoluentes ATZ, RIF e EE2.
As remocgdes desses analitos, atreladas as remocdes de matéria organica, comportamento dos
compostos nitrogenados e fosforados, bem como os resultados ecotoxicologicos obtidos, esta
pesquisa indicou que as melhores condicdes de aplicagdo dos processos frente ao
pos-tratamento de efluentes em ETEs operadas por reatores tipo UASB foram:
UASB-foto-Fenton-90min > UASB-UVC/H202-60min > UASB-UVC/H20,-90min, em
ordem decrescente ¢ dentro das condi¢des avaliadas neste trabalho. Porém, salienta-se a
importancia de estudos em matriz de esgoto sanitario secundéario de processo bioldgico em

reatores tipo UASB.
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7 RECOMENDACOES

Em relag@o a remogao dos micropoluentes durante o tratamento bioldgico em reator tipo
UASB, recomenda-se que trabalhos futuros avaliem a fase solida do tratamento e verifiquem
as taxas de adsor¢cdo dos micropoluentes no lodo inativado, inferindo, nesse modo, a taxa

efetivamente biodegradada durante operacao do reator.

Sugere-se que outras cargas organicas sejam aplicadas ao sistema de tratamento
anaerobio de efluente, bem como cargas hidraulicas, correlacionando com as taxas de remogao

dos micropoluentes.

Para os processos avancados de oxidacdo, indica-se que ensaios de degradacdes dos
micropoluentes sejam realizados em matriz aquosa de 4gua ultrapura, a fim de se comparar os
niveis de remog¢ao dos analitos frente a fortificacdo da dgua residudria sintética antes e apds o

tratamento secundario em reator tipo UASB para melhor comparagao entre os efeitos de matriz.

Tendo em vista a operacionalidade em escala plena, indica-se que reagdes Fenton e
foto-Fenton sejam realizadas em pH natural do efluente, bem como estudos em reatores de

fluxo continuo a fim de se aproximar com a realidade das ETEs.

Em relacdo aos bioensaios, sugere-se que outros organismos testes de distintos niveis
troficos sejam utilizados para compor panorama mais amplo dos efeitos toxicos das amostras

antes e apds os processos de tratamento, como, por exemplo, bioensaios com algas e peixes.

Outra sugestao acerca dos bioensaios ¢ avaliar amostras de degradagao do substrato sem
a fortificacao dos micropoluentes para verificar, de maneira mais efetiva, se as respostas toxicas
obtidas se referem a degradacdo dos micropoluentes ou a matéria organica dissolvida na matriz
de trabalho.

Sugere-se que sejam realizados trabalhos abordando viabilidades técnica-operacional,
econdmica e financeira dos processos para instalagdo (CAPEX) e operagdo (OPEX) em ETEs,
bem como estudos do ciclo de vida, embora extrapolada em dados de escala laboratorial, para
discussao mais ampla da possibilidade de uséa-los no polimento dos efluentes sanitarios tratados

biologicamente em reatores tipo UASB.
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