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RESUMO

A fim de proteger a saude publica e ecossistemas e, devido as substancias que lhe
conferem elevado potencial poluidor, os lixiviados de aterro sanitario devem ser
submetidos a processos de tratamento antes de serem devolvidos ao meio
ambiente. Para isto, comumente sao aplicados processos de tratamento biol6gico,
entretanto, estes possuem eficiéncia limitada, ja que na composicdo do lixiviado
existem substancias téxicas aos micro-organismos, impossibilitando sua completa
degradacdo. Frente a isso processos de oxidacdo quimica se mostram eficazes,
sendo o processo foto-Fenton amplamente investigado para o tratamento de
lixiviados. Entretanto este processo possui como principal fator limitante o ajuste de
pH, visto que faz-se necessario um meio reacional &cido para que os ions cataliticos
sejam mantidos em solugdo, a fim de formar os radicais hidroxila, precursores da
oxidagdo da matéria organica. Com o intuito de obter um efluente tratado de
qualidade e reduzir as etapas de ajuste de pH e inconvenientes relacionados a esta,
propde-se o estudo de agentes complexantes organicos, que sao capazes de formar
complexos fortes e estaveis com o catalisador, mantendo-o em solugcdo e
possibilitando favoraveis taxas de oxidacao dos compostos organicos presentes em
lixiviados de aterro sanitario. Para isto, EDTA, oxalato e citrato foram empregados a
reacao foto-Fenton que objetivou estudar a degradacdo de um lixiviado de aterro
sanitario concentrado (sub-produto de osmose-reversa), cujas cinéticas foram
realizadas em um reator de escala laboratorial, sendo encontrado que EDTA foi o
ligante organico mais eficiente dentre os ligantes estudados, proporcionando
favoraveis taxas de degradacdo do lixiviado estudado (total remocédo de cor e
remocgdes de 80%, 62%, 56% e 40% de compostos aromaticos (254 nm), DQO,
COD e DBGOs, respectivamente). Para estas remocdes o reator operou em pH da
solugdo 6.0, 100 mg Fe(lll):EDTA L™ 1:1 M; consumidos 275 mM H,O; e requerendo
8 kduv L, melhorando a biodegradabilidade do efluente tratado (DBOs/DQO). Este
processo surge como uma alternativa de tratamento de lixiviado de aterro sanitario,
possibilitando a minimizagdo dos impactos ambientais ocasionados pelo descarte
inadequado em corpos hidricos.

Palavras-chave: Tratamento de Efluentes. Lixiviado de Aterro Sanitario. Processos
Oxidativos Avancados. Reacao foto-Fenton. Complexos Ferricarboxilicos.



ABSTRACT

In order to protect the public health and ecosystems and, due to substances that
confer high polluting potential, landfill leachates must be treated before being
discharge in the environment. For this, usually biological techniques are applied,
however these processes present a limited efficiency, because of landfill leachate
toxic and recalcitrant substances, which difficult the micro-organisms’ capacity to
degrade this wastewater completely. In front of this, chemical oxidation process
stands out as efficient method to treat these kind of effluent, especially the photo-
Fenton process, which is widely studied. However, this process presents a drawback,
that is related to pH adjustments, as long as acid solutions are required to the
maintain iron in solution, aiming to form hydroxyl radicals, precursors of organic
matter oxidation. In order to obtain a treated effluent with high quality and to reduce
the pH adjustments drawbacks, the study of organic ligands is proposed, because
these ligands are able to form strong and stable complexes with iron, avoiding its
precipitation and providing favorable oxidation rates of the organic load present in
landfill leachates. EDTA, oxalic and citrate were applied to the photo-Fenton reaction
aiming to study the degradation rate of a concentrate landfill leachate (osmosis
byproduct), which kinetics were carried out in lab-scale photo reactor. It was found
that EDTA was the organic ligand which provided the best degradation rates between
the chelating agents studied (leading to total color removal and removals of 80%,
62%, 56% and 40% of aromatic compounds, COD, DOC and BODs, respectively). To
achieve these removal levels the reactor worked in pH solution 6.0; 100 mg
Fe(ll):EDTA L™ 1:1 M; consumed 275 mM H»O, and requiring 8 kduy L™, possibly
improving the biodegradability conditions of the treated landfill leachate (DBOs/DQO).
This process arises as a potential alternative to treat landfill leachates, allowing the
minimization of environmental impacts caused by wastewater improper disposal.

Keywords: Wastewater Treatment. Sanitary Landfill Leachate. Advanced Oxidation
Process. photo-Fenton Reaction. Ferricarboxylate Complexes.
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1 INTRODUCAO

Na sociedade atual, 0 aumento do consumo de produtos industrializados vem
impulsionando o aumento na geragdo de residuos sdlidos. De acordo com o
Panorama dos Residuos Sélidos no Brasil de 2015, elaborado pela ABRELPE
(Associacao Brasileira das Empresas de Limpeza Publica e Residuos Especiais), em
comparagdo com o ano anterior, houve um aumento de 1,7% da geracao total de
residuos solidos urbanos no pais. Da mesma forma, a geracao per capita de RSU
cresceu de forma proporcional com o aumento populacional, apresentando um
aumento de 0,8% entre os anos de 2014 e 2015.

Os municipios brasileiros estao em processo de adequacéo a Lei 12.305/2010
que institui a Politica Nacional de Residuos Solidos (BRASIL, 2010), por
consequéncia disto, é crescente a disposicdo de residuos sélidos urbanos em
aterros sanitarios. Apesar de paises desenvolvidos buscarem solucbes alternativas
para a disposicao e/ou tratamento de seus residuos, aterros sanitarios sao
apontados como a solugdo mais adequada para paises em desenvolvimento. Como
no caso do Brasil, que possui area territorial disponivel para a constru¢do de aterros.

Se por um lado os aterros sanitarios sdo considerados uma solugédo segura e
adequada, visando a protecdo da saude publica, com a minimizacdo dos impactos
ambientais, por outro lado tem-se a geracao de lixiviados que exigem especial
atencdo para seu controle, e principalmente seu tratamento. Segundo a
ASSOCIACAO BRASILEIRA DE NORMAS TECNICAS, (1992) NBR 8419/1992, os
projetos de aterros sanitarios devem contemplar sistema de impermeabilizacao,
coleta e tratamento dos liquidos gerados, sendo que os efluentes devem obedecer
aos padrdes legais vigentes. Por sua vez, os padrdes de lancamento de efluentes
seguem as disposicoes da CONAMA 357 (2005) e CONAMA 430 (2011).

Dentre as caracteristicas dos lixiviados de aterro sanitarios (LAS), diversos
autores tem reportado seu elevado potencial poluidor, podendo contaminar
principalmente solo e mananciais de &4gua, o que acarreta diretamente em
problemas a saude publica (ABD EL-SALAM; I. ABU-ZUID, 2015; NAVEEN et al.,
2017; YOUCAI; ZIYANG, 2017a). Visto que a composi¢cao dos LAS é muito variada,
ja que é funcao de diferentes fatores tais como: composicao da massa de residuos,
condi¢cbes socioecondmicas da populacao, geograficas e climaticas; € conveniente
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estudar opcodes de tratamento possiveis de fornecer um efluente tratado que atenda
aos padrdes de langamento.

A preocupacdo com a problematica dos LAS vem pressionando os Orgéos
responsaveis por este setor a implementar legislagées mais rigorosas quanto ao seu
lancamento no meio ambiente, o que também se enquadra ao tratamento de
efluentes. Diante desta problematica a procura por solucbes mais eficientes tem
impulsionado a comunidade cientifica a buscar e/ou melhorar os sistemas de
tratamentos, que s&o compostos por uma variedade de opgdes, podendo-se
destacar os Processos de Oxidacdo Avancada (POA). Os POAs possuem como
principal objetivo, a geracdo de radicais hidroxila (‘OH), sendo estes os agentes
capazes de oxidar e até mesmo mineralizar a mais variada composi¢cao de matérias
organicas, considerando que estes possuem ataque nao seletivo (MALATO et al.,
2002, 2009; PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006). Dentre os POAs
estudados, o processo foto-Fenton (PFF), vem destacando-se entre os
pesquisadores, sendo que nos ultimos trés anos, podem ser encontramos mais de
dois mil trabalhos relacionados a esse processo.

O principal fundamento para a geragdo de ‘OH no PFF é baseado em um
ciclo fotocatalitico estabelecido entre um agente catalisador (ions de ferro), um
agente oxidante (perdxido de hidrogénio), e irradiacao UV. Neste processo, os ions
de ferro séo irradiados ocorrendo um ciclo de oxirreducéo do Fe(ll) para Fe(lll), que
reage novamente com H,O, formando os ‘'OH (MALATO et al., 2009; NOGUEIRA;
OLIVEIRA; PATERLINI, 2005; PIGNATELLO, 1992). A respeito dos parametros
operacionais do PFF, varios autores tem apontado valores de pH da solugcdo em
torno de 2,8 como ideal, pois nesta faixa de pH possibilita-se manter os ions ferrosos
em solucdo e ativos para os ciclos de oxirreducdo (PIGNATELLO, 1992;
SAFARZADEH-AMIRI ALl; BOLTON JAMES R.; CATER STEPHEN R., 2017).
Contudo este também ¢é apontado por outros investigadores como o principal
inconveniente deste processo, relacionado principalmente aos custos de ajuste do
pH e fatores que interferem nas taxas de degradacdo (MANENTI et al., 2015; SILVA
etal., 2017).

Com vistas a suavizar e/ou evitar as etapas de ajuste do pH antes do
processo de oxidacdo, pesquisas recentes tem estudado a adigdo de ligantes
organicos ao PFF (CLARIZIA et al., 2017; HUANG et al., 2012; MANENTI et al.,
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2015; MONTEAGUDO et al., 2012). O principal objetivo do emprego destes ligantes
é a formacao de um complexo entre o ligante e o catalisador, podendo assim operar
sistemas em pH mais elevados, e com eficiéncia igual ou superior aos sistemas
convencionais (MANENTI et al.,, 2015; PIGNATELLO, 1992; SERAGHNI et al.,
2012). Além disso, a aplicacdo de agentes quelantes pode fornecer maior
rendimento quéantico, j& que os complexos formados sdo mais fotoativos com maior
producdo de ‘OH e possibilitam a utilizacdo de energia solar como fonte de
irradiacao (DE LUCA; DANTAS; ESPLUGAS, 2014; MALATO et al., 2009;
SERAGHNI et al., 2012; SUN; PIGNATELLO, 1992).

Sendo assim, o objetivo deste trabalho foi aplicar o PFF mediado por ligantes
organicos (EDTA, oxdlico e citrato) para degradacao de um LAS concentrado de um
processo de separagao por membranas constituido basicamente por nanofiltracao e
osmose reversa, de uma Central de Triagem de Residuos Sélidos localizada no
Noroeste do Rio Grande do Sul — Brasil.

1.1 OBJETIVOS

1.1.1 Objetivo geral

Avaliar a performance PFF mediado pelos complexantes organicos EDTA,
acido oxdlico e acido citrico para o tratamento de um lixiviado de aterro sanitario

concentrado.

1.1.2 Objetivos especificos

o Caracterizar e avaliar as composigdes quimicas e fisicas do lixiviado de
aterro sanitario concentrado (subproduto da osmose reversa) bem como do lixiviado
de aterro sanitario bruto;

o Avaliar a eficiéncia de diferentes Processos de Oxidagdo Avancgada,
tais como: fotolise, Fenton, foto-Fenton convencional e foto-Fenton mediado por
complexos de Fe(lll) para descoloragdo e reducdo da absorbancia em 254 nm do
LAS concentrado;
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o Realizar ensaios das rea¢cdes mediadas pelos complexantes variando
os valores do pH da solugéao;
o Realizar ensaios das reagdes mediadas pelos complexantes em

diferentes concentragdes de ion ferro em pH da solugéo 2,8 e 6,0;
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2 REFERENCIAL TEORICO

O referencial teérico abordara a situacao atual dos residuos sélidos urbanos
no Brasil, bem como a importancia dos aterros sanitarios, considerados como 0 meio
mais eficiente para destinacdo de residuos sélidos no Brasil. Também sera
apresentada a problemética dos lixiviados, sua composicdo, caracteristicas e
tratamentos comumente aplicados e alternativos, destacando-se dentre os POAs, o
processo foto-Fenton e os sistemas mediados por ligantes organicos bem como uma

breve contextualizagcao dos principais agentes quelantes.

21 RESIDUOS SOLIDOS E SUA DISPOSICAO EM ATERROS
SANITARIOS

Segundo a 112 edicdo do Panorama dos Residuos Sdélidos no Brasil,
publicado pela ABRELPE - ASSOCIACAO BRASILEIRA DE EMPRESAS DE
LIMPEZA PUBLICA E RESIDUOS ESPECIAIS, a geracdo total de residuos sélidos
urbanos (RSU) no Brasil em 2013 foi superior a taxa de crescimento populacional no
pais no mesmo periodo, representando 76.387.200 toneladas de RSU (ABRELPE,
2013). Estes residuos devem sofrer destinacao correta, e segundo as proibicées da
Legislacdo Brasileira vigente, Lei Federal n. 12.305/2010, que institui a Politica
Nacional de Residuos Sélidos (BRASIL, 2010), os aterros sanitarios emergem como
uma técnica de destinacao final ambientalmente adequada. Sendo estas técnicas de
tratamento de residuos empregadas em diversos municipios brasileiros.

Os aterros sanitarios sdo obras de engenharia, destinados a disposicdo de
rejeitos que visam a protecdo da saude publica e do meio ambiente. Estes
apresentam uma forma viavel de disposicado final de residuos sélidos urbanos
podendo propiciar a recuperacao de areas abandonadas, principalmente porque em
seus projetos sdo contemplados sistemas que evitam impactos ambientais (ABD EL-
SALAM; I. ABU-ZUID, 2015; MCBEAN, E. A.; ROVERS, F. A.; FARQUHAR, G. J.,
1995).

Contudo, outros impactos surgem da geracao de gases e efluentes liquidos,

se estes ndo forem bem controlados. Estes impactos incluem explosées, danos a
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fauna e flora, odores desagradaveis, lixiviacdo de efluentes ocasionando a
contaminacao de aquiferos e poluicdo do ar (YOUCAI; ZIYANG, 2017b).

Como subproduto da degradagéao da matéria organica aterrada, bem como da
umidade dos residuos aterrados, é produzido o chorume, o qual é percolado pelas
aguas pluviais, originando assim o lixiviado de aterro sanitario (LAS), que é
considerado o principal problema ambiental de aterros sanitarios, jA que este
apresenta composicao heterogénea e geracao continua e demasiada (CHEMLAL et
al., 2014; GUPTA et al., 2014; KJELDSEN et al., 2002; RENOU et al., 2008).

As caracteristicas do LAS variam em funcao das condigdes socioeconbémicas,
geograficas e climaticas de determinado local, sendo que os tipos de residuos
aterrados e técnicas empregadas para a compactagdo sdo fatores determinantes
nas cinéticas de degradacéao biolégicas que ocorrem no aterro. Os micro-organismos
precursores da degradacdo da matéria organica em aterros sanitarios sdao em sua
maioria anaerébios, sendo o processo de biodegracéo dividido em diferentes fases
(KJELDSEN et al., 2002; MCBEAN, E. A.; ROVERS, F. A.; FARQUHAR, G. J., 1995;
RENOU et al., 2008).

2.2 FASES DE DECOMPOSICAO DA MATERIA ORGANICA NOS
ATERROS SANITARIOS

As caracteristicas e a composicdo dos residuos sélidos sdo de grande
importancia para determinar o grau e a taxa em que 0os mesmos se decompdem,
assim como os subprodutos que serado produzidos. Esta decomposicao de carater
bioldgico ocorre em trés fases distintas, cada qual com suas proprias caracteristicas
(MCBEAN, E. A.; ROVERS, F. A.; FARQUHAR, G. J., 1995).

Para melhor entendimento das condicées de determinado LAS, é pertinente
estudar as fases pelas quais ele é gerado nos aterros, sendo estas descritas por:
ABD EL-SALAM; I. ABU-ZUID, (2015); KJELDSEN et al., (2002); MCBEAN, E. A;;
ROVERS, F. A.; FARQUHAR, G. J., (1995); RENOU et al., (2008):

1) Fase de decomposicao aerdbia: ocorre nas fases iniciais quando ainda ha

presenca de oxigénio. Nesta fase os micro-organismos aerébios degradam
a matéria organica a diéxido de carbono, agua e residuos organicos
parcialmente degradados, produzindo calor. A elevada quantidade de CO»
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produzida nesta fase forma &cido carbénico o que resulta em uma solucao
com pH acido.

2) Decomposicao anaerdbia (fase anaerdbia): envolve micro-organismos
facultativos, que se tornam dominantes quando esgota-se o oxigénio.
Nesta fase também chamada de acetogénese sdo produzidas elevadas
concentracbes de &acidos organicos, amoénia, hidrogénio e didéxido de
carbono. A producdo de CO;, e grandes quantidades de acidos orgéanicos
resulta na queda do pH (5,5-6,5) o que causa a dissolugdo de outros
compostos organicos e inorganicos, tornando o LAS agressivo e com
elevada condutividade.

3) Decomposicao anaerdbia (metanogenese): as bactérias metanogénicas
trabalham lentamente para degradar o substrato, produzindo diéxido de
carbono, metano e agua. Estas utilizam os produtos da decomposicao
anaerébia como hidrogénio e acido acético, assim ha uma elevacao no pH
(7,0-8,0), tornando o LAS menos agressivo. Os acidos organicos que nao
sdo assimilados pelas bactérias sdo convertidos em metano por um
processo intermediario. Acidos graxos atuam como substrato, porém
elevadas concentragcbes destes sdo tdxicos para as bactérias

metanogénicas.

2.3 CARACTERISTICAS E COMPOSICAO DO LIXIVIADO DE ATERRO
SANITARIO E SEUS IMPACTOS AMBIENTAIS

A relacdo existente entre a idade do aterro sanitario e a composicdo da
matéria organica, pode propiciar um critério util para escolha de um processo de
tratamento adequado, sendo a idade do aterro sanitario um fator de grande
relevancia a ser considerado quando se trata da qualidade do lixiviado.

Denomina-se lixiviado jovem o chorume produzido nos primeiros 4 anos de
operacdo do aterro sanitario. LAS jovens apresentam fracdo DBOs/DQO mais
elevada, pois nestes a atividade biologica esta mais ativa e corresponde a fase acida
da degradacao anaerdbia, no entanto, segundo estudos, estes sdo os mais poluidos
em comparacao com aterros mais antigos. pHs em torno de 6,0 indicam fase jovem
de degradacao do LAS (ABD EL-SALAM; |. ABU-ZUID, 2015; GUPTA et al., 2014;
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KJELDSEN et al., 2002; MCBEAN, E. A.; ROVERS, F. A.; FARQUHAR, G. J., 1995;
YOUCAI; ZIYANG, 2017b).

Apés 4-5 anos, o lixiviado denominado maduro sofre um aumento no pH para
cerca de 7-8. LAS maduros, apesar de apresentarem uma fragdo DBOs/DQO menor,
apresentando pouca biodegradabilidade, apresentam-se estabilizados. As mudangas
ocorrem como resultado da oxidacdo dos compostos organicos biodegradaveis, tais
como os acidos organicos, e da produgao de gases (MCBEAN, E. A.; ROVERS, F.
A.; FARQUHAR, G. J., 1995). Os compostos orgéanicos de dificil biodegradacao
permanecem, relacionados principalmente a presenca de acidos humicos e fulvicos
(SILVA et al., 2016). Nesta fase ha um aumento na concentracdo de bactérias
metanogénicas, que por sua vez produzem um liquido com caracteristicas basicas.
Além disto, estes micro-organismos convertem os acidos organicos volateis para
biogas (CHs e CO,), contendo espécies muito mais recalcitrantes do que as
produzidas nas fases preliminares de decomposicdo (GUPTA et al., 2014;
KJELDSEN et al., 2002; MCBEAN, E. A.; ROVERS, F. A.; FARQUHAR, G. J., 1995;
RENOU et al., 2008).

O principal fator para determinar a idade do aterro é a concentracdo de
nitrogénio, ja que LAS maduros apresentam grandes quantidades de nitrogénio
organico e amoniacal resultante da decomposicdo da matéria organica estavel no
ambiente anaerébio (ABD EL-SALAM; I. ABU-ZUID, 2015; GUPTA et al., 2014;
KJELDSEN et al., 2002; YOUCAI; ZIYANG, 2017b). Em aterros maduros, amonia
representa 70% do nitrogénio total. Possiveis zonas com presenca de oxigénio
podem causar nitrificacao (conversdo de amdnia a nitrato). No entanto, condicdes de
reducdo, podem causar conversdo de nitrato a aménia e N, 0 que resulta em um
decréscimo da concentracdo de nitratos e aumento na concentragdo de aménia
(ABD EL-SALAM; I. ABU-ZUID, 2015). Sendo a aménia reportada como uma das
responsaveis pela toxicidade de LAS maduros (SILVA et. al., 2013a-b).

Sendo assim, o LAS pode conter grandes quantidades de matéria organica
(biodegradavel (DBOs/DQ0O>0,3), mas também recalcitrante para a biodegradacao),
onde compostos humicos constituem um importante grupo, bem como nitrogénio
amoniacal, metais pesados e sais inorganicos (RENOU et al., 2008).

Conforme Vedrenne et al. (2012) os elevados valores de cor apresentados em
LAS podem ser atribuidos a presenca de substancias humicas que representam a
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maior parte dos compostos organicos presentes. Estas substancias humicas contém
numerosos grupos funcionais tais como: hidréxidos carboxilicos, fendlicos, endlicos
e agrupamentos amina, que possuem habilidade de formar complexos estaveis e
méveis com ions metalicos (STEVENSON, F. J., 1995).

Segundo Christensen et al. (2001), o LAS pode apresentar ainda: (i) macro
componentes inorganicos tais como Ca, Mg, Na, K, NH4, Fe, Mn, ClI, SO4 e HCOg; (ii)
metais pesados tais como Cd, Cr, Cu, Pb, Ni e Zn, em concentragdes comumente
baixas, sendo a presenca de metais associada a despejos industriais; e (iii)
compostos orgéanicos xenofdbicos (COX) que apresentam-se geralmente em baixas
concentragdes no LAS, e incluem quantidades de uma variedade de hidrocarbonetos
aromaticos, fendis e alifaticos clorados, refletindo as diferentes praticas de
disposicao, composicao geral dos RSU, técnicas de aterramento e idade do lixo. Os
COX mais comuns sao os hidrocarbonetos aromaticos (benzeno, tolueno,
etilbenzeno e xileno) e hidrocarbonetos halogenados (tetracloroetileno e
tricloroetileno).

Estudos em que foram realizados monitoramentos da qualidade da adgua em
lencOis de agua subterrédnea proximos a aterros sanitarios demonstraram valores
bem diferentes dos indicados como ideais. Conforme reportado por NAVEEN et al.,
(2017) a gestao incorreta de aterros proporcionou um aumento da concentragao de
sélidos totais dissolvidos nas aguas subterrdneas, o que foi evidenciado pela
elevada condutividade constatada nos pocos, e concentragdes de cloretos e sulfatos
foram encontradas acima dos limites legais nos pocos de monitoramento.
Investigadores afirmam que elevadas concentracées de cloreto, nitrato, nitrito,
amdnia, ferro e chumbo em aguas subterraneas indicam que a qualidade desta agua
foi afetada pela migracdo de lixiviados de aterro sanitario (ERIC ACHANKENG,
2004; NAVEEN et al., 2017).

Além da contaminagdo de mananciais de agua o LAS apresenta significativa
influencia na mobilizacado e atenuagcéo do solo, através da complexacao de ligantes
organicos e matéria coloidal no solo, 0 que vem a impactar a sua microbiota e seus
processos de atenuagao natural (ERIC ACHANKENG, 2004).

A presenca de substancias toxicas no LAS gera uma grande preocupacao
visto que a exposigdo humana a um ambiente contaminado, ou sua ingestao através

de agua ou alimentos contaminados proporcionam graves riscos a saude. Na Tabela
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1 sédo apresentados alguns destes contaminantes e sua relagcdo com doengas em

humanos.

Tabela 1 - Relagéao de contaminantes possivelmente presentes em LAS e sua

relagdo com doengas em humanos.

Contaminante

Grupo sensitivo

Impacto a saude

Amonia Populacao em Relacionada a edema pulmonar agudo,
geral problemas/téxica ao sistema nervoso central,
perda de apetite, se ingerida em elevadas
quantidades.
Aluminio Populagdo em Agente neurotdxico, a intoxicacdo esté
geral relacionada com sintomas: nauseas, Ulceras,
problemas de pele. Acelera Alzheimer.
Benzeno Populacao em Depressao do sistema nervoso central, arritmia
geral cardiaca, insuficiéncia respiratéria e morte.
Além de dores de cabega, lesdes e fraqueza.
Cloretos Populagao em Irritacdo sensorial e mudancas na funcéo
geral pulmonar.
Céadmio Populacao em Disfuncdo renal, enfisema, problemas 6sseos.
geral Quando ingestéo é elevada, pode ser fatal.
Cobre Populagao em Mudancas fisiolégicas, que ocorrem em funcao
geral da elevada ingestdao de cobre, prevenindo a
toxicidade em resposta a ingestao.
Etilbenzeno Populacdo = em Depressdo do sistema nervoso central e
geral irritacdo das mucosas membranosas e olhos.
Efeitos neurocomportamentais adversos
quando associado a outros hidrocarbonetos.
Manganés Populagéo em Efeito no sistema nervoso central, pneumonia e
geral efeitos respiratorios.
Nitrato e nitrito  Criancas Metahemoglobinemia — reducéo da capacidade

de transporte de oxigénio no sangue, pois ha a
reducao dos niveis normais de hemoglobina.
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Compostos N- Animais, havendo Cancerigeno, mutagénico e teratogénico

nitroso (nitrito, pouca informacao

aminas e quanto a

amidas) comprovagdo em
humanos

Niquel Populagdo = em Dermatite, irritagdo de pele e olhos,
geral cancerigeno, teratogénico e apresenta efeitos

genotdxicos.

Tolueno Populagao em Os sintomas vao desde tonturas e problemas

geral de pele, até confusdao mental e problemas no

sistema nervoso central.

Xileno Populacao em Congestdo e edema pulmonar, amnésia,
geral confusdo mental, nauseas, irritacdo nos olhos,
pele e nariz, comprometimento do sistema renal

e fungbes hepaticas,

Zinco Populagao em Em excesso esta relacionado com problemas
geral gastrointestinais, vomito e diarreia. Citotdxico

(nocivo as células).

Adaptado de WHO, WORDL HEALTH ORGANIZATION, [s.d.]

Frente a isso, a investigacao de tratamentos que se mostrem eficientes para a
degradacao e mineralizagdo do LAS faz-se adequada, pois a contaminacdo do
ambiente por este efluente, acarreta diretamente em problemas para saude publica.

2.4  PROCESSOS CONVENCIONAIS APLICADOS AO TRATAMENTO DE
LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO

Os sistemas mais usuais empregados para o tratamento de LAS séo
baseados em processos fisico-quimicos e/ou biolégicos. Alguns dos tratamentos
fisico-quimicos mais aplicados sdo os biorreatores com membranas (SUI et al.,
2017), separacao por membranas (CHAUDHARI; MURTHY, 2010), coagulacado
seguida da floculacédo e decantacdo (LONG et al., 2017) e tratamentos de oxidacéo
bioldgica (ROBINSON, 2017).
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Processos de separacdo por membranas como o de microfiltracdo que
objetiva a remocao de particulas coloidais e suspensas sédo indicados como etapa
de polimento ou pré-tratamento a outro processo com membranas (ultrafiltracao,
nano-filtragdo ou osmose reversa), sendo seu emprego isoladamente omitido para o
tratamento de LAS. Piatkiewicz et al. (2001) estudaram esta técnica como etapa de
pré-filtracdo para o tratamento de um LAS, onde ndo encontraram significativas
taxas de retengcao de DQO, limitando a eficiéncia de remogédo em cerca de 25-35%.

A ultrafiltracdo € considerada eficiente para eliminar macromoléculas e
particulados, mas as taxas de retencdo sao fortemente dependentes do material
pelo qual a membrana é confeccionada, apresentando remogéao entre 10 a 75%
(PENG, 2017).

Linde; Jénsson, (1995) estudaram o comportamento de membranas aplicadas
a nanofiltracdo de LAS, e reportaram que a maior parte dos metais que sao cations
multivalentes sao repelidos enquanto que cations monovalentes que sao
substancias mais perigosas passam pela membrana, sendo a retencéo de cadmio,
zinco, chumbo e cromo em cerca de 70% enquanto que a retencdo de potassio e
sodio foi menor que 10%. Investigagdes realizadas por Vogel; Bilitewski; Nghiem,
(2007) concluiram que o entupimento das membranas (fouling) € devido a
combinacao de calcio e matéria organica. Portanto, o entupimento das membranas
se torna um inconveniente relacionado a estes processos, sendo que resulta em
diminuicdo das taxas de eficiéncia, visto que os LAS apresentam elevadas
concentracdes de sais e particulas coloidais orgéanicas.

Processos de osmose reserva também vém sendo estudados para o
tratamento de LAS. Li; Wichmann; Heine, (2009) investigaram um sistema de
filtracdo de LAS em méddulo espiral. O estudo mostrou resultados satisfatérios para
filtragao direta do LAS pelo sistema de modulo em espiral. Contudo um concentrado
era produzido, e uma grande atencao devia ser destinada para limpeza quimica das
membranas, evitando fouling, sendo este um fator determinante no desempenho
destes sistemas.

Dentre os processos fisico-quimicos o processo de coagulagao e floculagao é
comumente empregado, sendo o cloreto férrico descrito como coagulante mais
eficiente para a remocao de matéria organica do LAS (BAKRAOUY et al., 2017;
NTAMPOU; ZOUBOULIS; SAMARAS, 2006; ZHOU et al., 2011).
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Long et al. (2017) estudaram o processo de coagulacao para o tratamento de
um LAS concentrado e reportaram que a coagulacéo foi essencial para remocao de
matéria organica suspensa, sélidos e cor, obtendo a maior remo¢éao de COT (78%)
em pH da solucédo 4,0 e empregando cloreto férrico como coagulante, no entanto
nao foi alcancada uma concentragdo étima de coagulante, pois as taxas de remocéao
de COT aumentaram conforme a concentragdo de coagulante aumentou.

Bakraouy et al. (2017) também identificaram este fenébmeno, sendo a
remocdo de COD linearmente relacionada com a concentracdo de coagulante
(FeCL3) e floculante. No entanto, a uma determinada concentracdo de reagentes
adicionados, a eficiéncia nao foi melhorada, o que foi relacionado a quebra de flocos
devido ao excesso de reagentes adicionados. Estes autores reportaram que mesmo
que uma dose de coagulante otimizada seja obtida (adicao de cations), os coloides
tornam-se positivamente carregados, devido a absorcdo de cations em sua
superficie, e como resultado disto, os coloides recuperam seu estado estavel sob
acao de forcas de repulsao elétrica (LI et al., 2010b). Baseados nisso, as eficiéncias
de remocéo limitaram-se a 20-96%.

Processos de oxidacao biolégica geralmente sao aplicados para o tratamento
de 4guas residuarias devido a sua simplicidade de instalagdo e operacdo. A
biodegradacao da matéria organica é realizada pelos micro-organismos que podem
degradar compostos organicos a diéxido de carbono e lodo sob condi¢cdes aerdbicas
e biogas sob condi¢des anaerdbicas (RENOU et al., 2008).

Processos biol6gicos tem se mostrado eficientes para remocao de matéria
organica e nitrogenada de LAS jovens (DBOs/COD=>0,5). Contudo conforme o LAS
se torna maduro, as condi¢cdes de recalcitrancia se elevam devido a presencga de
acidos humicos e fulvicos, o que limita a eficiéncia do processo (KARGI;
PAMUKOGLU, 2003; VILAR et al., 2011).

Yahmed et al. (2009) investigaram a eficiéncia de um processo de oxidacao
bioldgica baseado em reatores de biofilme imersos e fixos em condi¢des aerdbicas
para o tratamento de LAS que apresentou condicdes de biodegradabilidade
(DBOs/COD=0,4). Resultados obtidos demonstraram taxas de redugédo de COT entre
60 e 90%. Em outro estudo em que investigaram-se a degradacgao biolégica através
de digestdo andxica para o tratamento de um LAS realizado por Trabelsi et al.
(2009), foi reportado que apdés um tempo de retencédo de 90 dias, foi possivel reduzir
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91% de DBOs; 46% DQO; 65% COT e 45% de anomia.

Robinson (2017) estudou a remocao de metais téxicos durante o tratamento
biol6gico de LAS, cujos resultados demonstraram que o cromo esta associado a
matéria organica coloidal, porém coloides como hidroxidos em LAS também foram
identificados como importantes e as vezes como as formas dominantes de metais. A
relacdo entre a remog¢do de compostos organicos e cromo indicou que baixas
concentragdbes de cromo trivalente em amostras de lixiviados tratados sao
principalmente, e possivelmente presentes em formas complexadas com compostos
organicos. O tratamento por adsorcao de carbono ativado mostrou-se relativamente
caro, especialmente para lixiviados tratados com valores elevados de DQO néo
degradavel. No entanto, o seu uso controlado (possivelmente apenas o tratamento
de uma proporcdo dos volumes de lixiviados tratados biologicamente, para atingir
concentracdes especificas de efluentes de metais especificos) pode ser uma opcao
em algumas circunstancias.

Diante disto Peng, (2017) apresenta como os principais desafios e limitagdes
dos tratamentos biolégicos aplicados para degradacédo de LAS: i) investimento com
a construcao e operacao de unidades de tratamento com controle de temperatura; ii)
elevados tempos de retencao, e grande variabilidade das condicbes sazonais; iii)
mesmo com sistemas integrados (aerdbicos-anaerdbicos) tem-se dificuldade em
alcancar padrées de emissao de efluentes; iv) em virtude das caracteristicas muito
variadas e ndo estaveis do LAS, seu tratamento biolégico é dificultado. Além disto,
pode-se citar as condi¢cdes de recalcitrancia do LAS, que por muitas vezes limitam a
eficiéncia de remocao dos processos de oxidacao biolégica.

2.5 PROCESSOS DE OXIDAGAO AVANGADA

Dentre as técnicas emergentes de tratamento de efluentes, os POA tém se
destacado entre a comunidade cientifica apresentando potencial de aplicabilidade
industrial. Estes proporcionam elevados indices de eficiéncia sendo capazes de
oxidar compostos organicos recalcitrantes, e ndo apenas os transferir de fase
(MALATO et al., 2002).

Os POA consistem basicamente na combinacdo de uma série de reacdes
quimicas envolvendo a oxirreducéo (pela adicdo de um oxidante) de ions cataliticos
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e/ou semicondutores com o objetivo principal de gerar in situ um poderoso agente
oxidante, o radical hidroxila (‘(OH). Quando submetidos a irradiacdo UV, a excitacao
molecular dos compostos metalicos proporciona uma maior velocidade em seus
ciclos de oxirreducao e regeneragao, aumentando significativamente a eficiéncia e a
velocidade da reacdo (BRILLAS; SIRES; OTURAN, 2009; MALATO et al., 2009;
MOREIRA et al., 2017; VENU et al., 2014).

Malato et al. (2009) relatam que a versatilidade dos POA é aprimorada pelo
fato de que existem diferentes formas de produzir os ‘OH, conforme o requisito de
cada tratamento. Métodos baseados em UV-Vis (fotdlise), H.O./UV, Oz/UV e
H.O./0O3/UV usam a fotocatélise do H-O, e O3 para produzir os radicais. Ja outros
métodos como a fotocatalise heterogénea e homogénea, sdo baseados no uso de
uma vasta gama de semicondutores (Fe, TiO2, ZnO entre outros) e adigdo de H>0, e
irradiacao com luz UV-vis. A diferenca entre sistemas homogéneos e heterogéneos
se da pela presenca de catalisadores semicondutores em fase sélida, nos sistemas
heterogéneos (TEIXEIRA, C. P. A. B.; JARDIM, W. F., 2004).

2.5.1 Processo Fenton (PF)

O processo Fenton convencional envolve a adicdo de reagentes (H.O. e
Fe?*). A reacdo Fenton foi observada pela primeira vez por FENTON, (1894) e é
baseada na transferéncia de elétrons entre H,O, e um ion metalico, neste caso ions
ferrosos (Fe?*), atuam como catalisador (Equacdo 1). As reacdes do tipo Fenton
possuem grande potencial de gerar espécies oxidantes para a degradacdo de
poluentes (PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006). A mistura de H,O, e Fe?®*
produz radicais hidroxila que possuem elevado potencial de oxidagdo da matéria
organica presente em efluentes (FENTON, 1894). Sendo a degradacdao dos
compostos organicos depende da sua interacdo com os ‘OH. Além disto, os
reagentes empregados sao de facil obtencdo, relativamente baratos e seguros
(PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

Os 'OH atacam os poluentes organicos, podendo levar a sua completa
transformacdao em CO,, agua e ions inorganicos como produto final da reagéo, ou
seja, provocando sua mineralizacdo (DENG; ENGLEHARDT, 2006; PIGNATELLO;
OLIVEROS; MACKAY, 2006).
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A geracao dos radicais hidroxila no processo Fenton é rapida, e pode ser
definida como a dissociacdo de H.O, na presenca de ferro como catalisador. No
entanto, a reagdo é completada em meio reacional acido, ou seja, na presenca de
ions H*, possibilitando a decomposicao de H.O, (Equagao 4), enquanto que o ferro
desempenha o papel de catalisador da reacio, alternando-se pelas formas de Fe** e
Fe® (UMAR; AZIZ; YUSOFF, 2010). Sendo assim, pH acidos sdo reportados como
0s mais adequados para que a reagao Fenton ocorra (DENG; ENGLEHARDT, 2006;
GUPTA et al,, 2014; VILAR et al., 2011).

Quando o processo Fenton é aplicado ao tratamento de LAS o processo de
coagulacao pode acontecer simultaneamente ao processo de oxidacao (DENG;
ENGLEHARDT, 2006). De acordo com Neyens; Baeyens, (2003) a razdo entre
H.O./Fe?* desempenha uma importante funcdo, sendo reportado que a coagulagao
predomina em razdes baixas H,O./Fe?*, enquanto que a oxidagdo quimica
predomina em elevadas razées H,Ox/Fe?".

Segundo Umar; Aziz; Yusoff, (2010) os ‘OH produzidos no inicio da reacéao
Fenton reagem principalmente com Fe?*, porque a reacdo entre Fe?* e "OH é dez
vezes mais rapida do que a reagdo entre ‘'OH e H>O.. Os compostos organicos
presentes no LAS competem com Fe?* para reagdo com ‘OH, afetando assim o
comportamento do Fe?".

Jung et al. (2017a) estudaram a oxidacdo quimica de um LAS através do
processo Fenton, realizando variagbes no pH da solugdo e na razdo H,Ou/Fe*.
Como resultado puderam concluir que um elevado pH inibe a decomposicdo de
H.O, para formacdo de ‘OH, realgando o auto-decaimento de H>O,, desativando o
catalisador de Fe?" através da formacéo de hidréxidos sélidos de ferro, favorecendo
a presenca de carbonatos e bicarbonatos, que sequestram ‘OH, e reduzem o
potencial dos ‘OH, enquanto que pH mais baixos retardam a reacdo entre Fe** e
Fe* com H,O, e aumentam o efeito de H* nos "OH. Quanto a razio H.O./Fe®*, os
autores acima citados identificaram que H2>O, é mais importante para reagcéo, porque
sua concentragado limita a producao teérica de ‘OH, enquanto que o ferro serve
apenas como catalisador. Em baixos valores da razdo H,O./Fe®", a reducdo de
absorbancia em 254 nm foi estabilizada em 78-80%, e conforme a razao foi
aumentando a eficiéncia de remocdo decresceu linearmente (56%). Um
comportamento similar foi encontrado para as taxas de remocdo de DQO.
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Concluindo que elevadas H»O./Fe?* favorecem o efeito de consumo de "OH pelo
H.O,, provocando menores taxas de remocao.

2.5.2 Processo foto-Fenton (PFF)

O processo foto-Fenton apresenta duas principais caracteristicas: a reducao
de Fe* a Fe** para produzir mais radicais hidroxila via fotdlise e a foto-
descarboxilizacdo de compostos férricos e (DENG; ENGLEHARDT, 2006; KAVITHA;
PALANIVELU, 2004; KIM; VOGELPOHL, 1998).

Os ions ferrosos foto-gerados participam da reacdo Fenton, gerando ‘OH
adicionais, com isto aceleram o processo de oxidagdo, comparado com o Fenton
(KAVITHA; PALANIVELU, 2004). Uma vez que na presenca de luz os &acidos
organicos de baixo peso molecular (oxalico, acético e formico) sdo degradados via
reacao fotocatalitica com Fe(lll), ja no processo Fenton nao alcancam total
degradacao (PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

A foto-reducdo do Fe** a Fe?* é considerada como responsavel pelo aumento
do efeito oxidativo do processo. O Fe?* reage com o perdxido de hidrogénio (H20»)
dando sequéncia a reacao de Fenton (Equacao 1). Na Equacéo 2 ocorre a reacao
de fotorreducdo do Fe** para o Fe?*, que apresenta velocidade de reacdo maior do
que na reacdo Fenton. O Fe** pode interagir com o excesso de H»0, ou ‘HO;
restaurando o Fe®* na reacdo (Equagdo 3). O Fe2+ reage com o H2O, em meio
acido gerando Fe®* e &gua. Ainda, a fotélise de H,O» gera dois radicais hidroxila
(Equagao 5), podendo ocorrer simultaneamente ao processo foto-Fenton.
Compostos de ferro absorvem energia em um comprimento de onda acima de 400
nm, permitindo o uso de energia solar, enquanto promove a foto-reducao (Equacéo
6) (BAUTISTA et al., 2008; DENG; ENGLEHARDT, 2006; NOGUEIRA et al., 2007;
PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

FB(II)(aq) + HZOZ i Fe(III)(aq) + OH.+0H_
Fe(III)(aq) + H202 - Fe(II)(aq) + .HOZ + H+(aq)

2Fe(1l) + H,0, + 2H* - 2Fe(IIl) + 2H,0

(1)
(2)
Fe(III)(aq) +.H02 g Fe(II)(aq) +02H+ (3)
(4)
H,0, + hv > 2 0OH® (5)
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FeOH?** + hv - Fe(Ill) + OH® (6)

O PFF mostra-se ser o mais apto de todos os POAs para ser conduzido com
luz solar, porque a solubilidade de hidroxidos de ferro e especialmente complexos de
acidos ferro-organicos absorvem parte do espectro de luz visivel, ndo somente
radiacao ultravioleta. Como consequéncia ha uma eficiente producdo de radicais
disponiveis para o processo de oxidag&o. A exposicao de fétons pode ser realizada
a luz solar este é o fator mais importante do ponto de vista econémico, podendo ser
crucial para reduzir custos (MALATO et al., 2009).

Estudos realizados utilizando PFF para a remogdo de contaminantes
organicos costumam apresentam uma taxa de degradacdo ou uma taxa de
conversao de poluentes como fungéo de dois parametros equivalentes: a quantidade
total de energia solar UVA recebida por unidade de volume de agua tratada, Quva, kJ
L™"; ou o tempo de exposicdo normalizada calculada pelas condicdes padrées de
irradiancia UVA W m? em determinado tempo de exposicdo (min.). Esses
parametros sdo confiaveis para a avaliagdo da degradacdo da matéria organica na
agua para diferentes reatores solares, uma vez que a taxa de remocao de poluentes
é proporcional a quantidade de fétons que entram no sistema, necessarios para foto
ativar o processo de foto-Fenton (MALATO et al.,, 2009). Sarria et al. (2003)
reportaram que o PFF vem sendo aplicado para a remoc¢do da toxicidade de
efluentes de dificil tratamento, e que a perda de toxicidade apds o tratamento vem
acompanhada de uma melhora na biodegradabilidade das amostras tratadas.

Outro fator que possui influencia no processo é a presenca de fosfatos,
devido a sua precipitacdo com ions férricos, além de outros ions como halogénios e
sulfatos que formam complexos com o catalisador alterando sua atividade e/ou
promovendo a formacao de radicais menos reativos que os radicais hidroxila. A
formacao destes complexos é largamente dependente do pH e da concentracao
destes em solucdo, visto que a precipitacdo de ions de ferro € favorecida em pH
elevados (neutro a basico) (DE LAAT; TRUONG LE; LEGUBE, 2004).

Uma das alternativas para evitar a necessidade de acidificagdo da solugao
para manter ferro soluvel e estavel na solucdo € mediar a reagédo foto-Fenton na
presenca de agentes complexantes (SUN; PIGNATELLO, 1992). Estes complexos
sao foto-ativados na regido espectral do visivel, podendo beneficiar a cinética da
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reacdo (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005). Sendo assim, a necessidade de
um meio reacional 4cido para manter os ions cataliticos solUveis é reportada como o

principal inconveniente do PFF.
2.5.3 Complexantes organicos no PFF

Quando Fe* é empregado em vez de Fe?' o reagente passa a chamar-se
“Fenton-like” (MALATO et al., 2009). O mecanismo basico da fotorreducao de ions
férricos dissolvidos é uma reacédo de transferéncia de carga entre o ligante para o
metal, onde o ligante doa um elétron para o metal, permitindo sua reducgéao. O ligante
pode ser qualquer base de Lewis capaz de formar um complexo com ions férricos, e
dependendo do ligante o produto da reacdo pode ser radical hidroxila ou outro
produto derivado do ligante, conforme apresentado nas Equacgbes 7, 8 € 9. O
mecanismo conta ainda com a participacdo de oxigénio para o processo de
oxidacao, levando a formacéo de anion superéxido (HO2') e H>O.. Sendo o radical
anion superéxido o responsavel pela reducdo de Fe® para Fe?* em pH neutro
(CLARIZIA et al., 2017; HUANG et al., 2012). A oxidacado direta de um ligante
organico € possivel, conforme apresentado na Equacdo 10 (ZEPP; FAUST;
HOIGNE, 1992).

[Fe3*L] + hv — [Fe3*L]* — Fe?* + L’ (7)
[Fe(O,H)]** + hv > Fe?* + OH" + H* (8)
[Fe(OH)]** + hv —» Fe?* + OH® (9)
[Fe(OC — R)]** + hv —» Fe?* + CO, + R’ (10)

Complexos férricos formados com diferentes ligantes, apresentam diferentes
propriedades de reagdo e absorcdo de luz, apresentando assim diferentes
rendimentos quanticos em diferentes comprimentos de onda (Equacdo 7). As
Figuras 1 e 2 apresentadas por Clarizia et al. (2017) apresentam as propriedades de
absorcao o6tica de diferentes sistemas contendo ligantes orgéanicos, em variados pH
da solucédo. Consequentemente o pH desempenha um papel crucial na eficiéncia da
reacao, pois interfere na formacao dos complexos (Equacdes 7-10) (MALATO et al.,
2009; ZEPP; FAUST; HOIGNE, 1992).
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Figura 1 - Coeficientes de absorcdo molar de espécies quelantes para:

Fe(lll):oxalato 1:12; pH 4,0 (circulo aberto) e Fe(lll):oxalato 1:3 pH 4,0 (circulo
fechado) (ZUO, 1992); FeOH?* pH 4,0 (FAUST; HOIGNE, 1990); Fe(lll):citrato 1:1
pH 6,1 (SERAGHNI et al., 2012). Fonte: CLARIZIA et al., (2017).
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Figura 2 - Coeficientes de absorgdo molar de espécies quelantes para: Fe(lll):EDTA
1:1 pH 6,0 e em pH 8,0 (KARI; HILGER; CANONICA, 1995); Fe(lll):EDDS 1:1 pH 6,2
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(HUANG et al., 2012); FeOH?* em pH 4,0 (FAUST; HOIGNE, 1990); Fe(lll):NTA 1:1
em pH entre 4 e 8 (ABIDA et al., 2006). Fonte: CLARIZIA et al., (2017).

Pesquisadores reportam que pH préoximo de 2,8 sdo os mais eficientes para a
reacdao foto-Fenton porque nestes valores de pH da solucdo ndo ocorre a
precipitacdo de espécies de ferro e porque as espécies dominantes nesta faixa séo
[Fe(OH)]**, considerados como os complexos de ferro mais foto-ativos
(PIGNATELLO, 1992; SAFARZADEH-AMIRI ALl; BOLTON JAMES R.; CATER
STEPHEN R., 2017). Na Equacdo 10, de uma forma geral, ions férricos podem
formar complexos com muitas substancias e sofrer foto-redugdo (MALATO et al.,
2009).

Acidos carboxilicos sdo de especial importancia, porque estes
frequentemente sao produtos intermediarios de tratamentos oxidativos. Complexos
carboxilicos de Fe(lll) podem ter rendimento quantico muito maior do que os
complexos férricos em meio aquoso. Contudo, uma fase de atraso é observada
nestas reacdes, o que é devido ao tempo requerido para a completa formagéao dos
intermediarios que podem regenerar ions ferrosos de ions férricos acelerando o
processo. Isto pode acontecer através de meios fotoquimicos, térmicos ou a
combinacao dos dois (MALATO et al., 2009; ZEPP; FAUST; HOIGNE, 1992).

As cinéticas favoraveis das reagbes mediadas com ligantes organicos estao
relacionadas com o fato de que os complexos de ferro absorvem radiagdo em
comprimentos de onda maiores do que os contaminantes presentes nos efluentes, e
possuem maior capacidade de absorcao de foétons, possibilitando-se o aumentar do
pH da solugdo (mesmo assim mantendo o catalisador em solugdo) (NOGUEIRA;
OLIVEIRA; PATERLINI, 2005; SUN; PIGNATELLO, 1992).

Diante disto a utilizacao de ligantes organicos é considerada como vantajosa,
pois forma estaveis e soluveis complexos com o Fe(lll), os quais: evita a formacao
de complexos poluentes de ferro-organico e ferro-inorganico, possui rendimentos
quanticos mais elevados, permite a extensdo da banda de absorcdo de luz para o
visivel de até 580 nanOmetros, permite que a reagdo ocorra em uma faixa mais
ampla de pH (muitas vezes elimina a necessidade de acidificacdo), além de
proporcionar uma via mais rapida para a regeneragdao do Fe(lll), acelerando o
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processo (HUANG et al., 2012; MANENTI et al., 2015; MONTEAGUDO et al., 2012;
SERAGHNI et al., 2012).

Vem crescendo o numero de pesquisadores que buscam eliminar e/ou
amenizar as etapas de ajuste do pH para que o processo foto-Fenton ocorra sem
perda da qualidade e eficiéncia das cinéticas de reacao, possibilitando o tratamento
de efluentes em pH proximos ao neutro (DE LUCA; DANTAS; ESPLUGAS, 2014;
HUANG et al., 2012; MANENTI et al., 2015; MIRALLES-CUEVAS et al., 2014;
MONTEAGUDO et al., 2012; SERAGHNI et al., 2012).

Clarizia et al. (2017) apresenta o diagrama de especiacao de ferro em meio
aquoso em funcdo do pH da solugcdo (veja Figura 3). Em torno de pH 1,0 as
espécies livre de ferro se reduzem, aumentando a formagéo de complexos aquosos
de FeOH?* e Fe(OH),". Para valores de pH entre 2,0 e 3,0 atinge-se a maxima
porcentagem de FeOH?*, garantindo a maior reatividade do sistema. A partir de pH
3,0, conforme o pH da solugdo aumenta, diminui-se a reatividade, em virtude do
decréscimo das espécies de ferro foto-ativas FeOH?* e ferro dissolvido. E, em pH da
solucao 4,0 o ferro dissolvido precipita em forma de hidroxidos férricos.

100 4 Fe** Fe(OH),' —
) i
80 - Fe(OH), (s)
-
'3
g 60 «
E
2 40 -
== ; .
20 d Ff'ﬂHz FﬂﬂH}_,'
D L | L] L | | L] L | 1
0 2 4 6 8 10 12 14

Figura 3 - Diagrama de especiacao de espécies hidroxidos férricas em fung¢éo do pH
da solugéo contendo 1,0x10™° M de Fe(lll) a 25 °C. Fonte: CLARIZIA et al., (2017).
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Em contrapartida, o diagrama de especiacao do Fe(lll) na presenca de diferentes
ligantes organicos também foi apresentado (veja Figura 4 a-f). Quando Fe(lll) é
dissolvido em uma solugao aquosa contendo agentes complexantes, tais como:
EDTA, acido citrico, tartarato, EDDS (Acido etilenodiamina-N, N'-disuccinico), acido
oxalico e NTA; compostos soluveis de Fe(lll) sdo formados em pH maiores que 3,0.
Na presenca de EDTA a formagéao de complexos soluveis (Fe(lll)+EDTA) permite
substituir pHs acidos para operagdo em pHs basicos sem a precipitacao de Fe(lll)
(Figura 4a). Quanto ao uso de citrato, NTA, oxalico e EDDS, estes fizeram com que
o ferro estivesse disponivel em pH proximo ao neutro (Figura 4 b-f) (CLARIZIA et al.,

2017).
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Figura 4 - Diagrama de especiacao de espécies hidréxidas férricas em funcéo do pH
da solugdo contendo 1,0x10™° M de Fe(lll) a 25 °C na presencga de; (a) 1,0x10° M de
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EDTA; (b) 1,0x10™ M de citrato; (c) 1,0x10° M de NTA; (d) 3,0x10° M de oxalato; (e)
1,0x10°° M de tartarato; (f) 1,0x10° M de EDDS. Fonte: CLARIZIA et al., (2017).

De Luca; Dantas; Esplugas, (2014) estudaram as fragdes entre Fe(lll) e
ligantes, encontrando que apenas para o complexo Fe(ll)+EDTA em uma fracéo
molar de 1:1 foi atingida uma quelacdo quase que completa de Fe(lll), sendo que a
concentragdo e/ou excesso de ligantes afetam a reatividade do sistema. Estes
resultados estdo relacionados com a habilidade de complexar com ions de ferro
liberados em solucdo, devido a degradagado fotoquimica e/ou ataque de radicais
hidroxila. Os mesmos autores apontam que radicais hidroxila atacam os complexos
entre Fe(lll)+ligantes com consequente quebra dos complexos e liberagéo de ferro
em solugdo. Sendo assim, o ferro liberado em solugdo precipita, reduzindo a
atividade catalitica. Sugerindo que provavelmente os ions de ferro nao estardo 100%
em solucao, conforme encontraram em seu estudo, onde em uma solugao contendo
uma relagdo quase que estequiométrica entre Fe(lll) e EDTA, 26% do metal
precipitou, obtendo a conversao de cerca de 70% do catalisador em solugao.

A seguir sdo apresentados aspectos especificos dos principais ligantes
aplicados na reacédo foto-Fenton, bem como seu emprego para o tratamento de

diferentes matrizes ambientais.
2.5.3.1 EDTA

Kocot; Karocki; Stasicka, (2006) estudaram os mecanismos foto-quimicos de
complexos de Fe(lll)+EDTA, e reportaram que o rendimento quéntico depende do
pH da solugédo, comprimento de onda da fonte de irradiacdo e presenca de oxigénio
dissolvido em solugdo. Os mesmos autores afirmam que depois da primeira
transferéncia de elétrons do EDTA para Fe(lll) o qual é reduzido a Fe(ll), espécies
contendo ambos Fe(ll) e Fe(lll) sdo formadas, e estas espécies podem sofrer uma
simples decomposicdo acompanhada pela reducédo de Fe(lll) e oxidagdo do EDTA
sob condigdes desoxigenadas ou a reagdo com O, que leva a regeneragao do ion
férrico e degradacao parcial do EDTA na presenca de oxigénio dissolvido.

Quanto a biodegradabilidade do EDTA, este vem sendo referido como um
composto pouco biodegradavel e recalcitrante (SILLANPAA; OIKARI, 1996; TANDY
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et al.,, 2004). Contudo, os produtos da fotodegradacdo de complexos de
Fe(llH+EDTA mostram uma biodegradabilidade relativamente elevada (NOWACK,
2002).

Devido ao seu elevado teor de nitrogénio (10%), ha uma preocupagédo quanto
a relacao do EDTA com a eutrofizacdo, sendo este vital para o crescimento de
algumas algas (KONA et al., 2017; SILLANPAA, 1997). Além disto, o EDTA ¢é capaz
de liberar ions férricos de seus complexos fosfatados dos sedimentos, remobilizando
fosfato em mananciais de agua, assim, contribuindo indiretamente com a
eutrofizacdo (SILLANPAA, 1997).

2.53.2 Oxalato

Weller; Horn; Herrmann, (2013) estudaram o rendimento quéntico de
complexos formados entre Fe(lll) e oxalato, reportando que ha maior rendimento em
comprimento de onda de 313 nm, identificando ainda a dependéncia do rendimento
quantico em reagdes secundarias (rea¢des entre radicais carboxilicos e complexos
ferrioxalatos néo fotolizados), que por sua vez afetam a concentracdo inicial de
Fe(lll) e a intensidade de luz.

O pH da solucao também desempenha um importante papel na reacao, sendo
identificado por Doumic et al. (2015) que em pH acima de 4,8 ha um decréscimo na
reatividade do sistema, evidenciada pela perda de eficiéncia conforme o pH da

solucao aumenta.

2533 Citrato

Em um estudo onde Ou et al. (2008) investigou a degradagéo de atrazina
mediada por complexos de Fe(lll)+citrato, empregando uma lampada de Xenon
como fonte de irradiacdo, possibilitaram demonstrar que na presenca de elevadas
concentracdes de citrato as taxas de fotodegradagdo de atrazina aumentaram
devido a formacédo de complexos entre Fe(lll) e citrato capazes de absorver energia
e sofrer um processo fotolitico que reduz Fe(lll).

Em outro estudo, a melhoria na reatividade de um sistema que empregou um

complexo de Fe(lll) e citrato para o tratamento de herbicida descrito por Silva; Trovo;
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Nogueira, (2007) foi atribuida ao maior coeficiente de absor¢do molar em relagéo a
espécies como FeOH?* promovido pelo complexo em diferentes faixas de pH.

2.5.3.4 EDDS

Li et al. (2010a) identificaram que o rendimento quantico como a produc¢éo de
radicais hidroxila € uma funcédo do pH da solucdo em complexos formados entre
Fe(lll)+EDDS, observando que o rendimento quantico aumenta com o aumento do
pH, sendo o oposto ao reportado em sistemas conduzidos auséncia de ligantes. Em
pH da solugdo maior que 4,8 houve o dominio de espécies reativas de oxigénio
(HO,/O2") e a formagdo de peréxido de hidrogénio aumentou. Os mesmos autores
reportaram que o rendimento quantico também esteve relacionado com o
comprimento de onda, sendo encontrados como eficientes de comprimentos de
onda de 296, 313 e 365 nm, sendo o primeiro o que apresentou maior formacao de
radicais hidroxila. Contudo, na presenca de H»,O, os complexos de Fe(lll)+EDDS
também podem se degradar em virtude da reacao entre EDDS e os ‘OH (ZHANG et
al., 2016).

Autores tem indicado o EDDS como um substituido sustentével para o EDTA
em aplicacdes ambientais (SILLANPAA; KURNIAWAN; LO, 2011). Zhang et al.
(2016) apontaram a baixa toxicidade do EDDS e o complexo Fe(lll)+EDDS relativo a
autores acima citados encontraram que a toxicidade de solugdo com Fe(lll)+EDDS
aumenta durante a fotélise do complexo, sendo este efeito atribuido ao N-(2-

amonioetil) formando acido aspartico.
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3 PERFORMANCE OF PHOTO-FENTON PROCESS MEDIATED BY Fe
(IM)-CARBOXYLATE COMPLEXES APPLIED TO DEGRADATION OF
LANDFILL LEACHATE

Nota: Os resultados deste estudo estdo apresentados sob a forma de
um artigo cientifico. O referido artigo esta apresentado na Secdo 3 e
identificado como Resultados e Discussao.

Este artigo, que versa sobre o estudo do tratamento de um LAS
concentrado oriundo de um processo de separacao por membranas atraves da
aplicagéo do processo foto-Fenton mediado por ligantes organicos, tem como
titulo “Performance of photo-Fenton process mediated by Fe (lll)-carboxylate
complexes applied to degradation of landfill leachate” e foi publicado no
periodico “Journal of Environmental Chemical Engineering, v. 5, n. 5, p. 4462—
4470, out. 2017”.
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Abstract

The current study applied Fe(lll)-carboxylates, like Ethylenediamine tetraacetic
acid (EDTA), oxalic acid and citric acid, in photo-Fenton reactions in the
treatment of sanitary landfill leachate using simulated solar irradiation. The
complex formation is justified by drawbacks identified in conventional Fenton
and photo-Fenton reactions, such as the acidification step that precedes a
decrease of the organic load before the initiation of the oxidation. By employing
a lab-scale photo-reactor to treat osmosis concentrate landfill leachates, the
main operational parameters, like solution pH, iron and chelating agent
concentration, H-O, consumption and required energy were evaluated as a
function of decoloration and decrease of 254 nm absorbance in the sanitary
landfill leachate. The best results were found with the photo-reactor operating at
pH 6.0, 100 mg Fe(ll):EDTA L™; consuming 275 mM H;O, and demanding
about 8 kduy L™, providing the total decoloration and 80% reduction of the 254
nm absorbance in landfill leachates. Under such conditions the decrease of the
organic load was satisfactory, including the reduction of dissolved organic
carbon (DOC), total dissolved nitrogen (TDN), 5™ day biochemical oxygen
demand (BODs) and chemical oxygen demand (COD), and probably improving
the treatment conditions in terms of biodegradability of the sanitary landfill
leachate (BODs/COD ratio).

Keywords: Wastewater treatment; AOPs; Ferric-organic ligand complexes;



44

3.1 INTRODUCTION

Sanitary landfill is the most common way to dispose the solid waste generated
in cities, and allows urban solid waste to decompose under controlled conditions until
transformation into stabilized material (GUPTA et al., 2014; Ql et al., 2013; RENOU
et al., 2008). The process of degradation of the solid waste can generate slurry,
which is percolated by precipitation. Landfill leachate effluents were usually
characterized by low biodegradability, high toxicity, and elevated levels of organic
load, mainly due the presence of organic acids like humic and fulvic acids (DENG;
ENGLEHARDT, 2006; HAVUKAINEN et al., 2017; SILVA et al., 2016). As such, the
process of biological oxidation treatment that was generally used was not completely
efficient (HAVUKAINEN et al., 2017; ZOLFAGHARI et al., 2016). Thus, this kind of
wastewater needs an appropriate treatment because it has a high potential for
pollution and can compromise the quality of soil and water sources, which in turn
directly affect public health.

In light of this, several studies have tested treatment techniques, such as
membrane bioreactors (SUI et al.,, 2017), membrane separation (CHAUDHARI;
MURTHY, 2010), adsorption (LEE; HUR, 2016) coagulation and flocculation (LONG
et al., 2017), and electrochemical methods (LABIADH et al., 2016). Although these
methods can represent a compact system, and be efficient, they cannot be used
alone without transferring the pollutant phase to the residual sludge (KURNIAWAN;
LO; CHAN, 2006; RENOU et al., 2008; TREBOUET et al., 2001; WISZNIOWSKI et
al., 2006). Due to the high complexity, toxicity and low biodegradability of the sanitary
landfill leachate, current studies proposed the integration of processes in order to
attain high efficiency in toxic and recalcitrant compound mineralization, such as:
sequential membrane bioreactor and electro-oxidation processes (ZOLFAGHARI et
al., 2016) coupling biofiltration and electrocoagulation (OUMAR et al., 2016),
multistage treatment (SILVA et al., 2017) and coagulation/flocculation combined with
Fenton and solar photo-Fenton (AMOR et al., 2015). On the other hand, advanced
oxidation processes (AOPs) were proposed as promising techniques for the
treatment of leachates because they were able to transform recalcitrant compounds
into biodegradable load (CHEMLAL et al., 2014; DE TORRES-SOCIAS et al., 2015;
DIA et al., 2017; JUNG et al., 2017b; KATTEL; TRAPIDO; DULOVA, 2016; LI et al.,
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2016; NIVYA; MINIMOL PIEUS, 2016; WANG et al.,, 2017, 2016, p. 16). These
technigues have been effectively used to treat various environmental matrixes, in
pharmaceutical (ALALM; TAWFIK; OOKAWARA, 2015; DIAS et al., 2014;
GIANNAKIS et al., 2017; LOPEZ et al., 2017; MIRZAEI et al., 2017); tannery
(BORBA et al., 2013; MODENES et al., 2012); textile (MAHAMALLIK; PAL, 2017;
MANENTI et al., 2015; SOARES et al., 2014) and winery applications (SOUZA et al.,
2013). Among the AOPs, the photo-Fenton process, which is a reaction based on
‘OH generation by the reaction between an oxidizing agent (H2O.), iron salt (Fe(lll))
and irradiation UV-Vis, stands out. Thus, the photo reduction of Fe(ll) ion by H>O» to
Fe(lll) ion can occur in the radiation range 280 to 550 nm (MALATO et al., 2009;
NOGUEIRA et al., 2007).

However, drawbacks were associated to this process, such as the need for an
acid solution to keep the iron ions dissolved, as in acid pH there was greater
formation of highly photo-active ferric complexes, such as FeOH?* species, thus
avoiding iron precipitation as hydroxides (MANENTI et al., 2015; PIGNATELLO;
OLIVEROS; MACKAY, 2006; SILVA et al., 2015; SOARES et al., 2014). Therefore,
some techniques using carboxylic ferric complexes, like ferricitrate, ferrioxalate,
Fe(lll)+EDDS and Fe(lll)+EDTA, were investigated in order to attain: (i) formation of
strong and steady complexes between iron in solution; (ii) formation of more photo-
active species with the largest production of "OH, thus providing a higher quantum
efficiency compared to the conventional photo-Fenton; (iii) reactions that can occur at
near neutral pH (B.C. FAUST; R.G. ZEPP, 1993; HUANG et al., 2012;
MONTEAGUDO et al., 2012; SERAGHNI et al., 2012; SILVA et al., 2015). One of
these chelating agents which received more attention by the scientific community
was the EDTA. Although many authors reported that EDTA could be a poorly
biodegradable compound, the photodegradation products of Fe(lll)+EDTA complexes
showed relatively high biodegradability (NOWACK, 2002; TANDY et al., 2004).

The aim of this work was to compare the efficiency of the conventional photo-
Fenton reaction with different complex-photo-Fenton systems on the treatment of a
real landfill leachate wastewater, which was previously treated by nano-filtration and
reverse osmosis, producing a concentrate byproduct that was an inconvenience to
the enterprise. For this, we used a laboratory-scale photoreactor under controlled
conditions of simulated solar radiation. The influence of the main induced-photo-



46

Fenton reaction variables, such as iron concentration and pH, were investigated, and

the best conditions were found.
3.2 MATERIAL AND METHODS
3.2.1 Samples, solvents and reactants

The samples of real sanitary landfill leachate were collected from the Central
Processing Waste, located in the northwestern region of the Brazilian State of Rio
Grande do Sul. This wastewater was characterized by high coloring and turbidity,
also high organic content expressed by elevated values of Chemical and Biochemical
Oxygen Demand (COD and BODs), total organic carbon (TOC), and by total nitrogen
and low biodegradability, represented by low ratio (BODs/COD). These features were
produced from the breakdown of molecules of humic substances, microorganisms
and their metabolites, and aromatic hydrocarbons, which could be represented by
high absorbance in the 228, 254, 284 and 310 nm wavelengths. In addition, a fraction
of inorganic material produced a slightly alkaline pH, high conductivity and hardness.
Treated and untreated samples were preserved according to the Standard Methods
(CLESCERI, L.S. et al.,, 2005). Analytical-grade chemical reagents were used.
Deionized water was produced by a Millipore Direct-Ultrapure water system
(MilliQ®). Sulfuric acid (Vetec, 1.5 M), and sodium hydroxide (ALPHATEC, 6 M) were
used to adjust the wastewater pH, as required. Hydrogen peroxide (ALPHATEC,
30% v/v, 1.10 g cm™®), iron(ll) sulfate heptahydrate (FeSO,.7H,0, Vetec), and iron(lll)
chloride hexahydrate (FeCl;.6H.O, Merck) were used as Fenton reagents. Citric acid
(CeHsO7.H20, Synth), oxalic acid (H2C204. 2H,0, Merck) and EDTA (C1oH16N20Os,
Dindmica) were used as organic ligands. Ammonium metavanadate (Sigma—Aldrich)
and acetic acid (Panreac, 99.5%), 1,10-phenanthroline (C12HgN> Fluka, 99%) and
ascorbic acid (CeHsOs, Synth, 176,13%) were used for H,O» and total dissolved iron
determinations, respectively. A catalase solution (2500 U mg™ from bovine liver) was
added to eliminate the remaining H2O..

3.2.2 Analytical measurements
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The determinations of H>O, concentration were performed by
spectrophotometry using the metavanadate method (NOGUEIRA; OLIVEIRA;
PATERLINI, 2005). This method is based on the formation of a red-orange color
when the H>O, reacts with ammonium metavanadate, which has a maximum
absorbance at 450 nm. The iron ion concentration was determined by the
colorimetric method, with 1,10-phenantroline according to (ISO 6332, 1988). This
method was based on the complexation of the cation Fe®* with this compound,
producing a colored complex that was detected by measuring the 510 nm
wavelength. For the total iron determination, a reduction of cation Fe** to Fe** was
applied, through addition of ascorbic acid. The BODs was measured according the
protocol OECD-301F using OxiTop system (respirometry gauge) and the COD was
determined by colorimetric method of closed reflux, both as described in Standard
Methods (CLESCERI, L.S. et al., 2005). In landfill leachates, toxic substances were
expected to be present, leading to measure lower BODs values than the actual ones
and thus requiring to acclimate seed for the BODs test (CONTRERA et al., 2013).
After acclimation of sludge, the BODs/COD ratio in raw and treated leachate samples
was estimated. The dissolved organic carbon (DOC), which is a subtraction of the
dissolved total carbon (DTC) and of the dissolved inorganic carbon (DIC), as well as
total nitrogen were measured using a total organic carbon (TOC) analyzer
(Shimadzu, model TOC-VCPH). The color was determined using a method described
in Standard Methods (CLESCERI, L.S. et al., 2005) expressed in color units (Pt-Co)
and measured by a dilution of 1:50. The turbidity was ascertained using a
turbidimeter (PoliControl, AP 2000 iR) and expressed in turbidity units (NTU). The pH
and temperature of the solution were measured using a pHmeter/temperature probe
(HANNA, HI 3221). The conductivity was determined using a conductivity meter
(Digimed, DM-32). The total solids (TS), suspended (SS), volatile solids (VS), fixed
solids (FS) were determined using gravimetric methods according to the Standard
Methods (CLESCERI, L.S. et al., 2005). The absorbance of the wavelengths of
maximum relative absorption of the simple aromatic compounds (254 nm) and
conjugates (228, 284 and 310 nm) were evaluated using a UV-Vis
spectrophotometer (Thermo Scientific Evolution 201). Although UV absorbance
method to follow molecular binding breaks or other molecular changes in whatever
organic molecules within a complex medium (landfill leachate) could be regarded as
a rudimentary approach, this method could be used for a quick and simple qualitative
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analysis in order to exhibit a relatively drastic drop on typical absorbance band at
characteristic wavelengths linked to well-toxic organic functional groups. The
concentration of total polyphenols (mg caffeic acid L") was determined by
spectroscopy at 765 nm using the Folin-Ciocalteu reagent (FOLIN, O.;
CIOCALTEAU, V., 1927). All samples were previously centrifuged at 3000 rpm for 3
min (CELM, Plus LS-3), except for the determinations of solids, COD and BODs.

3.2.3 Photoreactor

A laboratory-scale photoreactor was built for the experiments based on a
commercial prototype (ATLAS, model SUNTEST XLS+) named SUNTEST, as
described by Soares et al. (2014) and Manenti et al. (2015). The experimental
module consisted of a box with an inner coating of stainless steel (80 cm x 80 cm x
50 cm) equipped with three mixed bulbs of high-pressure Hg (FLC-E40 500 W)
installed at the top as a source of simulated solar radiation (UV-Vis) effectively
illuminating an area 0.4 m? . Artificial light was focused on a cylindrical tube of
borosilicate (photo-reactor) (Schott Duran-3.3, German, cutoff 280 nm internal
diameter 46.4 mm, length 180 mm, and thickness 1.8 mm) using a parabolic collector
concentrator (CPC) that consisted of electropolished anodized aluminum covering a
0.023 m? area. As a sensor for UV irradiance, a broadband UV radiometer (Apogee,
model UM-200) was used and placed at the same level as the photoreactor to
measure the incident irradiance in watts per square meter (Wyy m™@). For a good
homogenization of the solution during the experiments, a glass vessel (1L) containing
a magnetic stirrer (Centauro, CAMA model - 15) was used. A peristaltic pump (MS
TECNOPON, DMC model 100) was used to maintain an appropriate solution
recirculation. Tubing connections between all parts were made of Teflon. A pH and
temperature meter (HANNA, HI 3221) was also installed.

3.2.4 Experimental procedure

For the study of the photo-Fenton reactions using the lab-scale photoreactor,
the glass vessel was linked by tubing to the cylindrical photoreactor, which was
positioned at the focal center of the CPC, and filled with 1 L of concentrated landfill
leachate (a small aliquot of the original sample was collected). Afterwards, the
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peristaltic pump was turned on, maintaining a flow rate of 0.63 L min™ in the closed
system. The three bulbs were turned on providing 1500 W radiation, which
corresponded to a light irradiation of UV-Vis about 9 m Wyy m? measured by UV
sensor in the center of the photoreactor. In the closed system, a fraction (27%) of the
total leachate remained inside the photoreactor during 0.43 min. and was constantly
irradiated by UV-Vis. Meanwhile, the remaining volume was kept in the dark for 1.16
min.

The amount of accumulated UV energy (Quv.», J L) per unit volume of water
inside the reactor, during the time interval At, was estimated by Eq. 1 (MALATO et
al., 2002):

Ouvn = OQuny + A1,UV G, %;Atn =t —t, (1)

t

where t, (s) was the time corresponding to n-solution sample, V; (L) was the total

reactor volume, A, (m?) was the illuminated collector surface area and UVn (W m?)
was the average UV irradiance measured during the period At (s).

The pH of the solution was adjusted to the required values (2.8 to 6.0) and
aliquots of it were collected. Before the start of the reaction, the organic ligands and
the iron ions were added to the wastewater at pre-established concentrations:
Fe:Oxalic acid (1:3 mol L") (MONTEAGUDO et al., 2012); Fe:citric acid (1:1 mol L™
(SERAGHNI et al., 2012); Fe:EDTA (1:1 mol L") (HUANG et al., 2012) and an aliquot
was taken after each step (= 5 min) to evaluate the homogenization and final
dissolved iron concentration (80—120 mg L™, discounting the concentration of iron
ions existing in the sanitary landfill leachate solution). For Fenton reactions and
conventional photo-Fenton, the organic ligands were not added and only the second
was subjected to irradiation. The photolysis involved only the exposure to UV-Vis
radiation, without any addition of reagents.

Finally, each reaction run was initiated when the first dose of H,O, (500 mg L
') was added to the effluent. Periodically, aliquots of treated samples were collected
to monitor the amount of residual H,O,. When determining a residual value with a
concentration below 100 mg Hz0: L, a replaced of H2O, until the initial value (500
mg L) was made. In order to determine the optimum performance of the treatment
using a laboratory-scale reactor, the discoloration and reduction of aromatics
compounds (254 nm) were chosen as response variables.
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3.3 RESULTS AND DISCUSSION

3.3.1 Landfill leachate characterization

Before being subjected to any form of treatment (raw landfill leachate), after
membrane separation (concentrate landfill leachate) and after induced photo-Fenton
application, the main characteristics of the landfill leachate were determined and
summarized in Table 1. The landfill leachate, which raised from the decomposition of
organic compounds of the solid waste, exhibited in a high organic load expressed by
high values of DOC, COD, BODs, nitrogen, and colloidal inorganic content (DIC,
TDN, TDI). Additionally, regarding the high absorbance values at A, relative to the
simple and conjugated aromatic compounds, the presence of which were confirmed
by the high polyphenol concentrations (aromatic rings bonded to hydroxyl groups).
An intense dark-brown color of the leachate could be associated with the presence of
humic substances (SILVA et al., 2016). Preliminary tests about reliable responses on
colorimetric and spectrophotometric methods were performed in concentrated and
diluted leachate samples, suggesting that there were not significant changes on color
and absorbance (data not shown). The slightly alkaline pH and high conductivity
could suggest the presence of inorganic pollutants fractions, like iron, as well as the
presence of solids that could attenuate the light transfer capacity, producing a high
turbidity. The low ratio (BODs/COD) could indicate the presence of recalcitrant
organic compounds, justifying the application of chemical oxidation.
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Table 2 - Physicochemical characterization of the treated (operational conditions for
photo-Fenton mediated by: EDTA; oxalate and citrate: solution pH 6.0 and 100 mg

Fe L") and untreated samples.

Landfill Landfill Landfill
Leachate Leachate Leachate
Treat by Treat by Treat by

Fe(lil)+EDTA Ferrioxalate Ferricitrate

Landfill Landfill
Parameters (units) Leachate Leachate
Raw Concentrate

Chemical Oxygen Demand (COD) 2350 3450 1245 1520 2100
(mg Oz L)

Biological Oxygen Demand (BODs) 420 850 500 600 800
(mg O, L")

BODs/COD 0.18 0.25 0.43 0.39 0.38
Dissolved Organic Carbon (DOC) 774 1220 707 812 852
(mgCL"

Totagl Dissolved Carbon (TDC) (mg 933 1409

cL")

;I'otal Polyphenol (mg caffeic acid L 197 273

Total Solids (TS) (g L™ 5 7.5

Suspended Solids (SS) (mg L™) 433 619

Volatile Solids (VS) (mg L™ 397 471

Fixed Solid (FS) (mg L™ 115 273

Tota}I Dissolved Nitrogen (TDN) (mg 427 739 515 544 555
NL)

Dissolved Inorganic Carbon (DIC) 159 189

(mgCL™

;I'otal Dissolved Iron (TDI) (mg Fe L 9.2 15 20 69 53

)

Conductivity (uS cm™) 22.0

Color (dil. 1:50) (mg Pt-Co L) 203 301 0.01 0.44 0.33
Turbidity (NTU) 59 92

Absorbance at 228 nm 0.795

Absorbance at 254 nm 0.983 1.470 0.19 0.65 0.35
Absorbance at 284 nm 1.465

Absorbance at 310 nm 4.289

Solution pH (Sérensen scale) 7.86 8

Temperature (°C) 20.8 18.4

3.3.2 Treatment of landfill leachate using different AOPs

A Fenton and conventional photo-Fenton experiment were conducted at pH
2.8 with an iron ion concentration of 100 mg Fe?* L™. This pH value was adopted
following previous studies that identified that acidic pH produced good results due the
formation of highly photo-active ferric complexes, such as FeOH?** species, and
prevention of the precipitation of iron ions in the form of hydroxides (MANENTI et al.,
2015; PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006; SILVA et al., 2015; SOARES et
al., 2014). A photolysis reaction also was done, and for the photo-Fenton experiment
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mediated by ferric-organic ligand complexes a pH of 2.8 was chosen for the solution
and an iron ion concentration of 120 mg Fe®*L". For each experiments the pH value
was monitored during the kinetics, always being adjusted from 8.0 (concentrate
landfill leachate) to the required values. The photolysis was not sufficient to degrade
the landfill leached due to constant permanence of color values as shown in Fig. 5.
However, a small decrease in absorbance at 254 nm is apparent, which could be
attributed to reduction of the humic compounds. As reported by (B.C. FAUST; R.G.
ZEPP, 1993; ZEPP; CLINE, 1977), the photolysis was able to produce radicals
which will react with oxygen, if these compounds absorbed enough energy, so the
photo-degradation reaction could occur on electronic excitation of the organic
compounds also called an electron transfer from the excited-state to molecular
oxygen (LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN, 1993). As for the Fenton reaction and its
derivations in the acidification procedure, an abatement of the analyzed parameters
was observed, resulting in low oxidation rates. This phenomenon may be related to
the precipitation of humic acids, which could be responsible for expressing organic
load and result in both a reduction in absorbance values at 254 nm and color
reduction (SILVA et al., 2013a, 2013b; VILAR et al., 2012). In addition, the decay of
iron ion concentrations in the solution produced a reaction medium devoid of
catalysts, resulting in fewer cycles of redox and formation of ‘OH, and therefore, low
reaction kinetics that couldn’t do feature oxidation of organic matter, but only its
precipitation (MANENTI et al., 2015).
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Figure 5 - Color and 254 nm absorbance reduction profiles, employing Fenton,
conventional photo-Fenton (pH 2.8; 100 mg Fe L) and photo-Fenton mediated by
EDTA, oxalic acid and citric acid reaction, conducted at pH 2.8; 120 mg Fe L"; as

well the photolysis.

In reactions mediated by organic ligands a significant decay of color and
absorbance at 254 nm was evident at the time of acidification; even when iron ion
contents in the solution were higher with the use of organic ligands, the drawback of
acidification persisted. Therefore, it was appropriate to study the pH of the solution in
which this phenomenon couldn’t occur or could be reduced. Many authors have
reported the use of organic acids to induce the photo-Fenton reaction, reaching
oxidation of various pollutants the solution close to neutral (HUANG et al., 2012;
MANENTI et al., 2015; MONTEAGUDO et al., 2012; SERAGHNI et al., 2012).

3.3.3 Study of different ferricarboxilics

3.3.3.1 EDTA
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Figure 6 - Decoloration and 254 nm absorbance reduction profiles, employing the

Fe(lll)+EDTA/H,0,/UV reaction conducted at different pH (2.8—-6.0) and 120 mg Fe L
]

For the tests in acid pH a reduction of compounds aromatic and color was
observed during the acidification step (Fig. 6), and there was significant formation of
foam and sludge that may be associated with the precipitation of humic compounds.
According SILVA et al. (2013a, 2013b) if the precipitation of humic acids occurred
during the process of acidification and if the oxidative treatment time was not long
enough to degrade these molecules, after the final neutralization of wastewater,
these compounds can be redissolved and be discharged into water bodies. The
profiles in acid pH (2.8—-4.0) showed lower reactions rates and achieved only 30%
reduction, even with larger dissolved iron ion concentrations (= 120 mg Fe L™).
However, with smaller dissolved iron ion concentrations (= 80 mg Fe L), reactions
with pH of 5.0 and 6.0 were effective in the oxidation of the leachate landfill, leading
to a degradation rate of approximately 70%. The success of reactions carried out at
pH 5.0 and 6.0 can be explained by the increase of the mole fraction of highly photo-
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reactive iron species such as FeOH?*. As shown by MANENTI et al. (2014) through
diagrams of speciation, for some effluents the molar fraction of FeOH?* was most
favorable when pH was greater than 2.8. As a consequence of the best kinetics of
reduction, oxidant consumption was higher for the high pH values, representing 275
mM H,O; L™ at pH 5.0-6.0. Thus, the pH of 6.0 was suitable to oxidize the leachate
landfill, in which there was minimal precipitation of humic acid in the acidification step
and little decay of iron ion concentration, leading to a 54% reduction of aromatic
compounds and 78.5% discoloration, thus avoiding the need for neutralization before
final disposal.

After setting the pH at its most suitable value for the reaction, experiments
were carried out varying the concentration of iron, where the concentrations of 120-
80 mg Fe L were tested, and no meaningful variances were observed in each
kinetic experiment. Even with the concentration of 120 mg Fe L™, this kinetic showed
that the iron ion concentrations in solution were no more than 90 mg Fe L™, which
can be attributed to the highest concentrations of organic compounds in solution,
which were not reduced during the acidification step and which form complexes with
the catalyst. After about 6 kdyy L' a low reaction rate was identified. At this point, a
loss of iron in solution and constant consumption of HoO, were observed. This is due
to the formation of iron complexes with carboxylic acids of low molecular weight that
could be very stable and require high-energy doses for full mineralization (MANENTI
et al., 2014; SOARES et al., 2014).

3.3.3.2 Oxalate
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Figure 7 - Decoloration and 254 nm absorbance reduction profiles, employing the
ferrioxalate reaction conducted at different pH (2.8—6.0) and 120 mg Fe L™.

As shown in Figure 7, the precipitation of the humic substances occurred in
reactions carried out in acid pH, and because of this, low amounts of catalyst and low
reaction rates occurred. By employing pH 5.0 and 6.0, lower iron amounts were
measured than in acid solutions, however better profiles were identified because of
the availability of Fenton’s reagents and pollutants in solution, justified by the high
H-O> consumption; thus, reaching nearly 50% reduction efficiency of the analyzed
parameters, with a H.O» consumption of about 105 mM H,O, L™ and 8.5 kduy L.

After the first redox cycles of Fe®** to Fe?*, up to 2 kduv L™, a decrease of iron
in the solution was observed, which could be ascribed to the precipitation of ferric
phosphates resulting from the complexation of ferrous ion with byproducts of the
degradation rates and carboxylic acids of low molecular weight (MANENTI et al.,
2014, 2015). Nevertheless, rates of 58% decoloration were found at 120 mg Fe L™ in
pH 6.0. Under these conditions, the oxidation of ferrous ions by H>O. could plead to
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the formation of more reactive species, like Fe(OH?*), raising OH yield, justified by
the high consumption of HzOz (= 100 mM HzO, L™).

3.3.3.3 Citrate
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Figure 8 - Decoloration and 254 nm absorbance reduction profiles, employing the
ferricitrate reaction conducted at different pH (2.8-6.0) and 120 mg Fe L.

Profiles carried out in acid pH showed about a 70% reduction of organic load
during the acidification step (See Figure 8). In slightly alkaline pH this effect was
minimized, providing up to 70% decoloration and 65% reduction of aromatic
compounds, which represents high oxidant consumption. At about 6 kdyy L™, there
was a stabilization trend in the kinetic rate due the transformation of by-products and
their complexation with carboxylic acids of low molecular weight (MANENTI et al.,
2015; SILVA et al., 2015). Regarding the minimization of the pH adjustment, and in
order to avoid the increase of salts in the solution that form less reactive radicals and

organic carcinogenic intermediates, pH 6.0 was regarded as suitable.
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The study of iron concentration, whereby presented very similar results due
the larger amount of iron in the solution, providing 68% of decoloration. After 2 kduy
L, a decrease in the reaction rate was verified, which was ascribed to the photo-
degradation of citric acid, which could make the free iron species complex with by-
products of the reaction, like carboxylic acids of low molecular weight.

3.3.4 Degradation of the landfill leachate treated by Fe(lll)-carboxylate
complexes

According to the best operational conditions, new experiments were carried
out to evaluate the degradation of the landfill leachate by the photo-Fenton process
mediated by Fe (lll)-carboxylate complexes. The degradation profiles for the landfill
leachate applying EDTA, oxalic acid and citric acid as chelating agents in the photo-
Fenton reaction for: (a) TDI and consumption of H2O; (b) discoloration and reduction
of absorbance at 254 nm; (c) reduction of DOC and TDN; and (d) decrease of BODs5
and COD, as well as the BODs/COD ratio in the function of accumulated UV energy

amounts are shown in Figure 9.
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Figure 9 - Photo-Fenton mediated by EDTA, oxalic acid and citric acid in pH 6.0 and
100 mg Fe L assessed for the treatment of sanitary landfill leachate: (a) total
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dissolved iron concentration (TDI) (closed symbols) and consumption of H>O» (closed
symbols); (b) discoloration (closed symbols) and reduction of absorbance in 254 nm
(closed symbols); (c) reduction of dissolved organic carbon (DOC) (closed symbols)
and total dissolved nitrogen (TDN) (closed symbols) and (d) decrease of 5" day
biochemical oxygen demand (BODs) (closed symbols) and chemical oxygen demand
(COD) (closed symbols), as well the BODs/COD (semi-open symbols) ratio as a

function of UV energy accumulated amounts.

Although the initial iron concentration added couldn’t be entirely in solution,
significant reactions rates were achieved that decreased the analyzed parameters.
Thereby, the efficiency could be confirmed by the high consumption of H>O,, which
could be required to yield hydroxyl radicals. In the first moments of both reactions,
only part of the added iron ions were in solution, producing variations in iron
concentration, possibly due to the complexation process occurred between iron and
the chelating agent and between iron and some organic landfill leachate pollutants.
However, at the start of the oxidation reactions (until 4 kJuy L) as the iron reacts
with H>O,, the "OH yield was intensified, as assessed by the H,O, consumption and
favorable degradation rates. While oxidation reactions could attack the organic
pollutants, some of the iron ions could be released and dissolved into the solution
(see Figure 9); this could contribute to the high efficiency detected. As the
concentration of pollutants was actually reduced, as well the complexing efficiency,
and they were photodegradable, the iron concentration could tend to either reduce or
remain constant. Recent researches reported that the free iron species could
complex with oxidation by-products, like humic organic compounds, called carboxylic
acids of low molecular weight, which demanded high energy doses for complete
oxidation (MANENTI et al., 2015; SILVA et al., 2015; SOARES et al., 2014).

High reaction rates were observed at the end of the experiments, producing
complete decoloration, a 60% decrease of aromatic compounds, a 30% decrease in
nitrogen and 56% DOC, as well as a 40% and 62% reduction of BODs and COD,
respectively, thus improving the wastewater initial BODs/COD ratio (from 0.25 to
0.43). The better biodegradability conditions of the treated landfill leachate for the
complex Fe(lll)+EDTA was found. By applying the ferrioxalate reaction, the
reductions were 56% decoloration, 35% aromatic compounds, whereas 26%, 33%,
30% and 56% decreases were found for nitrogen, DOC, BODs and COD,
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respectively. As the wastewater initial BODs/COD ratio increased from 0.25 to 0.39, it
suggested that the biodegradability conditions were improved. Decoloration of 60%
and reduction 50% in the aromatic compounds was achieved by employing the
ferricitrate reaction, along with a 25% and 30% decrease in initial nitrogen and DOC
concentrations, respectively. Keeping the BODs 39% from COD, thereby the ratio
BODs/COD was improved by 0.38 compared with the initial ratio (0.25), indicating

that the final treated landfill leachate had better biodegradability conditions.
3.4 CONCLUSION

Conventional photo-Fenton reactions conducted in acid pH showed a very
high decrease of the organic load during the acidification step, which was considered
the major disadvantage of the process, and which can increase costs related to
acidification and neutralization of the treated wastewater. The decrease in the
organic load may be associated with the precipitation and/or volatilization of humic
compounds, which was due to the production of foam and sludge. Employing Fe (lll)-
carboxylates like EDTA, oxalic acid and citric acid in photo-Fenton reactions, it was
possible to provide sufficient amounts of catalytic ions in solution, and soften the
solution pH to avoid precipitation and/or volatilization of the organic load, making
oxidation possible. The best operational conditions were found to be pH 6.0 and 100
mg Fe L, mediated by the EDTA as chelating agent. These conditions lead to the
total decoloration and partial reduction of organic pollutants, which possibly improved
the biodegradability conditions of the treated landfill leachate.
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4 RESULTADOS E DISCUSSOES COMPLEMENTARES

Nota: Os materiais e métodos utilizados para a obtencao dos resultados desta secéo

sdo 0os mesmos utilizados na secgéao 3.

4.1 ESTUDO DA INFLUENCIA DA CONCENTRACAO DO iON FERRO

Efluentes que apresentam elevada coloragdo absorvem irradiacdo em maior
intensidade que outros de menor coloragdo, diminuindo o numero de fotons
transferidos para a solugdo e disponibilizados para ativar o catalisador, sendo
necessario adicionar maiores quantidades de ferro para atingir as taxas de reacoes
pretendidas (MALATO et al.,, 2009). Diante disto é conveniente investigar uma
concentracdo de catalisador para efluentes com diferentes caracteristicas de
compostos que lhe conferem cor. Para isto, foram realizados testes variando a
concentracdo do fon ferro (80; 100; 120 mg Fe L) em cinéticas com pH da solucédo
de 2,8 e 6,0, mediadas pelos diferentes complexantes de Fe(lll), conforme é
apresentado nas Figuras 10, 11 e 12.

Nos experimentos mediados em pH 2,8 ndo houve significativa reducéo de
cor e absorbancia em 254 nm imediatamente ap6s a adicao de ferro, entretanto
confirma novamente um decaimento de cerca de 60% destes apds a etapa de
acidificacao, devido a precipitagdo de alguns compostos organicos, como acidos

humicos.
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Fe(llH+EDTA em pH da solucédo 2,8 e diferentes concentracdes de ions cataliticos
de ferro (80; 100; 120 mg Fe L™).
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Figura 11 - Redugédo dos perfis de Abs 254 nm e cor empregando a reacao
ferrioxalato em pH da solugao 2,8 e diferentes concentracdes de ions cataliticos de
ferro (80; 100; 120 mg Fe L™).



64

480 mgFeL”
—&A— 100 mg Fe L ‘1'0:
@ 120mgFeL” -
L0.8 2
<
-
L0.6 5
=
L0.4 2
Q
<
0.2 5
o
. L0.0
> 120
‘ &
e - l 3 s 100%
" I P g
2 80 gyt )\ / & (g0 2
o) I 1 i " =
£ 601 1 AR ' eteg 2
= b z § " z
@ o]
o
t 20_ v// &y _20 O(\l
2 e | o ==
o S
0 éﬁ [ —x” L0
0 2 4 6 8 0 2 4 6 8

QL’V (kJUV th) QUV (k'Juv L-l)

Figura 12 - Redugédo dos perfis de Abs 254 nm e cor empregando a reacao
ferricitrato em pH da solucéo 2,8 e diferentes concentracées de ions cataliticos de
ferro (80; 100; 120 mg Fe L™).

Como pode ser observado nas Figuras 10, 11 e 12, embora boa parte dos
poluentes tenham sido removidos durante a acidificacéo, e diferentes concentragcbes
de ion ferro ndo apresentaram efeitos relevantes de oxidacao quando aplicado pH
da solucgdo 2,8, verificou-se que apés cerca de 3 kdyy L™ uma parcela do restante
dos poluentes sofre oxidacdo. Antes da intensificagdo das taxas de reacao, €
identificado um periodo de indugédo. Neste periodo de constancia o ion ferro vai
sendo solubilizado gradativamente. Durante a reacdo, este periodo caracteriza-se
por um baixo consumo de H>O, e baixas taxas de oxidagao, seguido de elevada
velocidade de reacao logo que o catalisador € liberado (SOARES et al., 2014). Apo6s
um determinado periodo de reacdo, devido ao ataque oxidativo aos complexos
formados com os poluentes e a fotodegradacdo do agente quelante, ocorre um
Contudo, ambas as

decréscimo na concentracdo de catalisador. reacoes

alcancaram resultados similares, reduzindo cerca de 19% dos compostos que
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absorvem em 254 nm e 30% de descoloracdo para EDTA; 30% de reducao de
Abs254 nm e 10% de remocéao da cor para ferrioxalato e 35% de reducao de Abs254
nm e 20% de remogao da cor para 4cido citrico.

As cinéticas mediadas em diferentes concentragbes de catalisador, e pH da

solucao fixo em 6,0 estdo apresentadas nas Figuras 13, 14 e 15.
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Figura 13 - Reducédo dos perfis de Abs 254 nm e cor empregando a reacao
Fe(llH+EDTA em pH da solucéo 6,0 e diferentes concentracbes de ions cataliticos
de ferro (80; 100; 120 mg Fe L ™).
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Figura 14 - Reducgédo dos perfis de Abs 254 nm e cor empregando a reagao
ferrioxalato em pH da solugéo 6,0 e diferentes concentracdes de ions cataliticos de
ferro (80; 100; 120 mg Fe L™).
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Figura 15 - Redugédo dos perfis de Abs 254 nm e cor empregando a reacao
ferricitrato em pH da solucéo 6,0 e diferentes concentracbes de ions cataliticos de
ferro (80; 100; 120 mg Fe L™).

Para as cinéticas em que foi empregado pH da solugédo 6,0, como pode ser
observado nas Figuras 13, 14 e 15, concentracdes de ion ferro em solucdo nao
foram superiores a 90 mg Fe L™, mesmo nas maiores concentracdes adicionadas, o
que pode ser atribuido a maior quantidade de compostos organicos presentes em
solugcdo que ndo foram abatidos durante a acidificacdo, e que formam complexos
com o catalisador. Resultados similares foram encontrados por De Luca; Dantas;
Esplugas, (2014), onde cerca de 70% de Fe(lll) foi mantido em solugéo, enquanto
que o restante precipitou. Mesmo sendo inferiores as concentracdes encontradas
em pH 2,8, esta quantidade de ferro dissolvido foi suficiente para que as taxas de
oxidacao favoraveis fossem alcancadas. Apos determinado periodo de tempo de
reacdo, que variou para cada ligante, as concentragdes de ferro em solugao
tornaram a decrescer, principalmente para a reacdo que foi mediada com EDTA

(Figura 15), isto pode estar relacionado a degradacédo dos ligantes, sendo que a
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medida que estes sao fotodegradados, ferro vai sendo liberado em solugéo vindo a
complexar com subprodutos da reagdo. Ainda, com aumento de 20 mg Fe L™ em pH
da solugéo 6,0, melhorou-se o potencial de oxidagdo em cerca de 30% sendo as
concentragdes de 100 e 120 mg Fe L' de ferro as mais eficientes, proporcionando
descoloracao de 77% e remocao de 54% dos compostos aromaticos (Abs. 254 nm)
para as reacdes mediadas com EDTA. Para as cinéticas mediadas com acido
oxalico possibilitou-se a remoc¢ao de 60% de cor e 50% de Abs 254 nm e para
reacdes conduzidas com acido citrico, as taxas de reducdo foram de 60% de
descoloracao e 55% de reducao de compostos aromaticos.

Apés aproximadamente 6 kduy L™ constantes e/ou pequenas taxas de reagio
séo identificadas, neste ponto observa-se redugdes de ferro em solugédo e consumo
praticamente constante de H»O,, isso € devido a formagdo de complexos de ferro
com acidos carboxilicos de baixo peso molecular que sdo muito estaveis e
demandam elevadas doses de energia para sua completa mineralizagdo (MANENTI
et al., 2014; SOARES et al., 2014).

Além disto, em virtude da maior quantidade de poluentes em solucdo em
condicdes favoraveis para a reacdo, houve uma maior demanda de "OH, que por sua
vez aumentaram o consumo de H,O, estimados em aproximadamente 275 mM de
H,O, L™ para as concentracdes de 100 e 120 mg Fe L™ e 185 mM de H,0, L para
80 mg Fe L para complexos formados com EDTA. 100 mM de HzO: L™'; 50 mM de
H.O, L' e 85 mM de H»0, L™ para as concentragdes de 80, 100 e 120 mg Fe L™
respectivamente, para complexos formados com &cido oxalico. E consumo de 80
mM de H,0, L™; 65 mM de H,O, L' e 100 mM de H,O, L™ para as concentragdes

de 80, 100 e 120 mg Fe L™ para complexos formados com &cido citrico.
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5 CONSIDERACOES FINAIS

Lixiviados gerados em aterros sanitarios devem receber tratamento adequado
antes de serem dispostos no meio ambiente. Diante desta premissa, este
trabalho investigou técnicas de tratamento passiveis de serem empregados ao
tratamento destes efluentes. Dentre as técnicas de Processos de Oxidacao
Avancada estudadas em um reator em escala laboratorial para o tratamento de
um LAS concentrado, o processo foto-Fenton mediado com agentes
complexantes foi 0 que se mostrou mais adequado nas condi¢des investigadas.
Sendo que apenas a fotélise ndo foi capaz de reduzir a absorbancia em 254 nm e
a cor do LAS, bem como os processos empregados em pH acidos (Fenton e foto-
Fenton convencional) proporcionaram elevado abatimento da matéria organica
nas etapas que antecederam o inicio da reacdo. Este abatimento pode ser
atribuido a precipitacao e volatilizacdo de substancias humicas e falvicas.

Cinéticas foto-Fenton mediadas com ligantes organicos em pH da solucéo
acido também apresentaram essa caracteristicas de precipitacdo e volatilizagéo
nas etapas que antecederam o inicio da reagdo, apresentando baixas cinéticas
de degradacao. Nas reacdes foto-Fenton em que houveram a formacédo dos
complexos amenizou-se e/ou evitou-se este inconveniente da acidificagao,
possibilitando-se assim, favoraveis taxas de reacdo, o que melhorou a eficiéncia
na degradacédo do LAS.

Em condicbées de pH neutro, independente da concentracdo de ions de ferro
adicionados a reagao, estes ndo foram convertidos totalmente em solugéo.
Contudo, as cinéticas em pH neutro ou préximo operaram de forma a manter o
catalisador em solugdo em quantidades suficientes para estabelecer os ciclos
cataliticos da reagao Fenton. Dentre os agentes complexantes estudados (EDTA,
oxalico e citrato), o EDTA foi o que apresentou as melhores cinéticas de
degradacao, o que possivelmente melhorou as condicbes do LAS tratado. A
formacdo do complexo Fe(lll)+EDTA forneceu descoloracdo total da solugao,
decréscimo de 56% de carbono organico dissolvido e 62% de DQO.
Possibilitando ainda melhorar as condi¢cdes de biodegradabilidade mensuradas
pela fracao DBOs/DQO.

Sendo assim, o processo foto-Fenton mediado com complexos de Fe(lll) se
mostrou eficiente para redugéo da carga organica do concentrado de lixiviado de
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aterro sanitario, apresentando ainda potencial de integracdo com outras técnicas
de tratamento que podem vir a ser aplicadas como etapa de polimento, como por

exemplo, a integragdo com sistemas de tratamento bioldgico.
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