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RESUMO

Os lixiviados de aterros sanitarios sdo efluentes com caracteristicas quimicas e microbioldgicas
complexas e sdo constituidos de substancias de dificil degradacdo. A integracdo da tecnologia
de separacdo por membranas aos tratamentos biologicos representa uma alternativa aos
tratamentos convencionais para esse efluente. A nanofiltracdo apresenta-se como uma etapa de
polimento, viabilizando o efluente tratado para retso no proprio aterro ou descarte em corpos
hidricos, em atendimento aos padrdes legais exigidos para lancamento. Nesse contexto,
avaliou-se o desempenho do processo de nanofiltracdo de uma amostra de lixiviado de um
aterro sanitario de Minas Gerais (Brasil) que havia sido previamente submetida a tratamento
em um biorreator com membranas, inoculado com Saccharomyces cerevisiae precedido de uma
etapa air stripping de nitrogénio amoniacal. As influéncias dos fendbmenos de incrustacéo e de
polarizacdo de concentracdo na superficie da membrana sobre os declinios dos fluxos
permeados nas pressdes de operacdo de 8, 10 e 12 bar foram avaliadas. O maior declinio do
fluxo permeado ocorreu para a pressdo de 12 bar, sendo esse declinio atribuido,
majoritariamente, a polarizacdo de concentracdo. O mecanismo de incrustacdo da membrana
foi investigado por meio dos modelos das resisténcias em série e de Hermia. A principal
resisténcia a permeacdo foi atribuida a fendmenos reversiveis e a propria resisténcia
hidrodindmica da membrana, que foi responsavel por mais de 60% da resisténcia total a pressdo
de operacdo de 10 bar. O ajuste dos dados experimentais aos modelos de Hermia revelou que
a formacéo de camada de torta foi 0 mecanismo que melhor explicou a incrustagdo ocorrida na
membrana nas pressdes de 8, 10 e 12 bar, mas ndo o Unico. Blogueio intermediario, blogueio
completo e bloqueio padrao de poros também foram verificados. O grau de recuperacédo de 40%
foi obtido para o processo de nanofiltracdo a 10 bar, a um fluxo permeado 52% inferior ao
inicial. A 10 bar, os percentuais de remocdo de poluentes pela membrana foram mais
significativos: 96% de demanda quimica de oxigénio, 98% de carbono organico total, 90% para
sulfato e resultados superiores a 70% para ions monovalentes (cloreto e potassio). Elevadas
rejeicoes de poluentes foram obtidas por meio do processo conjugado do biorreator com
membranas seguindo de nanofiltracdo, possibilitando a reutilizacdo do efluente tratado no
proprio aterro sanitario, ou mesmo, o seu langamento em corpo hidrico em conformidade com

as legislagdes vigentes.

Palavras-chave: nanofiltracdo, lixiviado de aterro sanitario, mecanismos de incrustagéo,

pressdo de operacéo
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ABSTRACT

Landfill leachates have complex chemical and microbiological characteristics and are
composed of substances of difficult degradation. The integration of membrane separation
technology into biological treatments represents an alternative to conventional treatments for
this effluent. The nanofiltration appears as a polishing step, allowing the effluent treated for
reuse in the own landfill or discharged into watercourses, in compliance with the legal standards
required for disposal. In this context, the performance of the nanofiltration process of a leachate
sample from a sanitary landfill of Minas Gerais (Brazil) that had previously been treated in a
membrane bioreactor, inoculated with Saccharomyces cerevisiae, preceded by an air stripping
of ammoniacal nitrogen was evaluated. The influences of concentration polarization and
fouling phenomena on the permeate flux decline at different operating pressures was analyzed.
The highest reduction of the permeate flow was obtained for the higher operating pressure, 12
bar, being this attributed mainly to the concentration polarization. The membrane fouling
mechanisms were investigated using resistance-in-series and the Hermia models. The main
resistance to permeation was attributed to reversible phenomena and to the membrane own
hydrodynamic resistance, which was responsible for more than 60% of the total resistance at
10 bar. The adjustment of the experimental data to the Hermia models revealed that cake
formation was the mechanism that best explained the membrane fouling at pressures of 8, 10
and 12 bar, but not it was not the only one. Intermediate, complete, and standard pore blocking
were also checked. Permeate recovery rate of 40% was obtained for the process of nanofiltration
at 10 bar, with a permeate flux 52% lower than the initial one. At 10 bar removal percentages
of pollutants by the membrane were more significant: 96% chemical oxygen demand, 98% total
organic carbon, 90% for sulphate, and greater than 70% for monovalent ions (chloride and
potassium). High rejection of pollutants was obtained with integrated MBR-NF system leading
the treated effluent able to be reused in the own landfill or discharged into watercourses in

accordance with standards limits for disposal.

Keywords: nanofiltration, landfill leachate, fouling mechanisms, operating pressure.
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Capitulo 1

INTRODUCAO

1.1 Introducao

O aterro sanitéario configura-se como uma forma de disposi¢cdo mais simples, barata e
segura para os residuos sélidos urbanos nos paises em desenvolvimento. Essa técnica requer,
no entanto, que os subprodutos decorrentes da decomposicéao biolégica dos residuos aterrados
sejam coletados e tratados corretamente, de forma a evitar possiveis contaminac@es do ar, solo,
aguas subterraneas e superficiais (Castilhos Jr. et al.,2003; Moravia, 2010).

Os lixiviados de aterro sanitario sdo efluentes oriundos da decomposicdo da matéria
organica, da agua da chuva que infiltra e percola o interior das células do aterro e da umidade
natural dos residuos (Moravia, 2007; Wojciechowska, 2017). Sdo caracterizados por conterem
elevadas concentracdes de matéria organica diversa, nitrogénio amoniacal, sais inorganicos e
metais pesados (Kawahigashi et al., 2014). Suas composi¢cBes quimica e microbioldgica
complexas e variaveis sao influenciadas pelo tipo de residuo aterrado, condicdes climaticas,
método de compactacao dos residuos nas células e tempo de operacdo do aterro sanitario (Foo
e Hameed, 2009). Quanto mais tempo de operacdo tem o aterro, maior a concentracdo de
compostos recalcitrantes e amonia, reduzindo, portanto, a eficiéncia de tecnologias de

tratamento bioldgico (Reinhart e Townsend, 1998).

Devido a composicao variavel e potenciais caracteristicas poluidoras do lixiviado de aterros
sanitarios para a agua subterrénea e ecossistemas aquaticos, padrdes rigorosos de langamento

desse efluente em agua sdo impostos por 6rgaos ambientais. Com o intuito de atender a esses
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parametros, alternativas mais avancadas de tratamento devem ser consideradas em detrimento
aos convencionais processos quimicos, fisicos e biolégicos que sdo comumente utilizados para

o tratamento desse efluente (Tchobanoglous, 1993).

A integracdo de processos de separacdo por membranas com tratamento bioldgico € uma
alternativa com potencial aplicagdo para o tratamento de lixiviado. O biorreator com membrana
(BRM) permite a biodegradacdo da matéria organica presente nesse efluente e a completa
retencdo da biomassa no médulo de membrana integrado ao biorreator, comumente composto
de membranas de ultrafiltracdo (UF) e microfiltracdo (MF) (Cicek, 2003; Ahmed e Lan, 2012).
A performance desse biorreator depende, além das condi¢es operacionais, do microrganismo
que ira realizar a degradacdo do efluente. Nesse sentido, a utilizacdo de leveduras para
tratamento de efluentes tem sido estudada, uma vez que apresentam alta capacidade de quebra
e assimilacdo de compostos de dificil degradacdo (Harms et al., 2011). A espécie
Saccharomyces cerevisiae € relevante do ponto de vista econdmico (de baixo custo), de fécil
manipulacdo e ja foi investigada para tratamento de lixiviado de aterro sanitario, com remoc¢oes
68% de demanda quimica de oxigénio (DQO) (Brito, 2013).

A utilizacdo dos BRM de forma isolada para tratamento de lixiviado pode ser
insuficiente para adequar a composicéo do efluente tratado aos padrdes exigidos pela legislacéo,
uma vez que componentes inertes de baixa massa molar ainda podem estar presentes no

permeado, requerendo, portanto, um pds-tratamento (Sadri et al., 2008; Chen e Liu, 2006).

A nanofiltracdo (NF) é uma tecnologia muito investigada com potencial aplicacdo para
polimento do permeado de BRM para o tratamento de lixiviado (Li et al., 2010; Ince et al.,
2010). Elevados valores de remogéo de DQO e nitrogénio amoniacal foram reportados ao se
utilizar o tratamento integrado por BRM seguido de uma etapa de NF (Ahmed e Lan, 2012;
Jakopovi¢ et al., 1998). Além disso, a tecnologia de NF é altamente capaz de remover ions
multivalentes e, de forma moderada, os monovalentes, a pressdes de operacao inferiores a
tecnologia de osmose inversa (Ol) (Peters, 1998). Dessa forma, as membranas de NF tém se
mostrado como uma etapa de pds-tratamento promissor, com a obtencdo de um efluente tratado

com elevado potencial para redso (Jakopovic et al., 1998).

A incrustacdo da membrana (fouling) € um dos maiores problemas que afetam
econbmica e tecnologicamente a viabilidade dos processos de NF, que depende dos valores de

fluxo permeado obtidos e da estabilidade dos fluxos ao longo do tempo de operacdo. Parametros
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como pressao de operacgdo, velocidade de escoamento e concentracdo da alimentacédo, além da
interacdo dos solutos com a superficie da membrana, influenciam a formacéo de incrustagédo
(Corbaton-Baguena et al., 2015; Vela et al., 2009).

Ha vérios estudos na literatura baseados em modelos matematicos para tentar descrever
a diminuicdo do fluxo permeado com o tempo em funcdo da incrustacdo da membrana
(Bhattacharya, 2001; Bahattacharjee e Datta, 2003). Hermia desenvolveu um modelo empirico
baseado nas leis de filtracdo a pressdo constante, concebendo quatro mecanismos distintos de
incrustacdo: formacdo de torta, bloqueio completo, padréo e intermediario dos poros (Vela et
al., 2009).

Incrustacdes requerem limpezas frequentes nas membranas e elevam o consumo de
energia na pressurizagdo. Dessa forma, a anélise do declinio do fluxo permeado com o tempo e
a previséo dos mecanismos de incrustagdo que ocorrem na membrana em diferentes condicoes
operacionais sdo essenciais para 0 aumento de vida util da membrana e da reducéo dos custos

do processo (Blankert et al., 2006).

Nesse contexto, o objetivo desse trabalho foi avaliar o processo de NF de lixiviado de
aterro sanitario pré-tratado em um BRM inoculado com Saccharomyces cerevisiae. Os
mecanismos de incrustacdo da membrana foram investigados simultaneamente de acordo com
o0 modelo de Hermia, e foi analisada a eficiéncia do processo de NF como uma etapa de

polimento para o tratamento de lixiviado de aterro sanitario.

Essa dissertacdo foi desenvolvida no Departamento de Engenharia Quimica (DEQ) em
parceria com o Departamento de Engenharia Sanitaria e Ambiental (DESA), da Universidade
Federal de Minas Gerais. A avaliagdo do processo de nanofiltragdo foi realizada em amostras
de aterro sanitario pré-tratadas por Gomes (2016) em seu trabalho apresentado ao Programa de

Pds-Graduacdo em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hidricos da UFMG.

O trabalho esta dividido em cinco capitulos, sendo o primeiro composto pela introducao.

O segundo apresenta uma revisdo da literatura acerca dos conceitos de lixiviado de aterro
sanitario, tratamentos convencionais e alternativos para esse tipo de efluente, fundamentos
teodricos dos processos de separacgao por membranas (PSM) e da nanofiltracdo. Além disso, séo
abordados os principais fendmenos responsaveis para o declinio do fluxo permeado nos PSM e
0s modelos de Hermia e de resisténcia em série para investigacdo de incrustacdo na membrana.
O terceiro apresenta 0s objetivos gerais e especificos deste estudo. No quarto capitulo, é
3
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apresentado um artigo referente ao trabalho desenvolvido e, o quinto expde as conclusdes

alcancadas ap6s analises realizadas.



Capitulo 2

REVISAO DA LITERATURA

2.1 Aterros sanitarios

Os aterros sanitarios sdo uma das alternativas mais adequadas para a disposic¢éo final
dos residuos solidos urbanos (RSU) no solo, uma vez que sdo projetados e regulados por normas
que visam a reducdo dos impactos ao meio ambiente e a satde publica. Mesmo nos paises em
que existem politicas e gestdes que objetivam o redso, a reciclagem e a minimizacdo de
residuos, o aterro sanitario ainda é uma das opc¢6es preferenciais para disposicdo final de RSU
(Allen, 2003).

Segundo a NBR 8419/1992 da Associacdo Brasileira de Técnicas (ABNT,1992), a
disposicdo de residuos solidos em aterros sanitarios consiste em compactar esses rejeitos ao
menor volume toleravel e confina-los a menor area possivel, cobrindo-os com uma camada de
terra a cada etapa de compactacao finalizada. Para a elaboracdo de um projeto de aterro, devem
ser consideradas a impermeabilizacdo de base, estabilidade dos macicos de terra e residuos,
sistemas de drenagem e coletas de aguas pluviais, lixiviados e gases produzidos e, além disso,
devem ser estabelecidos sistemas de operagdo, monitoramento, cobertura final e fechamento do
aterro (Lange et al.,2003).

Embora sejam considerados como uma forma de disposicéo final segura para os RSU,
0s aterros sanitarios podem causar impactos ambientais significativos ao meio ambiente, uma
vez que a decomposicdo desses residuos produz rejeitos que, se ndo drenados, coletados e
tratados corretamente, podem contaminar o ar, solo e aguas subterraneas e superficiais
(Moravia, 2010). A degradacdo dos residuos ocorre por meio de complexas rea¢fes quimicas,
fisicas e biolégicas com 0s compostos organicos e inorganicos presentes e, também, com as

aguas que infiltram ou séo recirculadas no aterro (Castilhos Jr. et al., 2003). Como resultado
5



dessas reagdes, os residuos solidos sdo transformados em compostos mais estaveis e sao

formados o biogas e o lixiviado (Fiore, 2004).

O biogéas ou gas de aterro € composto por diversos gases, sendo o metano (CHas) e 0
dioxido de carbono (CO.) presentes em maior quantidade. Esses gases geralmente sdo
gueimados diretamente no aterro ou podem, também, serem aproveitados como fonte de
energia: como combustivel térmico, para geracao de eletricidade, vapor, combustivel veicular
ou para abastecer gasodutos com outros gases ja distribuidos (Castilhos Jr. et al., 2003). Ja o
lixiviado produzido deve ser coletado pelo sistema de drenagem do aterro e encaminhado para
tratamento, de modo que possa, posteriormente, ser langado em um corpo receptor, atendendo
aos padrdes de emisséo, ou reutilizado em outras atividades, isento de contaminagéo do solo,

agua subterranea ou superficial.

2.2 Lixiviado de aterro sanitario

Os lixiviados de aterro sanitario podem ser definidos como efluentes resultantes da
umidade natural presente nos residuos, dos subprodutos da degradacdo de matéria organica e
da &4gua da chuva que infiltra e percola a cobertura e o interior das células do aterro (Moravia,
2007; Wojciechowska, 2017). Tratam-se de efluentes de composi¢fes quimica e
microbioldgica complexas e varidveis, uma vez que suas caracteristicas dependem nédo s6 do
tipo de residuo que € aterrado, mas também das condicdes climéaticas, do método de
compactacao dos residuos nas células, da umidade, quantidade de 4gua que é percolada, forma

de operacdo e idade do aterro sanitario (Nascentes et al., 2006).

Os lixiviados sdo caracterizados pelas elevadas concentracdes de compostos organicos
diversos, nitrogénio amoniacal, sais inorganicos, cloretos e metais pesados (Kawahigashi et al.,
2014). Segundo Christensen e colaboradores (1994), os lixiviados podem ser definidos como
uma solucéo aquosa de quatro grupos distintos: metais pesados (cadmio, cromo, cobre, chumbo,
niquel e zinco), compostos inorganicos, matéria organica dissolvida (como acidos graxos
volateis e componentes refratarios) e matéria organica xenobidtica, como fendis, compostos
halogenados, hidrocarbonetos aromaticos, alcoois, cetonas, acidos carboxilicos, além de outras

substancias com caracteristicas toxicas.



O tempo de operagdo de um aterro sanitario é uma das variaveis que influenciam
significativamente as carateristicas do lixiviado. Essa associacdo esta relacionada as fases de
decomposic¢édo dos residuos nas células (Souto, 2009). Na fase inicial do processo, enquanto
ainda h& quantidade significativa de matéria organica biodegradavel, ocorre uma rapida
fermentagdo que resulta na formac&o de acidos graxos volateis de baixa massa molar (Welander
etal., 1997). Nessa etapa, grandes quantidades de matéria organica estdo presentes no lixiviado,
resultando em elevadas concentragdes de DBO e DQO (Souto, 2009).

A medida que sdo formados os acidos graxos volateis, microrganismos metanogénicos
se desenvolvem e os convertem em biogas. Nesse estagio, ha significativa reducdo da DBO e
de parte da DQO, uma vez que os compostos biodegradaveis ainda presentes sdo quase
totalmente consumidos e convertidos em gases (Chian e DeWalle, 1976; Souto, 2009). ions
inorganicos e substancias que sdo de complexa e lenta assimilacdo pelos microrganismos, como
os acidos falvicos e himicos, permanecem, ainda, no lixiviado. A amdnia resultante das reacbes
de decomposicdo também tem, ao longo do tempo, sua concentracdo elevada nesse efluente
(Qasim e Chiang, 1994).

Durante a fase de fermentacao acida, ha diminuicdo do pH do lixiviado, que pode atingir
valores entre 4,5 e 7,5. Essa diminuicdo do pH esta relacionada a elevada quantidade de acidos
organicos formados e gés carbonico dissolvido. Esses valores de pH tendem a aumentar com o
tempo e o lixiviado passa a apresentar caracteristicas neutras ou basicas, uma vez que esses
acidos sdo consumidos e a concentracdo de nitrogénio amoniacal no meio se eleva (Chen,
1996).

Lixiviados com pH inferiores a 7 podem apresentar quantidades mais elevadas de
metais, uma vez que, em meios mais acidos, esses elementos estdo mais sollveis. Materiais
inorganicos como ferro, manganés, zinco, calcio, magnésio e estroncio sdo quantificados em
concentragfes superiores em amostras com caracteristicas mais acidas (Souto, 2009). Em
lixiviados mais alcalinos, pode ocorrer a complexacdo e a precipitacdo desses elementos
(Pohland e Harper, 1986). Além de depender do estagio da decomposicdo, a concentracao e 0S
tipos de metais presentes nesses efluentes dependem das caracteristicas dos residuos que sdo
dispostos no aterro sanitario, sendo os de origem doméstica mais isentos desses elementos que

0s provenientes de industrias (Christensen et al., 2001; Silva, 2002).



A Tabela 1 apresenta uma comparacao entre as caracteristicas de lixiviados de aterros
sanitarios com menores tempos de operacdo e aqueles em um estagio de decomposi¢cdo mais

avancada.

Tabela 1 - Comparagdo entre caracteristicas de lixiviados com diferentes tempos
de operacdo

Constituintes Concentragdes no lixiviado Concentragdes no lixiviado

Tempo de operagéo do aterro

(anos) >1-2 >5-10

pH 6 6,675
DQO (mg L?) 3000 — 60000 100-500

DBOs/DQO 06-1,0 0-03
COT (mg L1 1500 - 20000 80 - 160

N-NHs (mg/L) 10- 800 20 - 40
SST (mg L?) 200 — 2000 100 - 400
Ca? (mgL?) 200 — 3000 100 - 400

S04 2- (mg L-1) 50 — 1000 20-50
Mg 2* (mg L) 50 — 15000 50 - 200
Cl-(mg L?) 200 — 3000 100 - 400

Fonte: O’leary e Tchobanoglous (2002)

E recorrente, principalmente em lixiviados mais antigos, a presenca de compostos
recalcitrantes, isto €, hd maior concentracao, nesses efluentes, de substancias quimicas que, por
nédo serem facilmente degradadas pelos microrganismos, persistem no meio ambiente (Morais,
2005; Silva, 2002).

Segundo Silva (2002), a dificuldade a biodegradacéo esta relacionada, principalmente,

aos seguintes fatores:

presenca de compostos de elevada massa molar e estrutura quimica complexa, desprovidos de

grupos funcionais reativos;

interacdo ou complexacdo das moléculas com elementos quimicos que as tornam pouco

acessiveis as enzimas dos microrganismos;



compostos cujas moléculas podem inativar as enzimas do metabolismo dos microrganismos,

ou, ainda, serem toxicas a microflora.

Nos lixiviados, a recalcitrancia esta associada, principalmente, a presenca de substancias
hdmicas (SH) (Souza, 2005). Esses compostos podem ser definidos como polimeros amorfos,
de estruturas quimicas complexas e heterogéneas, constituidos de grupos funcionais distintos,
que podem interagir e, com frequéncia, alterar a conformacéo da molécula polimérica. Sdo
resultantes da decomposicao de residuos de origem animal e vegetal por reacGes de oxidacao e

polimerizacdo da matéria organica (Stevenson, 1994).

Em funcdo das diferencas de solubilidade em solugdes aquosas de diferentes pH, essas
macromoléculas orgénicas podem ser subdivididas em trés grupos: &cidos humicos (AH),
acidos fulvicos (AF) e huminas (HU) (Maia, 2003). De acordo com Kjeldsen e colaboradores
(2002), a fragdo HU é muito pouco soltuvel em qualquer pH, a AH é mais solivel em meios

alcalinos e a AF é solGvel em quaisquer meios.

As fracdes humicas também diferem entre si ha massa molar e na quantidade de grupos
funcionais (Kawahigashi, 2012). A Tabela 2 apresenta os valores das massas molares e teores

de carbono, nitrogénio e oxigénio dessas fracdes.

Tabela 2 - Propriedades quimicas das fra¢des humicas

Parametro Acidos Fulvicos Acidos Humicos Huminas
Massa Molar (Da) 640-5.000 10.000 — 100.000 >100.000
C (%) 42-47 51 -62 >62
0 (%) 45-50 31-36 <30
N (%) 2,0-4,1 3,6-5,5 >5

Fonte: Bride (1994)

Ao caracterizar as substancias humicas presentes em amostras de lixiviados de idades
distintas, Kang, Shin e Park (2002) verificaram que a concentracdo de componentes aromaticos

e 0 tamanho molar dessas substancias aumentam para aterros mais antigos.



Segundo M. Sir e colaboradores (2012), a fragéo organica que compde os lixiviados de
aterros sanitarios € constituida, principalmente, de &cidos graxos volateis e substancias
himicas, sendo que as Gltimas podem atingir até 60% do total da matéria organica em aterros

mais antigos.

2.3 Tratamento de lixiviados de aterros sanitarios

Devido as elevadas concentragcfes de substancias orgénicas e inorgénicas nos lixiviados
de aterros sanitarios, esses efluentes possuem grande potencial poluidor para o solo e aguas
subterraneas e superficiais. Dessa forma, requerem tratamento adequado antes de serem
lancados em um corpo receptor ou reutilizados, de modo que os valores de seus parametros
fisicos, quimicos e bioldgicos ndo causem impacto ao meio ambiente e atendam aos limites

estabelecidos pelas legislacdes vigentes (Kawahigashi et al., 2014).

No Brasil, a Resolucdo n° 430, de 13 de maio de 2011 do Conselho Nacional de Meio
Ambiente (CONAMA, 2011) dispde sobre as condigdes e padrdes de lancamento de efluentes,
complementa e altera a Resolugdo CONAMA n° 357 de 2005 (CONAMA, 2005). Segundo este
dispositivo, os lixiviados de aterros sanitarios municipais devem atender as condicGes e padrdes

definidos no artigo 16.

Em Minas Gerais, o Conselho Estadual de Politica Ambiental (COPAM) e o Conselho
Estadual de Recursos Hidricos de Minas Gerais (CERH-MG) definiram a Deliberacdo
Normativa Conjunta COPAM/CERH-MG n° 01, de 05 de maio de 2008 que regulamenta as
condicBes e padrbes de lancamento de efluentes em Minas Gerais. Essa deliberacdo é mais
restritiva que a imposta pela Resolucdo CONAMA n° 430/2011. Para atender aos padrdes de
lancamento nos cursos hidricos de Minas Gerais, 0s efluentes tratados oriundos de percolados
de aterros sanitarios devem apresentar concentrages de DQO de até 180 m gL ou tratamento
com eficiéncia de reducdo no minimo de 55% com média anual igual ou superior a 65% e

concentracéo de nitrogénio amoniacal maxima de 20 m gL

A escolha de um tratamento adequado para o lixiviado depende, além da variabilidade
da composicao e volume desse efluente, dos custos de investimento e de operacédo, das técnicas
disponiveis e da eficiéncia do tratamento para que sejam atendidas as exigéncias dos 6rgaos

ambientais (Bidone, 2007; Queiroz et al., 2011). Em geral, sdo utilizados sistemas de
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tratamentos combinados, uma vez que ndo ha método que consiga operar isoladamente e
remover, com eficiéncia, elevadas concentracdes de carga organica e, principalmente, de

compostos recalcitrantes (Moravia, 2010).

Alguns dos métodos mais comumente empregados para o tratamento dos lixiviados

oriundos de aterro sanitarios, segundo Renou e colaboradores (2008), sdo:

tratamentos bioldgicos, em que podem ser empregados processos aerébios ou anaerobios;

tratamentos fisico-quimicos, dentre os quais podem-se citar a coagulacao/floculacéo, flotacéo,

adsorcdo, oxidacgdo e precipitacdo quimica e arraste com ar;

recirculacdo no proprio aterro sanitario;

encaminhamento para as Estacdes de Tratamento de Esgoto (ETE), para que seja realizado o

tratamento juntamente com os efluentes sanitarios.

No Brasil, os sistemas baseados em tratamento biolégico convencional em ETES sdo 0s
mais utilizados. Entretanto, o desempenho destas instalacdes é baixo, uma vez que nao foram
dimensionadas para tratar efluentes com caracteristicas recalcitrantes como as de lixiviados de

aterro sanitario (Fernandes et al., 2006).

2.3.1 Tratamentos Bioldgicos

S&0 processos de tratamento nos quais séo utilizados microrganismos para realizar a
degradacdo da matéria organica em gas carbdnico (CO>) e agua, sob condigdes aerdbicas, e em

gases metano (CH4) e (CO2) quando em meio anaerobico (Orlando, 2014).

Os tratamentos bioldgicos sdo métodos comumente empregados para tratamento de
lixiviados, uma vez que utilizam técnicas simples, de facil operacéo e elevado custo-beneficio
para efluentes que possuem elevadas concentragdes de DBOs. Lixiviados que possuem baixas
concentracdes de nitrogénio amoniacal, elevados valores de razdo DBOs/DQO (acima de 0,5)
e altas concentragdes de &cidos graxos de baixa massa molar, sdo os mais indicados para esse

tipo de tratamento (Renou et al., 2008).
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Para lixiviados oriundos de aterros com tempos maiores de operacdo, o tratamento
bioldgico tem sua eficiéncia limitada, uma vez que esses efluentes podem apresentar grandes
quantidades de substancias recalcitrantes, metais pesados (que podem inibir o metabolismo dos
microrganismos) e compostos toxicos a microbiota, fazendo com que seja necessaria a
associacao dos processos bioldgicos com tratamentos fisico-quimicos (Amaral, 2007; Moravia,
2010).

As técnicas mais frequentemente empregadas para tratamento biologico de lixiviado s&o
as que envolvem processos aerébios, como lagoas aeradas, lodos ativados, filtros bioldgicos,
reatores sequenciais em batelada (RSB) e as que operam em condi¢fes de anaerobiose, como
lagoas anaerdbias e reatores anaerdbios de fluxo ascendente e manta de lodo (RAFA)
(Kurniawan et al., 2006).

As lagoas aeradas constituem uma modalidade das lagoas de estabilizacdo, sendo que
nelas o tratamento do efluente ocorre devido a atividade de microrganismos aerdbios presentes
no meio. O suprimento de oxigénio é realizado por sistemas de aeragdo, com o intuito de manter
uma concentracdo desse elemento em toda massa liquida. Trata-se de uma técnica de baixo
custo de operacdo e manutencdo, mas que depende da disponibilidade de grandes areas e
energia elétrica, das condicGes climaticas, de elevados tempos de detencao hidraulica e também
requer pos-tratamento, uma vez que ha elevada concentracdo de sélidos em suspensdo
(Kurniawan et al., 2006; Renou et al.,2008).

A utilizacdo de lagoas aeradas estd limitada ao tratamento de lixiviados com altas
concentracfes de matéria organica biodegradavel, ou seja, pode apresentar bom desempenho

de tratamento para lixiviados oriundos de aterros com pouco tempo de operacao.

Nos processos em que sdo empregados lodos ativados, o efluente é introduzido em um
reator para mistura com uma massa ativa de microrganismos, que, em meio aerado
mecanicamente, realizam a biodegradacdo da matéria organica. Novos flocos sdo formados,
sedimentados e parte dessa massa celular retorna ao tanque de aeracdo, aumentando a
concentracdo de microrganismos no reator (Kurniawan et al., 2010). Embora seja um método
eficiente para remogdo de matéria organica e amonia, tem se mostrado em desvantagem se
comparado a outras técnicas para tratamento de lixiviados, uma vez que é fortemente
influenciado pelas caracteristicas do lixiviado, sensibilidade dos microrganismos a varia¢éo de

pH, temperatura, deficiéncia de nutrientes, substancias toxicas e deficiéncia de nutrientes, alem
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de dificuldades relacionadas a sedimentabilidade dos lodos ativados (Lin et al., 2000; Renou et
al., 2008).

Os reatores aerobios sequenciais em batelada sdo uma modalidade do tratamento com
lodos ativados, no qual as operac6es de alimentacdo, mistura, aeracao, sedimentacao, descarte
do efluente tratado, repouso e remocdo do excesso de lodo ocorrem em um unico tanque, em
etapas sequenciais (Von Sperling, 2002). Em funcdo da biomassa presente no sistema, vazéo e
caracteristicas do efluente, os periodos de duracdo de cada ciclo podem ser modificados, de
modo a permitir remogOes consideraveis de nitrogénio amoniacal e de matéria organica
simultaneamente (Diamadopoulos et al., 1997). Devido a essa flexibilidade operacional, esses
reatores sdo mais aplicaveis para o tratamento de lixiviados de aterros sanitarios se comparados

a outros processos bioldgicos (Kennedy e Lentz, 2000).

Os tratamentos bioldgicos anaerdbios também possuem facilidade operacional e, em geral,
produzem quantidade inferior de lodo, o que reduz os custos de gerenciamento. Se comparado
aos processos aerobicos, apresentam eficiéncia inferior de remocdo de matéria organica, além
de reacOes a taxas mais lentas, mas produzem, no entanto, CH4, que pode ser utilizado como

fonte alternativa de energia (Berrueta et al., 1992; Gomes et al., 2009).

2.3.2 Tratamentos fisico-quimicos

Os processos fisico-quimicos sdo empregados visando, principalmente, a remocao de
compostos inorganicos e organicos de dificil degradacdo, podendo ser aplicaveis como técnicas
de pré ou pos-tratamento de lixiviados. Devido a eficiéncia dessa técnica em degradar
substancias refratarias, é mais indicada para tratamento de lixiviados oriundos de aterros
sanitarios mais antigos, em que a relagdo DBOs/DQO tem baixos valores e a concentracdo de

nitrogénio amoniacal é elevada (Moravia, 2007; Wilszniowski et al., 2006).

Embora as técnicas convencionais de tratamento fisico-quimico sejam eficientes na
remocdo de compostos recalcitrantes, sdo consideradas como métodos de elevados custos
operacionais e que, em alguns casos, requerem a utilizagdo de grandes quantidades de reagentes
quimicos adicionais, que, além de tornar o meio mais agressivo, pode conferir toxicidade ao
efluente, inviabilizando o descarte deste em um corpo receptor (Alves, 2004; Obuli e Kurian,
2008).
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A adsorc¢do, coagulacdo-floculagdo e remocdo por arraste ou precipitacdo quimica séo
0s processos fisico-quimicos mais comumente utilizados no tratamento de lixiviados
(Kurniawan et al., 2006).

A adsorcdo é o método geralmente aplicado para remocdo de espécies quimicas
dissolvidas que podem ser adsorvidas em matrizes solidas, como, por exemplo, o carvao
ativado. No tratamento de lixiviados, é comumente utilizada na etapa final, visando a remogéo
de compostos organicos recalcitrantes, cor e metais pesados (Aziz et al., 2004). A principal
desvantagem da adsorcao € a frequente necessidade com que devem ser feitas as regeneracoes
das colunas contendo carvéo ativado, para a obtengdo de um tratamento eficiente (Renou et al.,
2008).

Os processos de coagulagéo e floculagdo sdo amplamente utilizados como etapa anterior
ao tratamento biol6gico com o objetivo de remover principalmente sélidos em suspensao. A
coagulacdo desestabiliza as particulas coloidais pela acdo de um agente coagulante e a
floculagdo promove a aglomeracdo dessas particulas pequenas formando flocos que podem
sedimentar. Esse método pode ser empregado, também, como etapa de polimento de efluente,
com remocado de componentes organicos persistentes e metais pesados (Silva, 2002; Tatsi et al.,
2003). Possuem a desvantagem de gerar grande quantidade de lodo e aumentar a concentracao
de metais no efluente tratado, em virtude dos agentes coagulantes adicionados (Silva, 2004).

Altas concentragdes de amonia no lixiviado podem comprometer a eficiéncia de
tratamentos bioldgicos. Como método de reduzir a quantidade desse composto em tratamentos
primarios, sdo geralmente empregadas as técnicas de precipitacdo quimica ou por arraste com
ar (air stripping). Li e colaboradores (1999) verificaram que a remoc¢do de DQO em esgotos
sanitarios aumentou de 79 para 95% apds precipitacdo quimica do ion amonio seguida de

tratamento com lodos ativados.

No processo de air stripping, as substancias volateis presentes no lixiviado podem ser
removidas por um processo fisico de arraste com o ar. Para um efluente com elevadas
concentracdes de nitrogénio amoniacal, é necessario que ocorra uma elevacédo de pH do meio,
com o intuito de promover a transformacdo dos ions aménio em amonia livre. Essa técnica, no
entanto, requer cuidadoso tratamento da fase gasosa arrastada, uma vez que a liberagdo de

amonia na atmosfera pode causar severa poluicdo no ar (Li et al., 1999; Moravia, 2010).
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2.3.3 Recirculacéo

A recirculacdo é uma das opcdes de tratamento de lixiviado mais simples e de menor
custo gque existem. Consiste em aspergir esse efluente sobre as células do aterro sanitario em
operacdo, contendo residuos. Nesse sistema, a massa de rejeitos opera como um reator
anaerobio, no qual o lixiviado aspergido continua sofrendo processo de degradacdo, além de ter

seu volume final reduzido em decorréncia da evaporagdo natural (Moravia, 2010).

A recirculacdo do lixiviado promove aumento da umidade nos residuos dispostos em
aterros situados em locais nos quais a taxa de evaporacdo € superior a pluviométrica,
favorecendo a distribuicdo de nutrientes, enzimas e acelerando as reagdes de biodegradacéo no
aterro. Requer, no entanto, que haja um controle de pH, pois em meios mais &cidos ha reducéo
da atividade dos microrganismos anaerobios e, consequentemente, aumento do tempo de
degradacéo (Bae et al., 1998; Moravia, 2010).

Os elevados riscos de poluicdo ambiental devem ser levados em considera¢do quando
for adotada essa técnica de tratamento, uma vez que danos na camada impermeabilizante de
fundo das células do aterro podem levar a infiltracdo de lixiviado no solo e nas aguas

subterraneas.

2.3.4 Co-tratamentoem ETE

O envio de lixiviado oriundo de aterros sanitarios para tratamento em ETES municipais
€ uma pratica muito comum no Brasil. Trata-se de uma alternativa que pode ser viavel, de facil
manutencdo e baixos custos de operacdo, principalmente se a central de tratamento esta
localizada proxima ao aterro (Ahn et al., 2002). Requer, no entanto, que sejam realizadas
avaliacdes técnicas quanto a capacidade das instalacGes da ETE em receber esse incremento de
matéria organica, além da presenca de compostos recalcitrantes, metais pesados e aménia, que
podem reduzir significativamente o desempenho do tratamento convencional utilizado para os
esgotos domésticos (Cegen e Aktas, 2004).

Além da presenca de compostos inibitdrios e recalcitrantes no lixiviado, a proporcao
volumétrica ideal desse efluente a ser tratado em conjunto com o esgoto sanitario €, ainda, um
dos desafios enfrentados com a adocdo dessa pratica. Mannarino e colaboradores (2011)
verificaram que quando essa proporcao é superior a 2%, a qualidade do efluente tratado é

comprometida.
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Segundo Campos (2014) parte dos componentes do lixiviado é tratada ou removida em
ETE, porém parte significativa € diluida. Segundo ele, ndo ha segurancga efetiva nas analises de
DBO, DQO, nitrogénio, fosforo e metais, uma vez que considerar a eficiéncia baseada nesses
parametros ndo oferece garantia sobre os componentes presentes nos efluentes da ETE, sendo
necessario, portanto, aumentar o nimero de variaveis monitoradas. Além disso, s&o comuns 0s

problemas de corrosdo, odor, cor e aumento no consumo de produtos quimicos nas ETEs.

2.3.5 Novas tendéncias para o tratamento de lixiviado

Com o intuito de obter melhores resultados no tratamento de lixiviados, principalmente
com aqueles que contém altas concentragcdes de compostos recalcitrantes, e, consequentemente
atender aos padrGes ambientais exigidos para lancamento desses efluentes em corpos
receptores, outras tecnologias tém sido estudadas, desenvolvidas e aplicadas. Dentre elas,
podem-se citar os métodos em que se empregam 0s processos oxidativos avancados e de
separacdo por membranas (Peyravi et al., 2016; Sarria et al., 2003).

2.4 Processos de separacdo por membranas (PSM)

Segundo Habert e colaboradores (2006), sdo processos de separacao gque utilizam uma
membrana como barreira seletiva e que, sob a acdo de uma for¢a motriz, € capaz de restringir
total ou parcialmente o transporte de espécies quimicas presentes entre fases. Sd&o uma
alternativa aos processos de separacao classicos, sendo que a aplicacdo das distintas técnicas de
PSM dependera da morfologia e natureza do material que constitui a membrana e da forca
motriz empregada na operacdo, que conferem diferentes caracteristicas de seletividade e

permeabilidade as tecnologias de separacao.

A capacidade seletiva de uma membrana porosa esta relacionada as diferencas entre 0s
tamanhos dos poros da membrana e das espécies presentes na solugdo, sendo que, para
processos em que € utilizado o gradiente de pressdo como forgca motriz, o coeficiente de rejeicao
(Rej) pode ser utilizado para avaliar a seletividade da membrana a uma dada espécie. Esse
coeficiente pode ser definido como a relacdo entre a concentragdo desse composto na

alimentacéo e na solucgéo pds-filtracdo (permeado) (Habert et al., 2006).
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Assim como a seletividade, o fluxo permeado também é um parametro que determina a
performance da separacdo por membranas. Ele representa a vazdo de permeado que percola
através da membrana por unidade de area (Mulder, 1996). A uma determinada pressdo de
operacdo, sao medidos valores de fluxo permeado ao longo do tempo, sendo que o objetivo é

obter fluxos permeados elevados a menores pressdes possiveis.

A tecnologia de separacdo por membranas tem sido amplamente estudada e aplicada nas
ultimas décadas para o tratamento de lixiviados em varios paises. Dentre 0s principais processos
utilizados para o tratamento desses efluentes estdo a microfiltracao, ultrafiltracdo, nanofiltracdo

e osmose inversa (Renou et al., 2008).

A microfiltragdo (MF) pode reter particulas com didmetro superiores a 0,1 pm e é
indicada para processos em que se deseja separar materiais em suspensdo, bactérias e moléculas
de massa molar maior que 500 kDa (Habert et al., 2006). Por utilizar membranas com menor
resisténcia hidrodinamica, pressoes de operacdo néo téo elevadas (0,5 a 2 atm) sdo suficientes
para realizar a separacdo (Mulder, 1996). Tem sido aplicada em associacdo a tratamentos

bioldgicos e pds etapas de coagulacdo/floculacdo no tratamento de agua e efluentes.

A ultrafiltracdo (UF) é efetiva para reter particulas e macromoléculas com massas
molares superiores a 5 kDa, a pressdes de operacdo que podem variar de 1 a 7 atm (Habert et
al., 2006). Assim como as membranas de MF, sdo comumente associadas aos reatores
biol6gicos ou empregadas como etapa anterior as de polimento, como Ol e NF, por exemplo.
Davor e colaboradores (2016) avaliaram a integracdo dos processos de adsorcdo/UF e
coagulacdo/UF como opcdes de pré-tratamento de lixiviado de aterro sanitario para serem
submetidos a uma etapa de NF e Ol. Eles verificaram que no processo de UF, a remogéo de
COT e DQO p06s etapa de adsorcao foi 84,83% e 26,5% superiores a UF pds-coagulacdo,

respectivamente.

A osmose inversa (Ol) é uma operacdo muito estudada para purificacéo de lixiviado de
aterro sanitario, pois além de reter componentes organicos presentes nesse efluente, a separagédo
é realizada também, em nivel i6nico, com a remocdo de sais inorganicos dissolvidos (M. Sir et
al., 2012). Para a Ol, séo utilizadas membranas densas e pressdes de operacdo muito elevadas
(15 a 80 atm), sendo que é de grande importancia econdmica a determinacdo de pressdes de

operacdo minimas que poderiam garantir elevada eficiéncia para o processo (Habert et al.,
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2006). Ao avaliar a eficiéncia do tratamento com Ol para o lixiviado de aterro sanitario, M. Sir
e colaboradores (2012) verificaram remogédo maior que 95% de COT, acidos humicos, sélidos

dissolvidos totais e ions, sendo que para os ions divalentes essa remocéo foi superior a 99%.

Com propriedades intermediarias entre os processos de UF e Ol, a nanofiltracdo (NF)
também aparece como um processo de tratamento mais econémico e promissor para polimento
de lixiviado de aterro sanitario. Como objetivo de estudo desse trabalho, consideracGes

importantes sobre a NF serdo descritas no topico 2.7 deste trabalho.

O desafio para utilizacdo dos PSM esta relacionado, principalmente, ao acimulo e/ou
deposicdo de solutos na superficie da membrana. Esses fenbmenos sdo conhecidos como
polarizacdo de concentracdo e incrustacdo (fouling) e serdo abordados com mais detalhes nos
itens 2.8 € 2.9.

2.5 Biorreatores com membranas (BRM)

A associacdo entre os PSM e tratamento bioldgico é considerada como um grande
avanco para o tratamento de efluentes. Nesse contexto, os biorreatores com membranas (BRM
tém sido empregados para tratamento de diversas tipologias de efluentes, dentre eles, lixiviados
de aterros sanitarios (Van Dijk e Roncken, 1997).

Os BRMs operam em sua maioria com sistema de lodos ativados, sendo que, no reator,
as membranas atuam como barreira seletiva para os flocos contendo 0s microrganismos,
deixando haver a permeacdo somente de efluente tratado. Nesse sistema, as membranas
substituem a etapa de sedimentacdo necessaria nos tratamentos convencionais e,
consequentemente, a area requerida para as instalacGes de tratamento de efluente é reduzida
(Sarria et al., 2011).

Com a utilizacdo de membranas de MF e UF associadas ao tratamento bioldgico, 0s
BRMs podem tratar efluentes compostos por substancias de dificil degradacdo. Os BRMs
geralmente operam com elevado tempo de retencdo celular ou idade do lodo, permitindo o
desenvolvimento de microrganismos que sdo capazes de metabolizar compostos persistentes
(Le-Clech et al., 2003).

A conjugacdo dos BRMs com uma etapa posterior de NF permite melhores resultados

para o tratamento de lixiviados oriundos de aterros sanitarios mais antigos. 1sso ocorre porque
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a-associacdo da NF, como pos-tratamento a esse biorreator promove a remogao de compostos
recalcitrantes e de metais pesados que esses processos isolados poderiam ndo ser capazes de
tratar (Guanghui et al., 2014).

O desenvolvimento e a aplicacdo dos BRMs ainda sdo um desafio para o tratamento de
efluentes, principalmente para o emprego em grande escala. Além do investimento para
aquisicdo das membranas, problemas relacionados a incrustacdo provocam diminui¢do do fluxo
permeado ao longo da operacdo, aumenta o tempo necessario para o tratamento do volume total
de efluente, eleva a demanda de energia e requer limpezas frequentes ou mesmo a substituicdo
da membrana, o0 que eleva os custos operacionais. Os principais fatores que interferem na
incrustacao nesse sistema estdo relacionados as condi¢des operacionais, as caracteristicas do
efluente a ser tratado, aos subprodutos resultantes do metabolismo dos microrganismos, aos

coloides e precipitados inorganicos (Stephenson et al., 2001; Peyravi et al., 2016).

2.6 Biorreatores inoculados com leveduras

A escolha do microrganismo que realizara a biodegradacdo de determinado efluente é
fundamental para o bom desempenho dos BRMs. Nesse sentido, a utilizacdo de cultura de
fungos para realizar o tratamento de efluentes contendo uma variedade de compostos poluentes
tem sido cada vez mais estudada.

As leveduras sdo fungos unicelulares nao filamentosos, com espécies que podem se
apresentar sob diversas formas, em diferentes habitats e com distintos metabolismos. Possuem
células que, em geral, sdo maiores que as bacterianas e que tém a capacidade de se
desenvolverem em uma ampla faixa de pH (3 a 10), ao passo que as das bactérias crescem

preferencialmente em meios mais neutros.

As leveduras podem metabolizar uma variedade de compostos organicos (soluveis ou
ndo) e nutrientes, sendo que, como fonte de nitrogénio, podem utilizar tanto o inorganico quanto
0 organico (Rose e Harrison, 1987; Dan, 2002; Deak, 2005).

Entre as espécies que compde o grupo das leveduras, a Saccharomyces cerevisiae € ndo
patogénica, de manipulacdo segura, e que ja € muito utilizada na industria, principalmente para
fabricacdo de pées e bebidas. Além de sua aplicagdo no ramo alimenticio, essa levedura tem

ganhado notoriedade como uma alternativa para tratamento de efluentes contendo metais
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pesados, pois possui a capacidade de bioacumular esses materiais em uma variedade de

condicdes externas (Wang e Chen, 2006).

Brito (2013) avaliou o uso de um sistema de BRM inoculado com biomassa S. cerevisiae
para tratamento de lixiviado de aterro sanitario. Os resultados demonstraram que o sistema foi

eficiente na remocédo de DQO (68%), substancias humicas (68%) e cor (79%).

Segundo Wichitsathian e colaboradores (2004), a utilizacdo de leveduras para
tratamento biolégico em detrimento das bactérias pode reduzir as taxas de incrustacdo na
membrana no BRM. Isso ocorre porque as leveduras possuem células grandes, capazes de
formarem flocos maiores que os bacterianos, pouco sedimentaveis e de baixa aderéncia a
membrana, podendo ser facilmente removiveis. Os autores compararam um BRM inoculado
com levedura e outro com bactérias, para efetuar o tratamento de lixiviado de aterro sanitério,
e verificaram que a vida Util da membrana do BRM com bacteérias foi quase trés vezes menor

do que o com leveduras.

2.7 Nanofiltracdo (NF)

A NF é uma técnica relativamente nova entre 0s processos de separa¢do por membranas
que tém como forca motriz o gradiente de pressdo. Com propriedades seletivas intermediarias
aos dos processos de Ol e UF, a NF tem sido utilizada para dessalinizacdo de agua do mar e
tratamento de agua e diversos tipos de efluentes (Hilal et al., 2004; Hussain et al., 2008).

As membranas de NF s&o, em geral, compostas por poros com tamanhos que variam
entre 0,5 a 1,5 nandmetros (Pontalier et al., 2005) e possuem massa molar de corte entre 200 a
1.000 Daltons para solutos organicos dissolvidos. Possuem rejeicbes moderadas para ions
monovalentes e elevadas para os multivalentes (Baker, 2004), sendo que, para 0s monovalentes,
como ions Na* e CI-, podem ser observadas remocdes de 50 a 90%. Ja para ions divalentes

como Ca?*, Mg?" e S04, retengBes superiores a 90% podem ser obtidas (Mulder, 1996).

Varios mecanismos estdo envolvidos nos processos de separacdo por membranas de NF.
Exclusdo por tamanho, interacOes eletrostaticas entre a membrana e espécies carregadas,
diferengas de solubilidade e difusividade, excluséo dielétrica e diferencgas de energia superficial
sdo as principais indicadas na literatura. O tamanho e a carga dos solutos influenciam

diretamente no processo de rejeicdo pelas membranas de NF (Schafer et al., 2005). Embora a
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membrana seja o principal elemento de estudo, pardmetros relacionados a operacao devem ser

considerados, com o intuito de entender 0 mecanismo de separacao.

A rejeicdo de solutos sem carga ocorre principalmente em funcdo do tamanho e
polaridade do soluto e das propriedades da membrana como tipo de material, poros e carga
(Kosutic e Kunst, 2002). Segundo Pages e colaboradores (2013), a rejeicdo de solutos com
massas molares semelhantes pode ser muito diferente, pois a exclusdo pode ndo ocorrer em
funcdo apenas do tamanho da particula. Além das caracteristicas das moléculas, pressdo de
operacdo, concentracdo da alimentacdo e fendémenos como adsorcdo e polarizacdo de

concentragéo influenciam no PSM.

A rejeicdo de solutos com carga também é determinada, tanto pelas propriedades dos
solutos, quanto pelas interacdes elétricas desses com a superficie da membrana, uma vez que
se sabe que a carga superficial das membranas de NF é influenciada pelas caracteristicas da
alimentacdo. Em contato com solucbes eletroliticas, as membranas podem adquirir carga
elétrica por adsorc¢do de ions, macromoléculas carregadas e polieletrélitos presentes na solucéo,
bem como pela dissociacéo de grupos funcionais presentes na membrana (Schafer et al., 2005).
Quando carregadas positivamente, as membranas repulsam o0s céations, especialmente o0s
divalentes, como o Ca®* e atrai os anions. Quando presentes grupos com carga negativa sobre
a superficie da membrana, solutos de mesma carga sdo repelidos e, os de carga contréria,
atraidos (Baker, 2004).

A separacdo ibnica resultante da interacdo eletrostatica entre os ions presentes na
alimentacdo e a carga superficial da membrana também é, muitas vezes, resultante da
combinacdo da exclusdo por tamanho e por efeito Donnan (Baker, 2004). O efeito Donnan
aparece quando duas regides que contém eletrdlitos sdo separadas por uma membrana que seja
impermeavel a um deles. O eletrélito rejeitado modifica a interface membrana/solucédo e o
equilibrio entre a carga idnica das fases (alimentacdo/permeado), provocando a permeacao de

ion de mesma carga através da membrana (Schafer et al., 2005).

As membranas de NF comparam-se as de Ol quanto as elevadas rejeicGes de sais em
solugdes com concentragdes desses compostos inferiores a 1.000 ou 2.000 ppm. Requerem, no
entanto, pressdes de operacao até cinco vezes inferiores as da Ol e fornecem maiores valores
de fluxo permeado (Mulder, 1996). Essas caracteristicas tornam as membranas de NF
promissoras para o tratamento de efluentes, principalmente em etapas de polimento, com

objetivo de redso do efluente tratado.

21



Fendmenos como a polarizacdo de concentragdo e incrustacdo na membrana podem
limitar a viabilidade técnica e econdmica dos processos de NF, uma vez que podem provocar a
diminuicdo do fluxo permeado ao longo da operacdo e reduzir o tempo de vida Util da

membrana.

2.7.1 Nanofiltracdo para tratamento de lixiviado de aterro sanitario

Por apresentarem elevadas eficiéncias de remocdo de poluentes e por operarem a
menores presses de operacdo, se comparadas as membranas de Ol, as membranas de NF tém
caracteristicas que as tornam promissoras para serem utilizadas como polimento lixiviados de
aterro sanitario, produzindo um efluente tratado com elevado potencial de reuso (Jakopovic et
al., 2008).

Vaérios pesquisadores investigaram a possibilidade de aplicacdo do processo de NF
como unidade de pos-tratamento do permeado de BRM para tratamento de lixiviado (Li et al.,
2010; Ince et al., 2010).

Insel e colaboradores (2013), compararam o0s processos de NF e Ol como etapa de
polimento para tratamento de um lixiviado de aterro sanitario com concentragdes iniciais
18.685 mg L e 2.075 m Lt de DQO e nitrogénio total Kjeldahl (NTK), respectivamente. Apos
tratamento em um BRM, o permeado foi submetido aos processos de NF e Ol, paralelamente.
Remocoes de 84,49 e 90,69% de DQO e 66,77 e 95 % de NTK foram obtidas para a NF e Ol,

respectivamente.

Jakopovic e colaboradores (2008), ao investigarem o processo de NF para tratamento
do permeado de um BRM de uma amostra de lixiviado, observaram remocéo superior a 92%
de DQO com o sistema. Resultados similares foram obtidos por Campanha e colaboradores
(2011), apds tratamento do lixiviado por processo integrado de MBR e NF em que uma
concentragéo inicial de 16.360 mg L™ de DQO foi reduzida a 1.145 mg L™, apds passagem pelo

sistema.

Robinson (2007) reporta remocbes de DQO e N-NHs proximas a 98 e 100%,
respectivamente, com o tratamento conjunto realizado por BRM e a NF como etapa de

polimento. Esses resultados foram verificados no tratamento realizado em um aterro no Reino
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Unido, para concentragdes iniciais de 5.000 mg L e 2.000 mg L de DQO e N-NHs,

respectivamente.

2.8 Polarizagéo de Concentracao (PC)

Durante a permeacdo de uma solucdo pela membrana, o soluto é parcialmente retido
préximo a superficie dessa material. O acimulo de soluto na superficie da membrana provoca
um gradiente de concentracdo entre a camada polarizada na superficie da membrana e o seio da
solucgdo, acarretando um fluxo difusivo de retorno de soluto em diregdo & alimentac&o, descrito
pela Lei de Fick, conforme indicado na Equacéo 1. Esse fendmeno € descrito como polarizagao
de concentracdo (Habert et al., 2006). A Figura 01 apresenta uma representacao esquematica
da PC.

Membrana
Difusio de Retorno /
aC -+

Alimentacio Cp ./f

Seio da Fase T Parmeado

Figura 1 - Representagdo esquematica do fendmeno de polarizacéo de concentragdo
Fonte: Adaptado de Silva (2009).

Jr=—D.— 1)
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Quando atingido o equilibrio, no estado estacionario, o balango de massa para o soluto

é descrito pela Equacéo 2:

dc
JoC = JyCp+DZ =0 )

em que Jr é o fluxo de massa difusivo de soluto, D é o coeficiente de difusividade massica, C é
a concentragdo do soluto, dc/dx o gradiente de concentracdo em relacdo a distancia @ membrana,
Jv é o fluxo de permeado, Cy a concentragdo de soluto no seio da solugéo, C, concentragéo de

soluto no permeado e Cy é a concentragéo de soluto na superficie da membrana.

A PC provoca uma resisténcia adicional a transferéncia de massa do solvente atraves da
membrana, com consequente diminui¢do no fluxo permeado em relagdo ao fluxo do solvente
puro obtido na mesma pressao de operacdo. Esse fendmeno geralmente ocorre de modo rapido
no inicio da operacéo e, nos processos de NF, a reducdo do fluxo permeado causada pela PC
corre, predominantemente, em funcdo do aumento da pressdo osmdtica através da membrana
em funcdo dos ions retidos em sua superficie e da formacao de gel por moléculas orgénicas
(Schafer et al., 2005). A Figura 2 representa esquematicamente a influéncia da PC e incrustacéao

no fluxo permeado de uma solugéo submetida a um PSM.

4

Fluxo permeado PC

/ Solvente

S SOIUCAO

Incrustagao

Tempo

Figura 2 - Representacdo esquematica da influéncia da PC no fluxo permeado com o tempo

Em sistemas operados em escoamento tangencial (cross-flow), um equilibrio entre o

fluxo convectivo do soluto em diregdo @ membrana, arrastado pelo fluxo do solvente e o fluxo
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difusivo de retorno ao seio da solugdo pode ser alcancado. Nessas condicGes, o sistema pode
ser operado em condicbes de regime estabelecido de transferéncia de massa,
independentemente do tempo, com fluxo permeado constante (Habert el al., 2006).

A variacdo do fluxo permeado com o aumento da pressao de operacao tende a ser, em
um dado momento, nula em processos em que o escoamento da alimentacdo € tangencial. A
baixas pressfes, menores sdo as concentragdes dos solutos nas proximidades da superficie da
membrana e, elevados sdo os coeficientes de transferéncia de massa, sendo minimos os efeitos
de PC. A medida que se aumenta a pressio de operagdo, o aumento do fluxo permeado eleva a
concentracdo dos solutos nas proximidades da membrana e, consequentemente, um aumento da
resisténcia equivalente no transporte do solvente, devido a PC. Dessa forma, um fluxo limite é
atingido (Habert el al. 2006; Silva, 2009). A Figura 03 representa, de forma simplificada, o
estabelecimento do fluxo limite. Nela, hd uma comparacdo entre os efeitos da variacdo da
pressédo de operacdo sobre a NF de uma solucéo, e a influéncia desse parametro sobre um

solvente puro.
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60
50
40
30
20
10

Solvente Fluxo limite

Fluxo (L.m2.h?)
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Figura 3 - Representacdo esquematica de fluxo limite

O fenébmeno de PC é considerado como um fenémeno reversivel, de modo que
alteracdes na velocidade de escoamento tangencial da corrente de alimentagédo e
estabelecimento de turbuléncia na superficie da membrana podem minimizar a sua formagao.
A elevacdo da velocidade de alimentacdo do sistema pode reduzir a espessura da camada
polarizada da membrana, com consequente aumento do fluxo permeado (Baker, 2004; Schafer

et al., 2005).
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Embora seja considerado um fenémeno reversivel, a PC pode favorecer a formagéo de
mecanismos de incrustacdo na membrana, como formagdo de camada gel, precipitacdo e

adsorcéo de solutos (Schafer et al., 2015).

2.9 Incrustacdo da Membrana

Uma das principais limitacGes da utilizacdo dos PSM é a formacdo de incrustacédo
(fouling). Este fendmeno provoca a redugdo do fluxo permeado, uma demanda maior de
energia, limpezas frequentes da membrana ou mesmo a sua substituicéo, elevando os custos
operacionais do processo (Liao et al., 2004).

Os principais fatores que favorecem a formacéo do fouling séo: adsor¢éo de particulas
na superficie da membrana e no interior dos seus poros, dep6sito de compostos em suspensdo
sobre a membrana, com formacéo de torta, bloqueio dos poros por solutos (tanto na superficie
como no seu interior), deposicdo de substancias que excederam seu limite de solubilidade
(scaling), colonizacéo por bactérias (biofouling) e formacdo de camada gel por macromoléculas
(Habert et al., 2006 ; Schafer et al., 2005).

Em membranas de NF e Ol, a prdpria pressao de operacao é um fator limitante, uma
vez que as concentracBes dos solutos podem ser levadas a excederem seu limite de solubilidade
e, portanto, precipitarem sobre a superficie da membrana. Nesses sistemas, a concentracao de
sais dissolvidos é geralmente aumentada de 4 a 10 vezes (Van de Lisdonk et al., 2000). A
deposicao de materiais com formacdo de camada de torta sobre a membrana é mais esperada
para membranas cujos poros sdo menores. Nesses processos, a capacidade de rejeicdo de
materiais € maior, resultando numa camada de soluto na superficie da membrana, com alta
resisténcia ao fluxo permeado. No entanto, este tipo de fouling é mais facil de ser removido

pelas limpezas do que as incrustagdes que ocorrem no interior dos poros (Silva, 2009).

Fouling pode comprometer a qualidade do permeado, uma vez que a sua ocorréncia
pode alterar 0 mecanismo de retencdo pela membrana (Schafer et al., 2004). Nystrom e
colaboradores (1995) demostraram que a formacdo de uma camada gel sobre a membrana
reduziu a retencdo de acidos hdmicos, quando o processo de separagdo ocorreu com uma
solucdo de cloreto de ferro. Seidel e Elimelech (2002) observaram um decréscimo na retencao
de sélidos dissolvidos totais devido a formacdao de incrustacdo da membrana, especialmente na

presenca de ions calcio.
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Assim, realizar um pré-tratamento da solugdo de alimentacdo, determinar as melhores
condicdes de operacdo da membrana para o processo de NF, bem como realizar limpezas
frequentes, sdo medidas que podem reduzir os efeitos do fouling (Pertile, 2013). No entanto,
realizar estudos do declinio do fluxo permeado com o tempo e prever 0s mecanismos de
incrustacdo em diferentes condicOes operacionais também auxiliam a minimizar o fouling e,
consequentemente, colaboram para o0 aumento de vida Gtil da membrana e da reducédo dos custos

do processo (Blankert et al., 2006).

2.10 Investigacdo da incrustacdo na membrana

2.10.1 Modelo das resisténcias em série

A elevacdo da resisténcia hidrodinamica de um PSM pode ser descrita pelo modelo de
resisténcias em série. Nesse modelo, a forga motriz da operacdo é contraposta a resisténcia da
prépria membrana, pela resisténcia provocada pela PC e pelo fouling (Silva, 2009). Nesse
modelo, o fluxo permeado obtido pode ser relacionado a pressdo de operacdo aplicada no

sistema e a resisténcia hidraulica total a permeacédo, conforme Equagéo 3.

AP

J=— ©)

U Rt

em que W € a viscosidade da solucdo da alimentacédo, Rt € a resisténcia hidrodindmica total a
permeacéo, expressa como a soma de todas as resisténcias que acontecem durante o processo.

A resisténcia total a permeacdo (R¢) pode ser atribuida a prépria resisténcia da membrana
(Rm), a combinacdo de resisténcia reversiveis (Rfr) e as resisténcias irreversiveis (Rfir). A
Figura 4 ilustra os possiveis fenbmenos que podem provocar resisténcia (reversivel ou

irreversivel) a transferéncia de massa em uma membrana porosa.
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Figura 4 - llustracdo de fendmenos que podem provocar resisténcia (reversivel ou reversivel) a permeagao: (A)
adsorcdo de soluto nos poros da membrana; (b) prépria membrana; (c) entupimento dos poros; (d) formacédo de
camada gel/torta; (e) PC

Fonte: adaptado de Habert et al. (2006).

Rfr € majoritariamente atribuida aos fenémenos de CP, adsor¢do de componentes e
formacdo de camada de torta sobre a membrana (Andrade et al., 2017). O declinio do fluxo
ocasionando por resisténcias reversiveis pode ser revertido por mudancas nas condicGes de
operacdo e pela realizacao de limpezas mecanicas ha membrana, como a passagem de agua por
esse material durante algum tempo. As resisténcias irreversiveis, no entanto, sdo ocasionadas
por adsorcdes fisicas ou quimicas de solutos na membrana, entupimento dos poros e formacéao
de uma camada gel sobre a membrana. Rfir somente pode ser removida por meio de limpezas
guimicas e, em alguns casos, levam a necessidade de substituicdo da membrana (Schafer et al.,
2005).

A diferenca de pressdao osmotica atraves da membrana pode ser negligenciada nos
processos de MF e UF. Nos sistemas de NF e Ol, no entanto, a elevada concentrag&o de ions e,
até de macromoléculas nas proximidades da membrana, reduzem a pressao de operacéo efetiva
do sistema (Schafer et al., 2005). Dessa forma, a resisténcia total a filtracdo (Rf), atribuida as
resisténcias reversiveis, irreversiveis e, desconsiderando-se a resisténcia da membrana, pode

ser obtida por meio da Equagéo 4.

Ry =—— - Ry, (4)
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em que Jer € 0 fluxo permeado da solugdo obtido quando é estabelecido um fluxo constante ao
final da filtracdo, (AP — Ax) ¢ a pressdo efetiva do processo, isto €, a diferenga entre a pressao
de operagdo e a pressao osmotica do sistema (Am). Am, por sua vez, representa a diferenga entre
a pressdo osmotica da solucdo em contato com a membrana e a da solucdo permeada (Habert
et al., 2006).

Em processos que utilizam membranas porosas como MF, UF e NF, a resisténcia
intrinseca da membrana (Rm) é funcao das caracteristicas desse material, como didmetro médio
e distribuicdo dos poros, espessura, hidrofilicidade, hidrofobicidade e da viscosidade do
solvente que a permeia (Habert et al., 2006; Brito, 2013). A Equagéo 5 demonstra como a Rm

pode ser determinada ao ser permeada agua pura (solvente) pela membrana.

Ryp=—— ©)

Em que L, é a permeabilidade hidraulica da membrana, determinada por meio da permeagao
de agua pura em diferentes pressdes de operacao e |, a viscosidade da agua.

Conforme mencionando anteriormente, o declinio do fluxo ocasionado por resisténcias
reversiveis é capaz de ser total ou parcialmente recuperado por meio de limpezas fisicas da
membrana. Dessa forma, a resisténcia imposta a passagem de um solvente pela membrana apés
esse procedimento é atribuida as resisténcias irreversiveis e podem ser determinadas por meio

da Equacéo 6.

_AP-Am

Rpir ==77= - Rm (6)

em que Jw representa o fluxo permeado obtido com agua pura no estado estacionario, apos

limpeza fisica da membrana.

A resisténcia reversivel pode ser determinada, entdo, pela diferenga entre a resisténcia

total & filtracdo (Rf) e a resisténcia irreversivel.
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2.10.2 Modelo de Hermia

Hermia desenvolveu um modelo matematico empirico baseado em processos de
separacao operados a pressao constante, capaz de prever a formacédo de incrustacdo por meio
de quatro mecanismos distintos. Esse modelo foi elaborado para filtragdes em escoamento
transversal, conforme indicado na Equacdo 7 e, posteriormente, foi adaptado a filtragbes em
escoamento tangencial, Equacao 8 (Field et al., 1995; Vela et al., 2008).

=k () )
aj n-2_—_ *
) =k (-] (8)

Em que t é o tempo de filtracdo, V é o volume permeado, k € n sdo constantes que
caracterizam o processo de filtracdo, J o fluxo permeado inicial e J* o fluxo no estado
estacionario.

Os mecanismos de incrustacdo propostos pelo modelo de Hermia para sistema com
escoamento tangencial preveem a reducdo continua do fluxo permeado até valores nulos. Em
escoamentos tangenciais, no entanto, um estado estacionario €, teoricamente, alcangado.
Entretanto, na prética, esse estado ndo é rigorosamente atingido, uma vez que com tempos
muito longos de operacdo, o fluxo permeado é reduzido lentamente, até um fluxo nulo ser
alcando. Dessa forma, os modelos de Hermia previstos para a filtracdo em dead-end também
ocorrem para a filtracdo em cross-flow (Vela et al., 2008). Kaya e colaboradores (2010)
utilizaram o modelo de Hermia para sistema em escoamento tangencial em um processo de NF
para o tratamento de efluentes da industria de papel. Os bons ajustes dos dados experimentais
ao modelo utilizado podem prever o predominio de formacdo de torta para as pressdes de

operacdo investigadas.
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Para diferentes valores de n utilizados, a Equacdo 3 descreve distintos tipos de
mecanismos para o fouling. Assumindo n=2 (modelo de bloqueio completo); n=1,5 (modelo de
bloqueio padrdo), n=1 (modelo de bloqueio intermediario), e n=0 (modelo de formacéo de

camada de torta). A Figura 05 ilustra os mecanismos de incrustagéo abordados por Hermia.

1 N
THH 1

Figura 5 - llustragdo dos mecanismos de incrustacdo considerados pelo modelo de Hermia: a) bloqueio completo
dos poros; (b) bloqueio intermediéario; (c) bloqueio padréo; (d) formacéo de torta
Fonte: adaptado de Vela et al. (2008)

Bloqueio completo dos poros

De acordo com esse modelo, o fouling ocorre quando o tamanho das moléculas do soluto
¢ maior que o tamanho dos poros (Hwang e Lin, 2002). Ao se aproximar da superficie da
membrana, uma molécula bloqueia completamente um poro e, nesse modelo, é considerado que
uma molécula nunca se deposita sobre outra. O fluxo permeado nos poros livres ndo é afetado,
mas a area superficial efetiva de permeacdo da membrana reduz em fungdo do blogueio
completo dos poros ao longo do tempo de operacdo, acarretando reducgdo no fluxo permeado
(Bowen et al., 1995). A Equacédo 9, linearizada, expressa o fluxo permeado versus tempo para

£sse mecanismo.
In(J-YH) =In(Jo 1) + kt 9)

em que J é o fluxo permeado, t o tempo, Jo é 0 fluxo permeado inicial e k é o coeficiente de
transferéncia de massa.
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Bloqueio intermediario dos poros

Nesse modelo, o bloqueio dos poros ocorre em funcdo da obstrugdo desses por
moléculas de tamanhos similares a eles. E menos restritivo que o modelo de bloqueio completo,
uma vez que a sobreposicdo das moléculas € considerada e, portanto, nem todo soluto que se
aproximar da membrana podera bloquear um poro, podendo depositar-se sobre os demais (Vela

et al., 2008). A Equacdo 10 expressa o fluxo permeado versus tempo para esse mecanismo.

J71=Jo 1+ kt (10)

em que J é o fluxo permeado, t o tempo, Jo é 0 fluxo permeado inicial e k &€ o coeficiente de
transferéncia de massa.

Bloqueio padréo dos poros

O modelo de bloqueio padrdo considera que o fouling ocorre no interior dos poros da
membrana, provocando uma redu¢do do volume do poro proporcional a reducdo de volume
permeado. Esse mecanismo considera que as moléculas possuem tamanho inferior ao dos poros,
e podem se depositar sobre as paredes desses orificios (Vela et al., 2008). O fluxo permeado

em funcdo do tempo é obtido pela Equagédo 11.

1
2

J7E=Jo 4kt (11)

em que J é o fluxo permeado, t o tempo, Jo € 0 fluxo permeado inicial e k é o coeficiente de
transferéncia de massa.

Formacéo de torta

No modelo de formacéo de torta, as moléculas sdo maiores que o tamanho dos poros da
membrana e depositam-se sobre sua superficie formando uma camada de moléculas e,
posteriormente, umas sobre as outras, levando a formacao de uma torta. A formacéo do fouling
por esse mecanismo acontece quando a concentracgdo de solutos na alimentagéo é alta (Hwang

e Lin, 2002). A Equacdo 12 linearizada, fornece a relacdo do fluxo permeado com o tempo.

J2=Jo2+ kt (12)
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em que J € o fluxo permeado, t o tempo, Jo é o fluxo permeado inicial e k é o coeficiente de
transferéncia de massa.

Segundo Nakamura e colaboradores (2012), na formacéo do fouling em membranas de
MF inicialmente ocorre o bloqueio dos poros e, posteriormente, a formacéo de torta. De acordo
com Lee e colaboradores (2013), em solucdes de alimentacdo mais concentradas, maior é a
retencdo de solutos nas proximidades da superficie da membrana e o adensamento da camada
polarizada de concentracdo pode contribuir para o crescimento da camada de torta e agravar o

blogqueio dos poros.

Alguns autores utilizaram o modelo de Hermia a fim de caracterizar 0 mecanismo de
fouling que ocorria em seus processos. O processo de UF para tratamento de um efluente de
um parque industrial foi avaliado por Juang e colaboradores (2007). Com ajuste dos dados
experimentais ao Modelo de Hermia, foi verificado que o bloqueio de poros padrédo ocorre no

estagio inicial da operacao, ao passo que a formacéo de torta € predominante no estagio final.

Vela e colaboradores (2008) utilizaram 0 modelo de Hermia para permeagéo transversal
em uma UF de poli(etilenoglicol) com escoamento em cross- flow. O processo foi avaliado para
diferentes pressdes de operacdo e velocidade de alimentacdo. Verificaram que o declinio do
fluxo permeado era governado por mais de um mecanismo (formacdo de torta e bloqueio
intermediério dos poros). Os autores constataram ainda, que o blogueio dos poros € mais
significativo a baixas pressoes.

Corbaton-Béaguena e colaboradores (2015) avaliaram trés membranas de UF com
diferentes massas molares de corte e de materiais distintos, que foram submetidas a
ultrafiltracdo com soro de leite. O modelo de Hermia adaptado para fluxo tangencial foi
empregado e os resultados demonstraram que o mecanismo de bloqueio completo e a formacao
de camada de torta foram os mecanismos predominantes para todas as membranas e solucoes
de alimentacéo testadas.

Coutinho de Paula e colaboradores (2017) aplicaram o modelo de Hermia para
investigar o mecanismo de incrustagdo em um processo de tratamento de uma mistura organica
gue empregava uma membrana polimérica reciclada. O melhor ajuste dos resultados
experimentais obtidos para as vérias pressdes avaliadas ocorreu para 0 modelo de formagéo de
torta. Ou seja, o fluxo permeado diminuiu & medida que a espessura da torta aumenta, uma vez
que os materiais retidos perto da superficie da membrana causam resisténcia adicional a

transferéncia de massa do fluido. Devido a caracteristica de reversibilidade deste tipo de
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incrustacéo, o resultado foi considerado favoravel e, de fato, segundo os autores, a camada de
torta foi facilmente removida por meio de limpeza fisica em recirculacdo de dgua, completada

com uma limpeza alcalina.
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Capitulo 3

OBJETIVOS

3.1 Objetivo Geral:

Avaliar a influéncia da presséo de operacdo no declinio do fluxo permeado no processo
de nanofiltracdo (NF) utilizada como pos-tratamento de uma amostra de lixiviado de aterro

sanitario tratada em um biorreator com membranas (BRM) inoculado com levedura.

3.2 Objetivos Especificos:

Avaliar a influéncia da pressdo de operacdo no processo de nanofiltracdo do permeado do

biorreator com membranas;

Avaliar o efeito dos fenémenos de polarizacéo de concentracao e de incrustagdo da membrana

na reducao do fluxo permeado;

Investigar o mecanismo de incrustacdo da membrana de nanofiltracdo pelos modelos de

resisténcia em série e de Hermia;

Avaliar a eficiéncia do processo de nanofiltracdo e do sistema integrado de biorreator com

membranas e nanofiltracdo para tratamento de lixiviado de aterro sanitario.
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Capitulo 4

ARTIGO

4.1 Consideragdes sobre a metodologia, resultados e discussao

Nesta dissertacdo foi avaliado o processo de NF de lixiviado de um aterro sanitario de
Minas Gerais, previamente tratado por Gomes (2016) em um BRM inoculado com
Saccharomyces cerevisiae. Todo o desenvolvimento desse trabalho encontra-se no artigo
“Evaluation of fouling mechanisms in nanofiltration as a polishing step of yeast MBR-treated
landfill leachate”, que foi submetido a publicacdo e estd apresentado neste capitulo. Toda a
metodologia, os resultados obtidos, interpretacdo e comparacao dos dados com 0s encontrados
na literatura estdo presentes nesse artigo. Dessa forma, esse documento foi incorporado para

compor o texto final da dissertacao.

36



Evaluation of fouling mechanisms in nanofiltration as a polishing step of yeast MBR-

treated landfill leachate
N. C. M. SILVAl, W.G. MORAVIAZ, M.C.S. AMARALS, K. C.deS. FIGUEIREDOY

Federal University of Minas Gerais, School of Engineering, Department of Chemical
Engineering,

Antonio Carlos Avenue, 6627, Belo Horizonte, Minas Gerais, Brazil, Zip Code 31270-901
2Federal Center of Technological Education of Minas Gerais, Department of Environmental
Science and Technology
Amazonas Avenue, 5253, Belo Horizonte, Minas Gerais, Brazil, Zip Code 30421-169
3Federal University of Minas Gerais, School of Engineering, Department of Sanitary and
Environmental Engineering

Antonio Carlos Avenue, 6627, Belo Horizonte, Minas Gerais, Brazil, Zip Code 31270-901

* corresponding author: katia@deg.ufmag.br

37


mailto:katia@deq.ufmg.br

Abstract

The aim of this study was to evaluate the nanofiltration process as a polishing step of a
membrane bioreactor inoculated with commercial baker’s yeast (Saccharomyces cerevisiae)
used to treat sanitary landfill leachate. The contaminants retention and influence of polarization
concentration and fouling phenomena on the permeate flux decline at different operating
pressures were analyzed. The greatest total flux reductions of 63.57 and 70.83% were observed
for the lowest and the highest pressures, respectively, being this reduction attributed mainly to
the concentration polarization. Membrane itself and concentration polarization phenomena
were the main resistances to the nanofiltration process. Hermia model adjustment to the
experimental data revealed that cake formation was the main mechanism that explained the
membrane fouling at pressures of 8, 10 and 12 bar. At recovery rates above 40%, there was a
significant decrease in permeate quality, so this was chosen as the viable value for the proposed
system. Integrated MBR-NF system high removal of pollutants made treated effluent feasible
for reuse in the landfill itself.

Keywords: nanofiltration; landfill leachate; fouling mechanisms; operating pressure
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1. Introduction

Landfill leachate, LFL, is a complex and a high polluting effluent rich in organic matter,
ammonia, heavy metals and toxic materials [1]. The amounts and characteristics of leachates
depend on the waste type and compaction, climate, water content of the solid waste,
precipitation and evaporation rates and operation time of the landfill [2]. The longer the
operation time of a landfill, the higher the concentrations of refractory matter (e.g. humic acids)
and ammonia, reducing, then, the effectiveness of different biological treatment technologies

3].

Due to the potential polluting characteristics of this effluent to ground water and aquatic
ecosystems, stringent standards regarding the discharge of them into water resources are
imposed. Therefore, in order to meet these challenging disposal limits, advanced treatment
alternatives may be considered in place of conventional physical, chemical and biological
processes that are current in practice[4]. Hence, integrated membrane processes and biologic
treatment is an alternative with potential application for leachate treatment. Membrane
bioreactor (MBR) technology allows the biodegradation of the waste compounds and the
complete retention of the biomass at the membrane module, commonly composed of
ultrafiltration (UF) or microfiltration (MF) membranes [5, 6]. MBR depends on the
microorganism that will perform the biodegradation of the effluent. The bacterial sludge
generally used in MBR shows limitation in the degradation of recalcitrant organic compounds
typical of landfill leachate, which tend to increase with the landfill ageing. In contrast, the yeasts
have a high ability to assimilate refractory pollutants. Thence, the use of fungus culture to treat

effluent containing a variety of pollutants has been increasingly studied.

For instance, Amaral et al. [7] studied the performance of the MBR inoculated with
commercial baker’s yeast (Saccharomyces cerevisiae) and compared with bacterial sludge for
treatment of landfill leachate. According to the authors, the commercial baker yeast proved to
be an excellent inoculum for MBRs to treat LFL. The yeast-MBR achieved high pollutants
removal efficiency, including recalcitrant organic matter. The chemical organic demand, COD,
removal in yeast-MBR was about 50% higher than the bacterial-MBR. However, stand-alone
MBR might be insufficient to meet strict discharge standards values when treating landfill
leachates, since bio-refractory compounds of low molecular weight and inorganic compounds

are still able to be found in the permeate, requiring, then, a post-treatment [8, 9].
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Several researchers investigated the possibility of applying a subsequent nanofiltration
(NF) process to MBRpermeate [10,11]. NF is a membrane process remarkable by its different
permeation mechanisms, such as size exclusion, sorption/diffusion and electrostatic interaction,
since it is in the limit of dense and porous materials [10]. Remarkably high removal of both
COD and ammonia from old leachate were achieved using integrated MBR and NF [6,12].
Moreover, NF processes are able to reject moderately monovalent ions and strongly reject
multivalent ones at lower operating pressures compared to reverse osmosis (OR) [13].
Therefore, NF membranes have showed to be suitable as a polishing step to treat MBR effluents
and generate a product with high potential for reuse [14]. However, membrane fouling
decreases economical and technological viability of NF process, which depend on the permeate
fluxes obtained and their stability with time. Different parameters such as transmembrane
pressure, crossflow velocity, feed concentration and interactions between foulants and the

membrane surface influence the fouling phenomenon [15,16].

Fouling requires frequent cleaning of the membranes an increases energy consumption.
Therefore, modelling permeate flux decline and understanding fouling mechanisms at different
operational conditions are essential for increasing membrane operating lifetime and, thus,
reducing process costs [17]. In this context, the objective of this study was to evaluate the
influence of the operating pressure and permeate recovery rate on the permeate flux decline of
NF process used as a polishing step of a pretreated LFL sample pretreated with
Saccharomyces cerevisiae inoculated MBR. The mechanisms of membrane fouling with
adjustment of the experimental data to the Hermia models were simultaneously investigated, as
well the efficiency of the NF as polishing step in the treatment of leachate.

2. Materials and Methods

2.1. Membranes

Nanofiltration was carried out using a commercial polyamide thin-film composite NF90
(Dow FilmTec) membrane. The characteristics of the membrane studied, as provided by the

suppliers (Dow FilmTec) are summarized in Table 1.
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Table 1: Characteristics of NF membrane used in the experiments

Membrane material
Molecular weight cut off (Daltons)
Max. temp (°C)

Max. pressure (bar)
pH range

Pure water permeability (L m2 h* bar 1)

Salt rejection (%)

Polyamide
2002
45

41

6.42
90-96 (NaCl)?

98 (MgSOx)

aFrom Ince and coworkers [11]

2.2. Effluent source

Pretreated samples of a leachate from a sanitary landfill located in the State of Minas

Gerais (MG)/Brazil were used for the nanofiltration experiments. Samples had already been

submitted to a combined treatment process of air stripping of N-NHs followed by a

Saccharomyces cerevisiae inoculated MBR, which operated with a submerged ultrafiltration

membrane, for 48 h, at a temperature of 23 + 2°C, as the experimental procedure described by

Amaral et al. [18]. Average physicochemical and its related standard deviation values for the

raw landfill leachate are shown in Table 2.
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Table 2: Average physicochemical values for the raw landfill leachate!

Parameter Unit Raw landfill leachate
pH - 85+0.2
CoDt?2 mg L (6.9 +0.5) x 10°
CODs? mg L (5.9 +0.7) x 10°
TN mg L* (3.0+0.5) x 10®
Ammonia mg L (2.2+0.4) x 103
Sulfate mg L (5.4 +£0.7) x 102
Total solids mg L (12 £2) x 103
TOta'Sgliisjso'Ved mg Lt (11 +1) x 10°
Total suspend solids mg L (7 +2) x10?
Alkalinity mg L* (20.6 £0.7) x 103
Conductivity mS cm? 23+2
Color HU (12 £3) x 10°
Turbidity NTU (1.7 + 0.6) x 102

'From Gomes [19]; 2CODt = COD total; 3CODs = COD soluble, TN = total nitrogen.

2.3. Experimental setup

NF experiments were carried out using the lab-scale plant depicted schematically in Fig
1. A stainless-steel membrane cell with a filtration area of 63.6 cm? was used. The maximum
operating pressure was 12 bar, which was obtained using a rotary vane pump equipped with a
speed controller. All the experiments were conducted at constant temperature (25 + 2) °C and
cross-flow rate of 2.4 L.mint. A needle-type valve was used to adjust the feed flow rate and

operating pressure and the feed temperature was maintained using an immersed coil.
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Figure 1: Schematic diagram of NF bench scale unit

2.4. Flux decline analysis

Permeate was monitored thought the experiments in order to determine the flux decline
at the operating pressures of 8, 10 and 12 bar. Under each set of operating conditions, the
following procedure was used: (1) the membrane was characterized with deionized water at
different AP (8, 10 and 12 bar) to determine its water permeability (Lp), (2) deionized water
flux was first measured at 12 bar and the flux at steady state was denoted Jw, (3) the pure water
was subsequently replaced by the LFL sample and the permeate flux was measured for 2 h, the
flux at the end of the experiment being denoted Jer, (4) the fouled membrane module was
washed with flowing deionized water for two minutes at 2.4 L. min! to remove the foulants
that were deposited on the membrane surface, (5) deionized water flux was measured again for
20 minutes at AP of 10 bar, until a constant permeate flux was established, then this value was
denoted Jp, (6) the membrane was chemically cleaned using sodium hydroxide solution (NaOH
0.4% wi/w) followed by citric acid solution (pH 2), (7) deionized water was filtered until a

constant flux was obtained at each pressure and the flux rate ate the end being denoted Jc .

Recovery rate was also assessed. The procedure was similar to the tests used in order to
select the best operating pressure condition. However, the step (3) was carried out with the
return of concentrate to feed tank and collection of permeate. The permeate flow was monitored

and samples of feed and permeate were collected periodically.

Flux normalization to 25 °C was accomplished by means of a correction factor related

to the fluid viscosity, according to Equation 1.
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J= 1AV p(®)
T A At u(25°C)

(1)

where J is the normalized permeate flux at 25 °C, u(T) is the water viscosity at the process

temperature, and u(25 °C) is the water temperature at 25 °C.

By measuring the solute concentrations in the feed (Cs) and in the permeate solution

(Cp), the observed rejections were calculated using Equation 2, as follows:

R (%) = % x 100 )

Permeate and concentrate streams were circulated back to the feed tank. The same

membrane was used for all the experiments.

The total flux decline (FD) was defined as Equation 3:

FD = (%)xwo 3)

Reversible flux decline (RFD), which can be attributed to concentration polarization,

was obtained using Equation 4:

RFD = (M)xwo (4)

w

Irreversible flux decline, caused by fouling was obtained using Equation 5:

IFD = (2 ) x100 (5)

w

2.5. Fouling investigation

To investigate the flux decline resulting from concentration polarization and fouling at
different operating pressures (8, 10 and 12 bar), the LFL nanofiltration procedure described in

item 2.4 was evaluated by means of resistance-in-series and Hermia models.
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2.5.1 Resistances-in-series model

According to resistance-in-series model based on Darcy law, the permeate flux (J) can

be related to the applied pressured AP and the total hydraulic resistance, as Equation 6 [15]:

AP

== (6)
where L is the feed solution viscosity and Rt is the total hydraulic resistance to filtration, which
can be expressed as the sum of different resistances that take place during NF process.

Total resistance to filtration (R¢) can be attributed to the membrane resistance itself (Rm),
and a combination of the resistance of reversible (Rf) and irreversible phenomena (Rfir)
occurring during the filtration. R¢ is mostly due to concentration polarization, adsorption of
components and cake layer on the membrane surface [20]. R« can be removed by physical
cleaning, such as water washing and adjusting the feed flow conditions. Ry, instead, is due to
irreversible fouling layer, caused by materials that adsorb onto the membrane surfaces and into
the pores that just can be removed by chemical cleaning. The resistance to filtration (Ry)

attributed to Ry and Ryir was obtained using Equation 7:

_AP-Am
f U Jer

- Rm (7)

where Jer is the effluent permeate flux obtained when quasi-steady-state is assumed and (4P —
Am) is the process effective pressure, i.e., applied pressure across the membrane minus the
difference in osmotic pressure of the solution in the concentrate and permeate streams. The
osmotic pressure difference was calculated using the van't Hoff relation, Equation 8:

A= YP,(C.— Cp) RT (8)

where C; and Cp are the molar concentrations of the main dissolved species present in the
concentrate and the permeate, respectively, R is the universal gas constant, and T is the
temperature in Kelvin. The intrinsic membrane resistance to filtration (Rm) was determined

from Equation 9:

Rpy=7"— 9
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where Lp is the membrane water permeability and . is the water viscosity.

2.5.2 Hermia models

The investigation of the fouling mechanism was analyzed by applying the experimental
data to the linearized equations of Hermia models, corresponding to complete blocking
filtration, standard blocking filtration, intermediate blocking filtration and cake filtration. The

equations used are shown in Table 3.

Table 3: Linearized equations from Hermia models

Model Equation
Complete blocking filtration InJ™Y) =In(Jg1) + kt
Standard blocking filtration ]—% — ]0—% + kt
Intermediate blocking filtration J71=J5t + kt
Cake filtration J72 = J5% + kt

Applying the experimental data to the equations shown in Table 3, and assuming a linear
correlation, the slope of each curve gives the filtration mass transfer coefficient (k). In addition,
the regression coefficients (R?) and the initial permeate flux (Jo) were determined.

2.8 Analytical techniques

Feed and permeate samples obtained for each test were analyzed for ammonia (4500-
NHz B C), COD (5220 B), colour (2120 B—Hach 2100AN), conductivity (2510 B—Hach
44600), pH (4500 B—Digimed DM-22), alkalinity (2320 —B), turbidity (2130 B- Hach DR
2800), chloride (4500 B), sulphate (4110B) and solids (2510 B; 2540 BC) in accordance with
the recommendations of Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater [21]

. Total organic carbon, TOC, and total nitrogen, TN, were analyzed using TOC Shimadzu TOC-
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V CNP and Shimadzu TNM-1, respectively. The concentrations of nitrite, nitrate, phosphate,
bromide, sodium, calcium, magnesium and potassium were measured by ion chromatography

(ICS-1000 ion chromatograph equipped with the Dionex AS-22 column and ICS 12a).

3. Results and discussion

3.1 Effect of the operating pressure on NF permeate flux decline

The reduction in permeate flux with time when treating landfill leachate by NF process
was studied. The normalized permeate flux decreased gradually with increased operating time,
as shown in Fig. 2. The flux decline was mainly associated with concentration polarization
phenomena, fouling on the membrane surface and increased osmotic pressure across the

membrane, which can lead to a reduction on the driving force and flux, consequently [20, 22].
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Figure 2: Permeate fluxes as a function of time at operating pressures of 8, 10 and 12 bar

As can be seen from Figure 2, flux reduction is greater for the operating pressures of 8
and 12 bar in the first 15 minutes of NF processes, while at 10 bar this reduction was less abrupt
over the operating time. Although the initial permeate flux increased with increasing operating

pressures, higher pressure (12 bar) led to higher flux decline. In general, as AP increases,

47



concentration polarization increases and flux decreases [23]. At operating pressures of 8 and
10 bar, a quasi-steady state was reached after 30 minutes and 1 hour of filtration, respectively.

The values of the pure water flux of the fresh membrane (Jw), initial effluent permeate
flux (Jir), final effluent permeate flux, water permeate flux after physical cleaning (Jp) and pure
water flux after chemical cleaned membrane (Jc) under each operating pressure are summarized
in Table 4. The flux decline estimated from Equations 1, 2 and 3 under the investigated
conditions of pressure is also given in Table 4.

Table 4: The analyses of decline flux for the nanofiltration of landfill leachate at different
pressures

Pressure Flux (L m2h?) Flux decline (%) Membrane cleaning

efficiency (%)

(bar) Jw Jif Jet Jo J® Total Fouling CP  Physical Chemical
FD
(FD) (IFD) (RFD)

8 1680 8.76 6.12 1296 17.04 63.57 2286 40.71 77.14 100
10 22.00 1230 10.02 21.00 21.20 54.45 455 4991 9545 96.36
12 2520 1131 735 18.48 2580 70.83 26.67 4417 73.33 100

3initial effluent permeate flux; ® water permeate flux after chemical cleaning

From Table 4, the highest flux decline values were obtained for the pressures of 8 and
12 bar, initial flux reduction reached values of 63.57 and 70.83% respectively. At the operating
pressure of 10 bar, this value was lower (54.45%). The majority of flux decline values were
attributed to concentration polarization, which were responsible for the reduction of 40.71,
49.91 and 44.17% of the total flux reduction at 8,10 and 12 bar, respectively. According to
Chen and coworkers [24], a rise in osmotic pressure due to concentration polarization has more
impact on permeate flux reduction than an increase in the resistance to mass transfer, as cake

formation and pore blocking, which generally increases the resistance to permeation.

The fouling contribution to the flux decline was also higher for pressures of 8 and 12
bars, leading to declines of 22.86 and 26.67%, respectively. On the other hand, at 10 bar,
membrane fouling was less expressive, being responsible for only 4.5% of the total flux
reduction value. In general, as AP increases, concentration polarization and membrane fouling
increase, leading to a quick decrease of the flux [24, 25], as can be clearly seen for the pressure
operating of 12 bar. At 8 bar, instead, a high flux decline due to fouling was observed compared
with pressure of 10 bar. This suggests that a more severe membrane fouling occurred at a
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pressure of 8 bar. Similar phenomenon was also observed by Kaya and coworkers [26], when
they investigated the effect of trasmembrane pressure on paper machine process water using
nanofiltration. They noticed that the permeate flux declines attributed to the fouling in the

evaluated pressures of 8 and 16 bar were higher than that at pressures of 24 and 32 bar.

Considering the feed characteristics and the NF retention (Table 5), membrane fouling
may be associated to precipitation of dissolved salts on the membrane surface, gel layer
formation and deposit of suspended solids on the membrane pore. Inorganic scaling may have
been formed due to the high concentration of ions. Alkaline ions, such as calcium (Ca%*) and
magnesium (Mg?*) can lead to more fouling problems on membrane when combined with
polyanions, such as carbonate (CO3?"), sulphate (SO4>"), and phosphate (PO4>") [27]. In NF and
RO systems, the dissolved salts are normally concentrated by 4-10 times, causing high

concentrations exceeding the solubility at the membrane surface [27].

Table 5: Landfill leachate characteristics of NF feed and permeates obtained at different

experimental pressures

NF permeate NF permeate NF permeate
Parameter NF feed
8 bar 10 bar 12 bar
COD (mg L?) 2327 298 84 234
TOC (mg L?) 900 73.73 16.77 41
TC (mg L?) 1041 136 41 57
TN (mg L?) 148 63.65 24.31 15.83
pH 8.21 8.58 8.64 8.39
Colour (uH) 10633 192 53 166
Conductivity (mS 23 10.26 2.74 6.28
cm™)
Sulphate (mg L) 202 47.4 20.2 43.7
Chloride (mg L™) 1188 316 815.74
2799
Phosphorus (mg L) 335 1.12 nd 1.3
Potassium (mg L) 1670 702 352 472

@not detected. TC = total carbon.
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The gel layer formation may have occurred during NF filtration of macromolecules that
were not retained in MBR process. After polarization, macromolecules polymerize and

accumulate as a gel on the membrane surface [27].

For all analyzed parameters and in all experimental conditions tested, a membrane
rejection of over 50% was verified (Figure 3). The results were even better for the operating
pressure of 10 bar, in which removal efficiencies superior of 95% for COD, TOC, total carbon
(TC), colour and phosphorus were obtained. Such high removal efficiencies are reported for the
on-site treatment in a landfill in UK, in which a leachate with a COD concentration of 5000 mg
Lt and a MBR permeate of 1200 mg L can reach values inferior to 100 mg L™, after
nanofiltration process [28]. At 8 and 12 bar, instead, the removals of the analyzed solutes were
inferior. Under these operating conditions, higher was permeate flux decline and higher the
permeate flux declines attributed to fouling. Fouling formation, in addition to reducing the
solvent permeation over the operating time, may have caused changes in the membrane
structure, such as its surface charge and hydrophobicity, resulting in lower rejections than when

the system was operated at 10 bar.

o8 bar @10 bar m 12 bar

Removal Bficiency (%)

CoD TOC TH Colour Conductivity Chloride Sulphate Potassium Phosphorus

Figure 3: Comparative NF removal efficiency for operation pressures of 8, 10 and 12 bar

Sulphate and phosphate rejections were also notable when compared to the monovalent
ions removal, as expected, in which the combination of high retention for multivalent ions with
a moderate retention for the monovalent ones is one of the most remarkable features of NF
membranes [29]. Besides, according to Krieg and coworkers [30], the presence of high valence
anion, such as sulphate, drives chloride into the membrane, thus decreasing its retention. The
same behavior was noticed for nitrate rejection at low sulphate concentrations [31]. High similar
conductivity removal results (88.09 %, at 10 bar) were found by Insel and coworkers [32], when

using RO as polishing step to MBR permeate from landfill leachate. This high value of NF

50



membrane conductivity rejection was similar to those obtained by Andrade and coworkers [20],
when comparing OR and NF solute rejection efficiencies. Therefore, NFO0 may present high
conductivity removal efficiency, especially for an effluent with high content of divalent ions
[20].

3.2. Fouling investigation by resistance-in-series model

The hydraulic resistances calculated through Equations 4-6, by using the flux data
obtained in NF filtration experiments at different pressures are shown in Table 6. It was
observed that membrane resistance is responsible for a large portion of the total resistance to
NF. In the experiment at pressure of 10 bar, it reached 63.89% of the total resistance. High
membrane resistance is a typical result of NF membranes [33], and it was also noted by Andrade
and coworkers [20], when using a NF 90 to treat gold mining effluent.

Table 6: Hydraulic resistances (Rm, R, Rir, and Riir) in NF of landfill leachate under different

pressures
Pressure Hydraulic resistance (x10**m™)
(bar) Rm Rs Ry Riir Rt
8 19.26 21.82 16.14 5.68 41.08
10 18.38 11.39 10.54 0.86 29.77
12 19.26 34.69 27.72 6.97 53.95

The values obtained for the filtration resistances are in agreement with those obtained
in Table 4, in which the analysis of flux decline was made. It can be clearly seen that besides
membrane resistance itself, reversible hydraulic resistance was predominant in all the
experiment conditions, reaching values of 39.29, 35.40 and 51.38% of the total resistance to
filtration, for pressures of 8, 10 and 12 bar, respectively. This implies that a great part of the
total resistance was removed when NF fouled membrane module was washed with flowing
deionized water. It is in accordance with the physical membrane cleaning efficiency obtained
in Table 4, in which for all test conditions, more than 70% of cleaning efficiency was obtained
with this method. The irreversible resistance was more significant for the lower and the higher
operating pressure, in which 13.83 and 12.91%, respectively, of the total resistance to filtration
can be considered related to the fouling. At 10 bar, the Ryir obtained was less significant,

reaching a value inferior to 3% total resistance to filtration.
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Cake formation and pore blocking are the most predominant mechanisms of NF
membrane fouling [24]. A pore blocking during the first minutes of filtration causes a rapid
permeate flux decline and long term flux decline due to the accumulation of foulant molecules
on the membrane surface results in cake layer formation [34]. At pressures of 8, 10 and 12 bar,
Ry is greater than Ry, indicating that cake layer formation contribute more significantly to the
flux decline in all test conditions. Chang and coworkers [35], when treating raw and finished
water from a rapid sand water filtration with a NF 270 membrane at different pH, obtained a
similar result. They noticed cake/gel resistance controlled membrane fouling and was mainly
responsible for the flux decline. Besides that, Figure 2 showed this rapid permeate flux decline
for the pressures 8 and 12 bar, indicating that a membrane pore blocking also took place during
these NF filtration.

As shown in Table 4, the chemical cleaning of the membrane can fully recover permeate
flow in processes that occurred at 8 and 12 bar, and almost 100% of the flux at pressure of 10
bar. These results show the importance of the chemical cleaning process to ensure the
maintenance of membrane permeability and the productivity of the nanofiltration process.
Moreover, as the resistance attributed to the fouling was low compared to R values and there
was complete recovery of permeate flow after chemical cleaning of the membrane, it can be
noticed that landfill leachate pretreatment in MBR was efficient in the removal of great part of

dissolved macromolecules, suspend solids and other possible foulants.

3.3 Fouling investigation by Hermia model

Hermia model was used to interpret the fouling phenomenon occurring in nanofiltration
experimental tests with landfill leachate at different pressures. The fitting of experimental data
to the models make it possible to predict if the permeate flux decline is controlled by cake layer

formation or pore blocking (standard, intermediate and complete blocking).

Table 7 shows the fitting of the experimental results to different cases of Hermia model
at 8, 10 and 12 bar, by means of k, R?, and Jo values. R? is the correlation coefficient for the

model.
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Table 7: Evaluation of fouling parameters by applying Hermia model at different pressures

Model Initial
AP permeate
flux

Complete blocking Intermediate blocking Standard Blocking Cake layer
(Lhtm?)

(bar)

R? Jo k R? Jo k R? Jo k R? Jo k measured
8 0.816 828 0.366 0.841 833 0.052 0.797 8.30 0.069 0.871 8.39 0.014 8.76
10 0.956 859 0.173 0.926 1235 0.081 0.942 12.33 0.026 0.959 12.40 0.003 12.30
12 0.758 10.22 0.128 0.711 1031 0.011 0.756 10.32 0.021 0.862 10.05 0.002 14.30

The higher values of R? correspond to a better model fit when comparing the same
experimental conditions. At 8 bar, the higher R? value indicates the best fit for the cake
mechanism, but it is not the dominant one, since intermediate blocking also presented similar
value for R? at this pressure. Therefore, some molecules can obstruct a membrane pore entrance
without blocking it completely. The probability of a solute molecule blocking a membrane pore
decreases with time [17]. Some molecules may settle over others and a cake layer is formed
[26]. It is assumed that a continue cake formation occurs after pores are almost covered with
solids and that the growth of cake resistance is restricted due to external crossflow of the feed.
Thus, at long filtration times the flux appears to approach a quasi-steady value [36], as can be

seen in Figure 2.

Cake formation and complete blocking had the best fit to the experimental
nanofiltration at 10 bar. Standard blocking and intermediate blocking mechanisms also may
have potentially occurred during this experimental condition. The standard blocking
mechanism occurs when solute molecules approach the membrane and are adsorbed and
deposited on the internal pore walls of it, thereby reducing the pore volume [17]. The complete
blocking model instead, considers that this type of fouling occurs when the size of the solute
molecules in the feed solution is greater than membrane pores. Therefore, pore blocking takes
places over the membrane surface and not inside of its pores [16]. The similar R? value for the
experimental data and fitted results for all mechanisms can be related to the fact that some
solutes may have permeated NF membrane in this experimental condition. High operating
pressures and low crossflow velocities can favor the accumulation of solute molecules on the
membrane surface and the permeation of them across the membrane [17]. As seen for the test

condition at 8 bar, after pore blocking a cake layer might have been formed over the membrane
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surface and the permeate flux approached a quasi-steady value, as can be confirmed in Figure
2.

Cake filtration mechanism plays a major role to describe the fouling phenomenon that
occurred at 12 bar. At higher pressures, the deposition of molecules on the membrane surface
increases, and a cake layer is more likely to form. High pressures can lead to higher molecular
deformation on the membrane surface, increasing the packing density of the cake layer and cake
compression. Therefore, high cake layer resistance and a lower permeate flux is obtained.
Denser cake layer formed leads to faster flux declines [17]. Therefore, a dense cake layer may
have been formed during NF at 12 bar, leading to a high permeate flux decline, as observed in
Figure 2, and higher irreversible fouling resistance, as shown in Table 5. Standard blocking and
complete blocking mechanism also potentially occurred during the filtration process, but in a
smaller proportion, according to fitted data to these models.

Therefore, the predominant fouling mechanisms during NF experiments at 8, 10 and
12 bar were external ones that occur on the membrane surface, especially cake layer formation,
typical for membranes with small pore sizes compared to the permeants [37].

The values of the fitted Hermia model parameters k and initial permeate flux (Jo) for
the experimental data were also shown in Table 7. According to the physical meaning and the
definitions of Hermia model parameter Kk, its value should be higher for the experimental
conditions that correspond to a more severe fouling of the membranes. It was observed by Vela
and coworkers [17], when evaluated the mechanism of fouling membranes of ultrafiltration by
poly(ethylene glycol). They noticed that at higher pressures, higher were the membrane fouling
and therefore, the parameter k. However, the k values obtained do not follow a clear tendency
with the operational pressure, nor even in the conditions in which flux decline was higher. Same
results were seen by other authors [26, 16, 38], in which k values obtained were random and
ranged from 5.0 x 107 to 1.8 x 10°.

Experimentally initial permeate flux measured are also shown in Table 7. Comparing
them to the initial permeate flux (Jo) predicted by Hermia models, it can be seen that the values

obtained were very similar, especially at 8 and 10 bar.

3.4 NF permeate recovery rate

The ratio of the permeate flow to the feed flow of NF system was evaluated based on

the results of permeate quality and flux decay at 10 bar. The operating pressure of 10 bar was
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selected since in this condition it was observed the best membrane performance in terms of
contaminants retention and membrane fouling potential. In general, the permeate recovery rate
is set as the highest possible rate consistent with membrane scaling limits, desired water quality
concerns and lowest operating and capital costs [39]. Figure 4 shows that, after the recovery
rate of 20%, there was practically no variation of the permeated flux during the filtration,
indicating that a quasi-steady-state has been reached under these operating conditions. This

indicates that there was no severe membrane fouling on the membrane.
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Figure 4: Permeate flux, TOC and TN as function of recovery rate at 25°C, pressure of 10 bar, pH 8 and
flow rate of 2.4 L min!

The flux reduction observed up to 20% recovery rate may be related to an increase of
the osmotic pressure due to the high concentration of ions on the feed solution. Besides,
considering the flux decline analysis to the operating pressure of 10 bar, shown in Table 4, in
which the same experimental conditions were taken, almost 50% of the total flux decay was
caused by the concentration polarization. Therefore, the pure water flux reduction can be
attributed to a reduction in the effective pressure and to the concentration polarization. The
initial normalized permeate flux was 16.15 L m h™ and reached 7.45 L m h! at a recovery
rate of 50%, after almost 30 hours of operation.

The rejection efficiency of the NF membrane for TOC and TN remained almost constant
up to the recovery rate of 40%. From this point onwards, an increasing trend of permeation of
pollutants was observed, leading to an increase in the concentration of these parameters and to

a continuous decline in the permeate quality. Since there was a significant decrease in permeate
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quality above a recovery rate of 40%, this was chosen as the maximum recovery rate for the NF
system.

Keeping a low recovery rate can prevent solute supersaturation in the concentrate, loose
precipitate adhesion and reduce the adhesion risky of sticky precipitates, which would require

more frequent cleanup procedures or even reduce membrane lifespan [40].

3.5 Overall yeast MBR-NF removal efficiency: treated landfill leachate discharge and

potential of reuse

The overall performance of combined MBR-NF system showed high values of removal
efficiencies for all the parameters analyzed (Table 10). Raw effluent concentrations of COD
and TN decreased from 6602 mg L™ and 3040 mg L to 84 mg L and 24.31 mg L?,
respectively, after integrated MBR-NF (10 bar) treatment. Insel and coworkers [32]
investigated landfill leachate treatment with MBR and subsequent nanofiltration. They also
noted removal efficiencies superior to 98 and 95% of COD and TN, respectively. Jakopovic
and coworkers [13] used NF membrane on the MBR permeate and reached 92% removal
efficiency of COD from a sample of landfill leachate. Similar results were obtained by
Campanha and coworkers [41], after the treatment of high strength leachate with COD level of
16360 mg L! with MBR-NF system, reaching a NF permeate of 1145 mg L.

Table 10: Overall removal efficiency for integrated MBR-NF system and discharge limits in

Brazil
Removal efficiency (%) aDischarge limits
Parameter Fl\)/e||r3n|?eate MBR-NF, (mg LY
cop N
TN 2812 9+1 ns
Sulphate 625 96+ 2 ns
Colour 80+8 99+1 ns
Conductivity 41+3 884 ns
Phosphorus (mg L) > 99 > 99 s
NHs-N (mg L?) > 99 > 99 20

anot specified
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To verify if the quality of the treated effluent meets the standards values for disposal
into water resources, discharges limits applied in Brazil were consulted [42]. Parameters values
of the treated effluent obtained with the optimal operation condition (10 bar) were used to
comparison, and for all of them high retention efficiencies proved the effectiveness of the
proposed treatment. However, for the evaluated parameters, the good quality of the treated
effluent still allows its reuse in the landfill itself, for irrigation of the green areas, access ways,
dust reduction or even sprinkled on the waste cell. Sautchuk et al. [43] suggested as standards
for reuse of water for dust arrestment at landfills and earthworks the control of coliforms smaller
than 1000 mL?, pH between 6.0 and 9.0, no unpleasant smell and appearance, less than 1.0 mg
L* of oils and greases, BOD lower than 30 mg L™, VOC absent and suspended solids less than
30 mg L%, The fraction of oil and grease, and fecal coliform bacteria was not measured in this
study. However, there is no record of significant presence of oil and grease in leachate, and
presence of coliforms is not expected the in the NF permeate. For other parameters observed
the attendance to standards suggested.

4. Conclusion

NF technology showed to be a suitable polishing step for MBR process to the
treatment of landfill leachate. For all the operating pressures tested, it was verified that the
permeate flux decline was mainly attributed to concentration polarization and that membrane
fouling was less significant. Reversible phenomena and membrane itself were the main factors
that contributed to the total resistance to the nanofiltration process. The adjustment of the
experimental data to the Hermia models revealed that cake formation was the predominant
fouling mechanism during NF. Of all the operating pressures tested, 10 bar was the one that had
the lowest fouling tendency, the highest permeate flux and highest pollutants removal
efficiency. By this condition a recovery rate of 40% can be adopted without compromising
permeate quality and membrane fouling. Integrated MBR-NF system high removal of

pollutants made treated effluent feasible for reuse in the landfill itself.
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Capitulo 5

CONCLUSOES

5.1 Conclusdes

Neste trabalho, avaliou-se o processo de nanofiltracdo como etapa de polimento para
lixiviado de aterro sanitario pré-tratado em um biorreator com membranas inoculado com
leveduras. Realizou-se uma andlise do declinio do fluxo permeado desse efluente ao longo do
tempo de operacdo e avaliou-se o efeito dos fendmenos de polarizagdo de concentragdo e
incrustacdo da membrana na reducdo desse fluxo. Investigou-se, ainda, 0 mecanismo de
incrustacdo da membrana de nanofiltracdo atribuido a fenbmenos reversiveis e irreversiveis
pelo modelo de resisténcia em série e, posteriormente, o tipo de incrustacdo formada, com base
nos modelos propostos por Hermia. A influéncia da pressdo de operacdo no processo de
nanofiltracdo e a eficiéncia dessa operacdo para tratamento de lixiviado de aterro sanitario

também foram avaliadas.

O fluxo permeado de lixiviado foi monitorado nas pressdes de operacdo de 8, 10 e 12
bar, a uma velocidade de escoamento constante de 2,4 L.min . Para cada condigdo de operacéo,
foram realizadas limpezas fisicas, sendo essas feitas em um enxague com agua deionizada e
qguimicas, em banhos com solucdes de hidroxido de sédio (NaOH 0.4% m/m), seguidas de
solucdo de &cido citrico em pH 2. Apds esse procedimento, o fluxo permeado foi normalizado
e foram calculados os declinios de fluxo total, declinios de fluxo atribuidos a fendmenos
reversiveis, como concentracdo de polarizagdo, e a irreversiveis, como o fouling. Foram
analisadas, também, as eficiéncias de recuperacdo do fluxo apés a realizagcdo das limpezas

supramencionadas.

Os maiores declinios de fluxo permeado foram verificados nas pressdes de 8 e 12 bar,

com diminuigdes de 63,57 e 70,83%, respectivamente, em relagéo ao fluxo inicial. No entanto,
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foi constatado que o declinio do fluxo foi majoritariamente provocado pela polarizacdo de
concentracdo, em todas as pressoes de operacdo avaliadas, sendo esse fenémeno mais evidente
a 10 bar. A promocdo de limpezas fisicas permitiram recuperar, para todas as condicdes

testadas, valores superiores a 70% do fluxo inicialmente medido.

A reducéo do fluxo permeado em decorréncia do fouling foi mais significativa quando
o sistema foi operado a 12 bar. No entanto, pode-se verificar que a incrustacdo formada néo foi
muito severa, uma vez que, para as pressoes de 8 e 10 bar, as limpezas quimicas realizadas
permitiram recuperar totalmente o fluxo permeado inicialmente medido. Esses resultados
também indicaram que o tratamento realizado no biorreator com membranas foi eficaz na
remocao de grande quantidade de solutos, minimizando, portanto, a formacéo de incrustagdes

mais intensas e severas na membrana de nanofiltragéo.

Para a investigacdo do declinio do fluxo permeado resultante da acéo da polarizagédo de
concentragéo e do fouling durante a nanofiltragdo, foram avaliadas, inicialmente, as resisténcias
hidrodinamicas associadas a filtracdo do lixiviado. Para cada condicdo de operacdo testada,
foram determinadas as resisténcias totais a filtracdo, que foram atribuidas a soma das
resisténcias reversiveis, irreversiveis e intrinseca da membrana. Para a determinacdo da
resisténcia a filtracdo, considerou-se a pressao efetiva de operacao do sistema, isto €, a diferenca
da pressdo aplicada e a pressdo osmotica provocada pelo gradiente de concentracdo de ions das

solucgdes concentrada e permeada.

Os fendmenos reversiveis foram o0s que mais contribuiram para a resisténcia
hidrodindmica a NF nas pressdes de 8, 10 e 12 bar, sendo responsaveis por 39,39; 35,40 e
51,38% da resisténcia total a filtracdo, respectivamente. Além da resisténcia reversivel, a
resisténcia intrinseca da membrana contribuiu significativamente para a reducdo do permeado,

sendo, na pressdo de operacdo de 10 bar, correspondente a 61,74% do da resisténcia total.

A resisténcia irreversivel foi mais significante para as pressdes de operacdo em que
houve maior declinio total do fluxo permeado, ou seja, a 8 e a 10 bar, condi¢es nas quais essa

resisténcia foi responsavel por 13,83 e 12,92% da resisténcia total, respectivamente.

O modelo de Hermia foi utilizado para interpretar o fendmeno de incrustagdo que
ocorreu nos testes de nanofiltracdo de lixiviado de aterro sanitario em diferentes presses. O

ajuste dos dados experimentais de fluxo normalizado e tempo operacéo as equacdes linearizadas
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do modelo permitiram prever se o declinio do fluxo era controlado por formacgéo de torta ou
bloqueio de poros (bloqueio padrao, intermediério ou completo).

Ao aplicar os dados experimentais as equacdes previstas pelo modelo de Hermia e
assumir uma correlacdo linear entre eles, a inclinacao de cada curva forneceu o coeficiente de
transferéncia de massa k, e foram determinados o fluxo permeado inicial Jo e 0 coeficiente de
determinacdo R? para os testes realizados nas pressdes de 8,10 e 12 bar. Os maiores valores de
R2 corresponderam a um melhor ajuste do modelo quando comparados nas mesmas condicdes

experimentais.

A formagédo de camada de torta foi 0 mecanismo de incrustagdo predominante no
processo de NF investigado pelo modelo de Hermia, de acordo com o ajuste dos dados ao
modelo utilizado. Este resultado foi esperado para a membrana utilizada, uma vez que, por
possuir poros muito fechados, a formagéo de incrustacdo pela deposicdo de solutos sobre a
superficie da membrana é mais frequente. Embora predominante, a formacéo de camada de
torta ndo foi 0 Unico mecanismo responsavel pela incrustacdo da membrana. Os de blogueio de
poros, principalmente os que ocorrem na superficie, como o bloqueio completo e intermediario

também foram observados.

Apds analise do declinio do fluxo permeado a NF realizada em diferentes pressdes de
operacdo, foi verificado que a 10 bar os valores de fluxo permeado foram maiores, menores
foram as tendéncias as incrustacdes e maiores as remocdes de poluentes. Essa foi considerada
a pressao 6tima de operacdo do sistema e foi utilizada, posteriormente, para determinar o grau

méaximo de recuperacdo de agua no permeado.

O fluxo permeado de efluente e as remocdes de COT e NT mantiveram-se praticamente
constantes até o grau de recuperacdo de 40%. Desse ponto em diante, as concentracdes desses
poluentes elevaram-se no permeado e um declinio mais significativo do fluxo foi observado.
Dessa forma, o grau de recuperacdo de 40% foi determinando como 0 maximo para o sistema

proposto.

A eficiéncia da NF para tratamento de lixiviado foi calculada considerando as
concentracgdes de solutos presentes no permeado e na alimentagédo do sistema. Foram analisadas
as remoc0Oes de carbono organico total e a remocao de poluentes do lixiviado foi avaliada
determinando-se as concentrag¢Ges dos solutos no permeado e na alimentacdo. Foram analisadas

as remocOes de Demanda Quimica de Oxigénio (DQO), Carbono Orgénico Total, Carbono
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Total (CT), Nitrogénio Total, Cor, Condutividade, ions sulfato, cloreto, fésforo e potassio. Em
todas as condicOes experimentais e para todos os parametros analisados, remog6es superiores a
50% foram verificadas. Os resultados foram ainda melhores para a pressao de operacéo de 10
bar, em que eficiéncias de remocdo maiores que 95% para DQO, COT, cor e fosforo foram
obtidas. Os elevados valores de remocao desses poluentes compararam-se aos observados na
literatura e corroboraram com o que é reportado sobre a eficiéncia da nanofiltracdo para

tratamento de lixiviado de aterro sanitario.

Remocgdes de ions superiores a 58 % também foram verificadas, sendo as de
multivalentes maiores que as de monovalentes, como 0 esperado para uma membrana de

nanofiltracdo.

A 8 e a 12 bar, as remocdes dos solutos analisadas foram inferiores. Nessas condigoes
de operacdo, maiores foram os declinios de fluxo permeado atribuidos ao fouling. A formacéo
de incrustacdo, além de ter reduzido o fluxo de solvente ao longo do tempo de operacgéo, pode
ter provocado alteragdes na estrutura da membrana, como sua carga superficial e
hidrofobicidade, resultando em rejeicGes inferiores as efetuadas quando o sistema foi operado
a 10 bar.

A eficiéncia do sistema conjugado BRM-NF para tratamento de lixiviado de aterro
sanitario indicou remocdes de 98,73% de DQO, 99,20% de NT, 96,27% de sulfato, 99, 57% de

cor e 88,09% de condutividade foram obtidas para a pressdo étima de operacédo (10 bar).

Considerando os parametros DQO, fosforo e nitrogénio amoniacal analisados, o sistema
BRM-NF permitiu a obtencdo de um efluente tratado dentro dos padrdes exigidos pela
legislacdo vigente para lancamento em corpos hidricos, segundo a Deliberacdo Normativa
Conjunta COPAM/CERH-MG n.” 01, de 05 de maio de 2008. Além disso, a qualidade final
desse efluente permite ainda a sua reutilizacdo dentro do proprio aterro sanitério, por exemplo,
para a irrigacdo de patios, acessos, reducdo de poeira ou mesmo a aspersao nas células de

residuos.

Os resultados obtidos para os objetivos propostos nesse trabalho permitiram avaliar a
nanofiltracdo de lixiviado de aterro sanitario previamente submetido a um BRM inoculado com
leveduras. Eles indicaram que a NF mostrou-se como uma técnica atraente para ser empregada
como etapa de polimento para o tratamento de lixiviado, permitindo a obtencao de um efluente
tratado de qualidade possivel de ser reutilizado no préprio aterro sanitario e que atende aos

padrdes de lancamento em corpos hidricos.
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ANEXO

Graficos de ajuste dos dados experimentais ao modelo de Hermia
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Fig. 1 Fluxo permeado previsto para (A) Blogueio intermediario dos poros (B) Blogueio completo dos poros

(C) Bloqueio padréo dos poros (D) Formacéo de torta
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2. Pressdo de operacao de 10 bar
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Fig. 2 Fluxo permeado previsto para (A) Bloqueio intermediario dos poros (B) Bloqueio completo dos poros

(C) Bloqueio padréo dos poros (D) Formag&o de torta
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3. Pressdo de operacao de 12 bar
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Fig. 3 Fluxo permeado previsto para (A) Bloqueio intermediario dos poros (B) Bloqueio completo dos poros

(C) Bloqueio padréo dos poros (D) Formac&o de torta
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